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Premessa

Con il termine DDT, in genere si fa riferimento al più
famoso tra gli insetticidi, l’1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-cloro-
fenil)etano, ampiamente utilizzato in passato. Sintetiz-
zato per la prima volta nel 1874, le sue proprietà inset-
ticide furono mostrate nel 1939. Quando il DDT fu in-
trodotto, rappresentò un importante vantaggio per l’u-
manità. Fu efficace nel controllo di pidocchi, pulci e
zanzare portatrici della malaria e aiutò a controllare la
diffusione di malattie nell’uomo e negli animali. L’uso
del DDT si diffuse rapidamente per il controllo di una
centinaia di specie d’insetti che danneggiavano frutta,
verdura e le coltivazioni di grano.

All’inizio degli anni ’60, divennero noti molti degli ef-
fetti dannosi dei pesticidi come il DDT. Nella prima metà
degli anni ’70 l’Agenzia per la Protezione Ambientale
(USEPA) ne vietò l’utilizzo negli Stati Uniti d’America.
Tale divieto si estese in breve tempo a molti altri paesi,
inclusa l’Italia. Nell’Unione Europea l’uso del DDT è vie-
tato dal 1986.

Fanno eccezione situazioni particolari per le quali è
concesso l’impiego del DDT come controllo di vettore
specialmente nelle zone con malaria endemica.

Il DDT rientra nella convenzione di Stoccolma sulle
sostanze inquinanti organiche persistenti (POP) e nel
protocollo sui POP (CLRTAP-POP) nella convenzione
sull’inquinamento atmosferico transfrontaliero a grande
distanza della Commissione Economica delle Nazioni
Unite per l’Europa (UNECE).

In questa scheda l’attenzione sarà rivolta ai sei iso-
meri principali del DDT (p,p’-DDT, p,p’-DDE, p,p’-DDD,
o,p’-DDT, o,p’-DDE e o,p’-DDD).

1. Identità e caratteristiche chimico-fisiche

Il termine DDT (o DDT totale, miscela tecnica) indica
l’insieme di tutte le forme isomeriche di DDT, DDE e

DDD, anche se l’attività insetticida principale può es-
sere attribuita al p,p’-DDT.

La miscela tecnica è costituita principalmente da
tre forme: p,p’-DDT (65-80%), o,p’-DDT (15-21%) e
o,o’-DDT (tracce). Tutti gli isomeri sono solidi cristallini,
di colore bianco, insapori e pressoché inodori.

Nella miscela possono essere presenti in realtà fino
a 14 composti, tra i quali DDE (1,1-dicloro-2,2-bis(p-
clorofenil)etilene) e DDD (1,1-dicloro-2,2-bis(p-cloro-
fenil)etano), prodotti di degradazione del DDT. In pas-
sato, anche il DDD è stato impiegato come pesticida,
seppur in minor misura rispetto al DDT. Un isomero del
DDD (o,p’-DDD o mitotane) è stato utilizzato in campo
medico per il trattamento del cancro della ghiandola
surrenale.

Il DDT non è presente in natura (WHO 1979).
La miscela tecnica è una polvere bianca amorfa che

fonde nell’intervallo di temperatura 80-94°C (Metcalf
1995). Identità chimica e proprietà chimico-fisiche di
p,p’-DDT, p,p’-DDE, p,p’-DDD, o,p’-DDT, o,p’-DDE e
o,p’-DDD sono riportate in Tabella 1.

2. Presenza in ambiente

Il DDT e i suoi metaboliti primari, DDE e DDD, sono
sostanze di sintesi e non sono presenti in natura (WHO
1979). Storicamente, il DDT fu rilasciato nell’ambiente
durante la sua produzione, formulazione e l’uso esten-
sivo come pesticida. Anche il DDD fu usato come pe-
sticida, ma meno diffusamente rispetto al DDT. Il DDE
deriva principalmente dalla degradazione del DDT.

Il DDT è stato vietato negli USA e in molti paesi eu-
ropei nella stragrande maggioranza degli usi, all’inizio
degli anni ’70. Nell’Unione Europea (UE), le norme sul-
l’impiego del DDT come pesticida sono diventate estre-
mamente restrittive dal 1981 e dal 1986 l’uso di questo
prodotto è vietato. Pur essendo bandito nella maggior
parte dei paesi del mondo, il DDT continua a essere
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Tabella 1. Identità chimica e proprietà chimico-fisiche dei principali isomeri di DDT

Identità chimica p,p’-DDT p,p’-DDE p,p’-DDD

Nome IUPAC 1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-clorofenil)etano; 1,1-dicloro-2,2-bis(p-clorofenil)etilene; 1,1-dicloro-2,2-bis(p-clorofenil)etano;

Altri nomi 4,4’-DDT; dicloro-difenil-tricloroetano; 4,4’-DDE; diclorodifenil-dicloroetano; 4,4’-DDD;
1,1,1-tricloro-2,2-bis 1,1’-(2,2-dicloroetilidene)bis 1,1-bis(4-clorofenil)-2,2-dicloroetano; 

(p-clorofenil tricloroetano) (4-clorobenzene) tetraclorodifeniletano

Formula bruta C14H9Cl5 C14H8Cl4 C14H10Cl4

Struttura chimica

CAS 50-29-3 72-55-9 72-54-8

NIOSH RTECS KJ3325000 KV9450000 KI0700000

CE 602-045-00-7 n.d. n.d.

EINECS 200-024-3 n.d. n.d.

Proprietà chimico-fisiche p,p’-DDT p,p’-DDE p,p’-DDD

Peso molecolare 354,49 318,03 320,05

Aspetto Cristalli incolori, polvere bianca Solido cristallino bianco Cristalli incolori, polvere bianca

Densità 0,98-0,99 g/cm3 1,506 g/cm3 1,385 g/cm3

Coefficiente di ripartizione 6,91 6,51 6,02
ottanolo/acqua Log Kow

Punto di fusione 109°C 89°C 109-110°C

Punto di ebollizione Si decompone 336°C 350°C

Solubilità in acqua 0,025 mg/l @ 25°C 0,12 mg/l @ 25°C 0,090 mg/l @ 25°C

Solubilità in solventi organici Leggermente solubile Lipidi e la maggior parte n.d.
in etanolo, molto solubile dei solventi organici
in etere etilico e acetone

Tensione di vapore 1,60´10-7 @ 20°C, torr 6,0´10-6 @ 25°C, torr 1,35´10-6 @ 25°C, torr

Frasi di rischio R40 n.d. n.d.

Frasi di sicurezza – n.d. n.d.

Identità chimica o,p’-DDT o,p’-DDE o,p’-DDD

Nome IUPAC 1,1,1-tricloro-2-(o-clorofenil)- 1,1-dicloro-2-(o-clorofenil)- 1,1-dicloro-2-(o-clorofenil)-
2-(p-clorofenil)-etano; 2-(p-clorofenil)-etilene; 2-(p-clorofenil)-etano;

Altri nomi 2,4’-DDT; 2,4’-DDE; 2,4’-DDD;
o,p’-diclorodifeniltricloroetano 1-cloro-2-(2,2-dicloro-1-(4-clorofenil) 2-(o-clorofenil)-2-(p-clorofenil)-

etenilbenzene 1,1-dicloroetano; Mitotano

Formula bruta C14H9Cl5 C14H8Cl4 C14H10Cl4

Struttura chimica

CAS 789-02-6 3424-82-6 53-19-0

NIOSH RTECS n.d. n.d. KH7880000

CE n.d. n.d. n.d.

EINECS n.d. n.d. n.d.
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usato per il controllo dei vettori, soprattutto nelle zone
colpite da malaria endemica; un uso più esteso è stato
raccomandato di recente anche dall’OMS per l’irrora-
zione degli interni nella lotta alla malaria.

Per le sue proprietà lipofiliche e la sua persistenza
nell’ambiente, il DDT e i composti a esso correlati sono
soggetti a bioaccumulo e biomagnificazione lungo la
catena alimentare. Il DDT è una delle sostanze incluse
nella convenzione di Stoccolma sugli inquinanti orga-
nici persistenti (POP) e nel protocollo sui POP (CLRTAP-
POP) della convenzione sull’inquinamento atmosferico
transfrontaliero a grande distanza della Commissione
economica delle Nazioni Unite per l’Europa (UNECE).

2.1. Trasformazione e degradazione

Il DDT si diffonde in atmosfera in seguito alle opera-
zioni di nebulizzazione nelle aree del mondo in cui è an-
cora utilizzato. Inoltre, DDT e metaboliti possono deri-
vare dalla volatilizzazione dei residui presenti nel suolo
e nelle acque superficiali, per lo più come conseguenza
dell’uso pregresso. Il processo di volatilizzazione e de-
posizione si può ripetere molte volte dando luogo al fe-
nomeno noto come global distillation: i composti pas-
sano così dalle aree calde di origine alle regioni fredde
polari e vengono trasportati nelle regioni artiche e an-
tartiche dove sono rilevati nell’aria, nei sedimenti, nella
neve e si accumulano negli organismi viventi.

In atmosfera, circa il 50% del DDT è adsorbito al par-
ticolato e il restante 50% è in fase vapore (Bidleman
1988). DDE e DDD sono adsorbiti al particolato in mi-
sura minore rispetto al DDT.

In fase vapore, DDT, DDD e DDE reagiscono in at-
mosfera con radicali idrossilici prodotti fotochimica-
mente, con emivite stimate rispettivamente pari a 37, 30
e 17 ore. Tuttavia, esse non riflettono necessariamente
il tempo di vita di questi composti nell’aria, poiché essi
possono andare incontro a fenomeni di trasporto atmo-
sferico a lungo raggio (Bard 1999; Bidleman et al. 1992;
Goldberg 1975; Ottar 1981; Wania e MacKay 1993).

In un lavoro del 1971, Stanley misurò i livelli di pe-
sticidi nell’atmosfera di nove località degli USA durante
un periodo di elevato utilizzo del DDT, e osservò che
questo era maggiormente presente nel particolato.

Storicamente, il DDT raggiungeva le superfici ac-
quose quando veniva usato come controllo di vettore
nelle vicinanze di bacini d’acqua. In alcune zone, dove è
tuttora impiegato per ragioni sanitarie, si può verificare
ancora questa modalità di diffusione.

Inoltre, il DDT può entrare nell’idrosfera in seguito
alla deposizione umida e secca dall’atmosfera e per tra-
sferimento diretto di gas. Una parte del composto può
rivolatilizzarsi o bioconcentrarsi negli organismi acqua-
tici e bioaccumularsi nella catena alimentare; nei tessuti
e nei fluidi biologici degli animali marini della zona ar-
tica sono spesso rilevati livelli elevati di DDT e DDE.

I DDT presenti nelle acque posso subire trasforma-
zioni sia per fotodegradazione sia per biodegrada-
zione. La fotolisi principalmente avviene nelle acque
superficiali e dipende dalla limpidezza dell’acqua
stessa; la fotolisi diretta del DDT e DDD è molto lenta
nei sistemi acquatici, con emivite stimate maggiori di
150 anni. La fotolisi diretta del DDE varia invece in
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Tabella 1 (segue)

Proprietà chimico-fisiche o,p’-DDT o,p’-DDE o,p’-DDD

Peso molecolare 354,49 318,03 320,05

Aspetto Polvere cristallina bianca n.d. n.d.

Densità 0,98-0,99 g/cm3 n.d. n.d.

Coefficiente di ripartizione 6,79 6,00 5,87
ottanolo/acqua Log Kow

Punto di fusione 74,2°C n.d. 76-78°C

Punto di ebollizione n.d. n.d. n.d.

Solubilità in acqua 0,085 mg/l @ 25°C 0,14 mg/l @ 25°C 0,10 mg/l @ 25°C

Solubilità in solventi organici n.d. n.d. solubile in etanolo, isoottano, 
tetracloruro di carbonio

Tensione di vapore 1,1´10-7 @ 20°C, torr 6,2´10-6 @ 25°C, torr 1,94´10-6 @ 30°C, torr

Frasi di rischio n.d. n.d. n.d.

Frasi di sicurezza n.d. n.d. n.d.
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funzione del fotoperiodo e della luminosità, e l’emivita
dipende pertanto da stagione e latitudine. Ad esem-
pio, negli USA, l’emivita è di un giorno in estate e di sei
giorni in inverno.

Il DDE è sottoposto anche a foto-isomerizzazione
quando è esposto alla luce del sole, e si è osservato che
la fotolisi dei fotoisomeri del DDE è più lenta.

Esistono alcune informazioni sulla fotolisi diretta del
DDT ma non informazioni sulla fotolisi indiretta di DDE
o DDD (Coulston 1985; EPA 1979; Zepp et al. 1977).

Il DDT è sottoposto a idrolisi mediante reazione ca-
talizzata da basi, con un’emivita di 81 giorni a pH 9; il
prodotto dell’idrolisi è il DDE. L’idrolisi di quest’ultimo e
del DDD non è un processo significativo (EPA 1979).

La biodegradazione del DDT nell’acqua è conside-
rata un meccanismo di trasformazione minore (Johnsen
1976), mentre quella del DDE e del DDD è più lenta
(EPA 1979).

I DDT sono presenti nel suolo in seguito alle opera-
zioni di nebulizzazione dei prodotti o per rilascio diretto
o indiretto durante la produzione, la formulazione, lo
stoccaggio o lo smaltimento. Quando si depositano nel
suolo, DDT, DDE e DDD sono fortemente assorbiti, ma
possono anche rivolatilizzare, soprattutto dai suoli
umidi. Essi possono essere fotodegradati, se rimasti ne-
gli strati più esterni del terreno, o biodegradati; il DDT
viene biodegradato principalmente a DDE in condizioni
aerobiche e a DDD in condizioni anaerobiche.

A causa del forte legame con il suolo, DDT, DDE e
DDD rimangono maggiormente negli strati superficiali
del terreno, ma una piccola percentuale può penetrare
in profondità.

Il DDT può inoltre essere assorbito dalle piante, e
pertanto, gli animali, nutrendosene, possono accumu-
lare livelli significativi del contaminante, principalmente
nel tessuto adiposo e nel latte.

Molti studi usano una cinetica di primo ordine per
rappresentare il modello di dissipazione del DDT nel
suolo. Il tasso e la misura della scomparsa possono de-
rivare da processi di trasporto, nonché da processi di
degrado o di trasformazione. Inizialmente, la scomparsa
di gran parte del DDT è il risultato della volatilizzazione;
poi, diventa sempre più importante la biodegradazione.

Quando interviene più di un processo, la diminu-
zione della quantità di sostanza che rimane risulterà
non lineare. Recenti valutazioni di studi di monitoraggio
a lungo termine, indicano che anche la biodegrada-
zione del DDT non segue una cinetica di primo ordine
(Alexander 1995, 1997). Durante periodi lunghi, il DDT
può infatti essere sequestrato nel suolo, diventando
così meno disponibile per i microrganismi. La persi-
stenza del DDT nel suolo è molto variabile e la dissipa-
zione è molto maggiore nelle regioni tropicali rispetto a
quelle temperate, probabilmente a causa della mag-

giore volatilità del composto alle temperature tropicali
(Racke et al. 1997).

Il principale metabolita rilevato nel suolo tropicale è
il DDE, ma non è nota con esattezza la quantità di DDT
che può essere convertita in DDE.

La biodegradazione può avvenire sia in condizioni ae-
robiche sia anaerobiche a causa di microrganismi del
suolo tra i quali batteri, funghi e alghe (Arisoy 1998, EPA
1979, Lichtenstein e Schultz 1959, Menzie 1980, Stewart e
Chisholm 1971, Verma e Pillai 1991b); dal momento che
gli studi di biodegradazione generalmente si concentrano
sulla perdita di composto primario piuttosto che sulla
completa degradazione o mineralizzazione, e dato che il
DDT viene biodegradato inizialmente a DDD o DDE, pos-
sono permanere sostanze pericolose anche dopo la bio-
degradazione di quasi tutto il DDT originariamente pre-
sente. Entrambi i metaboliti possono essere sottoposti a
una trasformazione, ma la portata e la velocità dipendono
dalle condizioni del suolo ed eventualmente dalle popola-
zioni microbiche presenti nel terreno.

Le vie di degradazione del DDT in condizioni aerobi-
che e anaerobiche sono state riesaminate da Zook e
Feng (1999) e Aislaible et al. (1997).

Microrganismi del suolo, come Aerobacter aeroge-
nes, Pseudomonas fluorescens, Escherichia coli, Kleb-
siella pneumoniae hanno anche dimostrato di avere ca-
pacità di degradare il DDT sia in condizioni aerobiche
sia anaerobiche, formando acido 4-clorobenzoico e
DDE, rispettivamente (Singh et al. 1999).

La biodegradazione del DDT e dei suoi metaboliti
comporta cometabolismo, un processo in cui i microbi
ricavano le sostanze nutritive per la crescita e l’energia
da fonti diverse dal composto stesso.

Il DDE, il metabolita principale del DDT, è spesso re-
sistente alla biodegradazione in condizioni aerobiche e
anaerobiche (Strompl e Thiele 1997).

In esperimenti di laboratorio con i sedimenti marini,
è stato dimostrato che il DDT degrada a DDE e DDD ri-
spettivamente in condizioni aerobiche e anaerobiche
(Kate et al. 1999).

In questi stessi esperimenti, è stato dimostrato che
un’estesa degradazione del DDT è avvenuta nelle von-
gole, che convertono DDT a DDMU.

Da recenti esperimenti di laboratorio su sedimenti
marini è emerso che il DDE è declorurato a DDMU in
condizioni metanogeniche o solfurogeniche (Quensen
et al. 1998). La velocità di declorurazione del DDE a
DDMU è risultata essere dipendente dalla presenza di
solfato e dalla temperatura (Quensen et al. 2001).

Anche il DDD è convertito in DDMU, ma molto più
lentamente.

In condizioni anaerobiche, il DDMU degrada ulte-
riormente a 2,2-bis(clorofenil)etanolo (DDOH) e ad
acido 2,2-bis(clorofenil)acetico (DDA), per azione chi-
mica (Heberer e Dunnbier 1999; Ware et al. 1980).
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Inoltre, la rapidità con cui il DDT viene convertito in
DDD in terreni irrigati dipende dal contenuto organico
del suolo (Racke et al. 1997).

In uno studio di laboratorio, Hitch e Day (1992)
hanno scoperto che nei terreni con basso contenuto di
metalli, DDT degrada a DDE molto più lentamente che
in terreni con elevato contenuto in metalli.

In seguito alla degradazione del DDT a DDE e DDD
nel suolo, il rapporto tra composto primario e metaboliti
si riduce nel tempo e può variare notevolmente con il
tipo di suolo.

Anche le pratiche di gestione del territorio influen-
zano la persistenza di DDT.

Nel 1971, è stato condotto un esperimento in una
area contenente quantità elevate di DDT per valutare
l’effetto dei vari strumenti di gestione sulla scomparsa
dell’insetticida (Spencer et al. 1996). Il luogo è stato poi
monitorato nel 1994 per determinare le concentrazioni
residue di DDT e dei suoi metaboliti e per misurare i
flussi di volatilizzazione. I livelli di DDT si erano ridotti in
tutti i campi e il residuo maggiore era p,p’-DDE.

Le più alte concentrazioni di residui sono state tro-
vate in campi arati e non irrigati. L’aratura profonda
manda infatti il DDT in profondità, riducendone proba-
bilmente la volatilizazione.

In terreni irrigati e in ambienti riducenti, il DDD è risul-
tato invece il prodotto di degradazione prevalente del DDT.

Concentrazioni significative di entrambi gli isomeri
di DDE (o,p’- e p,p’-) e di p,p’-DDT sono state rilevate
nell’atmosfera al di sopra dei campi. L’irrigazione del
terreno aumentava significativamente il flusso di volati-
lizzazione di tutti gli analoghi del DDT, in particolare
p,p’-DDE; ciò è probabilmente legato alla quantità di
DDT presente in soluzione nel suolo.

Boule et al. (1994) hanno analizzato i residui del
DDT nel terreno da pascolo e come essi fossero in-
fluenzati da irrigazione a lungo termine e dall’applica-
zione di fertilizzanti con perfosfato. Hanno così scoperto
che i residui di ∑DDT nel terreno irrigato erano circa il
40% di quelli del terreno non irrigato.

Il residuo prevalente era p,p’-DDE, e questi residui
erano molto più alti nel terreno non irrigato; p,p’-DDE si
degrada con una velocità inferiore a quella del p,p’-DDT.

I residui di p,p’-DDD risultavano molto bassi sia nel
suolo irrigato sia nel suolo non irrigato e ciò indica che la
perdita di p,p’-DDD avviene verosimilmente a una velo-
cità almeno pari a quella con cui si è formato da p,p’-DDT.

Il trattamento con superfosfato è noto per aumentare
la biomassa microbica, ha portato anche a livelli più bassi
di p,p’-DDT rispetto ai controlli non fertilizzati.

La distribuzione dei DDT con la profondità indica
che l’irrigazione non causava un aumento della liscivia-
zione dell’insetticida.

2.2. Trasporto e distribuzione

Il DDT e i suoi metaboliti possono essere trasportati
da una matrice all’altra mediante processi di solubiliz-
zazione, assorbimento, rimobilizzazione, bioaccumulo e
volatilizzazione; inoltre, il DDT può essere trasportato
attraverso correnti, con il vento e per diffusione.

I coefficienti di ripartizione nel carbonio organico
(Koc) di 1,5 x 105 (Swann et al. 1981), 5,0 x 104 (Sablejic
1984), e 1,5 x 105 (Meylan et al. 1992) riportati rispetti-
vamente per p,p’-DDT, p,p’-DDE e p,p’-DDD, suggeri-
scono che questi composti vengono assorbiti forte-
mente nel suolo.

Questi inquinanti sono poco solubili in acqua, con
solubilità di 0,025, 0,12, e 0,090 mg/L rispettivamente per
il p,p’-DDT, p,p’-DDE e p,p’-DDD, (Howard e Meylan
1997) e di conseguenza, la loro perdita è dovuta princi-
palmente al trasporto di materiale particolato sul quale
essi sono adsorbiti.

La quantità del DDT trasportato dai corsi d’acqua di-
pende dai metodi di irrigazione utilizzati (USGS 1999).

Dal momento che tali composti sono fortemente le-
gati al suolo, il DDT rimane negli strati superficiali del
suolo, e non si infiltra nelle acque sotterranee; tuttavia,
può essere adsorbito sul carbonio organico disciolto e
in libero movimento, e può quindi essere presente in
soluzione nel sottosuolo (Ding Wu et al. 1997).

Ci sono evidenze che il DDT, così come altre mole-
cole, subisce un processo di invecchiamento nel terreno
in base al quale viene sequestrato nel suolo in modo da
diminuirne la biodisponibilità per i microrganismi, l’e-
straibilità con solventi, e la tossicità per alcuni organi-
smi (Alexander 1995, 1997; Peterson et al. 1971; Robert-
son e Alexander 1998).

Allo stesso tempo, i vari studi condotti per valutare la
presenza di DDT nel suolo, non mostrano una significa-
tiva diminuzione della concentrazione del DDT nel ter-
reno (Robertson e Alexander 1998, Morrison et al. 1999).

Dati di monitoraggio a lungo termine hanno anche
indicato che il DDT sequestrato da anni non è soggetto
a significativi processi di volatilizzazione, lisciviazione, o
degradazione (Boul et al. 1994).

DDT, DDE e DDD sono altamente liposolubili, come
risulta dal logaritmo del loro coefficiente di ripartizione
ottanolo-acqua (log Kow) di 6,91, 6,51 e 6,02, rispettiva-
mente per i p,p’-isomeri e 6,79, 6,00 e 5,87, rispettiva-
mente, per gli o,p’-isomeri (Howard e Meylan 1997).

Questa proprietà lipofilica, combinata con un’emi-
vita estremamente lunga, è responsabile della loro ele-
vata bioconcentrazione negli organismi acquatici.

Il risultato è una progressiva biomagnificazione del
DDT negli organismi al vertice della catena alimentare.
La biomagnificazione è l’aumento cumulativo della con-
centrazione di un contaminante persistente, in livelli
della catena alimentare via via più alti.
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In alcuni casi, l’uomo può essere il consumatore fi-
nale di tali organismi contaminati.

Pur essendo fortemente legata alla terra, almeno
una percentuale dei DDT è biodisponibile per le piante
e per gli invertebrati del suolo.

Nash e Beall (1970) hanno studiato i residui di DDT
nelle piante di soia derivanti dall’applicazione del 14C-DDT
alla superficie del suolo o sottosuolo, e hanno scoperto
che la fonte principale di contaminazione da DDT era
l’assorbimento dei residui volatilizzati dalla superficie di
suoli trattati. Questo è risultato 6,8 volte maggiore di
quello ottenuto attraverso l’assorbimento dalle radici e la
traslocazione dopo trattamento del sottosuolo.

In altri esperimenti con avena e piselli, l’assorbimento
del DDT dalle radici era basso e c’era poca o nulla evi-
denza della traslocazione di insetticida (Fuhremann e
Lichtenstein 1980; Lichtenstein e Schultz 1980).

Verma e Pillai (1991a) riportano che il grano, il mais
e le piante di riso accumulano il DDT adsorbito al suolo.

La maggior parte dei residui sono stati trovati nelle
radici della pianta, e la più bassa concentrazione di re-
sidui di DDT è stata trovata nei germogli, che indica la
scarsa traslocazione del DDT.

I lombrichi sono in grado di aiutare la mobilitazione
di residui di DDT legati al terreno a forme immediata-
mente biodisponibili (Verma e Pillai 1991b).

Il DDT si può raccogliere sulle foglie delle piante per
la deposizione di polveri contenenti il composto stesso.

3. Sorgenti espositive

3.1. Esposizione ambientale

ARIA

Il trasporto a lunga distanza in atmosfera è la moda-
lità di trasporto globale più rilevante per gli inquinanti
organici persistenti.

Nelle regioni artiche ed antartiche, questi inquinanti
sono stati rilevati ad alte concentrazioni (Wania e
Mackay 1993); nel 1992, in un periodo di 17 settimane,
sull’isola Signy (Antartica), e tra gennaio e marzo 1990,
a livello dell’oceano che separa la Nuova Zelanda e l’i-
sola Ross (Antartica), sono stati misurati livelli significa-
tivi di DDT nell’aria (rispettivamente 0,07-0,40 e 0,81
pg/m3) (Bidleman et al. 1993, Kallenborn et al. 1998). La
concentrazione si riduce con l’aumento della latitudine.

Nelle regioni calde, questi composti tendono a eva-
porare nell’atmosfera e sono trasportati a lunghe di-
stanze prima di depositarsi sulle superfici delle regioni
polari; anche le basse temperature delle regioni mon-
tane potrebbero rendere le montagne una sorta di
freddi condensatori di inquinanti nell’aria e giocare un
importante ruolo nel trasporto globale degli stessi (Blais
et al. 1998).

Recenti studi su montagne europee e canadesi
hanno mostrato che i POP hanno alte velocità di depo-
sizione e concentrazione in questi luoghi (Blais et al.
1998, Carrera et al. 2001, Fernandez et al. 1999, Grimalt
et al. 2001, Villanova et al. 2001 a,b); particolare è la si-
tuazione del plateau tibetano al quale giungono masse
d’aria che portano POP dal subcontinente indiano e dal
continente euro-asiatico, dove questi inquinanti sono
stati utilizzati massivamente.

A tal proposito, il monte Everest è considerato una
regione incontaminata, lontana dall’attività umana, ma
la sua localizzazione al bordo meridionale del plateau ti-
betano lo rende una possibile zona di recezione di pe-
sticidi organoclorurati (OCP) nell’aria trasportata diret-
tamente dal subcontinente indiano.

Nell’estate 2002, campioni d’aria sono stati prelevati
a Dingri (4400 m sopra il livello del mare) e a Rongbuk
Valley (4976 m) nella regione del monte Everest: le con-
centrazioni medie di p,p’-DDE, o-p’-DDT e p,p’-DDT
sono risultate rispettivamente pari a 5,1, 5,1 e 3,7 pg/m3.

Confrontando i risultati ottenuti con quelli relativi a
regioni artiche e poste ad altitudini più elevate, si può
ritenere che durante il periodo di campionamento, le
concentrazioni medie di o,p’-DDT e p,p’-DDT fossero
confrontabili con quelle di Tenerife, un luogo posto ad
altitudine elevata, ma alla stessa latitudine del monte
Everest, anche se nella regione artica erano 28 e 26
volte al di sopra delle concentrazioni medie annuali. Ciò
può essere spiegato considerando che il monte Everest
è vicino alle sorgenti di emissione di DDT delle regioni
tropicali e il DDT, rispetto ai POP con alta tensione di
vapore, può essere trasportato in atmosfera per di-
stanze più brevi.

Un’altra possibile spiegazione può essere il fatto che
i campionamenti sul monte Everest sono stati effettuati
in estate, quando cioè le concentrazioni di DDT sono
più elevate, a causa delle alte temperature e delle cor-
renti, mentre i dati relativi alla regione artica sono
espressi come medie annuali.

Se ci si riferisce al solo isomero p,p’-DDE, si osserva
invece che la concentrazione era confrontabile con
quelle misurate nelle altre regioni ad altitudine elevata
e poco superiore a quelle tipiche della regione artica.

Sul monte Everest, il rapporto o,p’-DDT/p,p’-DDT è
stato valutato tra 1,23 e 1,41, mentre nella regione ar-
tica era compreso tra 1,29 e 2,95. Tutti questi rapporti
sono molto più elevati di quello misurato nel DDT tec-
nico, ma sono inferiori ai rapporti caratteristici del di-
cofol, il che probabilmente indica che i composti del
DDT nell’aria sul monte Everest derivano dall’uso di en-
trambe le miscele.

Il dicofol è un acaricida usato estensivamente per il
controllo degli acari che danneggiano le piantagioni di
cotone, piante da frutto e vegetali, dopo che la miscela
tecnica del DDT è stata bandita. Esso è sintetizzato a
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partire da quest’ultimo per cui il DDT e l’α-cloro-DDT ri-
mangono nel prodotto come impurità; l’o,p’-DDT ha una
concentrazione maggiore del p,p’-DDT, con un rapporto
del valore di circa 7,0, molto più alto che nella miscela
tecnica del DDT.

L’utilizzo di queste miscele risulta differente nei di-
versi continenti, pertanto è opportuno analizzare sepa-
ratamente gli studi condotti in Asia, Africa, e America.

Per quanto riguarda l’Asia, e in particolare la Cina, la
miscela tecnica del DDT fu prodotta dai primi anni ’50 e
l’uso fu bandito dal governo cinese nel 1983 (Li et al.
1999). Tuttavia, studi condotti recentemente nella re-
gione del delta del fiume Pearl, non hanno evidenziato
alcuna riduzione delle concentrazioni del DDT, il che fa
sospettare che in quei luoghi ci siano ancora sorgenti di
emissione locale o regionale di questi inquinanti
(Zheng et al. 2000, Zheng et al. 2002).

Al fine di misurare le concentrazioni di OCP nell’aria
ambiente e studiare la variazioni stagionali, nonché le
sorgenti, tra aprile 2005 e marzo 2006, sono stati prele-
vati campioni di aria da una zona urbana e da una su-
burbana della città di Guangzhou, localizzata sulla co-
sta sud della Cina e appartenente alla regione del delta
del fiume Pearl.

Nella zona urbana, la media delle concentrazioni di
DDT è risultata di 33 pg/m3 nel particolato e 318 pg/m3

in fase gassosa; nella zona suburbana era 10 pg/m3 nel
particolato e 389 pg/m3 in fase gassosa. La frazione di
particolato del ∑DDT è risultata essere il 9,4% nella
zona urbana e 2,5% nella suburbana: per la loro semi-
volatilità e per la temperatura relativamente alta di
Guangzhou, gli OCP nell’aria erano per la maggior parte
presenti in forma gassosa.

Nello studio è stato anche individuato un profilo sta-
gionale delle concentrazioni dei vari isomeri del DDT in
entrambe le zone di prelievo, rilevando peraltro concen-
trazioni maggiori in estate e più basse in inverno.

Per quanto riguarda il rapporto DDT/(DDE+DDD),
esso viene generalmente utilizzato come indicatore del-
l’età dei residui stessi: un valore basso è indicativo di re-
sidui datati, mentre un valore superiore a 1 indica un
utilizzo recente (Li et al. 2007). Nello studio in questione
il rapporto era di circa 1,77 nella zona urbana e di circa
1,95 nella suburbana. Ciò implica la presenza di appli-
cazioni recenti di DDT nella regione in cui sono stati
prelevati i campioni, il che fa pensare che a Guangzhou
l’uso del dicofol sia diventato un’importante sorgente
dell’inquinamento da DDT.

Come in Asia, anche in Africa il DDT è stato utiliz-
zato in modo estensivo soprattutto per il controllo degli
insetti durante la seconda guerra mondiale e successi-
vamente come insetticida sui terreni agricoli; ora è uti-
lizzato contro le zanzare per il controllo della malaria.

Il Sud Africa ha bandito l’uso del DDT dal 1983, ec-
cetto che per il controllo della malaria. Inoltre, esso è

usato estensivamente nel Kwa-zulu-natal del nord dove
la malaria è endemica (Bouwman et al. 2006).

Nonostante l’uso ancora attuale, l’emissione di in-
quinanti organici persistenti in questo continente è però
poco documentata e il loro monitoraggio nell’aria è
estremamente limitato.

Livelli elevati di DDT aerodispersi (1050 pg/m3),
sono stati misurati nel marzo 1994 a livello del lago Ka-
riba nello Zimbabwe (Larsson et al. 1995); un più re-
cente monitoraggio nella zona del lago Malawi ha evi-
denziato la presenza di p,p’-DDT con concentrazioni di
circa 12 pg/m3 (Karlsson et al. 2000).

Nel 2004-2005 è stato condotto un programma di
monitoraggio della qualità dell’aria a Durban, una
grande metropoli situata sulla costa meridionale del
continente africano: sono stati prelevati campioni da tre
zone della città, due a sud, nell’area industriale e la terza
in un’area residenziale del nord.

Nelle tre zone sono state rilevate concentrazioni di
composti del DDT comparabili con i livelli massimi tipici
della stagione estiva, forse spiegabili con il profilo di pe-
sticidi utilizzati, l’aumento della volatilizzazione dal suolo
alle alte temperature e i meccanismi di trasporto.

In particolare, la concentrazione di p,p’-DDT è risultata
pari a circa 42 pg/m3, a fronte di livelli di p,p’-DDD di circa
25 pg/m3; quest’ultimo superava i livelli di DDT solo in al-
cuni campioni e ciò indica che le emissioni di tali compo-
sti derivano anche dall’uso attuale di formulazioni del DDT
che differiscono da quelle usate in passato.

Negli Stati Uniti d’America (USA), il picco di produ-
zione del DDT risale al 1962 con 82 milioni di kg/anno.
L’uso è stato poi bandito nel 1972 con l’eccezione di
emergenze per la salute pubblica (Faroon et al. 2002).

Nel 1971, Stanley e collaboratori misurarono i livelli
atmosferici di pesticidi negli USA durante un momento
di grande utilizzo del DDT; furono campionate nove lo-
calità in aree urbane e agricole e dei 12 tipi di pesticidi
valutati, solo il DDT fu rilevato in tutte le località.

I livelli di p,p’-DDT andavano dai 2,7 ng/m3 dell’Iowa
ai 1560 ng/m3 di Orlando, Florida; i livelli di o,p’-DDT e
p,p’-DDE variavano da 2,4 a 131 ng/m3.

Le concentrazioni più elevate furono trovate nelle
aree agricole del sud e i pesticidi erano prevalente-
mente in fase particolato.

Le condizioni atmosferiche nella zona del delta del
Mississipi sono state monitorate in modo intermittente
dal 1972 al 1975 (Arthur et al. 1977).

L’aria campionata nel 1975, in un’area con coltivazione
estensiva di cotone, presentava una concentrazione me-
dia di ∑DDT pari a 7,5 ng/m3 rispetto agli 11,9 nel 1974, il
che indica un calo dei livelli di DDT in 1 anno del 36%.

Tra il 1972 e il 1974 i livelli atmosferici del pesticida
si sono ridotti dell’88% e in 3 anni del 92%, una diminu-
zione molto più rapida di quella attesa.
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Confrontando i risultati ottenuti da uno studio del
1995 condotto nella stessa zona, con quelli ottenuti nel
1967, si nota una riduzione dei livelli di p,p’-DDE aero-
disperso in zone agricole (Coupe et al. 2000): la con-
centrazione del composto risultava di 0,13-1,1 ng/m3

nel 1995 contro valori di 2,6-7,1 ng/m3 ottenuti nel 1967.
Questi risultati mostrano la persistenza dei prodotti

della degradazione del p,p’-DDT dopo più di vent’anni
dall’entrata in vigore delle restrizioni sull’utilizzo del
DDT negli USA (Coupe et al. 2000).

Nel 1977, in 10 campioni prelevati nell’area del Golfo
del Messico, è stata rilevata una concentrazione media
di DDT pari a 34 pg/m3 (Bidleman et al. 1981).

Secondo quanto riportato da Monosmith e Herman-
son (1996), le concentrazioni di p,p’-DDT ottenute da
campionamenti mensili di aria in diverse città del Mi-
chigan. Tra novembre 1990 e ottobre 1991, erano infe-
riori al limite di rivelabilità durante la maggior parte dei
mesi invernali a Saginaw e Trasverse City ed erano so-
pra il limite a Sault Ste.Marie solo a marzo, maggio, lu-
glio e agosto.

L’analisi dei risultati suggerisce che gli alti livelli di
DDT e DDE in queste zone sono correlati con un movi-
mento di masse d’aria dal sud, forse da aree dove il DDT
è ancora usato, come l’America centrale o il Messico.

Il fatto che il rapporto DDT/DDE risultasse < 1 sug-
gerisce che attualmente in Michigan il DDT non è più in
uso.

Un’analisi delle masse di aria indicava che le sor-
genti atmosferiche in queste zone non derivavano da un
trasporto a lunga distanza ma piuttosto da volatilizza-
zione locale o regionale.

Nel 1997, è stata stabilita una rete di ricerca e moni-
toraggio, (NJADN, New Jersey Atmospheric Deposition
Network), per valutare il destino e il trasporto di inqui-
nanti persistenti organici nelle zone costiere, urbane,
suburbane e rurali nell’area medio-atlantica degli USA
(Brunciak et al. 2001, Gigliotti et al. 2000 2002; Van Ry
et al. 2002, Offenberg et al. 2004, Totten et al. 2004).

Nel periodo gennaio 2000-maggio 2001, sono stati
misurati i livelli di OCP aerodispersi, in sei luoghi ap-
partenenti al NJADN, e i DDT sono stati trovati preva-
lentemente in fase gassosa in tutte le stagioni, rappre-
sentando oltre il 95% delle concentrazioni aeree totali.
La maggior parte dei pesticidi misurati mostravano le
più alte concentrazioni nelle aree urbane, Camden e
New Brunswick.

Gli isomeri del DDT sono stati rilevati nella maggior
parte dei campioni di aria, eccetto il p,p’-DDD che era
sempre al di sotto del limite di rivelabilità.

Le concentrazioni dei composti del DDT risultano
quindi più elevate nella regione medio-atlantica rispetto
alla zona dei Grandi Laghi.

Inoltre il rapporto DDT/DDE era < 1 in tutte le aree
monitorate, il che indica la relativa mancanza di nuove

sorgenti di DDT nell’aria di questi luoghi (Alegria et al.
2000; Cortes et al. 1998, Harner et al. 2004).

ACQUA

Il DDT può giungere al sistema acquatico dagli sca-
richi di acque reflue industriali e fognarie, per runoff da
sorgenti non puntiformi e per deposizione secca/umida.
Il DDT presente nell’acqua può accumularsi negli orga-
nismi acquatici come il plancton, ed entrare nella ca-
tena alimentare giungendo fino all’uomo.

In India, i pesticidi organoclorurati, specialmente il
DDT, sono stati usati estensivamente fino a poco tempo
fa sia in agricoltura sia per fini sanitari (Mathur 1993,
Pandit et al. 2001, Kumar et al. 2006).

In Tabella 2 sono riportati alcuni tra i dati più signi-
ficativi raccolti in letteratura per quanto riguarda le ac-
que che circondano l’India.

Nel 1992 Shailaja e Sakar monitorarono le concen-
trazioni di pesticidi organoclorurati nella costa centro-
occidentale del Mar Arabico valutando una maggiore
concentrazione di p,p’-DDT rispetto agli altri isomeri
nella parte meridionale della regione mentre o,p’-DDT
era presente in concentrazioni significative lungo la
Ratnagiri Coast, nella parte occidentale dell’India.

Nel 1994 Sujatha et al. valutarono la distribuzione
del DDT e suoi metaboliti nelle acque di Kochi, sudovest
dell’India: le concentrazioni del DDT totale erano alte
(54,4 mg/l) e il metabolita predominante era il p,p’-DDE.

Nel 1995 Nayak misurò concentrazioni di DDT nel-
l’acqua del fiume Gange superiori al limite di sicurezza
prescritto dalla WHO, il che potrebbe essere attribuito
alle attività di sanità pubblica piuttosto che all’utilizzo di
pesticidi per fini agricoli durante il periodo dei monsoni.

Nella costa occidentale dell’India, Pandit et al.
(2002), misurarono le concentrazioni di DDT totali otte-
nendo risultati compresi tra 3,0 e 33,2 ng/l: l’elevata
concentrazione di DDT rispetto ai suoi metaboliti, in
particolare il DDE, nei campioni d’acqua indica una
contaminazione recente di DDT.

I dati riportati mostrano come, nonostante il DDT sia
stato vietato in India già dal 1985 per uso agricolo, esso
continui a essere utilizzato per il suo basso costo.

Questo è stato dimostrato anche da uno studio di
Singh del 2000, in cui sono stati prelevati campioni di
acque sotterranee in zone urbane e suburbane della
città di Agra: la concentrazione media degli isomeri di
DDT è risultata pari a 389,21 ng/l, il p,p’-DDE era il 50%
del totale mentre p,p’-DDD e p,p’-DDT costituivano ri-
spettivamente il 10% e il 40% della miscela.

I residui di DDT sono stati rilevati in quasi tutte le
zone analizzate e in molte di queste la concentrazione
del composto risultava piuttosto elevata e talvolta supe-
riore ai limiti WHO (100 ng/l).
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La contaminazione di acque sotterranee in zone re-
sidenziali, in quantità anche significative di questi pesti-
cidi aumenta il rischio di una potenziale contamina-
zione dell’acqua potabile e comporta quindi un rischio
per la salute della popolazione stessa.

In Cina, è stata effettuata un’indagine nella regione
del lago Taihu tra il 1999 e il 2000 e nell’acqua il DDT fu
rilevato in 10 campioni su 13 con valori compresi tra 0,2
e 9,3 mg/l e una media di 1,0 mg/l.

Quattro dei 13 campioni presentavano livelli di DDT
sopra lo standard nazionale di qualità dell’acqua per la
produzione di pesce (1 mg/l), anche se per lo più la
qualità dell’acqua nella regione studiata non indicava la
presenza di alcun rischio relativamente alla produzione
di pesce. I risultati dello studio mostrano anche che a
quasi 20 anni dall’entrata in vigore del divieto di utilizzo
del DDT in Cina, possono essere misurati residui del pe-
sticida nella maggior parte dei campioni di acqua, non-
ché nei sedimenti, nel pesce e nel 40% dei campioni di
suolo.

Nel 2005 un’indagine sull’inquinamento da OCP
delle acque del fiume Quiantang, uno dei due più im-
portanti fiumi nel delta dello Yangtze nell’est della Cina,
ha valutato una concentrazione massima di DDT di
97,54 ng/l a luglio, con una prevalenza del p,p’-DDE su-
gli altri metaboliti. I valori trovati possono essere com-
parati con i livelli di ∑DDT in altri fiumi della Cina, per
esempio 40,6-233 ng/l nel fiume Mingjiang, 19,24-96,64
ng/l nel fiume Jiulong, 18,79-663,3 ng/l nel Tonghui e
1,9-2,3 ng/l nello Yangtse.

I risultati mostrano che le acque del fiume Quian-
tang sono moderatamente inquinate da questo pesti-
cida e indicano anche che esiste un potenziale rischio
per la salute dei consumatori di acqua potabile e per gli
organismi che vivono nel bacino. Le linee guida ufficiali
cinesi per le acque superficiali utilizzate come sorgenti
di acqua potabile, considerano infatti già a rischio per la
salute degli organismi acquatici e per l’uomo, livelli di
DDT inferiori a 1000 ng/l.

L’esistenza di pesticidi organoclorurati in alcune ac-
que superficiali nella città di Pechino è stata valutata in
differenti studi; in uno studio recente (2008), gli isomeri
del DDT sono stati trovati in tutti i campioni tranne che
nel fiume Wenyu.

Il livelli di p,p’-DDE, p,p’-DDD, o,p’-DDT e p,p’-DDT
erano rispettivamente ND-0,93 ng/l, ND-2,39 ng/l, ND-
7,55 ng/l e ND-5,57 ng/l.

Il livello di ∑DDT risultava relativamente basso, con
un massimo di 13,98 ng/l.

Il valore del rapporto (DDD+DDE)/DDT >1 nei cam-
pioni delle acque di Yanquing e Fangshan indica che
l’inquinamento in questo caso deriva dalla degrada-
zione del DDT e dai residui precedenti; questo valore è
invece <1 nei campioni prelevati dai fiumi Beiyun,
Changping e Shunyi, suggerendo che vicino a questi si-
stemi acquatici probabilmente c’è una nuova sorgente
di inquinamento.

La Cina ha, tra l’altro, una forte influenza sul mercato
di pesticidi del vicino Vietnam. Ogni anno quest’ultimo
importa una grande quantità di pesticidi dall’estero, in
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Tabella 2. DDT nelle acque che circondano l’India

Area geografica Range di concentrazione in ng/l Bibliografia
(concentrazione media)

Vellar Estuary 1,63-14,09 Venugopalan and Rajendran (1984)

Arabian Sea ND-444,0 (115,2) Sarkar and Sen Gupta (1989)

Cochin ——- Sujatha et al. (1993)

Vellar River (stagione umida) 0,12-0,23 Sujatha et al. (1999)

Pichavaram mangroves (stagione umida) 0,16-0,63 (0,32)

Vellar River (stagione secca) 0,06-0,38 (0,18) Ramesh et al. (1990)

Pichavaram mangroves (stagione secca) 0,06-0,07 (0,07)

Kolleru Lake 198 Amaraneni Rao and Pillai (2000)

Rivers Kaveri and Coleroon (pre-monsoni) 0,8-4,17 (2,4)

Rivers Kaveri and Coleroon (monsoni) 0,75-3,27 (2,0)
Rajendran and Subramanian (1997)

Rivers Kaveri and Coleroon (post-monsoni) 0,87-3,48 (2,05)

Rivers Kaveri and Coleroon (estate) 0,94-3,05 (1,96)
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buona parte dalla Cina. Il DDT è stato importato e uti-
lizzato dal 1957 e fino al 1994, quando è stato vietato.

La quantità di DDT utilizzata risultava ridotta già dal
1985, tuttavia esso viene ancora impiegato per la pro-
tezione delle colture e per il controllo di zanzare e altri
insetti.

Uno studio pubblicato nel dicembre 2001 ha valu-
tato la presenza di 15 pesticidi banditi in Vietnam, nel
periodo 1990-1998, compreso il DDT e derivati, in cam-
pioni di acque superficiali nella zona di Hanoi e dintorni.

I valori medi delle concentrazioni di ∑DDT nei fiumi
risultavano pari a 43,7±79,9 ng/l nella stagione secca e
56,1±65,6 ng/l nella stagione delle piogge.

Le concentrazioni residue di questo pesticida risul-
tavano più elevate nei fiumi e nei canali di irrigazione
piuttosto che nei laghi e nei pozzi; nei laghi i valori va-
riavano tra 2,12±1,63 nella stagione asciutta e
5,07±6,88 ng/l nella stagione delle piogge, mentre nei
pozzi erano comprese tra 0,11 e 0,23 ng/l. In particolare,
il 4,4’-DDT fu rilevato in concentrazioni comprese tra
2,31 e 178,60 ng/l in più di 18 campioni provenienti dai
fiumi Rosso e Duong; questi valori risultavano più bassi
rispetto a quelli riportati da Doanh in uno studio del
1998 (4-7 mg/l).

Nonostante il 4,4’-DDE sia più persistente del 4,4’-
DDT, la contaminazione da quest’ultimo nelle acque su-
perficiali di Hanoi era relativamente più elevata di quella
da 4,4’-DDE.

In conclusione, lo studio mostra che l’impatto am-
bientale del DDT e dei suoi derivati è ancora rilevante a
causa del suo utilizzo per il controllo della malaria nel
nord del Vietnam e nonostante l’uso fosse illegale già
da diversi anni al momento dell’indagine.

In Europa, l’uso dei pesticidi organoclorurati è stato
proibito in molti paesi compresa la Turchia; nonostante
ciò, DDT, DDD e DDE sono stati rilevati in più campioni
d’acqua prelevati a Kucuk Menderes nel novembre
2001 e nel gennaio 2002 con concentrazioni medie di
4,4’-DDD pari rispettivamente a 23 ng/l e 52 ng/l. I livelli
di 4,4’-DDT erano invece di 21 e 50 ng/l, valori molto più
bassi rispetto a quelli riportati da altri studi.

In Italia, l’uso agricolo del DDT è stato vietato nel
1978, con l’eccezione di alcune particolari applicazioni
in floricoltura e nel settore zootecnico.

Uno studio di Ceschi et al. (1996) condotto sul lago
Maggiore ha rilevato livelli significativi di DDT in diffe-
renti specie di pesci, oltre il limite legale per il pesce
commestibile.

La sorgente dell’inquinamento è stata fatta risalire a
un impianto chimico (CIPAIS 1999) che ha prodotto e
scaricato DDT nell’arco di diversi anni nel fiume Mar-
mazza, un affluente del fiume Toce, a sua volta uno dei
maggiori affluenti del lago Maggiore.

La cozza Zebra è stata utilizzata per monitorare i li-
velli di contaminazione da DDT nel lago Maggiore dal

1996: esemplari del bioindicatore sono stati prelevati in
due zone, Baveno e Villa Taranto.

I livelli totali di DDT rilevati erano di 3119,6 ng/g-li-
pidi a Baveno e 1351,2 ng/g-lipidi a Villa Taranto, valori
che si sono ridotti del 30-50% un anno dopo la chiusura
dell’impianto chimico.

Nel 2000 è stato svolto un altro studio che ha rilevato
concentrazioni di DDT totali di 1947 ng/g-lipidi a Baveno
e una percentuale di p,p’-DDE in lieve aumento nel corso
degli ultimi anni, il che indica chiaramente che è ancora
presente una sorgente di contaminazione derivante pro-
babilmente dai sedimenti lacustri e dal fiume Toce.

Per quanto riguarda l’America, in letteratura sono
presenti molti studi relativi ai livelli di DDT nelle acque,
ma poche sono le informazioni che riguardano le varia-
zioni dei livelli del pesticida nel corso del tempo.

Negli anni 1976-1980 il DDT fu monitorato nelle ac-
que superficiali nell’ambito del National Surface Water
Monitoring Program.

Le concentrazioni massime degli isomeri di DDT
sono risultate pari a 0,70 mg/l, 0,42 mg/l, 0,55 mg/l e
0,54 mg/l rispettivamente per p,p’-DDT, o,p’-DDT, p,p’-
DDE, o,p’-DDE (Carey e Kutz 1985).

L’USGS e l’EPA hanno misurato i livelli di pesticidi in
acqua alle stazioni della Pesticide Monitoring Network
tra il 1975 e 1980 (Gilliom 1984). Delle 177 stazioni mo-
nitorate, il 2,8, 0,6 e 4,0% presentavano rispettivamente
livelli rilevabili di DDT, DDE e DDD nelle acque. Meno
dello 0,4% dei campioni contenevano residui al di sopra
dei limiti di rilevabilità, che erano pari a 0,05 mg/l per
DDT e DDD e 0,3 mg/l per DDE.

Nel 1988 Johnson et al. hanno determinato i livelli di
DDT e metaboliti nel bacino del fiume Yakima nello
stato di Washington. In quest’area l’uso del DDT è vie-
tato dal 1972, ma residui considerevoli sono presenti nel
fiume e nei sedimenti.

Tutti i campioni di acqua filtrata raccolti principal-
mente dagli affluenti tra maggio e ottobre 1985 conte-
nevano isomeri del DDT a livelli tra il non rilevabile e
0,006 mg/l.

Le concentrazioni di p,p’-DDT in acqua equiparavano
o superavano quelle di p,p’-DDE, contrariamente a
quanto ci si poteva attendere (Singh et al. 1999; Wolfe e
Seiber 1993). Al riguardo, gli autori hanno ipotizzato che
il DDT in suoli del bacino Yakima avrebbe un’emivita
inusuale a causa di fenomeni di runoff.

Nel fiume Malheur, è stato rilevato il DDT in concen-
trazioni variabili tra 0,13 e 0,34 ng/l nelle regioni rurali e
tra 3,0 e 4,7 ng/l nelle aree urbanizzate del fiume stesso
(Anderson e Johnson 2001). In questo caso, le concentra-
zioni di DDE erano maggiori di quelle misurate per il DDT
(variando da 0,03 a 0,25 e da 0,07 a 0,14 ng/l per DDE e
DDT, rispettivamente, in aree rurali e da 1,9 a 3 e da 0,25
a 0,61 ng/l vicino all’Ontario), indicando che il DDT è sot-
toposto a degradazione ambientale, come atteso.
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Secondo l’US Geological Survey’s National Water
Quality Assessment Plan iniziato nel 1991, che si occupa
della qualità dell’acqua in più di 50 dei maggiori bacini
fluviali e sistemi acquatici, la frequenza del rilevamento
del DDT e suoi metaboliti nei corsi d’acqua e acque sot-
terranee è risultata molto bassa (USGS 1999).

Pochi studi riportano livelli di DDT in acqua potabile;
ad esempio, nel 1971, nell’acqua potabile di Oahu,
Hawaii, fu rilevato p,p’-DDT a un livello medio di 0,001
mg/l (Beveneu et al.1972).

In uno studio condotto nel settembre 1995 sull’ac-
qua potabile del Maryland, il p,p’-DDT fu rilevato in 22
campioni su 394 con concentrazioni da 0,039 a 0,133
mg/l (Machintosh et al. 1999).

Iwata et al. (1993) analizzarono 68 campioni di ac-
que superficiali prelevati da diversi oceani interessati da
deposizione atmosferica di inquinanti tra aprile 1989 e
agosto 1990.

Le concentrazioni medie e massime di DDT e deri-
vati risultarono le seguenti:

terreno variabili fino a 1,82 mg/kg, il p,p’-DDT è risul-
tato essere l’isomero dominante, con una media del
48%, mentre p,p’-DDE e p,p’-DDD erano rispettiva-
mente il 28% e il 33%. Questi dati indicano che nono-
stante il divieto il DDT è ancora ampiamente usato in
questa zona.

Per quanto riguarda la Cina, da quando nel 1983 fu
vietato l’uso di pesticidi organoclorurati, i residui nei
terreni si sono gradualmente ridotti; per esempio nel
1985 nella provincia di Jiangsu, i livelli di DDT risulta-
vano di 0,222-0,273 mg/kg, mentre uno studio del 1992
ha mostrato che si erano ridotti di 1/10 anche se in al-
cune aree erano presenti ancora alti livelli del pesticida.

La regione del lago Taihu del delta del fiume Yantzs
è una delle regioni destinate alla produzione di riso ed
è molto importante per lo sviluppo economico: nel
1999-2001 esperimenti e indagini sul campo furono
condotti in questa area.

Il DDT fu rilevato in 5 dei 10 campioni di suolo pre-
levati, con concentrazioni variabili da 0,3 a 5,3 mg/kg
nello strato superficiale, in 6 campioni su 10 con valori
da 0,5 a 4,0 mg/kg nel sottosuolo (16-30 cm) e in 4
campioni su 10 con valori da 0 a 2,7 mg/kg nello strato
profondo (31-50 cm); i residui del pesticida nei sedi-
menti variavano da 0,1 a 8,8 mg/kg.

I livelli risultano molto più bassi di quelli rilevati nel
1992, indicando che la maggior parte dei residui di DDT
negli strati superficiali del suolo sono stati trasportati
per runoff o degradati. Inoltre, i livelli riportati sono
molto lontani dallo standard nazionale per i terreni agri-
coli pari a < 0,05 mg/kg.

Le concentrazioni di DDT nei sedimenti risultavano
più elevate rispetto a quelle nelle acque prelevate dagli
stessi luoghi, indicando che i residui nei sedimenti si
sono accumulati durante un lungo periodo di tempo e
che probabilmente provengono da diverse sorgenti,
quali argilla, limo, particelle di sabbia e di aggregazione,
materia organica e microbi.

Nel maggio del 2001, uno studio fu condotto nell’a-
rea di Tianjiin, una delle più grandi città del nord della
Cina, per valutare i livelli residui di DDT nei terreni.

Dal 1960 al 1980, una grande quantità di pesticidi,
incluso il DDT, furono impiegati nelle zone agricole della
città e per l’irrigazione furono utilizzate acque reflue a
causa della carenza d’acqua con il risultato che i terreni
della zona si sono fortemente inquinati.

Tra i sei isomeri del DDT, p,p’-DDT e p,p’-DDE erano
presenti in concentrazioni maggiori, con il p,p’-DDT a li-
velli più elevati rispetto al suo metabolita, lasciando pre-
supporre che il DDT sia ancora utilizzato in alcune aree
di Tianjiin.

In un’indagine condotta nel 2005 sui residui di pesti-
cidi organoclorurati nei terreni di Hong Kong, il p,p’-DDE
è risultato uno dei pesticidi predominanti con una con-
centrazione media di 0,41 mg/kg. Nello studio furono
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CONC MEDIA CONC MASSIMA

p,p’-DDE 0,2-3,0 pg/l 7,9 pg/l

o,p’-DDT < 0,1-5,8 pg/l 14 pg/l

p,p’-DDT 0,1-75 pg/l 19 pg/l

∑ DDT 0,3-16 pg/l 41 pg/l

Le più alte concentrazioni di isomeri del DDT sono
state trovate nel Mar della Cina orientale e altri mari ca-
ratterizzati da concentrazioni significative di questi pe-
sticidi risultano essere il Golfo del Bengala, il Mare Ara-
bico e il Mar della Cina meridionale.

SUOLO

I pesticidi organoclorurati, tra cui il DDT, nel suolo
possono avere differenti destini: alcuni sono dispersi
nell’atmosfera per volatilizzazione e trasportati a lunghe
distanze dai siti di applicazione, altri sono portati via per
deflusso superficiale o fotodegradati dalla luce solare.
Una volta penetrati nel terreno, possono essere assor-
biti dalle piante e degradati, ma anche trasportati alle
acque sotterranee o raggiungere la fauna acquatica su-
perficiale attraverso canali di scolo.

In generale, l’assorbimento dei pesticidi nel suolo o
nei sedimenti è inversamente proporzionale alla solubi-
lità in acqua di questi composti; per esempio, il DDT ha
una solubilità molto bassa e per questo viene forte-
mente assorbito.

In uno studio condotto nel 2000 ad Agra, in India,
dove l’utilizzo del DDT in agricoltura è stato vietato nel
1985, sono stati rilevati livelli di ∑DDT in campioni di
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anche analizzate le profondità di distribuzione dei com-
posti e nella maggior parte dei campioni analizzati la
più bassa concentrazione di DDT risultò essere nel sot-
tosuolo; inoltre non fu trovata correlazione tra pH, car-
bonio organico totale e residui di DDT.

In uno studio di Zhu et al. (2005) furono determinate
le concentrazioni di DDT negli strati superficiali e
profondi di campioni di suolo nella periferia di Pechino,
Cina. Negli strati superficiali le concentrazioni variavano
da 0,77 a 2178 ng/g (mediana 38,66 ng/g) e in quelli
profondi erano approssimativamente di un ordine di
grandezza in meno; le distribuzioni spaziali del pesticida
riflettono il suo storico utilizzo nella zona.

Taiwan, una delle più grandi metropoli cinesi, è gene-
ralmente riconosciuta come una delle città più inquinate
nel mondo e l’inquinamento è legato per lo più ai metalli
pesanti e ai pesticidi organoclorurati. In uno studio con-
dotto nel gennaio 2006, furono misurati i livelli di pesti-
cidi in 5 campioni di suolo prelevati da aree urbane e il
DDT risultò essere uno tra i principali composti presenti
nel suolo con concentrazioni di 1,0-1,8 x (10)2 ng/g.

Inoltre, nello stesso studio il rapporto o,p’-DDT /
p,p’-DDT variava da 0 a 3,2 indicando l’importante con-
tributo dell’utilizzo della miscela tecnica del DDT nella
costituzione dei residui del composto nel suolo (il rap-
porto è pari a 0,2-0,3 per la miscela tecnica, mentre va-
ria tra 1,3 e 9,3 per il Dicofol). Il rapporto (p,p’-DDE +
p,p’-DDD)/p,p’-DDT, indicatore della persistenza del
p,p’-DDT nell’ambiente, variava da 0,1 a 18 suggerendo
l’esistenza di nuove sorgenti di miscela tecnica di DDT
nell’area di osservazione e la necessità di prendere mi-
sure appropriate per ridurre i livelli di pesticidi e miglio-
rare la qualità dell’ambiente nella città.

Nell’ottobre 2003, 31 campioni di suolo furono pre-
levati dalla regione del distretto di Unnao, nella pianura
alluvionale dell’India del nord, zona ricca di attività agri-
cole e industriali quindi soggetta a inquinamento da pe-
sticidi, al fine di rilevare le concentrazioni di DDT e dei
suoi metaboliti.

I risultati mostrarono che la concentrazione di OCP
totali nel suolo variava da 0,36 a 104,50 ng/g; i livelli di
concentrazione degli isomeri del DDT nel suolo furono
osservati nel seguente ordine: o,p’-DDT > p,p’-DDT >
p,p’-DDD > p,p’-DDE. La predominanza del composto
progenitore sui prodotti di degradazione dello stesso
nel suolo suggerisce un uso recente del DDT insieme
con la degradazione del DDT utilizzato in precedenza.
Ulteriore conferma è data dal fatto che in India il DDT è
stato vietato per uso agricolo nel 1989, ma è ancora uti-
lizzato per il controllo della malaria. Questo concetto
può essere provato anche dal fatto che nella maggior
parte dei campioni, il rapporto DDD/DDE era > 1 e il
rapporto p,p’-DDE/p,p’-DDT variava da 0,03 a 0,38.

Per quanto riguarda gli USA, nel 1984 Gilliom pre-
sentò i risultati di un monitoraggio di pesticidi in sedi-

menti alle stazioni della USGS/EPA Pesticide Monitoring
Network tra il 1975 e il 1980.

Delle 171 stazioni (approssimativamente 900 cam-
pioni) monitorate, 26, 42 e 31 contenevano rispettiva-
mente livelli rilevabili di DDT, DDE e DDD.

Meno del 17% dei campioni conteneva residui di
DDT al di sopra del limite di rilevabilità (0,5 mg/kg per
DDT e DDD e 3 mg/kg per DDE).

Campioni di suolo e sedimento furono raccolti nel
1987 presso lo spartiacque superiore Bayou Steele nel
Mississippi centro-occidentale a 2 profondità (2,54-7,62
cm e 25,40-30,48 cm) (Ford e Hill 1991).

I risultati sono mostrati di seguito:
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ND=inferiore al limite di rilevabilità

COMPOSTI PROFONDITÀ PREVALENZA CONC RANGE 
MEDIA DI CONC
(mg/kg)

p,p’-DDD 2,54-7,62 86% 40 ND-410

p,p’-DDD 25,40-30,48 64% 20 ND-390

p,p’-DDE 2,54-7,62 93% 100 ND-660

p,p’-DDE 25,40-30,48 79% 40 ND-560

p,p’-DDT 2,54-7,62 79% 30 ND-600

p,p’-DDT 25,40-30,48 64% 20 ND-860

Campioni di sedimento raccolti nel 1985 dal bacino
del fiume Yakima a Washington contenevano 0,1-234
mg/kg (peso secco) di ∑DDT e suoi metaboliti (Johnson
et al. 1988). L’uso del DDT fu sospeso in questa area nel
1972.

Nel 1992, le concentrazioni di DDE, DDD, DDT e
∑DDT nel sedimento del letto del fiume San Joaquin e
dei suoi affluenti in California (7 siti) erano rispettiva-
mente 1,4-115; 0,7-14; 0,4-39 e 2,2-170 ng/l (Pereira et
al. 1996).

Uno dei sette siti, Orestimba Creek, aveva livelli di
DDT molto più alti degli altri.

Il deflusso che si verifica durante le tempeste inver-
nali e la stagione di irrigazione contribuisce ad aumen-
tare le quantità di DDT nei sedimenti del fiume San Joa-
quin e dei suoi affluenti (Kratzer 1999).

In 8 laghi in Canada, il DDT totale nel sedimento su-
perficiale raccolto si riduceva significativamente con la
latitudine da 9,7 mg/kg a 0,10 mg/kg (Muir et al. 1995).

Le concentrazioni massime di p,p’-DDD, p,p’-DDE e
p,p’-DDT nel sedimento raccolto presso 168 siti cam-
pionati lungo la costa sudorientale degli USA come
parte dell’Enviromental Monitoring and Trends Program
(EMAP) nel 1994-1995 erano 150,9, 34,2 e 35,0 mg/kg
rispettivamente (Hyland et al. 1998).
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La mediana delle concentrazioni di questi composti
era al di sotto del limite di rilevamento. Il DDT fu moni-
torato nell’acqua di superficie e nel sedimento come
parte del National Surface Water Monitoring Program
negli anni 1976-1980.

Le percentuali e le concentrazioni massime degli
analoghi del DDT riportati nei sedimenti erano: p,p’-
DDT, 13,2%, 110,6 mg/kg; o,p’-DDT, 2,9%, 7,2 mg/kg;
p,p’-DDE, 22,7%, 163,0 mg/kg; o,p’-DDE, 0,5%, 1,3
mg/kg (Carey e Kutz 1985).

Non furono presentati risultati per il DDD.
Nel 1983-1984, campioni trimestrali di sedimenti di

fondo furono prelevati da 6 siti negli affluenti del fiume
Tennessee vicino Huntsville, Alabama e furono analiz-
zati per ∑DDT (Webber et al. 1989).

Dal 1947 al 1970, il DDT è stato prodotto lungo l’af-
fluente e nel fiume fu scaricata acqua reflua contami-
nata dal DDT.

La concentrazione di ∑DDT nel sedimento al di so-
pra del punto di scarico in media risultava inferiore a 1
mg/kg di peso secco.

Le stazioni rimanenti mostravano un gradiente de-
crescente di ∑DDT con medie annuali varianti da 2,730
mg/kg, nel punto più vicino al punto di scarico, a 12
mg/kg dove l’affluente si getta nel fiume Tennessee.

In base all’US Geological Survey’s National Water Qua-
lity Assessment Plan iniziato nel 1991, che si pone l’obiet-
tivo di controllare la qualità dell’acqua in più di 50 bacini
fluviali principali e sistemi di falda acquifera, la frequenza
di rilevamento del DDT e suoi metaboliti nel sedimento
del letto negli anni ’90 rimane alta (USGS 1999).

Il metabolita con la più alta frequenza di rilevamento
era il p,p’-DDE che risultava circa il 60% nelle aree ur-
bane, il 48% nelle aree agricole e il 46% nelle aree con
terreni misti, seguito da p,p’-DDD, p,p’-DDT, o,p’-DDD,
o,p’-DDT e o,p’-DDE. La frequenza di rilevazione di o,p’-
DDT e o,p’-DDE era inferiore al 5%.

I sedimenti possono agire come depositi di DDT e
suoi metaboliti, diventando essi stessi sorgenti di que-
sti composti per lunghi periodi di tempo (Sanger et al.
1999).

Il DDT fu utilizzato in modo estensivo nei campi di
grano degli USA medio-centrali.

Nel 1995-1996 sono stati campionati 38 suoli in
questa regione, ∑DDT variava fino a 11,846 mg/kg, con
un valore di media geometrica di 9,63 mg/kg (Aigner et
al. 1998).

Le medie geometriche delle concentrazioni per p,p’-
DDE, p,p’-DDT, p,p’-DDD e o,p’-DDT erano 3,75, 4,67,
1,20 e 1,79 mg/kg, rispettivamente. Almeno un analogo
del DDT fu trovato in 33 campioni.

Nove dei campioni contenevano ∑DDT sopra 200
mg/kg, mentre le concentrazioni nel resto dei campioni
erano inferiori a 40 mg/kg.

o,p’-DDD non fu trovato in nessun campione.

Il rapporto DDT/DDE fu determinato in 21 dei cam-
pioni e variava da 0,5 a 6,6.

È interessante notare che la media geometrica della
concentrazione di o,p’-DDT è 38% della concentrazione
di p,p’-DDT.

Dal momento che o,p’-DDT rappresenta il 15-21%
del DDT tecnico e il 5,5% di altri composti, sembrerebbe
che o,p’-DDT si degradi molto più lentamente del p,p’-
DDT.

È stato mostrato che il livello residuo di p,p’-DDT si
riduce del 70% in un terreno sabbioso nella Nuova Ze-
landa lungo un periodo di 30 anni (1960-1989), mentre
il livello di o,p’-DDT si riduce solo di circa il 50% nello
stesso intervallo di tempo (Boule et al. 1994).

Tra il 2001 e il 2002, in tre regioni della Nuova Ze-
landa (Auckland, Tasman e Waikato) furono misurati i li-
velli di DDT ed elementi in traccia in campioni di suolo
prelevati da proprietà orticole e da pascolo. Elevati livelli
di ∑DDT (< 0,03-34,5 mg/kg) furono rilevati nei suoli
delle tre regioni, con più alti livelli di contaminanti nei
suoli agricoli rispetto a quelli destinati al pascolo.

I rapporti p,p’-DDE/DDT indicavano che la degrada-
zione del DDT nei suoli agricoli della Nuova Zelanda
poteva essere inibita dalla co-contaminazione degli ele-
menti in traccia.

Nel Maine, invece, suoli forestali che sono stati sog-
getti allo spraying aereo con DDT, avevano livelli di
∑DDT che variavano da 270 a 1898 mg/kg comparati,
con una concentrazione massima di 11 mg/kg in loca-
lità non sottoposte allo spraying.

Uno studio del DDT in suoli agricoli nella Columbia
Britannica (Canada) riporta che livelli di ∑DDT varia-
vano da 194 a 763 mg/kg in suoli sabbiosi e da 2,984 a
7,162 mg/kg in suoli umidi (Aigner et al. 1998). La diffe-
renza nei livelli residui riflette la più lunga persistenza
del DDT in suoli umidi.

Hitch e Day (1992) riportano che tre campioni di
suolo ricavati vicino alla città di Dell, Texas, nel 1980
contenevano una media di 4,94 e 0,46 mg/kg di DDT e
DDE, rispettivamente. Si sospettò che le elevate con-
centrazioni di DDT potessero indicare un possibile uso
illegale del composto. In questo studio, il DDD non fu
misurato.

Nel 1985, i livelli di DDT, DDE e DDD furono misu-
rati al Baird and McGuire Superfund Site in Holbrook,
Massachussetts. La contaminazione era causata da 60
anni di miscelazione e dosaggio di insetticidi.

Nelle aree più contaminate, le concentrazioni medie
di DDT, DDE e DDD erano rispettivamente 61,10 e 70
mg/kg (Menzie et al. 1992). Gli alti livelli di DDT rispetto
al DDE probabilmente indicano che il Superfund Site è
anaerobico e che il DDT è ampiamente degradato a
DDD.

Il DDT fu estensivamente utilizzato negli USA meri-
dionali; concentrazioni significative del pesticida e dei
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suoi metaboliti furono rilevate in uno studio riportato
nel 1999 da Harner et al. eseguito su 36 suoli agricoli
dell’Alabama.

I residui di pesticidi non erano proporzionali al con-
tenuto di carbonio organico nel suolo indicando che le
concentrazioni residue erano un riflesso della storica
applicazione del pesticida.

I dati relativi all’Europa sono abbastanza scarsi: uno
studio del 1994 riporta i livelli di pesticidi ottenuti da un
campionamento fatto su 24 suoli e 3 sedimenti nell’area
delle città polacche di Krakow, Katowice e Chorzow. Nei
campioni di suolo della città di Katowice, il DDT risul-
tava in una concentrazione di 110±89 ng/g mentre nei
campioni prelevati da Krakow era di 260±620 ng/g; tra
i derivati del DDT, le concentrazioni in generale decre-
scevano nel seguente ordine: p,p’-DDT>p,p’-DDE>p,p’-
DDD. Il più alto rapporto DDT/DDE osservato nei suoli
piuttosto che nei sedimenti suggerisce un utilizzo pre-
gresso del pesticida nella zona.

In conclusione, DDT, DDE e DDD sono stati rilevati
in molti suoli e sedimenti superficiali nel mondo.

Anche se le concentrazioni di DDT, DDE e DDD nei
suoli si stanno riducendo per la produzione e l’uso di-
scontinuo del DDT in molti paesi, livelli rilevabili persi-
steranno probabilmente ancora per decenni a causa
delle caratteristiche chimico-fisiche di questi composti.

3.2. Contributo della dieta

I composti organoclorurati, tra cui il DDT, costitui-
scono ancora i principali contaminanti chimici persi-
stenti presenti nell’ambiente. Questi composti lipofili, re-
lativamente stabili e resistenti alla biodegradazione,
sono stati rilevati nella biosfera. La loro progressione at-
traverso la catena alimentare nella dieta dell’uomo è ben
nota; sebbene questi composti abbiano una solubilità in
acqua relativamente bassa, la loro lipofilicità rende i cro-
stacei e i molluschi in grado di assorbirli e concentrarli
nel tessuto adiposo. I composti organoclorurati passano
così ai livelli più alti della catena alimentare marina fino
ai pesci e, infine, ai mammiferi marini come foche e ba-
lene, e altre specie di cui si nutrono anche gli esseri
umani. Studi condotti su un certo numero di paesi
hanno mostrato che la principale modalità di esposi-
zione umana a questi composti è la dieta; i frutti di mare,
i pesci e la carne sono le maggiori fonti alimentari di
questi contaminanti per molte persone nel mondo. La
popolazione generale è attualmente esposta al DDT e ai
suoi metaboliti in primo luogo attraverso il cibo.

Anche le piante cresciute in terreni trattati con il pe-
sticida risultano essere fonte dell’esposizione al DDT
con la dieta. Le attività agricole hanno modificato i pro-
cessi di ritenzione dei pesticidi, accelerando lo scambio
del pesticida in forma volatile tra suolo, aria e piante
(Bro-Rasmussen 1996; Bidleman e Leone 2004).

Uno studio condotto in Messico, i cui risultati sono
stati pubblicati recentemente (2008), ha valutato la mi-
grazione dei pesticidi organoclorurati da terreni conta-
minati alle piante in crescita: i risultati rivelavano la dif-
fusione di pesticidi organoclorurati dai suoli agricoli alle
piante di carote in crescita e l’assorbimento dei loro va-
pori da parte delle foglie.

Nei campioni di terreno la frequenza più bassa
(40%) e il livello medio inferiore (5,3 mg/kg) corrispon-
devano al p,p’-DDE, il principale metabolita dell’insetti-
cida p,p’-DDT. Questo risultato indica una scarsa capa-
cità metabolica dei terreni monitorati. Residui del p,p’-
DDT (16,1 mg/kg) e del suo isomero o,p’-DDT (5,3
mg/kg) sono stati rilevati in tutti i campioni analizzati.

Anche nelle radici la frequenza più bassa (40%) e il
livello medio inferiore (5,5 mg/kg) corrispondeva al p,p’-
DDE, mentre le concentrazioni di o,p’-DDT e p,p’-DDT
erano pari rispettivamente a 17,2 mg/kg e 52,1 mg/kg.
Questo significa che le radici di carota assorbono i pe-
sticidi organoclorurati lipofili dal terreno e questi si ac-
cumulano nei tessuti vegetali in funzione della loro con-
centrazione nel terreno.

Per quanto riguarda le foglie, mostrano la stessa fre-
quenza dei pesticidi nelle radici, ma variano i livelli
medi: 8,2 mg/kg per p,p’-DDE, 2,0 mg/kg per o,p’-DDT
e 67,1 mg/kg per p,p’-DDT.

In conclusione, lo studio ha mostrato che la conta-
minazione delle carote avveniva attraverso l’assorbi-
mento da terreni contaminati e poi dalla distribuzione
tra i tessuti della stessa pianta mediante un sistema di
circolazione ascendente. Il terreno e la vegetazione si
comportano quindi come serbatoi di contaminazione da
pesticidi organoclorurati e costituiscono dei vettori at-
traverso i quali questi pesticidi possono entrare nella
catena alimentare. La concentrazione del pesticida
nella pianta contaminata, inoltre, dipende dalla speci-
fica composizione biochimica della pianta stessa e dalla
sua capacità di bioaccumulo.

Da una review del 2003 condotta presso il Diparti-
mento di Scienze Sanitarie Applicate e Psicocomporta-
mentali dell’Università di Pavia e relativa alle assunzioni
alimentari di xenobiotici, tra cui il DDT, emerge che, a li-
vello mondiale, queste variano da nazione a nazione in
funzione dell’inquinamento, delle condizioni geografi-
che e climatiche nonché delle abitudini e consumi ali-
mentari.

Per esempio, un programma di screening di antipa-
rassitari su ortofrutta consegnata ad alcuni super-
market in Texas, condotto nel 1989, rilevò residui di p,p’-
DDE in 41 campioni dei 6.970 testati (Schattenberg e
Hsu 1992).

In uno studio sui residui di DDT in alimenti per lat-
tanti e bambini, furono analizzati, tra il 1985 e il 1991,
10.000 campioni di cibi nazionali e importati (Yes et al.
1993) e i DDT furono rilevati in 2 delle 2.464 mele
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(concentrazione massima 0,08 ppm), in 312 dei 2.464
campioni di latte (concentrazione massima di 0,92 ppm),
in 8 dei 180 campioni di latte fortificato con vitamina D
(concentrazione massima 0,10 ppm) e in 1 dei 735 cam-
pioni di succo di mela importati (concentrazione mas-
sima di 0,18 ppm).

Nell’ambito di una ricerca condotta su cibi pronti
negli Stati Uniti d’America (USA), l’o,p’-DDE fu rilevato
8 volte in 4 differenti tipi di alimenti, con una concen-
trazione media di 0,0025 mg/g; il p,p’-DDE fu rilevato
1.700 volte in 142 differenti tipi di cibo con una concen-
trazione media di 0,0026 mg/g; l’o,p’-DDT fu rilevato 5
volte in 4 cibi diversi con una concentrazione media di
0,0053 mg/g e p,p’-DDT 98 volte in 31 cibi, con con-
centrazione media di 0,0045 mg/g (KAN-DO Office and
Pesticide Team 1995).

Dalla contaminazione del pesce e degli organismi
acquatici dipende in gran parte l’entità dell’esposizione
della popolazione generale a DDT. Sono stati raccolti nu-
merosi dati relativi ai livelli di DDT e metaboliti nei pesci
e negli organismi acquatici. Ad esempio, i residui di DDT,
DDE e DDD sono stati analizzati dal 1980 al 1983, in 19,
59 e 14 campioni di organismi acquatici, con livelli medi
per DDT, DDE e DDD rispettivamente di 14, 26 e 15
mg/kg. Questi dati sono stati inclusi nel database STOR-
TET di qualità dell’acqua dell’EPA (Staples et al. 1985).
Nell’ambito dell’U.S Geological Survey’s National Water
Quality Assessment Plan iniziato nel 1991, che si poneva
come obiettivo la valutazione della qualità dell’acqua in
più di 50 dei maggiori bacini fluviali e sistemi acquatici,
il DDT e i suoi metaboliti furono rilevati nel 94% di tutti i
campioni di pesce analizzati negli anni ’90, anche se si è
evidenziata una progressiva riduzione della concentra-
zione di DDT totale (USGS 1999).

La concentrazione di DDT in campioni di pesce pre-
levati tra agosto e settembre 1990 da tre fiumi nel Mi-
chigan variava da 4,71 a 976,92 mmol/kg con una me-
diana di 82,1 mmol/kg (Giesy et al. 1994).

Gli intervalli di concentrazione del DDT e metabo-
liti erano: p,p’-DDE = 3,54-627,13 mg/kg; o,p’-DDE =
0,15-37,95 mg/kg; p,p’-DDD = 0,43- 58,82 mg/kg; o,p’-DDD
= 0,13-81,70 mg/kg e p,p’-DDT <0,42- 89,58 mg/kg.

Le concentrazioni medie di DDT nei campioni presi
sotto le dighe che separano i fiumi dai Grandi Laghi
(0,5-1,6 mmol/kg), erano più alte di quelle valutate al di
sotto delle dighe (0,05-0,35 mmol/kg).

Il rapporto DDE/DDT variava da 5 a 758, il che sug-
gerisce che l’accumulo di DDE risultava da una diretta
esposizione al DDE nella dieta piuttosto che da una re-
cente esposizione al DDT. Il fatto che il DDT è ancora
osservato nel pesce è da ascrivere al trasporto a lunga
distanza e relativo deposito. Per arrivare all’uomo tra-
mite l’ingestione di pesce e frutti di mare, i residui di
DDT devono passare attraverso i vari livelli della catena
alimentare acquatica.

Dal 1986 al 1988, per esempio, elementi della catena
alimentare marina artica vicino alla Canadian Ice Island
nell’Oceano Artico furono analizzati per valutare le con-
centrazioni di DDT, DDE e DDD (Hargrave et al. 1992).

La concentrazione media del DDT nel plancton era
11,8 ng/g e il livello cresceva con la riduzione della di-
mensione del plancton stesso. Il pesce pelagico conte-
neva una media di DDT di 200 mg/kg di grasso, mentre
il pesce abissale ne conteneva 819 mg/kg, peso secco.
Confronti simili possono essere fatti su pesce di super-
ficie e di profondità nell’Oceano Atlantico settentrionale
e meridionale e nell’Oceano Pacifico nord-occidentale al
largo della California, mostrando più alte concentrazioni
di DDT nel pesce di profondità (Atlantico = 175-1,090
mg/kg di lipidi; Pacifico = 2,380-2,420 mg/kg di lipidi) in
rapporto al pesce di superficie (Atlantico = 59-125
mg/kg di lipidi; Pacifico = 1,260-1,875 mg/kg di lipidi)
(Looser et al. 2000). Non è chiaro perché i livelli di DDT
siano più alti negli organismi che vivono a maggiori
profondità, dal momento che il DDT sembra essere di-
stribuito uniformemente nella colonna d’acqua. Poiché il
DDT si adsorbe al particolato che affonda nel sedi-
mento, i pesci e gli altri organismi che vivono nelle
profondità marine possono accumulare livelli più alti del
pesticida rispetto agli organismi che vivono in superfi-
cie perché la loro catena alimentare è associata con gli
alimentatori bentonici.

L’esposizione al DDT può avvenire in popolazioni che
consumano pesce da ambienti marittimi contaminati
dal pesticida; i livelli di DDT nell’ombrina bianca e nella
sogliola di Dover del sud della California, in particolare
nell’area di Palos Verdes, sono i più alti negli USA. Que-
sto è dovuto al fatto che questa area riceve 1.000.000 kg
di DDT scaricato nella zona dalla compagnia chimica
Montrose e riceve anche una grande quantità di acque
reflue dalla regione della California meridionale (Zeng
et al. 1999). Storicamente, in quest’area i livelli di DDT
nel pesce superavano il livello stabilito dalla FDA di 5
mg/kg di pesce e quello destinato al consumo umano
fu confiscato al fine di prevenire l’esposizione umana al
DDT (NOAA 1988).

I livelli di DDT sono significativamente diminuiti dai
primi anni ’70 nel pesce, nei frutti di mare e nei mam-
miferi acquatici (Addison e Stobo 2001; Bard 1999;
Lauenstein 1995; Lieberg-Clark et al. 1995; Odsjo et al.
1997; Schmitt et al. 1990).

I livelli di DDT nel pesce furono determinati in 112
località negli USA dal National Contaminant Biomoni-
toring Program nel 1976 e 1984 (Schmitt et al. 1990).
Le concentrazioni di p,p’-DDT, p,p’-DDE, p,p’-DDD e
∑DDT si sono ridotte da 50, 260, 80 e 370 mg/kg, ri-
spettivamente nel 1976 a 30, 190, 60 e 260 mg/kg nel
1984.

Oltre che nel pesce, i residui di DDT risultavano es-
sere ridotti in tutti le classi di cibo testate dal 1965 al
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1975 nei Market Basket Surveys. Tra 1970 e il 1973, i re-
sidui di DDE si sono ridotti solo del 27% rispetto alla ri-
duzione di 86% e 89% per il DDT e il DDD, rispettiva-
mente (EPA 1980).

Uno studio di Duggan et al. (1983) riportava le se-
guenti concentrazioni medie di residui di p,p’-DDT e
o,p’-DDT in articoli alimentari dal 1969 al 1976: formag-
gio 3 ppb; carne, pesce e pollame in scatola, 5 ppb;
uova 4 ppb; frutta 13 ppb; verdura 24 ppb; grano 7 ppb;
prodotti a base di mais e grano 0,7 ppb; arachidi 11 ppb.

Passando ai dati Europei, nella città di Barcellona,
nel periodo tra il 2001 e il 2006, furono stimati i livelli di
pesticidi organoclorurati in campioni di cibo compren-
denti: carne, pesce, uova, latte, oli vegetali, cereali e de-
rivati, prodotti vegetali, frutta, spezie, omogeneizzati, the
e vino.

La presenza di pesticidi organoclorurati, tra cui il
DDT, valutata nello studio, risultava relativamente bassa
(0,5%) e ridotta rispetto al precedente periodo (1999-
2000); ciò può essere spiegato con la restrizione dell’u-
tilizzo del DDT, imposta in Spagna negli ultimi 70 anni.

Per quanto riguarda l’Italia, un’importante fonte di
esposizione al DDT per l’uomo con la dieta si è verifi-
cata a causa della presenza di contaminante nelle ac-
que del Lago Maggiore, dove era situato il solo impianto
italiano di produzione del p,p’-DDT. Otto anni dopo la
chiusura dell’impianto, ordinata dal Ministro dell’Am-
biente, l’ecosistema lacustre è risultato ancora inqui-
nato dal DDT e dai suoi metaboliti ad un livello tale da
rappresentare un rischio per gli organismi acquatici, le
specie animali e l’uomo. Le concentrazioni del pesticida
e dei suoi metaboliti furono misurate tra il 2002 e il 2004
nell’acqua (p,p’-DDT= 0,05 ng/l; p,p’-DDE= 0,16 ng/l) e
nel pesce, nel quale i livelli rilevati erano molto vicini e
qualche volta superiori, ai limiti residui massimi stabiliti
dalla legislazione italiana per i cibi.

Anche i dati asiatici rilevano una correlazione tra l’as-
sunzione di cibo contaminato e l’esposizione dell’uomo al
DDT; in uno studio Giapponese del 2002 furono valutati i
livelli di pesticidi organoclorurati, tra cui il DDT, in 41 vo-
lontari in un’area rurale del Giappone Settentrionale e fu
analizzata la correlazione di questi con i fattori dietetici.
Il livello medio di DDT totale (p,p’-DDE+ p,p’-DDT) ri-
sultò di 5 ng/ml nel siero, mentre i livelli di p,p’-DDD fu-
rono rilevati solo in 7 soggetti con valori compresi tra
0,05 e 0,6 ng/ml; per quanto riguarda il DDT totale, i li-
velli serici risultavano avere una correlazione con l’intake
di carne, pesce, vegetali e latte.

In India, dove un’ampia gamma di pesticidi è utiliz-
zata per la produzione di frutta e verdura, furono ana-
lizzati nel 2005 campioni di frutta in cui furono rilevate
concentrazioni di DDT comprese tra 0,030 e 0,075 mg/g;
tra gli analoghi del DDT la concentrazione maggiore era
quella del p,p’-DDT, seguito da p,p’-DDE, p,p’-DDD e
o,p’-DDT.

4. Tossicocinetica

4.1. Assorbimento e distribuzione

La via inalatoria è considerata la modalità di assor-
bimento di DDT meno significativa. Infatti, a causa della
elevata dimensione dei cristalli di DDT, è difficile che
questi riescano a raggiungere le zone più profonde del
polmone. Si ipotizza che possano depositarsi nelle alte
zone respiratorie ed essere quindi ingerite a causa del-
l’azione dell’apparato mucociliare (Hayes 1982).

Tuttavia, non sono noti studi che mettano in rela-
zione l’entità dell’assorbimento di DDT con l’esposizione
inalatoria, né negli animali né nell’uomo.

L’assorbimento conseguente all’ingestione di DDT,
DDE e DDD è stato dimostrato effettuando le analisi di
siero e tessuto adiposo e misurando il DDA, metabolita
del DDT, nelle urine (Hayes et al. 1971; Morgan e Roan
1971, 1974). In soggetti esposti cronicamente a dosi orali
di DDT fino a 20 mg/giorno (circa 0,3 mg/kg/giorno), il
DDT è stato rilevato nel siero con un picco dopo 3 ore
dall’ingestione (Morgan e Roan 1971). I livelli di siero ri-
manevano elevati ma ritornavano prossimi ai valori pre-
esposizione 24 h dopo.

La presenza di metaboliti urinari di DDT nei ratti, nei
topi e nei criceti (Fawcett et al. 1987; Gold e Brunk 1982
1983, 1984), la presenza del DDT e dei suoi metaboliti
nella bile (Jensen et al. 1957) e l’induzione di tumori e
altri effetti tossici negli animali dopo la somministra-
zione orale di DDT, DDE e DDD, sono prove dell’assobi-
mento a livello gastrointestinale.

Il DDT, confermando il suo carattere lipofilo, se som-
ministrato negli animali da laboratorio per via orale di-
sciolto in olio digeribile, viene assorbito da 1,5 a 10 volte
più efficacemente rispetto a quello non disciolto. Ciò
giustifica anche come piccole dosi residuali di DDT
possano essere facilmente assunte grazie ai grassi pre-
senti negli alimenti stessi (Hayes et al. 1982).

La diffusione nell’organismo avviene principalmente
attraverso il sistema circolatorio e linfatico (Palin 1982).

L’assorbimento per via dermica negli uomini e negli
animali è invece molto limitato e considerato per lo più
trascurabile.

DDT, DDE e DDD, legandosi alle lipoproteine sieri-
che, presentano un elevato volume di distribuzione
(>1), un accumulo negli organi con quantità diverse di
lipidi (fegato, tessuto adiposo, sistema nervoso centrale,
reni e tessuto muscolare), un’emivita tissutale molto
lunga e una lenta metabolizzazione. Ricerche hanno di-
mostrato che somministrando nei ratti ripetute dosi di
DDT, DDE e DDD, il plateau di bioaccumulo nei grassi
viene raggiunto in circa 6 mesi. In particolare, il DDE
viene maggiormente accumulato rispetto al DDT nella
maggior parte delle specie animali, uomo compreso
(Smith 2001).
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In altri casi (ad esempio agenti arilanti, alchilanti, o
metalli) la biotrasformazione può invece portare ad al-
terazioni strutturali o delle proteine che aumentano la
tossicità, fino a vere e proprie biotossificazioni.

Il p,p’-DDT e l’o,p’-DDT, una volta assorbiti dall’orga-
nismo, sono in primo luogo convertiti a DDD o DDE.
Mediante un processo di idrossilazione, attraverso l’in-
termedio acil cloruro DDA e successiva idrolisi, il DDD
forma il 2,2-bis-clorofenil acido acetico (DDA). Gli iso-
meri del 2,2-bis-clorofenil acido acetico (DDA) sono i
principali metaboliti urinari del p,p’-DDT e dell’o,p’-DDT
in tutti i mammiferi, uomo compreso (Smith 2001).
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Uno studio realizzato in Messico per valutare la tra-
smissione materno-fetale ha rilevato su 90 campioni di
sangue di cordone ombelicale che tutti avevano livelli
rilevabili di p,p’-DDE, 9 contenevano o,p’-DDE, e 44 il
p,p’-DDT, ed ha dimostrato che queste molecole sono in
grado di attraversare la placenta (Waliszewski 2000).

4.2. Metabolismo

Il processo di detossificazione degli xenobiotici av-
viene attraverso due fasi di metabolizzazione. I composti
lipofili, come il DDT, vengono modificati strutturalmente
dagli enzimi della fase I
attraverso varie reazioni
(ossidazioni, riduzioni,
idrolisi, dealchilazioni,
deaminazioni, dealoge-
nazioni, formazioni e
rottura di anelli) dando
luogo a metaboliti inter-
medi reattivi. In seguito,
gli enzimi della fase II,
con reazioni di coniuga-
zione, formano legami
covalenti tra le sostanze
assorbite, o i loro pro-
dotti provenienti dalle
reazioni della fase I, e
composti come il gluta-
tione, l’acido glucuro-
nico o gli aminoacidi. I
coniugati, solitamente
più solubili in acqua ri-
spetto alle sostanze di
partenza, sono più facil-
mente escreti nella bile.
Alcuni di essi possono
essere degradati dai
batteri presenti nell’in-
testino ed essere rias-
sorbiti (Figura 1). In al-
cuni casi, la biotrasfor-
mazione delle sostanze
può ridurre la loro tossi-
cità: un esempio di de-
tossificazione è rappre-
sentato dal cadmio, che
induce la sintesi di me-
tallotioneine le quali au-
mentano inizialmente la
tolleranza verso questo
xenobiotico che nel
tempo può accumularsi
nei reni e indurre nefro-
tossicità. Figura 1. Metabolismo di xenobiotici lipofili
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Il composto intermedio acil-cloruro DDA può deri-
vare anche dall’epossidazione del DDE. Un altro possi-
bile intermedio nella formazione di DDA dal DDD è l’1-
cloro-2,2-bis (4-clorofenil) etano (DDMU) (Fawcett
1987).

Oltre al DDA, si formano anche altri composti idros-
silati derivanti dal DDE, come l’m-idrossi-p,p’-DDE, in-
sieme a minori quantità di o-idrossi-p,p’-DDE, p-
idrossi-m,p’-DDE, e p-idrossi p’-DDE osservati nelle feci
di ratti alimentati con p,p’-DDE (Figura 2) (Sundstrom
1975).

Dopo la prima fase di biotrasformazione, che coin-
volge reazioni di ossidazione, riduzione e idrolisi, molti
dei metaboliti del DDT, in particolare quelli derivanti da
o,p’-DDT, sono escreti in forma coniugata con glicina,
serina e acido glucuronico (Gingell 1976).

Il DDE è inoltre metabolizzato non solo in forma fe-
nolica, facilmente escreta, ma anche in 3-metilsolfonil-
p,p’-DDE. Questo suggerisce che avvenga prima una
coniugazione con il glutatione, attraverso il taglio del le-
game C-S, mediante una liasi, e successivamente per
metilazione e ossidazione dello zolfo dando il corri-
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Figura 2. Metabolismo del p,p’-DDT nel ratto. DDOH: 2,2-bis-(4-clorofenil) etanolo. DDCHO: 2,2-bis-(clorofenil)etanale.
DDMU:1-cloro-2,2-bis (4-clorofenil) etano. (Modificata da EFSA, 2006)
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spondente metilsulfone (Smith 2001). Il 3- e 2-metil-
solfonil-DDE è stato trovato in diverse specie animali e
nell’uomo (Bergman 1994; Chu 2003; Norén 1999). In
particolare, una elevata concentrazione di 3-metilsolfo-
nil-DDE è stata rilevata nel fegato di diversi mammiferi
marini e di alcune specie artiche.

In campioni ambientali, questi metaboliti del DDE
furono identificati inizialmente nel grasso di foca dal
Baltico; successivamente furono ritrovati in molte spe-
cie animali e nell’uomo e recentemente anche nel latte
di madri in Svezia. Il 3-MeSO2-DDE ha un potente ef-
fetto tossico sulla corteccia surrenalica nei topi e pro-
babilmente anche nell’uomo.

Nel 1997, i metaboliti metilsulfonilici del DDE furono
determinati in tessuto adiposo ed epatico ottenuti dalle
autopsie di 7 individui Svedesi tra i 48 e gli 80 anni d’età.
Dai risultati dello studio, la concentrazione di 2-MeSO2-
DDE risultava più bassa di quella del 3-MeSO2-DDE sia
nel tessuto adiposo sia epatico, tranne che nel fegato di
uno degli individui. Il rapporto delle concentrazioni dei
due metaboliti era circa 10 volte più alto nel fegato ri-
spetto al tessuto adiposo; il rapporto tra la somma dei
metaboliti stessi e il p,p’-DDE era di 1/455 e 1/61 nel
tessuto adiposo e nel fegato, rispettivamente, calcolati
dai valori medi.

I MeSO2-DDEs furono anche determinati nel tes-
suto polmonare di uno degli individui: in questo cam-
pione i profili dei composti risultavano simili a quelli nel
tessuto adiposo. In conclusione, si conosce poco sulla
tossicità e i possibili effetti nell’uomo di questi compo-
sti quindi sono richiesti ulteriori studi sull’argomento.

Uno studio sul metabolismo dell’o,p’-DDD nel ratto
ha permesso di identificare, dopo somministrazione di
una sola dose orale (100 mg) del composto marcato
con 14C, almeno 12 metaboliti diversi nelle urine e nelle
feci, la maggior parte simili a quelli rilevati per l’o,p’-
DDT, quali il DDMU, il DDA e vari altri metaboliti deri-
vanti dalla idrossilazione aromatica (Reif 1975).

Lund et al. (1986) hanno osservato la formazione di
legami covalenti tra i metaboliti dell’o,p’-DDD e alcune
macromolecole tissutali del polmone di topo, probabil-
mente correlata all’attivazione dell’acil cloruro mediata
dal citocromo P450, come suggerito anche da Nichols
et al. (1995) in studi di tossicità del DDD in cellule Clara
isolate da epitelio bronchiale umano e di coniglio.

Il pathway dell’o,p’-DDT è simile a quello del p,p’-DDT.

4.3. Eliminazione ed escrezione

L’escrezione del DDT e dei suoi metaboliti in studi in
vivo (criceto, topo, ratto) avviene principalmente attra-
verso le feci. Tre giorni dopo una singola somministra-
zione orale di 14C-p,p’-DDT, alla dose di 25 mg/kg per
peso corporeo, in criceti e topi di ambo i sessi, è stato
evidenziato che la radioattività escreta nelle feci era

compresa, rispetto alla dose somministrata, tra il 24% e
il 37% nei criceti, e tra il 29% e il 34% nei topi, mentre
quella eliminata con le urine variava tra il 10% e il 18%
nei criceti e tra 10% e 12% nei topi (Gingell 1974). Tali
osservazioni sono state confermate da Bishara e colla-
boratori, i quali riferiscono che dopo 5 giorni dalla som-
ministrazione di 10 mg di p,p’-DDT per via orale nei ratti,
il 2,6% della molecola è stata escreta nelle urine e il
59,4% nelle feci (Bishara 1972). La stessa predominanza
dell’escrezione fecale rispetto a quella urinaria è stata
osservata anche per i composti o,p’-DDT, o,p’-DDD e
p,p’-DDE (Feil 1973; Reif 1975; Mühlebach 1991).

Studi sull’uomo mostrano, in genere, una percen-
tuale più elevata della dose escreta attraverso le urine
(10-30%) rispetto a quella osservata nei roditori (Norén
2000).

La bile sembra essere la principale fonte di metabo-
liti del DDT nelle feci secondo quanto dimostrato da
Burns et al. (1957), i quali hanno verificato un aumento
dell’escrezione urinaria di materiale radioattivo a se-
guito della chiusura del dotto biliare nei ratti alimentati
con DDT radiomarcato. Inoltre, quando il dotto biliare è
stato incannulato prima dell’iniezione endovenosa di
14C-DDT, il 65% della dose di radioattivo è stata recu-
perata nella bile, il 2% nelle urine e solo lo 0,3% nelle
feci (Burns 1957).

Le velocità di escrezione nei ratti, nei polli e nel-
l’uomo delle diverse forme di DDT, in ordine decre-
scente, sono le seguenti: p,p’-DDA> p,p’-DDD> o,p’-
DDT> p,p’-DDT> p,p’-DDE (Morgan 1974).

L’o,p’-DDT rispetto al p,p’-DDT viene più rapida-
mente escreto probabilmente a causa dell’idrossila-
zione dell’anello dell’o,p’-DDD e/o dei suoi metaboliti
(Reif 1975; Feil 1975; Reif 1974). Questa idrossilazione,
non osservata specificamente nel p,p’-DDT o nel p,p’-
DDD, ma nel p,p’-DDE, avviene in tutte le specie ani-
mali con alcune differenze qualitative e quantitative. Ad
esempio, tre forme idrossilate dell’o,p’-DDE sono state
trovate negli escrementi di pollo, ma non in quelli di
ratto (Smith 2001).

L’emivita del DDT nelle diverse specie animali è piut-
tosto variabile: circa 1 mese nei ratti e nei cani; 6 - 14
mesi nei pesci; negli ovini e nei bovini da carne oscilla tra
12 - 15 settimane per il DDT, 4 - 7 settimane per il DDD
e 30 - 32 settimane per il DDE (Morgan 1974; Macek
1970; Warlen 1977; Reynolds 1976; McCully 1966). Le
emivite del p,p’-DDT e del p,p’-DDE osservate nell’uomo
sono state stimate rispettivamente di circa 4 e 6 anni
(Norén 2000).

Il latte rappresenta un’altra via di escrezione per il
DDT e relativi metaboliti. Nei ratti cronicamente esposti
con la dieta a 25 mg di p,p’-DDT/kg per peso corporeo,
le quantità residue trovate nel latte sono state le se-
guenti: 32,7 mg/kg di p,p’-DDT, 0,7 mg/kg di p,p’-DDD
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e 2,9 mg/kg sotto forma di p,p’-DDE. Sulla base di que-
sti dati, ipotizzando che un ratto in allattamento assuma
con la dieta 60 g al giorno di DDT e produca 20 ml di
latte al giorno, la percentuale di DDT e suoi metaboliti
recuperati nel latte è di circa il 50% (Woolley 1971).

5. Tossicità

Il DDT presenta una tossicità acuta, non letale, nel-
l’uomo a dose superiore a 285 mg/kg di peso corporeo.

La tossicità acuta per ingestione è comparabile in
diverse specie di animali:
ratto (LD50 113 - 800 mg/kg per giorno)
topo (LD50 237 - 300 mg/kg per giorno)
guinea pig (LD50 400 mg/kg per giorno)
coniglio (LD50 300 mg/kg per giorno) (ATSDR 2002).

Non sono riportati casi documentati di avvelena-
mento fatale nell’uomo per ingestione di DDT puro, ma
piuttosto casi di morte dopo l’ingestione di preparazioni
commerciali contenenti anche altre sostanze. Il princi-
pale effetto tossico conosciuto del DDT è a carico della
conduzione dell’impulso nervoso; gli effetti del pesticida
sul sistema nervoso sono stati osservati sia nell’uomo
sia negli animali e possono variare da lievi alterazioni
sensoriali a tremori e convulsioni. La morte in animali
esposti ad alte dosi di DDT è generalmente causata da
un arresto respiratorio, questo è legato al fatto che la
funzionalità respiratoria come quella cardiovascolare
sono controllate dal sistema nervoso.

La tossicocinetica del DDT negli insetti è caratteriz-
zata da un rapido assorbimento, che lo rende selettivo
per l’esoscheletro chitinoso la cui morte è causata da
un’iperstimolazione del sistema nervoso centrale (SNC).
Le manifestazioni della tossicità acuta riguardano prin-
cipalmente il SNC, ma viene interessato anche il si-
stema periferico.

Negli animali la sintomatologia si manifesta con ipe-
reccitabilità, tremore, atassia e convulsioni a carattere
epilettico. Nell’uomo si sono rilevati prurito nella lingua,
parestesia periorale, nausea, vertigini, stato confusio-
nale, cefalea, malessere, irrequietezza ed eruzioni cuta-
nee (FAO/WHO 2001; ATSDR 2002).

La selettività dell’azione insetticida risiede nel pecu-
liare meccanismo d’azione determinato dalla struttura
della molecola da attribuire al gruppo triclorometilico
nel DDT, per cui il DDT si inserisce nel canale del sodio
presente sulle membrane delle cellule eccitabili, mante-
nendolo aperto. La conduttanza al sodio è quindi atti-
vata in modo continuo, l’assone è mantenuto in uno
stato costante di depolarizzazione con scariche ripetute
fino alla morte della cellula.

Il legame del DDT al canale del sodio prevede il tra-
sferimento di un elettrone dal nucleo benzenico alla su-
perficie del canale, che porta cariche elettriche di se-

gno opposto. Tale processo chimico-fisico è sensibile
alla temperatura con un “coefficente di temperatura ne-
gativo” che conduce ad un minor legame, quindi a un
minor effetto negli animali a sangue caldo, rispetto agli
insetti. Dalla scarsa forza del legame tra DDT e canale
del sodio, causata dall’incremento della temperatura
corporea, dipende la tossicità selettiva del DDT.

Uno studio eseguito su 27 lavoratori in Costa Rica,
che usarono il DDT per il controllo della malaria tra il
1955 e il 1986, valutò che i soggetti esposti avevano
performance peggiori nei test di attenzione verbale e
velocità nonché sequenziamento visuomotorio.

Sebbene non ci siano evidenze conclusive negli
studi disponibili che il fegato sia il target primario della
tossicità del DDT o che l’esposizione allo stesso causi
tossicità epatica nell’uomo, molti studi hanno rilevato la
presenza di effetti a livello epatico negli animali, in se-
guito all’esposizione al DDT e ai composti correlati. Gli
effetti osservati includono l’induzione di enzimi micro-
somiali, aumento delle transaminasi, ipertrofia epatica,
iperplasia, necrosi e carcinoma epatico. L’induzione di
enzimi microsomiali è importante perché può condurre
all’alterazione del metabolismo di sostanze esogene ed
endogene, inclusi gli ormoni steroidei.

6. Cancerogenicità

Il DDT è classificato dalla International Agency for
Research on Cancer (IARC) come possibile cancero-
geno per l’uomo, ed è inserito nel Gruppo 2B. Studi rea-
lizzati su topi e ratti, esposti a somministrazioni orali o
subcutanee di DDT, hanno mostrato un incremento del-
l’insorgenza di tumori a livello epatico, compresi carci-
nomi in entrambi i sessi e di epatoblastomi particolar-
mente in animali di sesso maschile. L’induzione di tu-
mori è stata rilevata anche nel polmone, nelle cellule
ematopoietiche e nel sistema endocrino. Secondo tali
valutazioni vi sarebbe una sufficiente evidenza per defi-
nire una potenziale cancerogenicità sugli animali. Men-
tre i risultati provenienti da studi di correlazione tra la
presenza di livelli sierici o tissutali di DDT e/o DDE e
l’insorgenza di forme tumorali sull’uomo, non hanno di-
mostrato l’effettiva cancerogenicità di queste molecole,
altri studi confermano l’ipotesi che il DDT possa svol-
gere un ruolo nell’aumentare il fattore di rischio nell’in-
sorgenza tumorale.

Il fegato è considerato il principale organo target del
DDT. In molte specie animali il DDT è in grado di indurre
gli enzimi microsomiali, ad eccezione di ratti e topi dove
un’esposizione prolungata comporta un aumento del
reticolo endoplasmatico e del volume cellulare e una
moderata steatosi.

Studi sulla funzionalità epatica hanno evidenziato una
correlazione tra l’induzione dell’enzima CYP2B (enzima
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della famiglia del citocromo P450) e la concentrazione
sierica di p,p’-DDT, p,p’-DDE, e p,p’-DDD nel fegato di
ratto maschio, sia l’induzione dell’enzima CYP3A (en-
zima della famiglia del citocromo P450) normalmente
non espresso nei ratti di entrambi i sessi. In un altro
studio, realizzato sui ratti, è stata evidenziata la possi-
bilità da parte del DDT di indurre un pattern di espres-
sione differenziale in relazione al sesso di alcuni enzimi
della famiglia citocromo P450. I risultati ottenuti rive-
lano una considerevole espressione dell’enzima
CYP3A2 nelle femmine, che di norma non viene
espresso. Tale effetto suggerisce che il DDT è in grado
di modulare il dimorfismo metabolico sessuale, come
l’espressione dell’isoenzima 3A2 androgeno dipen-
dente. Quindi, l’induzione preferenziale con modalità
legata al sesso, degli isoenzimi CYP2B e CYP3A da
parte del DDT conferma il suo ruolo come interferente
endocrino nella regolazione della famiglia del cito-
cromo P450 (Nims 1998; Sierra-Santoyo 2000).

L’esposizione cronica al DDT, in animali come il topo,
il ratto e la scimmia ha indotto danno epatico e forme
cancerogene. Macachi delle specie fasciacularis e rhe-
sus, ai quali sono state somministrate dosi giornaliere di
p,p’-DDT (20 mg/kg per peso corporeo) per 130 mesi,
hanno mostrato, a livello epatico, un’alterazione del con-
tenuto di grassi rispetto ai gruppi di controllo. Nel topo
somministrazioni orali di DDT a dosi di circa 7,5 mg/kg
per peso corporeo per lunghi periodi sono causa di tu-
mori epatici; analogamente avviene in ratti di entrambi i
sessi a dosi di 25-40 mg/kg per peso corporeo. Inoltre,
nel criceto la somministrazione orale di DDT a dosi pari
o superiori a quelle che nei topi e nei ratti inducono tu-
mori epatici, può aumentare l’incidenza di adenoma
adrenocorticale (Takayama 1999; Tomatis 2000).

Il possibile meccanismo di azione del DDT a livello
epatico potrebbe non essere legato all’attività estroge-
nica della molecola. I processi di detossificazione nel fe-
gato si svolgono in tre fasi (fase I, II, III) le quali vengono
attivate dal legame degli xenobiotici con specifici recet-
tori nucleari come pregnane X receptor (PXR) e costitu-
tive androstane receptor (CAR). Questi recettori sono
ampiamente espressi nel fegato e nell’intestino dove in-
teragiscono con sequenze consenso di DNA
(XREM/PBREM) e inducono gli enzimi citocromo P450
(es. CYP3A, CYP2B, CYP2C), gli enzimi della coniuga-
zione (es. UGT1A1) e le molecole trasportatrici (es. P-
glicoproteina, transporter peptide 2 per anioni organici).

Evidenze scientifiche nei ratti hanno confermato l’i-
potesi che il DDE e l’o,p’-DDT inducano nel fegato, at-
traverso il legame con i recettori CAR e PXR, l’espres-
sione genica di CYP2B2 e CYP3A2, di geni per la proli-
ferazione cellulare (Ccnd1, Ccnb1, Ccnb2, e Stmn1) e
dello stress ossidativo (Gclm e Hmox1). Sono pochi i
geni regolati dal recettore per gli estrogeni (ER) indotti
dal DDT, che determinano un profilo di espressione ge-

nica differente da quello indotto dall’etinilestradiolo.
Quindi, nel fegato di ratto vi sarebbe un’espressione
mediata dai recettori PXR/CAR e non dal recettore ER.
I risultati sulla regolazione di CAR, tuttavia essendo
specie-specifici, richiedono ulteriori indagini al fine di
giustificare epatocancerogenicità del DDT nell’uomo
(Kiyosawa 2008; Wyde 2003).

Studi di analisi di espressione genica hanno inda-
gato sulle modalità di induzione dell’epatocarcinoma. In
particolare uno studio realizzato sui ratti e sui topi espo-
sti all’o,p’-DDT ha evidenziato una significativa diffe-
renza tra le due specie animali nei patterns di espres-
sione dei geni epatici. L’o,p’-DDT induce principalmente
una risposta epatica via PXR/CAR rispetto a quella via
ER, suggerendo che gli effetti mediati dai primi recettori
rispetto a quelli mediati da ER, possano essere più im-
portanti nel ruolo nell’induzione del tumore. In en-
trambe le specie sono stati indotti gli enzimi CYP2B10 e
CYP3A11 via PXR/CAR. Tuttavia nel topo i geni target
specifici per PXR (es. Apoa4 o Insig2) sono stati mag-
giormente indotti rispetto a quelli specifici per CAR e a
conferma di quanto descritto i livelli di mRNA di CAR
diminuivano evidenziando una attivazione preferenziale
di PXR. L’o,p‘-DDT nel topo, contrariamente a quanto
avviene nel ratto, inoltre, può agire sull’espressione ge-
nica mediata da ER, inducendo l’espressione degli en-
zimi CYP17A1 e CYP7B1 ER-regolati. L’o,p’-DDT ha la
capacità di indurre anche Gadd45a, Gadd45b e Cdkn1,
geni coinvolti nel danno al DNA suggerendo che que-
st’ultimo possa essere considerato un ulteriore fattore
di rischio. Tali risultati specie-specifici impediscono la
possibilità di un’estrapolazione di tale modello di azione
all’uomo (Naoki Kiyosawa 2008).

Studi di esposizione occupazionale alla dose giorna-
liera di 0,05- 0,25 mg/kg per peso corporeo non hanno
permesso di rilevare cambiamenti nella funzione epa-
tica (FAO/WHO 2000).

I risultati degli studi sull’associazione tra cancro al
seno e pesticidi organoclorurati, in particolare il DDT,
sono discordanti e tenderebbero a dimostrarne l’as-
senza (Falck 1992; Wolff 1995; Lopez-Carrillo 1997;
Calle 2002; Snedeker 2001). Uno studio di Pavuk et al.
(2003) ha evidenziato che alti livelli sierici di DDE sono
associati in maniera positiva al rischio di cancro ma non
si evidenzia la medesima relazione per il DDT (Pavuk
2003; Charlier 2003). È stato, tuttavia, ipotizzato che il
ruolo del DDT e dei suoi metaboliti possa essere quello
di promotore dei tumori suscettibili all’azione ormonale
a causa della loro proprietà estrogenica e anti-andro-
genica. Infatti, studi in vivo ed in vitro su cellule umane
epiteliali provenienti da carcinoma mammario hanno di-
mostrato che il DDT determina una maggiore prolifera-
zione delle cellule epiteliali della mammella interfe-
rendo con il growth-promoting gene nel tessuto mam-
mario (Davis 1995; Vorojeikina 1997; Bradlow 1997;
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Dees 1997). Per quanto riguarda i tumori in altri organi,
i risultati degli studi eseguiti sono differenti; in Egitto,
per esempio, i pazienti con cancro del colon-retto ave-
vano maggiori concentrazioni seriche di DDT rispetto ai
controlli e concentrazioni significative di DDT rilevate a
livello biliare suggeriscono che il pesticida possa essere
associato alla cancerogenesi nella colecisti. Un’impor-
tante correlazione è stata valutata tra l’esposizione al
DDT e un aumento del rischio di sviluppare il tumore del
pancreas in uno studio caso-controllo di 28 casi verifi-
cati in uno studio di coorte di mortalità su lavoratori
delle industrie chimiche (Garabrant et al. 1992). Il ri-
schio di sviluppo del cancro al pancreas aumentava con
la durata dell’esposizione e con il periodo di latenza
dalla prima esposizione. Più recentemente uno studio di
coorte americano, eseguito su operai impegnati in un
programma di applicazione del pesticida, ha dimostrato
un aumento di mortalità per cancro del pancreas in
soggetti esposti al DDT (Beard et al. 2003). Uno studio
caso-controllo del 2005 eseguito negli USA su 754 casi
e 928 controlli, ha rilevato che il rischio di tumore testi-
colare seminomatoso e non seminomatoso era signifi-
cativamente correlato con alti livelli serici di p,p’-DDE.
Siccome il DDT e i suoi composti superano la placenta
e sono presenti nel latte materno, è possibile che l’e-
sposizione al pesticida durante la vita fetale o l’allatta-
mento possa aumentare il rischio di tumore testicolare
a cellule germinali nei giovani uomini.

Evidenze scientifiche in roditori esposti al pesticida
hanno evidenziato fenomeni difettivi nella risposta
umorale e cellulo-mediata (Banerjee 1996).

Studi realizzati sull’uomo hanno evidenziato come
l’esposizione al DDT possa giustificare una maggiore
incidenza di malattie infettive, in particolare quelle a
carico dell’apparato respiratorio. Tale interferenza sa-
rebbe da attribuire alla capacità del DDT di legarsi al
recettore degli estrogeni e di intervenire quindi a di-
versi livelli attraverso l’alterazione nell’espressione del
pattern delle citochine (IL-4, IL-2, TNFα), nella linfo-
proliferazione e nell’induzione di reazioni infiammatorie
con conseguente immuno-disregolazione. (Noakes
2005; Cooper 2004; Vine 2001; Dallaire 2004; Daniel
2002; Ndebele 2004; Kim 2004; Hermanowicz 1982).
Inoltre, il DDT determina processi di apoptosi, mediati
dalla produzione di specie reattive dell’ossigeno, in-
duce aumento delle aberrazioni cromosomiche e degli
scambi tra cromatidi fratelli (Pérez-Maldonado 2004;
Yáñez 2004; Pérez-Maldonado 2005), e compete con il
17-β-estradiolo nelle cellule linfoematopoietiche indu-
cendo frammentazione del DNA e soppressione del
gene Bcl-2 (Jenkins 2001; Ndebele 2003; Yáñez 2004;
Herrera-Portugal 2005). Il gene Bcl-2 e l’apoptosi pos-
sono contribuire all’insorgenza di forme di immunode-
ficienza, malattie autoimmuni o alcune forme di cancro
(Alison 1995).

7. Suscettibilità individuale

Il DDT e i suoi metaboliti sono in grado di interagire
con alcuni recettori aventi diverse modalità di azione a
seconda delle cellule target.

È noto ad esempio che il p,p’-DDE è un potente
antagonista del recettore androgeno (AR), mentre
o,p’-DDT lo è per quello degli estrogeni (ER) (Kelce
1995; Kuiper 1998). Nell’uomo, l’ER e l’AR presentano un
gran numero di polimorfismi e varianti di splicing, molte
delle quali determinano la totale perdita della funzione
recettoriale. Tuttavia, sono ancora insufficienti le infor-
mazioni e gli studi epidemiologici in grado di spiegare
come questi polimorfismi possano influenzare la suscet-
tibilità individuale alle sostanze tossiche (Zheng 2003;
Gottlieb 1999).

Il DDT possiede la capacità di legare anche i recet-
tori nucleari PXR e CAR i quali mediano l’induzione de-
gli enzimi del citocromo P450 (es. CYP3A4, CYP2B6,
CYP2C9, CYP3A, CYP2B e CYP2C), degli enzimi della
coniugazione (es. UGT1A1) e dei trasportatori attivati
dai ligandi xenobiotici e dagli ormoni steroidei (es. pro-
teine associate alla resistenza a farmaci, peptidi asso-
ciati al trasporto di anioni organici) (Staudinger 2003;
Pascussi 2003; Xie 2003).

I polimorfismi per questi recettori nucleari non sono
così comuni come quelli per gli enzimi che metaboliz-
zano gli xenobiotici, tuttavia possono modificare in
modo determinante la particolare azione dello xenobio-
tico sull’espressione genica e la conseguente tossicità.
Ad esempio, i pochi polimorfismi a carico di PXR, sco-
perti nell’uomo, possono modificarne la sua funzione
trans-attivante. Al momento non sono stati descritti po-
limorfismi funzionali per CAR (Okey 2005).

Diversi studi hanno dimostrato una resistenza da
parte di alcuni insetti a vari insetticidi, tra cui il DDT, la
quale è stata attribuita ad una sovraespressione di al-
cuni geni per i CYPs e per la classe teta della famiglia
glutatione S-transferasi (GST) (Eaton 2000). I primi ap-
partengono alla famiglia dei citocromi P450 e tra questi
il CYP2C9, il CYP2C19 e il CYP2D6 sono altamente poli-
morfici e svolgono circa il 40% della fase I del metaboli-
smo epatico nei riguardi degli xenobiotici (Ingelman-
Sundberg 2004).

Per quanto riguarda i polimorfismi a carico della
GSTs (composta di sette classi Alpha, Mu, Omega, Pi,
Sigma, Theta e Zeta) uno studio ha rilevato come il ge-
notipo del GSTP1 possa avere un ruolo sugli effetti co-
gnitivi in età prescolare a seguito di un’esposizione pre-
natale al p,p’-DDT. I risultati sono stati statisticamente
significativi nell’interazione tra p,p’-DDT e il polimorfi-
smo GSTP1, ma non per p,p’-DDE (Ribas-Fitó 2006).

Le cellule nervose embrionali, soprattutto nelle
prime 12 settimane di gestazione, esprimono alti livelli
di glutatione S-transferasi Pi (GSTP), inoltre la loro pre-
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senza in diversi apparati neurologici e nel fluido cere-
brospinale svolge un importante ruolo protettivo verso
gli xenobiotici e nello sviluppo del cervello durante la
gestazione (Carder 1990; Lowndes 1994; Raijmakers
2001; Strange 1992).

É stato dimostrato come la sostituzione aminoaci-
dica Val-Ile nella GSTP1 in posizione 105 comporti una
ridotta capacità di detossificazione da parte dell’enzima
stesso e una ridotta capacità di risposta allo stress os-
sidativo cellulare con conseguente mancata riparazione
del DNA (Harries 1997; Johansson 1998; Srivastava
1999; Sweeney 2000; Fryer 2000). Quindi, considerato
che il p,p’-DDT determina stress ossidativo e perossida-
zione dei lipidi in vari tessuti, il cervello risulta partico-
larmente suscettibile all’azione dei radicali liberi (Koner
1998; Sahoo 2000; Pajovic 2003).

È quindi possibile ipotizzare che bambini portatori
della variante GSTP1 Val-105 possano essere maggior-
mente sensibili agli effetti determinati dal DDT sul neu-
rosviluppo a causa dell’incapacità di intervenire sul
danno indotto dalle specie reattive all’ossigeno. Inoltre,
il p,p’-DDT possiede attività estrogenica e il sistema
nervoso durante il periodo dello sviluppo è un impor-
tante target per l’azione degli estrogeni. È stato ipotiz-
zato un ruolo protettivo delle GSTP contro il danno os-
sidativo al DNA mediato da estrogeni. La perdita di at-
tività della variante GSTP1 Val-105 potrebbe rendere le
cellule cerebrali più suscettibili all’azione del danno al
DNA indotto da estrogeni attraverso la compromissione
della capacità enzimatica di neutralizzare gli intermedi
elettrofilici generati dalla risposta estrogenica indotta
dal p,p´-DDT (Montano 2004).

8. Meccanismo d’azione del DDT come interfe-
rente endocrino

Gli interferenti endocrini sono composti che alterano
la normale regolazione ormonale; essi sono stati definiti
dalla Commissione Europea come “una sostanza eso-
gena o una miscela che altera le funzioni del sistema
endocrino e di conseguenza causa effetti avversi sulla
salute in un organismo sano o sulla progenie”. Essi pos-
sono essere presenti in natura, per esempio presenti in
frutta e verdura come i flavonoidi antiossidanti, o pos-
sono essere sostanze chimiche di derivazione indu-
striale che agiscono come contaminanti ambientali,
come il DDT e i suoi derivati.

Numerose specie animali, dai crostacei, pesci, uc-
celli fino ai mammiferi e all’uomo, sono soggette all’a-
zione degli interferenti endocrini sebbene la rilevanza
dei loro effetti negli esseri umani non sia ancora del
tutto nota. Le azioni biologiche degli ormoni, com-
presi estrogeni, androgeni, progesterone, tiroxina,
pregnenolone e deidroepiandrosterone (DHEA), sono

mediate da recettori di proteine ad alta affinità situati
all’interno delle cellule target. Gli steroidi, come gli
estrogeni, normalmente circolano nella loro forma
solfatata e quindi non hanno effetti ormonali; l’or-
mone libero viene rilasciato a livello del tessuto target
per opera delle solfatasi presenti nel tessuto stesso.
Altri ormoni steroidei circolano nel sangue legati a
una proteina carrier o all’albumina serica; tutti questi
ormoni sono liposolubili e superano rapidamente la
membrana cellulare interagendo successivamente
con i recettori proteici dimerici che nel caso degli
estrogeni risultano essere ER-alfa ed ER-beta, seb-
bene evidenze recenti propongano l’esistenza di un
terzo recettore, ER-gamma che sembra presente nei
pesci e in alcuni mammiferi (Dodge et al. 1996;
McLachlan et al. 2001).

Il complesso steroide-recettore, una volta formatosi,
lega specifiche regioni target del DNA e ciò attiva la ca-
scata di reazioni che media la risposta dell’organismo
all’ormone stesso. Classicamente gli interferenti endo-
crini sono stati ritenuti responsabili dei loro effetti per
mezzo di meccanismi esclusivamente genomici ovvero
agendo come agonisti degli ormoni steroidei di cui an-
davano a legare il recettore; ad oggi esiste l’evidenza
che alcuni di questi composti possano mediare effetti
non genomici. Alcuni di essi, infatti, possono anche
esercitare effetti alterando la sintesi e la disponibilità
degli ormoni endogeni. Gli steroidi si formano a partire
dal colesterolo, attraverso una serie di reazioni che
coinvolgono le isoforme del citocromo P450 e questi
enzimi sembra possano essere indotti da contaminanti
ambientali tra cui il DDT e i suoi analoghi. Due recettori
nucleari, SXR/PXR e CAR, sono importanti regolatori
del metabolismo degli xenobiotici e degli ormoni steroi-
dei; essi sono ampiamente espressi nel fegato e nell’in-
testino dove mediano l’induzione degli enzimi della fa-
miglia del citocromo P450, enzimi di coniugazione e tra-
sportatori in risposta ai legandi xenobiotici e agli ormoni
endogeni. SXR attiva la trascrizione dopo il legame con
il ligando, mentre CAR è attivo costitutivamente e la sua
alta attività basale è repressa da steroidi relati all’an-
drostenolo così come dai ligandi di SXR. Il DDE au-
menta l’attività trascrizionale di CAR e SXR nei ratti; i
derivati metossiclorurati del DDT sembrano attivare
questi due recettori.

L’azione come interferente endocrino da parte del
DDT e dei suoi metaboliti determina l’attivazione di un
pathway steroidogenico (Crellin 2001; Younglai 2004)
mediato da recettori alfa e beta degli estrogeni (ER)
(Andersen 1999; Kelce 1995). In particolare, a seconda
del sistema modello studiato, per il p,p’-DDE è stata ac-
certata un’azione estrogenica (Clark 1998), antiestro-
gena (Vonier 1996), antiandrogena (Danzo 1997), anti-
progestinica (Lundholm 1988; Klotz 1997) e antigluco-
corticoide (Lundholm 1991) (Figura 3a).
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Inoltre il DDT, essendo un antagonista dei recettori
nucleari PXR e del CAR, interviene sui processi di stress
ossidativo, apoptosi e proliferazione cellulare (Tabb
2006; Kretschmer 2005; Medina-Diaz 2007) (Figura 3b).

8.1 Studi sugli animali

Gli esperimenti in vivo di esposizione al DDT hanno
evidenziato una serie di effetti che coinvolgono gli
aspetti funzionali e strutturali dell’apparato riproduttore
indotti da risposte estrogeno-simili. Tali risposte mi-
mano quelle del 17-beta estradiolo nei tessuti respon-
sivi attraverso il legame ai recettori ER. Gli effetti sulla
riproduzione nei roditori comprendono una riduzione
della fertilità e del peso delle gonadi, un allungamento
del periodo estrale, una riduzione degli impianti em-
brionali, un incremento della mortalità dell’embrione,
una riduzione del peso della prole e un allungamento
del tempo di gestazione. Prove sperimentali hanno di-
mostrato come l’esposizione del ratto a concentrazione
di 10 mg/kg per peso corporeo di DDT, provochi un au-

mento del peso dell’utero similmente a quanto avviene
per l’azione del 17-beta estradiolo (1 mg/kg per peso
corporeo). Analogamente in conigli e cani alimentati
con DDT alla concentrazione di 5 mg/kg per peso cor-
poreo giornaliera hanno mostrato una serie di effetti si-
mili a quelli dei roditori: letalità embrionale, decremento
del peso fetale e nascita prematura della prole, cisti
ovariche, perdita del corpo luteo, pubertà prematura,
anomalie anatomiche della coda e della vagina, e nei
roditori un aumento del grado di mortalità della prole.

Analogamente un trattamento con p,p’-DDT (40
mg/kg per peso corporeo al giorno) in cavie (guinea
pig) castrate ha comportato un’iperplasia cistica, un
carcinoma mucinoso dell’endometrio, un’iperplasia del-
l’epitelio cervicale, una stimolazione estrogenica della
vagina e una dilatazione della rete ovarii (Danzo 2002).

Tuttavia, è plausibile ritenere che la modalità di
azione del DDT sia diversa da quella dell’ormone 17-
beta estradiolo; infatti il DDT può alterare il pathway di
trasduzione delle chinasi con un meccanismo ER-indi-
pendente ma legato all’AP-1.
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Studi sulla fertilità realizzati nei ratti maschi adulti
esposti al p,p’-DDT ad una dose orale giornaliera di 50
e 100 mg/kg per peso corporeo per 10 giorni e di 7,5
mg/kg per peso corporeo per 36 settimane, hanno mo-
strato rispetto agli animali di controllo un insieme di
anomalie strutturali e funzionali dose e tempo-dipen-
denti. Tali anomalie riguardano la riduzione del peso
delle vescicole seminali correlata con la riduzione della
produzione di testosterone nei testicoli e del numero e
della percentuale di spermatozoi presenti nell’epidi-
dimo, l’aumento dei livelli sierici degli ormoni luteiniz-
zante (LH) e follicolo stimolante (FSH), fino ad arrivare
alla completa sterilità degli animali nel caso dell’esposi-
zione a 36 settimane. L’aumento dei livelli delle gonado-
tropine può essere giustificato da un’alterata inibizione
del meccanismo di feedback negativo esercitato di
norma dagli steroidi sull’asse ipotalamico-pituitario
(Ben Rhouma 2001; ATSDR 1994).

Analoghi risultati sono stati osservati in uno studio
effettuato sia su femmine di topo, sia su femmine di co-
niglio. Nel primo caso i topi esposti giornalmente al

DDT (1,67 mg/kg per peso corporeo) evidenziavano una
riduzione del numero degli impianti embrionali e delle
dimensioni della prole, un aumento del tasso di morta-
lità embrionale, un allungamento della durata della ge-
stazione e del ciclo estrale (ATSDR 1994).

In un altro studio in femmine di coniglio, alle quali
erano state somministrate dosi trisettimanali di DDT
(3 mg/kg per peso corporeo) per 12-15 settimane, si
è avuta la riduzione dell’ovulazione (Lindenau 1994;
Seiler 1994).

L’esposizione giornaliera a concentrazioni crescenti di
DDT (1 mg/kg e 10 mg/kg per peso corporeo), in tempi
di gestazione diversi (dal quarto al settimo giorno e dal
settimo al nono giorno) ha evidenziato effetti dose-rispo-
sta ingravescenti che vanno dalla riduzione del peso fe-
tale all’aumento della mortalità fetale (ATSDR 1994).

Tra i mammiferi, l’esposizione agli interferenti endo-
crini è fortemente legata al tipo di dieta: quelli mag-
giormente esposti risultano essere gli insettivori, se-
guiti dagli onnivori (criceti e topi, per esempio) e infine
gli erbivori.
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Uno studio realizzato su trota iridea (Oncorhynchus
mykiss) ha evidenziato come il DDT eserciti un effetto
diretto sulla fisiologia dell’ipofisi stimolando l’espres-
sione dei mRNA per la prolattina (PRL) e per l’ormone
della crescita (GH), con modalità simile a quella del 17-
beta estradiolo (Elango 2006).

Il DDT, il p,p’-DDE e il p,p’-DDD sono in grado di in-
terferire con il sistema riproduttivo in modo indiretto,
inibendo la comunicazione intercellulare mediata dalle
“gap-junctions” in alcuni sistemi cellulari umani e di ro-
ditore. Inoltre, nel ratto il DDT riduce le aree “gap-junc-
tions” nelle cellule epatiche (FAO/WHO 2001).

La normale comunicazione intercellulare regolata
dalle gap-junctions è correlata a diversi eventi biochi-
mici (scambio di ioni, piccole molecole idrosolubili) per
cui l’interazione di xenobiotici con la membrana pla-
smatica può alterarne struttura e funzione. L’o,p’-DDT
depositandosi nel doppio strato lipidico della mem-
brana, grazie al suo carattere lipofilo, è in grado di ri-
durre la fluidità dei domini della membrana cellulare
ricchi di colesterolo, e la relativa conduttanza tra le
gap-junctions.

Questa alterazione strutturale può avere risvolti ne-
gativi in particolare nelle comunicazioni tra gli ovociti e
le cellule del cumulus con riduzione del contenuto di
glutatione e conseguenze sulla qualità dell’embrione
(Mori 2000). Varie sperimentazioni in vitro in cellule di
ovidotto bovino hanno confermato l’importanza di
un’efficiente comunicazione intercellulare mediata
dalle gap-junctions che può essere inibita da concen-
trazioni non citotossiche di DDT (8 µM). L’inibizione è
determinata da una riduzione della concentrazione in-
tracellulare di AMP ciclico (cAMP), regolatore fisiolo-
gico della permeabilità giunzionale, e da un incremento
dose-dipendente sia dell’attività respiratoria ossidativa
sia della depolarizzazione (Tiemann 1999; De Mello
1987; Pohland 2003; Tiemann 1998). Nello stesso tipo
di cellule è stato anche dimostrato come il DDT, a
basse concentrazioni, causi un decremento del poten-
ziale di membrana, un incremento dell’attività ossida-
tiva e una riduzione della vitalità cellulare. Ad alte con-
centrazioni, invece, il DDT comporta la perdita dell’atti-
vità ossidativa e la morte cellulare. La perdita dell’atti-
vità ossidativa e del potenziale di membrana sono da
attribuire al fatto che il DDT fluidifica i lipidi di mem-
brana e rallenta drasticamente il processo di turn-off
della permeabilità del sodio (Chefurka 1987; Kochevar
1996; Tiemann 1998; Saez 1987).

In un modello in vitro su cellule di ovidotto bovino,
il DDT a concentrazioni di 64 µM e 128 µM inibisce
l’uptake dell’ATP indotto dagli ioni Ca2+ alterandone
l’omeostasi. Analogamente, in cellule umane della gra-
nulosa-luteina, Younglai et al. hanno osservato che il
p,p’-DDE, alla concentrazione di 1,0 µg/ml, induce un
rapido aumento della concentrazione degli ioni Ca2+

nel citosol provenienti da fonti intra ed extracellulari
(Younglai 2004).

L’omeostasi del Ca2+ è essenziale in diversi aspetti
della fecondazione (capacitazione degli spermatozoi,
interazioni dei gameti, reazione acrosomiale). Non è
quindi da escludere che la combinazione di più fattori,
come un difetto funzionale delle cellule cumulus,
un’alterazione dei livelli di cAMP e dell’omeostasi del
Ca2+ nell’oocita, possano spiegare i problemi di matu-
razione degli oociti esposti, la riduzione dello sviluppo
della morula e l’aumento dell’apoptosi del blastomero
in embrioni di topo (Greenlee 1999, 2004, 2005).

Un’altra specie studiata è quella degli uccelli; questi
animali spesso hanno un metabolismo più veloce e
consumano più cibo rispetto ai mammiferi della stessa
dimensione; questi fattori insieme con tassi aumentati
di biotrasformazione di xenobiotici possono contribuire
a una maggiore esposizione ai contaminanti ambientali.
La migrazione, il corteggiamento, l’allevamento e accu-
dimento delle uova e dei piccoli richiedono un alto di-
spendio energetico a cui gli uccelli rispondono con la
mobilizzazione dei lipidi accumulati aumentando così il
potenziale di esposizione a contaminanti lipofilici che
vengono di conseguenza rilasciati. Differentemente dai
mammiferi, la differenziazione sessuale negli uccelli è
dipendente dai livelli di estrogeni, che regolano lo svi-
luppo di un fenotipo femminile; se la sintesi di estrogeni
venisse bloccata dall’iniezione di un inibitore dell’en-
zima aromatasi nell’uovo fecondato, i pulcini femmina
risultanti potrebbero subire un’inversione di sesso con
formazione di testicoli, produzione di sperma e compor-
tamenti maschili. È stato osservato che la femminilizza-
zione di uccelli maschi e la riduzione dei patterns di
comportamento maschile nell’accoppiamento sono in-
dotti da diversi interferenti endocrini tra cui l’o,p’-DDT,
che sono agonisti degli estrogeni (Fry e Toone 1981). La
formazione dell’ovotestis in embrioni maschili e la riten-
zione dell’ovidotto destro in embrioni femminili furono
osservate in studi sperimentali su uova di gabbiano
iniettate con contaminanti ambientali come il metossi-
cloro e il DDT (NRC 1999). Un alterato sviluppo gona-
dico fu osservato in seguito all’iniezione di o,p’-DDT o
metossicloro in uova di gabbiano occidentale e califor-
niano nel primo giorno di incubazione (Fry e Toone
1981; Fry et al. 1987).

L’iniezione di metossicloro e o,p’-DDT determinava
la femminilizzazione di gonadi di embrioni di sesso ma-
schile e nella persistenza di ovidotti destri negli em-
brioni di sesso femminile rimasti. L’uso del DDT e dei
suoi composti è stato bandito in gran parte del mondo
ma il loro utilizzo negli anni ’60 è fatto coincidere con
una riduzione dell’abilità riproduttiva degli uccelli, in
particolare per quelli all’apice della catena alimentare,
cioè gabbiani e rapaci. Esiste l’evidenza che il rapporto
tra sessi in molte popolazioni di gabbiani del Nord
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America sia interessato dall’esposizione a contami-
nanti ambientali agenti come interfenti endocrini con il
risultato di una abbondanza di femmine in alcune co-
lonie di riproduzione. In associazione ai cambiamenti
nel rapporto tra sessi vi è un aumento di incidenza di
accoppiamento femmina-femmina in regioni contami-
nate dal DDT (Fry et al. 1987; Fox 1992). L’incidenza
dell’accoppiamento femmina-femmina in una colonia è
di solito stimato documentando il numero di nidi che
contengono un numero di uova abnormemente elevato
anche detti “supernormal clutches”. Un aumento di in-
cidenza di supernormal clutches fu osservato nei gab-
biani del Lago Michigan nordorientale durante il pe-
riodo 1978-1981 (Shugart 1980; Fitch e Shugart 1983);
entrambe le popolazioni di gabbiani della California e
dei Grandi Laghi furono sottoposte a concentrazioni re-
lativamente elevate di pesticidi organoclorurati, incluso
il DDT dagli anni ’50 agli anni ’70 (Fry e Toone 1981; Fry
et al. 1987; Fox 1992). La deposizione delle uova e la
calcificazione del guscio negli uccelli è estrogeno-di-
pendente, di conseguenza l’esposizione al DDE deter-
mina un assottigliamento del guscio stesso che può
rompersi e determinare effetti sul tasso riproduttivo
(Struger e Weseloh 1985; Struger et al. 1985; Elliot et al.
1988). Il grado di assottigliamento varia in relazione
alla sensibilità della specie; per esempio, lo spessore
del guscio è ridotto di più del 30% nel pellicano mar-
rone mentre per le quaglie giapponesi, l’assottiglia-
mento del guscio varia dal 5 al 15%. Un gruppo di ano-
malie embrionali direttamente correlate all’esposizione
di contaminanti, tra cui anche il DDT, in alcuni uccelli
che si nutrono di pesce, sono state definite come una
specifica sindrome detta GLEMEDS caratterizzata da
edema sottocutaneo, malformazioni del becco, edema
cardiaco e malformazioni scheletriche (Fox et al. 1991;
Ludwig et al. 1993; Gilbertson et al. 1991) e particolari
anomalie che sono di origine ectodermica (Rogan et al.
1988). La riduzione nelle concentrazioni del DDT nei
Grandi Laghi è stata associata a un aumento delle po-
polazioni di gabbiani, cormorani e uccelli che si nu-
trono di pesce, così come sembra si siano ridotti il
tasso di fallimento nella riproduzione e i sintomi da
GLEMEDS.

Per quanto riguarda invece i rettili, essi possie-
dono una varietà di meccanismi che possono deter-
minare il sesso dei nuovi nati, dipendenti sia da fattori
genetici sia ambientali, come la temperatura; nelle
specie Temperature-dependent Sex Determination
(TSD) la temperatura di incubazione delle uova deter-
mina se il nascituro sarà maschio o femmina. È stato
dimostrato che gli ormoni steroidei regolano l’effetto
della temperatura nella determinazione del sesso
nelle specie TSD (Wibbels e Crews 1995); molti com-
posti chimici ambientali sono stati valutati come re-
sponsabili dell’alterazione della determinazione del

sesso nelle tartarughe (Bergeron et al. 1984; Crews et
al. 1995; Willingham et al. 2001). Nel 1980, un fiume
tributario del Lago Apopka, in Florida, fu contaminato
da alte concentrazioni di Dicofol e poco tempo dopo
(1980-1984) la popolazione di alligatori che abitavano
il lago si ridusse del 90% (Gillette et al. 1994). I giovani
alligatori mostravano una varietà di anomalie dello
sviluppo (morfologia alterata delle gonadi, modifica-
zione della steroidogenesi, alterazione nelle concen-
trazioni degli ormoni steroidei in maschi e femmine)
che sono state attribuite principalmente all’esposi-
zione al p,p’-DDE che sembra agire come antagonista
degli androgeni. Infatti, i giovani alligatori, maschi e
femmine, del Lago Apopka mostravano, rispettiva-
mente, ridotti livelli di testosterone nel plasma e au-
mentati livelli di estrogeni; sono state osservate anche
alterazioni nella capacità di steroidosintesi dei tessuti
ovarici e testicolari in vitro (Gillette e al. 1995; Crain et
al. 1997). I livelli anomali di ormoni steroidei risulta-
vano correlati con le deformità gonadiche; nelle fem-
mine, alcuni follicoli furono trovati contenere più oo-
citi e alcuni di questi erano anche plurinucleati men-
tre nei maschi i testicoli mostravano tubuli seminiferi
scarsamente organizzati e le cellule spermatiche mo-
stravano nuclei allungati e a forma di barra. Un’altra
classe di vertebrati che può essere esposta all’azione
degli interferenti endocrini è quella degli anfibi i quali
vanno incontro a un processo di metamorfosi che è
regolato a livello endocrino da differenti ormoni tra cui
gli ormoni tiroidei, i corticosteroidi, prolattina e deri-
vati dell’acido retinoico (Norris 1996). Gli anfibi pos-
sono essere esposti al DDT in differenti modi grazie
alla loro pelle semipermeabile, alla crescita in acqua
delle uova e delle larve dotate di branchie e alla loro
posizione nella catena alimentare (Gutleb et al. 1999).

Una varietà di cambiamenti nelle popolazioni di an-
fibi, inclusa l’estinzione di specie, la riduzione nelle di-
mensioni delle popolazioni e cambiamenti nella distri-
buzione spaziale di alcune specie, è stata osservata in
America Settentrionale e Centrale, così come in Austra-
lia ed Europa in zone esposte all’utilizzo del DDT e dei
suoi derivati (Corn 1999).

Correlazioni tra alterazioni di popolazioni di rane ed
esposizione al DDT furono osservate nel1988 da Kirk e
nel 1993 da Russel in Canada.

8.2. Studi sull’uomo

Una modalità d’azione del DDT è rappresentata dal
legame recettoriale competitivo tra la molecola e gli
estrogeni. I recettori intracellulari come ad esempio
quelli degli steroidi sessuali e surrenali, ormoni tiroidei,
vitamina D e acido retinoico regolano la trascrizione ge-
nica ligando-dipendente attraverso la loro interazione
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con sequenze di DNA specifiche. Il legame competitivo
tra DDT e l’estrogeno per lo stesso ER è dovuto a una
somiglianza strutturale tra i due composti (presenza
dell’anello benzenico).

L’effetto della molecola e dei suoi metaboliti si mani-
festa principalmente in periodi critici dello sviluppo
come quello gestazionale o peri-puberale, nella capa-
cità di alterare la differenziazione e la maturazione della
sessualità maschile e femminile (Kojima 2004; Chen
1997; Kelce 1995).

Il DDT e i suoi metaboliti sono in grado di alterare le
proprietà e le funzioni del sistema riproduttivo femmi-
nile, e sono rilevati nel fluido follicolare e nel siero.
(Baukloh 1985; Jarrell 1993; Kamrin 1994). In donne
sottoposte a tecnica di fecondazione in vitro, è stata ri-
scontrata una correlazione tra alti livelli di DDE nel
fluido follicolare e il fallimento della fecondazione
stessa (Younglai 2002). Nel processo di fecondazione il
fluido follicolare ha un ruolo importante nello stabilire
un contatto stretto tra le cellule della granulosa e l’oo-
cita in via di sviluppo. La presenza di DDT e DDE nel li-
quido follicolare altera la produzione di steroidi da parte
delle cellule della granulosa intervenendo nelle fasi cru-
ciali dello sviluppo e della differenziazione dell’oocita
(Jarrell 1993). In particolare, concentrazioni di DDE si-
mili a quelle riscontrate nel fluido follicolare (livelli tra
0,61 e 1,07 ng/ml) possono non interferire sulla vitalità
dell’oocita, ma alterare la produzione di progesterone
delle cellule della granulosa e quindi il microambiente
intorno all’oocita (Crellin 1999).

L’o,p’-DDT, pur legandosi all’ER con modalità ana-
loga al 17-beta estradiolo, non sembra stimolare la
proliferazione delle cellule endoteliali dell’endometrio
umano (Nelson 1974; Kuiper 1998). Analisi di microar-
ray hanno dimostrato che la molecola riduce in modo
dose-dipendente la proliferazione delle cellule endote-
liali dell’endometrio aumentando la necrosi cellulare. Il
DDT interviene, infatti, sui processi biologici dell’an-
giogenesi endometriale (il ciclo, la divisione cellulare,
le risposte di difesa, il metabolismo dei lipidi e degli
steroidi), sui componenti cellulari (membrana plasma-
tica e cromosomi), sulle funzioni molecolari coinvolte
nella trasduzione del segnale, sull’attività recettoriale e
sulle citochine. La struttura e la funzione dell’endome-
trio sono finemente regolate dall’estradiolo e dal pro-
gesterone, quindi piccole perturbazioni potrebbero
ostacolare le sue normali funzioni (Bredhult 2007,
2008). Ad esempio un eccesso di estradiolo nelle fasi
precoci della follicologenesi può accelerare la matura-
zione dell’ovocita così da creare un’asincronia nella
maturazione citoplasma-nucleo con conseguente falli-
mento della fecondazione. È anche possibile che la sti-
molazione del DDE possa esercitare un effetto para-
crino sulla proliferazione delle cellule della granulosa
(Wu 2006).

Un recente studio del 2005 ha anche evidenziato
come l’infertilità maschile possa essere associata a
un’esposizione delle madri al p,p’-DDE, i cui effetti si
manifestano durante la vita intrauterina e quindi non
sono determinabili nel sangue o nel liquido seminale
degli individui adulti (Charlier 2005).

Il DDT è ritenuto anche un thyroid disruptor, cioè una
sostanza in grado di alterare l’omeostasi della ghiandola
tiroidea. Studi epidemiologici ad esempio hanno evi-
denziato come in maschi di età superiore ai 50 anni
esista una correlazione positiva dose-dipendente tra
l’aumento della concentrazione sierica di p,p’-DDE e
l’incremento del Thyroid-stimulating hormone (TSH)
(Rylander 2006).

Un altro studio ha focalizzato l’attenzione sul ruolo
del p,p’-DDE, del p,p’-DDT, e del p,p’-DDD sul sistema
ormonale tiroideo durante lo sviluppo fetale. Dall’ana-
lisi comparativa delle concentrazioni di p,p’-DDE, p,p’-
DDT, p,p’-DDD presenti nel siero delle madri e del
cordone ombelicale dei figli, con la concentrazione del
TSH presente nel siero del cordone ombelicale, si evi-
denzia che la presenza del pesticida e dei suoi meta-
boliti nel siero materno e in quello del cordone ombe-
licale è inversamente correlata alla presenza di Ti-
roxina totale (TT4), confermando una alterazione del
sistema ormonale tiroideo durante lo sviluppo fetale
(Asawasinsopon 2006).

Altri studi in vitro hanno evidenziato come la mole-
cola di DDT sia in grado di ridurre l’attività costitutiva
del recettore della tireotropina (TSHr) e di inibire l’ac-
cumulo di cAMP in seguito a stimolazione da parte del
TSH. L’effetto inibitorio può avvenire secondo un mec-
canismo non competitivo e il meccanismo di azione
può essere giustificato da un’alterazione allosterica
del dominio transmembrana del recettore o da un pos-
sibile effetto diretto sull’adenililciclasi (Santini 2003;
Rossi 2007).

Un altro possibile esito delle alterazioni del si-
stema endocrino è rappresentato dalla modificazione
percentuale della densità minerale ossea, regolata
dall’effetto antagonistico degli androgeni e degli
estrogeni. È stato dimostrato che il DDT in vitro è in
grado di modulare l’assunzione di calcio da parte del
trofoblasto. È possibile una debole associazione tra i
livelli sierici di pesticida e suoi metaboliti e la ridu-
zione della densità minerale ossea (Derfoul 2003;
Beard 2000; Glynn 2000).

Numerosi studi sono stati condotti riguardo agli ef-
fetti del DDT e dei suoi composti in un’ampia varietà di
specie animali ma i dati sull’uomo sono piuttosto limi-
tati; la maggior parte delle informazioni sugli effetti sulla
salute umana provengono da studi svolti su gruppi di
lavoratori degli impianti di sintesi di DDT e di applica-
zione spray del composto che avevano un’esposizione
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occupazionale al DDT per un lungo periodo e altri da
studi controllati su volontari esposti; sono poi disponi-
bili studi epidemiologici sulla popolazione generale. A
causa delle limitazioni inerenti questi studi, non pos-
siamo considerare questi composti come causa delle
malattie prese in considerazione ma è comunque evi-
dente che il DDT e i suoi composti possono avere un
ruolo in determinati effetti sulla salute umana.

9. Studi di espressione genica

Studi di espressione genica hanno evidenziato come
il DDT e i suoi metaboliti abbiano un ruolo nell’intera-
gire con fattori deputati alla regolazione genica.

Frigo ha dimostrato che il DDT e i suoi metaboliti
stimolano l’espressione genica in cellule di endome-
trio umano intervenendo sull’attività di vari fattori di
trascrizione come l’activator protein-1 (AP-1) attra-
verso la cascata della miogen-activated protein kinase
(MAPK) p38. L’attività della p38 indotta dal DDT por-
terebbe al rilascio del citocromo c dai mitocondri e al-
l’attivazione della caspasi 3/7. Oltre all’AP-1 verreb-
bero attivati anche il cAMP response element (CRE) e
il receptor fetal liver kinase (Flk1) (Frigo 2002, 2004,
2005).

A tal proposito l’o,p’-DDT in macrofagi murini au-
menta in modo significativo la produzione di prosta-
glandina E2 (PGE2), uno dei maggiori metaboliti della
ciclossigenasi-2 (COX-2). La PGE2 svolge la sua azione
sul sistema immune (deprime la proliferazione dei
linfociti B e T e la sintesi delle citochine), sull’apoptosi,
sulla crescita vascolare, sulla proliferazione cellulare e
sul sistema riproduttivo (Stolina 2008). L’o,p’-DDT
svolge la sua azione aumentando con modalità dose-
dipendente i livelli di espressione genica e proteica
di COX-2. I pathway di trasduzioni del segnale stimo-
lati dal pesticida sono diversi e simultanei facendo
ipotizzare un’interazione tra sistemi recettoriali. I se-
gnali di trasduzione sembrano convergere nel
pathway MAPK a sua volta legato agli attivatori AP-1
e CRE (Han 2008).

Attraverso lo stesso pathway di segnale p38 MAPK-
dipendente il DDT modula l’espressione del Tumor ne-
crosis factor-alfa (TNF-alfa) e l’apoptosi cellulare (Frigo
2005).

Uno studio ha focalizzato l’attenzione sugli effetti in
vitro e in vivo del p,p’-DDE sull’espressione genica del
vascular endothelial growth factor (VEGF) e del suo re-
cettore Flk-1 nel tessuto ovarico, dell’insulin-like
growth factor (IGF-1) in colture di cellule della granu-
losa umane e di ovario di ratto. I risultati hanno dimo-
strato in vitro una dose-dipendenza tra la concentra-
zione di DDE e l’incremento dell’espressione di VEGF,
Flk-1 e IGF-1. Analogamente, la somministrazione

acuta in vivo del DDE ha significativamente incremen-
tato l’immunoreattività di VEGF, Flk-1 e IGF-1 nell’ova-
rio del ratto a dimostrazione che la molecola di DDE è
in grado di alterare l’espressione di fattori di crescita
ovarici, comportando un’alterata funzione dell’ovario
come osservato negli ovari policistici e nella ridotta
fertilità (Holloway 2007).

I risultati ottenuti da Crellin in vitro su cellule di gra-
nulosa di maiale hanno mostrato, inoltre, come il DDE
possa interferire sulla sintesi di progesterone basale at-
traverso due meccanismi. Il primo, osservato a basse
concentrazioni di DDE, potenzia gli effetti dell’attivatore
proteina chinasi A sull’espressione di P450scc che de-
termina un incremento della conversione del colesterolo
a pregnenolone (Crellin 1999). Il secondo meccanismo
osservato con alte concentrazioni di DDE, è mediato
dalla produzione di cAMP (Crellin 2001). Questi dati
sono confermati da altri ottenuti su cellule di granulosa
di ratto, e si sommano a quelli in cui cellule di placenta
umana, trattate con o,p’-DDT, p,p’-DDE, o,p’-DDE, pre-
sentano un decremento della secrezione di estradiolo e
una concomitante stimolazione della sintesi basale di
progesterone (Nejaty 2001). L’azione antiestrogenica
avverrebbe nelle cellule ovariche per inibizione dell’atti-
vità dell’aromatasi da parte del progesterone, suo inibi-
tore. L’aromatasi ha un importante ruolo nel manteni-
mento della gravidanza e nel parto (Wojtowicz 2007).
Questi risultati sono in accordo con altre prove speri-
mentali effettuate su cellule umane di carcinoma adre-
nocorticale esposte a pesticidi, bisfenolo A e lindano
(Sanderson 2002).

Inoltre, il p,p’-DDE a concentrazioni simili a quelle ri-
levate nei tessuti umani nelle cellule umane di granu-
losa aumenta l’attività dell’aromatasi basale e quella in-
dotta dal FSH (Younglai 2004).

10. Metodi di analisi

I residui di DDT, DDD e DDE nei campioni biologici
(tessuto adiposo, siero, urina, latte, ecc) sono misurati
principalmente mediante gascromatografia (GC), che
garantisce l’alta risoluzione e la riproducibilità dei
tempi di ritenzione necessarie per separare i diversi
isomeri soprattutto se si utilizzano colonne capillari
(Mukherjee e Gopal 1996). Storicamente, la GC è stata
abbinata al rivelatore a cattura di elettroni (ECD). Per
esempio, in urina, i DDT sono stati rilevati con un li-
mite di 50 pg/campione (Cranmer et al. 1972). In siero,
i limiti erano compresi tra 2 e 7 pg/g siero (Atume e
Aune 1999).

Con la diffusione della spettrometria di massa in-
terfacciata alla GC (GC-MS), quest’ultima è stata am-
piamente impiegata per la determinazione dei DDT
nelle matrici biologiche invece della GC-ECD. In
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realtà, entrambe le tecniche sono valide per questo
tipo di applicazione. Tuttavia, con il rivelatore ECD si
ha una maggiore sensibilità, mentre la MS consente
di ottenere informazioni qualitative più specifiche su-
gli analiti.

Nella Tabella 3 sono riportati i principali metodi ana-
litici impiegati per la determinazione dei DDT in fluidi
biologici e tessuti. Infatti, poiché il DDT e i suoi meta-
boliti tendono ad accumularsi nel grasso, numerose in-
dagini sono state condotte su tessuto adiposo e sulla
componente grassa del latte o del siero. In quest’ultimo
caso, i risultati possono essere espressi in peso per g di
lipidi (es. ng DDT/g lipidi), in modo da ridurre la varia-
bilità dei dati ottenuti negli studi di biomonitoraggio,
che può essere riconducibile alla diversa percentuale di
grassi (Phillips et al. 1989).

In letteratura, esistono anche metodi per la determi-
nazione dei DDT nel fegato, nel latte materno e nel tes-
suto adiposo, anche se queste matrici sono analizzate
più raramente perché più difficili da reperire.

Sono stati sviluppati anche metodi per l’analisi di
un metabolita del DDE, il 3-metil solfonil 2,2-bis(4-
clorofenil)-1,1-dicloroetene, che è stato isolato in
molti campioni di tessuto. Le tecniche strumentali uti-
lizzate sono la GC-MS e la GC-ECD (Janak et al. 1998;
Norèn et al. 1996), anche se la più indicata per l’ana-
lisi in matrici complesse è la GC interfacciata a spet-
trometro di massa con triplo quadrupolo (Letcher e
Norstom 1995).

L’analisi dei residui di DDT in campioni ambientali è
effettuata mediante GC e GC-MS. In particolare, i me-
todi EPA 608 e 8081B sono consigliati per la determi-
nazione di DDT, DDE e DDD nelle acque di superficie e
municipali e negli scarichi industriali (EPA 1982, 1998a).
Behzadi e Lalancette (1991) hanno descritto un metodo
in GC-MS con diluizione isotopica modificata (MID) per
analizzare DDT, DDE e DDD in campioni di acqua e ter-
reno. Con questo metodo, la fase preparativa non ri-
chiede procedimenti di estrazione e purificazione com-
plicati, se paragonata con la GC-MS tradizionale. I limiti
di rilevabilità sono nell’intervallo 0,001 mg/L (ppt), e i
recuperi sono compresi tra il 73 e il 110% per il terreno
e tra il 90 e il 116% per l’acqua. I metodi EPA 8081B e
8270D sono usati per determinare il DDT e i suoi meta-
boliti nei terreni con limiti di rilevabilità di 0,3 - 0,4
mg/kg (EPA 1998a e b). Per l’analisi di DDT negli ali-
menti sono stati impiegati anche i rivelatori ECD e NPD
(azoto-fosforo), con limiti pari a 0,5 mg/kg (ppb) (Ro-
driguez et al. 1991).

Da una disamina della letteratura si rileva tuttavia
che per molti dei metodi descritti non sono noti alcuni
parametri essenziali, come il limite di rilevabilità o l’ac-
curatezza del metodo.

Negli anni, sono state apportate modifiche nelle
procedure di estrazione e purificazione, con l’obiettivo

di migliorare il recupero dalle matrici, accorciare i tempi
di analisi, o abbassare i limiti di quantificazione.

Ad esempio, per ottimizzare l’estrazione di DDT, DDE
e DDD dai terreni, sono state impiegate tecniche come
estrazione in fase supercritica (SFE), estrazione pressu-
rizzata con solvente (PLE) ed estrazione in microonde
(deAndrea et al. 2001; Fitzpatrick et al. 2000; Glazkov et
al. 1999). È stato dimostrato che l’SFE consente di otte-
nere recuperi maggiori per gli organoclorurati nelle ac-
que, rispetto all’estrazione in fase liquida (LLE) (Glazkov
et al. 1999), mentre la microestrazione in fase solida
(SPME) può contribuire a migliorare l’efficacia della pu-
rificazione e la sensibilità (Aguilar et al. 1999; Brás et al.
2000; deJager e Andrews 2000; Röhrig e Meisch 2000).
Con questa tecnica, gli analiti possono essere adsorbiti
su una fibra per immersione diretta in acqua o in altre
matrici acquose (es. latte) o per riscaldamento del cam-
pione e immersione della fibra nello spazio di testa. Il
desorbimento avviene per introduzione della fibra nell’i-
niettore del gascromatografo, interfacciato a ECD o MS
(Aguilar et al. 1999).

Sono stati messi a punto anche saggi immunologici
per l’analisi di DDT in matrici complesse, ma questi, pur of-
frendo sensibilità elevate, non consentono di determinare
i singoli isomeri (Abad et al. 1997; Beasley et al. 1998).

La Tabella 4 riporta alcuni tra i lavori più significativi
relativi alla determinazione del DDT in matrici ambientali.

11. Valori di riferimento dei DDT

Con il termine biomarcatori vengono definiti gli indi-
catori che segnalano eventi in sistemi e campioni biolo-
gici; essi possono essere classificati in marcatori di
esposizione, di effetto e marcatori di suscettibilità
(NAS/NRC 1989).

Un biomarcatore di esposizione è uno xenobiotico o
un suo metabolita o il prodotto di interazione tra lo xe-
nobiotico stesso e alcune molecole o cellule target, che
viene misurato in un compartimento dell’organismo
(NAS/NRC 1989). I migliori biomarcatori di esposizione
sono generalmente la sostanza stessa o metaboliti spe-
cifici misurati in fluidi biologici facilmente ottenibili o
escreti. I biomarcatori di effetto sono definiti come alte-
razioni biochimiche o fisiologiche misurabili in un orga-
nismo che, in base alla gravità, possono essere asso-
ciate a una malattia o a un potenziale pericolo per la sa-
lute dell’individuo (NAS/NRC 1989). Un biomarcatore
di suscettibilità, invece, è indicatore di una limitazione
intrinseca o acquisita nell’abilità di un organismo di ri-
spondere all’esposizione a una specifica sostanza.

I biomarcatori di esposizione al DDT possono es-
sere classificati in specifici, come il DDT stesso e i suoi
metaboliti, e non specifici, comprendenti per esempio
variazioni in sostanze endogene che possono indicare
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Tabella 3. Metodi analitici per la determinazione di DDT, DDE e DDD in campioni biologici

Matrice Preparazione del campione Tecnica Limite di Recupero (%) Bibliografia
analitica rilevabilità

Sangue/plasma/ Estrazione con esano GC-ECD 2 ppb (DDT e DDD) >90% (DDT) EPA 1980b
siero 1 ppb (DDE) 100-110% (DDE)

Siero Estrazione con esano; GC-ECD 91 pg/g siero (DDE) 83,1-85,5% (PCB) Greizerstein et al. 
purificazione con Florisil 1997

Siero Deproteinizzazione con metanolo; GC-MS 0,05 ng/ml (o,p’-DDT, 80 -100% Turci et al. 
estrazione con esano:dietiletere; DDE e DDD) 2010
purificazione con PCB 0,5 ng/ml (p,p’-DDT)

Liquido seminale Estrazione con acetone; GC-ECD – 96-97% (DDT) Waliszewski e 
purificazione con Florisil 91,4% (DDD e DDE) Syzmczneki 1983

Urina Estrazione con esano GC-ECD 2 pg (DDE) 93,2 - 106,2% Muhlebach et al. 
(DDE) 1985

Fegato, reni, Macerazione del campione GC-ECD – 81% (DDE) EPA 1980b
latte umano con acetonitrile; purificazione 

con Florisil

Muscolo Omogeneizzazione ed estrazione GC-ECD 2 pg (DDE) 93,2-106,2% Muhlebach et al. 
con esano 1985

Latte umano Estrazione tripla con etanolo, GC-ECD 2 ppb (DDE) 81-108% (DDE) McKinney et al. 
esano, ed esano-etiletere; 1984
purificazione con Florisil

Latte umano Estrazione con esano; GC-MS 2 ppb (DDT) 80-100% (DDD) Krauthacker et al.
purificazione con Florisil 1,5 ppb (DDD) 1980

Latte umano Estrazione in fase solida GC-ECD 0,08 mg/L (p,p’-DDT) – Röhrig and 
in spazio di testa: 2,79 mg/L (o,p’-DDT) Meisch, 2000
desorbimento diretto in GC 1,92 mg/L (p,p’-DDE)

1,36 mg/L (o,p’-DDE)
1,62 mg/L (p,p’-DDD)
1,85 mg/L (o,p’-DDD)

Latte Deproteinizzazione con etanolo; GC-ECD 6 pg/g siero (DDE) 95,1% (PCB) Greizerstein et al.
estrazione con esano; 1997
purificazione con Florisil

Tessuto adiposo Digestione con acido GC-ECD 2 pg (DDE) 93,2-106,2% (DDE) Muhlebach et al.
percloroacetico; 1985
estrazione con esano

Tessuto adiposo Estrazione con etere di petrolio, GC-ECD – 85-100% (DDT) EPA 1980b
purificazione con Florisil

Feci Estrazione con esano; evaporazione GC-ECD 20 ppb (DDT, DDE) 92-111% (DDT) Saady et al. 1992
e ricostituzione con isoottano 96-109% (DDE)

Lipidi della pelle Purificazione con GPC, lavaggio GC-ECD – 96-109% (DDE) Sasaki et al.
con acido solforico 1991b

Latte (MeSO2-DDE) Ripartizione gel-liquido seguita GC-MS – 80% (media) Noren et al. 1996
da adsorbimento e purificazione
in cromatografia a permeazione 
di gel (GPC)

Polmoni, fegato Estrazione e purificazione (GPC) GC-ECD – – Janak et al. 1998
(MeSO2-DDE)
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Tabella 4

Matrice Preparazione del campione Tecnica Limite di rilevabilità Recupero (%) Bibliografia
analitica

Aria Estrazione del filtro con iso-ottano GC 0,49 - 2,60 mg/m3 – NIOSH 1977
(DDT)

Aria Campionamento su filtro in lana GC/ECD – – EMMI 1997
di vetro; estrazione con Soxhlet; (Environmental 
purificazione su Allumina Monitoring 

Methods Index)

Acqua Estrazione con diclorometano; GC-ECD 0,012 mg/L (DDT) 92% (DDT, DDD) EPA 1982
purificazione su Florisil EPA Method 608 0,004 mg/L (DDE) 89% (DDE)

0,011 mg/L (DDD)

Acqua Estrazione a pH neutro GC-ECD o 0,081 mg/L (DDT) 121,1% (p,p’-DDT) EMMI 1997; 
con diclorometano GC-ELCD 0,058 mg/L (DDE) 98,0% (p,p’-DDE) EPA 1998a

EPA Method 608 0,050 mg/L (DDD) 86,8% (p,p’-DDD)

Acqua Digestione con acido cromico; GC – 100% (DDT, DDE) Driscoll et al. 
estrazione con esano 1991

Acqua Estrazione con diclorometano MID GC-MS 0,012 mg/L (DDT) 93-110% (DDT) Bahzadi and 
0,007 mg/L (DDE) 73-110% (DDE) Lalancette, 1991
0,008 mg/L (DDD) 76-110% (DDD)

Acqua Microestrazione in fase solida GC-ECD 0,30 ng/L (DDT) 32,3% (DDT) Aguilar et al. 
0,20 ng/L (DDE) 103,8% (DDE) 1999

113,6% (DDD)

Acqua Estrazione in fase solida, eluizione GC-(Ion Trap)MS 0,16 mg/L (DDT) 24-77% (DDT) Eitzer and 
con diclorometano:metanolo 0,07 mg/L (DDE) 27-51% (DDE) Chevalier, 1999
(80:20)

Percolato Microestrazione in fase solida GC-ECD 0,1 mg/L 78,5% (DDT, Brás et al. 2000
di discarica in spazio di testa DDE E DDD)

Suolo Estrazione con esano:acetone; GC-ECD – – Helrich, 1990
purificazione con Florisil

Suolo Estrazione con esano:acetone GC-ECD 0,0036 mg/kg 121,1% (DDT) EMMI 1997
o diclorometano:acetone; o GC-ELCD 0,0025 mg/kg 98,0% (DDE) EPA 1998a
purificazione EPA 8081B 0,0042 mg/kg 86,8% (DDD)

Suolo Estrazione con diclorometano GC-MS – 111-134% (DDT) EPA 1998b
EPA 8270D

Suolo Estrazione con diclorometano MID GC-MS 0,4 mg/kg (DDT) 91-109% (DDT) Bahzadi and 
0,3 mg/kg (DDD) 90-116% (DDD) Lalancette, 1991
0,3 mg/kg (DDE) 93-104% (DDE)

Alimenti Estrazione con acetonitrile in etere GC-ECD – >80% McMahon and 
di petrolio; purificazione con Florisil Burke 1978

Williams 1984

Alimenti Estrazione con n-esano; GC-ECD/NPD/MS 0,50-10 mg/kg 68-95% Rodriguez et al. 
purificazione con Florisil (DDT, DDE) (DDT, DDE) 1991

Latte Estrazione in fase solida, eluizione GC-ECD 1,85 mg/L (o,p’-DDD) 100% (p,p’-DDT) Yagüe et al. 2001
con esano, purificazione su ammina 0,12 mg/L (p,p’-DDT) 104% (o,p’-DDT)
neutra, eluizione con esano 0,07 mg/L (o,p’-DDT) 93% (p,p’-DDE)

0,05 mg/L (p,p’-DDE) 97% (o,p’-DDE)
0,07 mg/L (o,p’-DDE) 106% (p,p’-DDD)
0,12 mg/L (p,p’-DDD) 83% (o,p’-DDD)
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l’esposizione al pesticida. L’esposizione ambientale e at-
traverso la dieta al DDT causa accumulo di questi com-
posti nell’organismo; DDT, DDE e DDD possono essere
rilevati nel tessuto adiposo, in sangue, siero, urine, feci,
liquido seminale e latte materno usando diversi metodi
analitici. Il DDE si forma per effetto delle trasformazioni
metaboliche del DDT e, una volta in circolo, si accumula
nel tessuto adiposo e nel latte materno grazie alla sua
alta liposolubilità. Il DDT ha una lunga emivita nei fluidi
e nei tessuti corporei a causa della sua natura, ma il
DDE tende a persistere più a lungo nel corpo ed è con-
siderato il marcatore dell’esposizione cronica al DDT.
Un rapporto DDT/DDE elevato è indicativo di un’espo-
sizione cronica ma continua al pesticida mentre un rap-
porto basso implica un’alta persistenza nell’ambiente e
un bioaccumulo continuo. I livelli di DDT nei fluidi e tes-
suti corporei aumentano con l’età e, a causa di un basso
tasso di eliminazione è stato calcolato che sono neces-
sari approssimativamente 10-20 anni per ottenere la
completa scomparsa dei residui del pesticida dal corpo
dei soggetti esposti a partire dal periodo in cui è ces-
sata l’esposizione. Negli abitanti di paesi dove il DDT è
ancora utilizzato, i livelli del pesticida nei fluidi biologici
sono maggiori rispetto a quelli rilevati in residenti in
aree in cui l’uso è cessato da tempo; tuttavia, numerosi
studi hanno dimostrato che i livelli di DDT nei tessuti
umani si sono ridotti notevolmente in tutto il mondo con
il diminuire del suo utilizzo.

Le donne che allattano possono essere esposte a
sostanze chimiche lipofiliche, come il DDT, attraverso
aria, cibo, acqua, cosmetici e in ambienti occupazionali
o domestici. Il DDT e il DDE si accumulano nei tessuti
della mammella, vengono trasportati attraverso il si-
stema duttale e secreti nel latte materno. La concentra-
zione di queste sostanze nel latte dipende dall’allatta-
mento (più una donna allatta, minore è la concentra-
zione nel latte), dall’età, dal numero di gravidanze, dalla
dieta e da fattori sociali e ambientali.

Tra le donne esposte a livelli significativi di DDT vi
sono in particolare le eschimesi e le indiane delle regioni
Artiche che mangiano cibi tradizionali, così come quelle
che si nutrono di grandi quantità di pesce proveniente da
laghi e fiumi noti per essere inquinati da grandi quantità
di DDT, come i Grandi Laghi e il Fiume Yakima, Washing-
ton (Bard 1999; Kuhnlein et al. 1995; Marien e Laflamme
1995). I livelli medi di p,p’-DDT in latte umano misurati al
Mother’s Milk Center di Stoccolma sembrano registrare
un calo costante da 0,71 µg/g di lipidi nel 1972 a 0,36,
0,18 e 0,061 µg/g di lipidi rispettivamente nel 1976, 1980
e 1984-1985 (Norèn 1988). I livelli medi di p,p’-DDE ne-
gli stessi anni erano rispettivamente 2,42, 1,53, 0,99 e 0,50
µg/g di lipidi. Tra il 1967 e il 1985, i livelli di p,p’-DDE e
p,p’-DDT nel latte umano in Svezia si sono ridotti dal 75
al 95% (Norèn 1993); in un altro studio condotto tra il
1972 e il 1992, lo stesso gruppo di autori notò una ridu-
zione analoga nelle concentrazioni degli stessi composti
nel latte umano e ciò è legato al fatto che l’uso del DDT
fu vietato in Svezia dal 1970 (Norèn 1996). Le concentra-
zioni medie di p,p’-DDT misurate in 54 campioni di latte
materno nelle Hawaii (1979-1980) erano di 0,16 µg/g di
lipidi mentre i livelli medi di p,p’-DDE erano 2 µg/g (Takei
et al. 1983). In uno studio del 1982 condotto in Canada,
in cui furono analizzati 210 campioni di latte materno si
ottennero concentrazioni di p,p’-DDE, p,p’-DDT, p,p’-
DDD e o,p’-DDT in ng/g di latte rispettivamente di 34, 3,
1, e alcune tracce, in confronto ai 103, 33, 4 e 5 ng/g di
latte ottenuti in uno studio del 1967 (Mes et al. 1986). In
28 studi condotti negli Stati Uniti e in Canada, i livelli
medi di DDT nel latte materno sono risultati di circa
4000-5000 ng/g di lipidi nei primi anni ’70 e poi si sono
costantemente ridotti dal 1975 con un declino dell’11-
21% in media per anno; riduzioni simili sono state osser-
vate nei paesi dell’Europa Occidentale. I livelli di DDT e
suoi metaboliti valutati in studi recenti possono essere
riassunti nelle Tabelle 5, 6 e 7, rispettivamente per fluidi
biologici, tessuto adiposo e latte materno.

5. DDT, DDE e DDD INTERFERENTI ENDOCRINI � SCHEDE MONOGRAFICHE

Tabella 4 (segue)

Matrice Preparazione del campione Tecnica Limite di rilevabilità Recupero (%) Bibliografia
analitica

Grasso Estrazione con diclorometano/ GC-ECD – – Helrich 1990
animale cicloesano; separazione 

mediante GPC

Piante Estrazione con esano/metanolo/ Spettrofotometria – 92-99% (DDT) Verma and Pillai 
acetone (SP) 1991°

Pesce Estrazione in Soxhlet con esano; GC-ECD 10 mg/kg – Ford and Hill 
purificazione con Florisil 1991

Pesce Estrazione con etere di petrolio; GC-ECD – – Helrich 1990
purificazione con Florisil
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11.1. Fluidi biologici

INTERFERENTI ENDOCRINI � SCHEDE MONOGRAFICHE 5. DDT, DDE e DDD

Tabella 5

ANALITA POPOLAZIONE MATRICE CONCENTRAZIONE MEDIA UNITÀ BIBLIOGRAFIA
(quando indicato mediana) DI MISURA

∑DDT consumatori di pesce siero 28,8 ppb Hovinga et al. 1992 
dei Grandi Laghi (n=572); 10,6 (controlli) 
controlli (n=419), 1982

∑DDT consumatori di pesce siero 25,8 ppb Hovinga et al. 1992
deiGrandi Laghi zona 9,6 (controlli) 
meridionale (n=572); 
controlli (n=419), 1982

∑DDT consumatori di pesce siero 15,6 ppb Hovinga et al. 1992 
dei Grandi Laghi zona 6,8 (controlli) 
meridionale (n=572); 
controlli (n=419), 1989

p,p’-DDE New York University siero 11,0±9,1 pazienti µg/l Wolff et al. 1993 
Women’ s Health oncologici (n=58)
Study (1985/1991) 7,7±6,8 controlli (n=171)

p,p’-DDT Uomini in Svezia plasma 0,11 (lipid adusted) ng/g Asplund et al. 1994
sud-orientale

p,p’-DDE Uomini in Svezia plasma 2,4-14(range di valori medi in ng/g Asplund et al. 1994
sud-orientale gruppi di uomini con differenti 

livelli di consumo di pesce)
p,p’-DDE Uomini in Svezia plasma 750-4500 (range di valori medi ng/g Asplund et al. 1994

sud-orientale in gruppi di uomini con differenti 
livelli di consumo di pesce)

p,p’-DDT Lavoratori di San Paolo, siero 13,5 (lavoratori esposti) µg/l Minelli and Ribeiro 
Brasile 1,5 (non esposti) 1996

o,p’-DDT Lavoratori di San Paolo, siero <0,7-4,7 (lavoratori esposti) µg/l Minelli and Ribeiro
Brasile 1996

p,p’-DDE Lavoratori di San Paolo, siero 64,3 (lavoratori esposti) µg/l Minelli and Ribeiro 
Brasile 14,3 (non esposti) 1996

p,p’-DDE Donne ospedalizzate siero 967 (mediana) ng/g Archibeque-Egle et al. 
a New Haven, <1,0-2261,5 (range) (lipid 1997 
Connecticut (n=36) adusted)

p,p’-DDE Donne ospedalizzate plasma 6,93-7,29 (range µg/l Gammon et al. 1997
nella città di New York di valori medi)

p,p’-DDE Donne ospedalizzate plasma 0,963-0,997 µg/ml Gammon et al. 1997
nella città di New York (lipid adusted) (range di valori medi)

p,p’-DDE 4 gruppi di rifugiati dall’Asia, plasma 2,30-16,90 (range µg/l Schmid et al. 1997
URSS, Africa e Yugoslavia di valori mediana)
(n=103); controlli dalla 12,20-93,00 (range di 
Germania (n=34) valori massimi nei rifugiati)

1,14 (mediana); 4,97 
(massimo) nei controlli

p,p’-DDE DDT Pescatori dei siero 0,3 (mediana) ppb Anderson et al. 1998
Grandi Laghi (n=30); 0,05-0,8 (range)
controlli (n=180) ND (controlli)

o,p’-DDT Pescatori dei Grandi Laghi siero 0,06 (mediana) ppb Anderson et al. 1998
(n=30); controlli (n=180) 0,03-0,3 (range)

ND (controlli)
p,p’-DDE Pescatori dei Grandi Laghi siero 5,2 (mediana) ppb Anderson et al. 1998

(n=30); controlli (n=180) 0,6-23,9 (range)
2,8 (mediana) (controlli)
ND-38,5 (range) (controlli)

p,p’-DDE Donne senza k mammella siero 4,7 µg/l Stellman et al. 1998
in Long Island

p,p’-DDE Agricoltori e mogli del siero 0,39-6,51 µg/l Brock et al. 1998
Nord Carolina

o,p’-DDE Agricoltori e mogli del siero 0,71-2,31 µg/l Brock et al. 1998
Nord Carolina

DDE Controlli in uno studio caso plasma 7,09 ppb Laden et al. 1999
controllo entro il Nurses 
Health Study (n=240)
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5. DDT, DDE e DDD INTERFERENTI ENDOCRINI � SCHEDE MONOGRAFICHE

Tabella 5 (segue)

DDE Studio caso-controllo, siero 6,9 (maschi) ppb Hahrahan et al. 1999
Lago Michigan 2,9 (femmine)

2,6 (controlli maschi)
1,4 (controlli femmine)

DDE Studio caso-controllo, siero 3,5 (maschi) ppb Hahrahan et al. 1999
Lago Michigan 2,3 (femmine)

2,6 (controlli maschi)
0,6 (controlli femmine)

DDE Studio caso-controllo, siero 3,8 (maschi) ppb Hahrahan et al. 1999
Lago Michigan 2,0 (femmine)

2,0 (controlli maschi)
1,7 (controlli femmine)

p,p’-DDE Lattanti dell’area sangue del cordone 0,493 ng/g Korrick et al. 2000
di New Bedford ombelicale

p,p’-DDE Madri di Veracruz, Messico siero 14,5 ng/ml Waliszewski et al.
2001

p,p’-DDE Madri di Veracruz, Messico sangue del cordone 6,0 ng/ml Waliszewski et al. 
ombelicale 2001

p,p’-DDE 44 donne gravide residenti siero materno 580±400 (cord omb)
nell’area urbana di Antwerp, e del cordone 2160±1765 (siero mat) pg/ml Covaci et al. 2001
Belgio, nov-dic 1999 ombelicale

p,p’-DDT Residenti di Nainital, India siero 4,46 mg/l Dua et al. 2001
p,p’-DDE Residenti di Nainital, India siero 1,55 mg/l Dua et al. 2001
p,p’-DDD Residenti di Nainital, India siero 0,91 mg/l Dua et al. 2001
p,p’-DDE Pazienti in maternità in sangue venoso 7,12 ng/g Dorea et al. 2001

Nicaragua (lipid aduste)
p,p’-DDE Pazienti in maternità in sangue del cordone 6,39 ng/g Dorea et al. 2001

Nicaragua ombelicale 
(lipid aduste)

p,p’-DDE 19 donne e 113 uomini della siero 0,48 (soggetti tra 20-24 anni) ng/ml Voorspoels et al. 
Belgian Railway Company 0,45 (soggetti tra 25-29 anni) 2001
nel febbraio 2001 1,03 (soggetti tra 30-34 anni)

1,18 (soggetti tra 35-39 anni)
1,24 (soggetti tra 40-44 anni)
1,41 (soggetti tra 45-49 anni)
1,85 (soggetti tra 50-54 anni)

p,p’-DDE 43 uomini con età media siero 370 (non consumatori) ng/g Hagmar et al. 2001
di 42 anni, 19 non 1400 (consumatori moderati) (lipid 
consumatori di pesce 1400 (alti consumatori) adjusted)
del Mar Baltico, 
12 consumatori moderati 
e 12 alti consumatori 
di pesce, 1991-2001

DDE 130 bambini ed adolescenti plasma 0-6 anni: 1,16±1,07 µg/l Heudorf et al. 2002
tra 0 e 18 anni in Germania, 6-12 anni: 1,46±1,67
1998 12-18 anni: 2,09±2,76

DDT 130 bambini ed adolescenti plasma 0-6 anni: 0,04±0,07 µg/l Heudorf et al. 2002
tra 0 e 18 anni in Germania, 6-12 anni: 0,02±0,20
1998 12-18 anni: 0,06±0,19

p,p’-DDT 44 residenti urbani in siero 37,5±120 (Coibra) µg/l Cruz et al. 2002
Coimbra, 70 residenti 18,8 (Verride)
rurali a Verride e 89 18,8 (Ereira)
a Ereira, Portogallo

p,p’-DDE 44 residenti urbani in siero 28,6±75 (Coibra) µg/l Cruz et al. 2002
Coimbra, 70 residenti 9,5±8,1 (Verride)
rurali a Verride e 89 14,6±20,6 (Ereira)
a Ereira, Portogallo

p,p’-DDD 44 residenti urbani in siero 12 ±17,4 (Coibra) µg/l Cruz et al. 2002
Coimbra, 70 residenti 7,95±2,7 (Verride)
rurali a Verride e 89 11,9±23,2 (Ereira) 
a Ereira, Portogallo

o,p’-DDT 44 residenti urbani in siero 15,4±26,6 (Coibra) µg/l Cruz et al. 2002
Coimbra, 70 residenti 7,7±1,6 (Verride)
rurali a Verride e 89 10,8±26,5 (Ereira)
a Ereira, Portogallo

ANALITA POPOLAZIONE MATRICE CONCENTRAZIONE MEDIA UNITÀ BIBLIOGRAFIA
(quando indicato mediana) DI MISURA



128 G Ital Med Lav Erg 2010; 32:2
http://gimle.fsm.it

INTERFERENTI ENDOCRINI � SCHEDE MONOGRAFICHE 5. DDT, DDE e DDD

Tabella 5 (segue)

p,p’-DDT 32 donne gravide residenti sangue materno e 3.380±32.40 (sangue materno) pg/g Fukata et al. 2003
a Chiba e Yamanashi, sangue del cordone 0 (cord omb) (lipid 
Giappone ombelicale adusted)

p,p’-DDE 32 donne gravide residenti sangue materno e 89.700±33.600 (sangue pg/g Fukata et al. 2003
a Chiba e Yamanashi, sangue del cordone materno) (lipid 
Giappone ombelicale 33.000±16.500 (cord omb) adusted)

p,p’-DDD 32 donne gravide residenti sangue materno e 766±982 (sangue materno) pg/g Fukata et al. 2003
a Chiba e Yamanashi, sangue del cordone 0 (cord omb) (lipid 
Giappone ombelicale adusted)

o,p’-DDT 32 donne gravide residenti sangue materno e 38±104 (sangue materno) pg/g Fukata et al. 2003
a Chiba e Yamanashi, sangue del cordone 0 (cord omb) (lipid 
Giappone ombelicale adusted)

p,p’-DDT 22 madri residenti nella sangue materno e 25,4 (sangue materno) ng/g Jaraczewska et al. 
regione di Wielkopolska, sangue del cordone 19,6 (cord omb) (lipid 2004
Polonia ombelicale adjusted)

p,p’-DDE 22 madri residenti nella sangue materno e 375 (sangue materno) ng/g Jaraczewska et al
regione di Wielkopolska, sangue del cordone 365 (cord omb) (lipid 2004
Polonia ombelicale adjusted)

p,p’-DDT 154 volontari in 13 località siero 2,9 (mediana) ng/g Thomas et al. 2005
UK, 2003

p,p’-DDE 154 volontari in 13 località siero 100 (mediana) ng/g Thomas et al. 2005
UK, 2003

p,p’-DDD 154 volontari in 13 località siero <0,51 (mediana) ng/g Thomas et al. 2005
UK, 2003

o,p’-DDT 154 volontari in 13 località siero <0,51 (mediana) ng/g Thomas et al. 2005
UK, 2003

o,p’-DDE 154 volontari in 13 località siero <0,48 (mediana) ng/g Thomas et al. 2005
UK, 2003

o,p’-DDD 154 volontari in 13 località siero <0,48 (mediana) ng/g Thomas et al. 2005
UK, 2003

p,p’-DDT 97 uomini di un villaggio plasma 628,7 ng/g Asawasinsopon et al. 
in Tailandia (lipid 2005

adjusted)
p,p’-DDE 97 uomini di un villaggio plasma 4013,0 ng/g Asawasinsopon et al. 

in Tailandia (lipid 2005
adjusted)

p,p’-DDD 97 uomini di un villaggio plasma 390,5 ng/g Asawasinsopon et al. 
in Tailandia (lipid 2005

adjusted)
o,p’-DDT 97 uomini di un villaggio plasma 97,8 ng/g Asawasinsopon et al

in Tailandia (lipid 2005
adjusted)

o,p’-DDE 97 uomini di un villaggio plasma 75,8 ng/g Asawasinsopon et al. 
in Tailandia (lipid 2005

adjusted)
p,p’-DDT 142 persone, 79 maschi siero 339 ng/g Dirtu et al. 2006

e 63 femmine a Iassy, 
Romania orientale

p,p’-DDE 142 persone, 79 maschi siero 1975 ng/g Dirtu et al. 2006
e 63 femmine a Iassy, 
Romania orientale

p,p’-DDD 142 persone, 79 maschi siero 6,0 ng/g Dirtu et al. 2006
e 63 femmine a Iassy, 
Romania orientale

o,p’-DDT 142 persone, 79 maschi siero 42 ng/g Dirtu et al. 2006
e 63 femmine a Iassy, 
Romania orientale

p,p’-DDT 100 donne gravide dell’isola liquido amniotico <0,01 ng/ml Luzardo et al. 2007
di Tenerife, Spagna

p,p’-DDE 100 donne gravide dell’isola liquido amniotico 0,030 ng/ml Luzardo et al. 2007
di Tenerife, Spagna

p,p’-DDD 100 donne gravide dell’isola liquido amniotico <0,01 ng/ml Luzardo et al. 2007
di Tenerife, Spagna

ANALITA POPOLAZIONE MATRICE CONCENTRAZIONE MEDIA UNITÀ BIBLIOGRAFIA
(quando indicato mediana) DI MISURA
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11.2. Tessuto adiposo

5. DDT, DDE e DDD INTERFERENTI ENDOCRINI � SCHEDE MONOGRAFICHE

Tabella 6

ANALITA POPOLAZIONE MATRICE CONCENTRAZIONE UNITÀ BIBLIOGRAFIA
MEDIA / MEDIANA DI MISURA

p,p’-DDT Pazienti donne all’Hartford Tessuto adiposo 216±174 (pazienti con cancro) ng/g Falck et al. 1992
Hospital, Hartford, Connecticut mammario (n=20)

148±75 (controlli) (n=20)

p,p’-DDE Pazienti donne all’Hartford Tessuto adiposo 2,200±1,470 ng/g Falck et al. 1992
Hospital, Hartford, Connecticut mammario (pazienti con cancro) (n=20)

1,487±842 (controlli) (n=20)

p,p’-DDT Bambini in Germania Tessuto adiposo 0,6 mg/kg Scheele et al. 1995

p,p’-DDT Bambini in Germania Midollo osseo 1,75 mg/kg Scheele et al. 1995
(lipid adjusted)

p,p’-DDT Campioni prelevati nel National Tessuto adiposo 177 ng/g Lordo et al. 1996
Adipose Tisuue Survey 1986 73,0 (0-14anni)
(n=50) 177 (15-44anni)

252 (<45anni)

p,p’-DDE Campioni prelevati nel National Tessuto adiposo 2,340 ng/g Lordo et al. 1996
Adipose Tisuue Survey 1986 1,710 (0-14anni)
(n=50) 2,150 (15-44anni)

3,080 (<45anni)

p,p’-DDT Pazienti donne in New Haven, Tessuto adiposo 132,2 (mediana) ng/g (lipid Archibeque-Engle et al. 
Connecticut mammario adjusted) 1997

p,p’-DDE Pazienti donne in New Haven, Tessuto adiposo 970 (mediana) ng/g (lipid Archibeque-Engle et al
Connecticut mammario adjusted) 1997

p,p’-DDT Adulti in Germania Midollo osseo 0,364 ppm (lipid Scheele 1998
adjusted)

p,p’-DDE Adulti in Germania Midollo osseo 1,689 ppm (lipid Scheele 1998
adjusted)

p,p’-DDE Donne senza k mammella Tessuto adiposo 546,7 ng/g Stellman et al. 1998
in Long Island

p,p’-DDE Adulti in Svezia fegato 836 ng/g (lipid Weistrand and Norèn 
adjusted) 1998

p,p’-DDE Adulti in Svezia Tessuto adiposo 788 ng/g Weistrand and Norèn 
addominale 1998

p,p’-DDT Pazienti in maternità  Tessuto adiposo 1,22 mg/kg (lipid Waliszewski et al. 
a Veracruz, Messico addominale adjusted) 2001

p,p’-DDE Pazienti in maternità  Tessuto adiposo 4,36 mg/kg (lipid Waliszewski et al. 
a Veracruz, Messico addominale adjusted) 2001

p,p’-DDD Pazienti in maternità Tessuto adiposo 0,02 mg/kg (lipid Waliszewski et al. 
a Veracruz, Messico addominale adjusted) 2001

11.3. Latte materno

Tabella 7

ANALITA POPOLAZIONE CONCENTRAZIONE UNITÀ DI BIBLIOGRAFIA
MEDIA o MEDIANA MISURA

p,p’-DDT Madri in Finlandia (Turku University Hospital) Finlandia: 3,43 (mediana) ng/g Shen et al. 2007
e Danimarca (University Hospital Danimarca: 5,68 (mediana)
of Copenhagen); 1997-2001

p,p’-DDT Madri residenti in Jozini, Mkuzi e Kwaliweni, Jozini: primipare→70,81 µg/l Bouwman et al. 2005
Sud Africa multipare→46,94

Mkuzi: primipare→25,77
multipare→9,88
Kwaliweni: primipare→9,76
multipare→7,41

p,p’-DDT 54 madri residenti in UK 6,2 ng/g Kalantzi et al. 2004 
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INTERFERENTI ENDOCRINI � SCHEDE MONOGRAFICHE 5. DDT, DDE e DDD

Tabella 7 (segue)

ANALITA POPOLAZIONE CONCENTRAZIONE UNITÀ DI BIBLIOGRAFIA
MEDIA o MEDIANA MISURA

p,p’-DDT Madri di due città del Vietnam: Hanoi: primipare→190 ng/g Minh et al. 2003
Hanoi e Hochiminh (2000-2001) multipare→150

Hochiminh:primipare→310
multipare→220

p,p’-DDT 37 madri residenti a Kahramanmaras, 0,16 ng/g Erdogrul et al. 2003
Turchia, per almeno 7 anni 0,95

p,p’-DDT Madri in Svezia 14 µg/g Norèn and Meironytè 
2000

p,p’-DDT 197 madri, 99 da Kyiv e 98 da 345 (valore mediana, Kyiv) ng/g Gladen et al. 1999
Dniprodzerzhinsk, Ucraina 322 (valore mediana, 

Dniprodzerzhinsk)
p,p’-DDT 3660 madri nella Germania settentrionale 0,24 mg/kg Schade and Heinzow 

Le concentrazioni del composto 1997
erano positivamente correlate all’età 
materna e negativamente associate 
alla parità, alla durata totale del 
periodo dell’allattamento e all’aumento 
ponderale delle madri; il BMI del 
periodo dopo il parto risultava un 
indicatore significativo del rischio 
di avere alte concentrazioni 
di DDT nel latte

p,p’-DDT Donne in Germania 0,7 mg/kg Scheele et al. 1995
p,p’-DDT Madri a Città del Messico 0,162 mg/kg Torres-Arreola et al. 

1989
p,p’-DDD Madri in Finlandia (Turku University Hospital) Finlandia: 0,31 (mediana) ng/g Shen et al. 2007

e Danimarca (University Hospital Danimarca:0,36 (mediana)
of Copenhagen); 1997-2001

p,p’-DDD Madri residenti in Jozini, Mkuzi e Kwaliweni, Jozini: primipare→2,61 µg/l Bouwman et al. 2005
Sud Africa multipare→3,62

Mkuzi: primipare→1,31
multipare→0,59
Kwaliweni: primipare→1,65
multipare→1,92

p,p’-DDD 54 madri residenti in UK 0,3 ng/g Kalantzi et al. 2004
p,p’-DDD Madri di due città del Vietnam: Hanoi: primipare→ 13 ng/g Minh et al. 2003

Hanoi e Hochiminh (2000-2001) multipare→8,9
Hochiminh:primipare→8,3
multipare→5,7

p,p’-DDD 37 madri residenti a Kahramanmaras, 0,07 ng/g Erdogrul et al. 2003
Turchia, per almeno 7 anni 

o,p-DDT Madri in Finlandia (Turku University Hospital) Finlandia: 0,27 (mediana) ng/g Shen et al. 2007
e Danimarca (University Hospital Danimarca: 0,46 (mediana)
of Copenhagen); 1997-2001

o,p-DDT Madri residenti in Jozini, Mkuzi e Kwaliweni, Jozini: primipare→11,57 µg/l Bouwman et al. 2005
Sud Africa multipare→9,18

Mkuzi: primipare→6,36
multipare→1,91
Kwaliweni: primipare→2,82
multipare→3,36

o,p-DDT 54 madri residenti in UK 0,7 ng/g Kalantzi et al. 2004
o,p’-DDT Madri a Città del Messico 0,138 mg/kg Torres-Arreola et al. 

1999
o,p-DDD Madri in Finlandia (Turku University Hospital) Finlandia: 0,02 (mediana) ng/g Shen et al. 2007

e Danimarca (University Hospital Danimarca:0,02(mediana)
of Copenhagen); 1997-2001

o,p-DDD Madri residenti in Jozini, Mkuzi e Kwaliweni, Jozini: primipare→1,14 µg/l Bouwman et al. 2005
Sud Africa multipare→0,43

Mkuzi: primipare→0,68
multipare→0,40
Kwaliweni: primipare→1,18
multipare→1,23
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Tabella 7 (segue)

ANALITA POPOLAZIONE CONCENTRAZIONE UNITÀ DI BIBLIOGRAFIA
MEDIA o MEDIANA MISURA

o,p-DDD 54 madri residenti in UK 0,3 ng/g Kalantzi et al. 2004

o,p-DDE Madri in Finlandia (Turku University Hospital) Finlandia: 0,04 (mediana)
e Danimarca (University Hospital Danimarca:0,08(mediana) ng/g Shen et al. 2007
of Copenhagen); 1997-2001

o,p-DDE Madri residenti in Jozini, Mkuzi e Kwaliweni, Jozini: primipare→1,46 µg/l Bouwman et al. 2005
Sud Africa multipare→6,96

Mkuzi: primipare→0,10
multipare→0,29
Kwaliweni: primipare→1,64
multipare→1,90

o,p-DDE 54 madri residenti in UK 0,2 ng/g Kalantzi et al. 2004

p,p’-DDE Madri in Finlandia (Turku University Hospital) Finlandia: 59,05 (mediana) ng/g Shen et al. 2007
e Danimarca (University Hospital Danimarca:133,76 (mediana) 
of Copenhagen); 1997-2001

p,p’-DDE Madri residenti in Jozini, Mkuzi e Kwaliweni, Jozini: primipare→165,05 µg/l Bouwman et al. 2005
Sud Africa multipare→63,82

Mkuzi: primipare→38,79
multipare→28,45
Kwaliweni: primipare→17,69
multipare→17,51

p,p’-DDE 54 madri residenti in UK 150 ng/g Kalantzi et al. 2004

p,p’-DDE Madri di due città del Vietnam: Hanoi: primipare→ 2200 ng/g Minh et al. 2003
Hanoi e Hochiminh (2000-2001) multipare→1500

Hochiminh:primipare→2700
multipare→1300

p,p’-DDE 37 madri residenti a Kahramanmaras, 31,3 ng/g Erdogrul et al. 2003
Turchia, per almeno 7 anni

p,p’-DDE Madri a Città del Messico, Cuernavaca 6,51 mg/kg Elvia et al. 2000
e Morelos 3,85 16,52

p,p’-DDE Madri in Svezia 129 µg/g Norèn and Meironytè
2000

p,p’-DDE Madri in Canada 962 µg/kg Dewailly et al. 2000

p,p’-DDE 197 madri, 99 da Kyiv e 98 2.752 (valore mediana, Kyiv) ng/g Gladen et al. 1999
da Dniprodzerzhinsk, Ucraina 2.254 (valore mediana, 

Dniprodzerzhinsk)

p,p’-DDE Madri a Città del Messico 0,594 mg/kg Torres-Arreola et al. 
1999

p,p’-DDE Madri a Veracruz, Messico 5,302 mg/kg Pardio et al. 1998

p,p’-DDE Madri di bambini ricoverati a Zagreb, Croazia 0,318 mg/kg Krauthaker et al. 1998

p,p’-DDE Donne in Quebec tre il 1989 e 1990 0,34 mg/kg Dewailly et al. 1996

∑DDT Madri residenti in Jozini, Mkuzi e Kwaliweni, Jozini: primipare→33,74 µg/l Bouwman et al. 2005
Sud Africa multipare→42,65

Mkuzi: primipare→40,39
multipare→30,63
Kwaliweni: primipare→32,75
multipare→22,99

∑DDT Madri di due città del Vietnam: Hanoi Hanoi: primipare→ 2400 ng/g Minh et al. 2003
e Hochiminh (2000-2001) multipare→1700

Hochiminh:primipare→3020
multipare→1500

∑DDT 37 madri residenti a Kahramanmaras, 32,4 ng/g Erdogrul et al. 2003
Turchia, per almeno 7 anni

∑DDT Donne Canadesi - 1986 0,385 mg/kg Smith 1999

∑DDT Donne in Arkansas - 1986 0,99 mg/kg Smith 1999

∑DDT Donne residenti a Yaracuy, Venezuela Da 5,1 a 68,2 µg /l Brunetto et al. 1996
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12. Concentrazioni di riferimento dell’intake
alimentare

Da quanto emerge da uno studio del 1999, la
maggiore esposizione della popolazione degli USA al
DDT sembra derivare dall’ingestione di pesce conta-
minato. È stata calcolata l’esposizione media a 37
contaminanti, tra cui il DDT, per l’intera popolazione
degli USA, inclusi i bambini sotto i 12 anni di età. Le
esposizioni a contaminanti sono state comparate alle
concentrazioni benchmark che sono basate su valori
tossicologici standard per effetti cancerogenici e non
sulla salute; le esposizioni medie con la dieta per l’in-
tera popolazione superavano queste concentrazioni
di riferimento per 6 contaminanti tra cui era com-
preso il DDT.

Per ognuno di questi contaminanti, l’esposizione
attraverso il pesce contaminato rappresenta la mag-
giore percentuale dell’esposizione con il cibo; in parti-
colare, l’esposizione derivante del pesce d’acqua dolce
contribuisce per il 75% dell’esposizione al DDT. I livelli
di contaminanti assunti con il pesce ingerito sono mi-
nori di quelli presenti nel pesce stesso prima della cot-
tura perché i lipidi e di conseguenza i composti lipofi-
lici sono parzialmente rimossi durante la cottura e la
processazione dell’alimento. Oltre al pesce, il maggior
contributo all’esposizione è dato da altre carni e pro-
dotti animali inclusi carne di vitello, pollo, maiale e
latte; gli unici prodotti non di origine animale che con-
tribuivano a più del 1% dell’esposizione erano riso, pa-
tate, farina di frumento e spinaci. Fu anche valutata
l’esposizione media con il cibo nei bambini divisi in tre
gruppi in base all’età: sotto un anno d’età, quelli tra
uno e cinque anni e quelli tra i sei e gli undici. Per tutti
i bambini tra 1 e 5 anni, l’analisi ha mostrato che pe-
sce, carne e altri prodotti animali rappresentavano il
maggiore contributo all’esposizione al DDT con la
dieta; rispetto agli adulti, anche il latte ha un ruolo im-
portante.

Uno studio tedesco del 2003 ha monitorato per 2
mesi l’intake alimentare di alcuni inquinanti organici
persistenti in 11 donne di età compresa tra 22 e 40 anni.
Sono stati raccolti 55 campioni di alimenti in duplicato.
Il periodo di campionamento per ogni partecipante è
stato di 5 giorni. Lo studio ha rivelato un apporto di p,p’-
DDT e p,p’-DDE rispettivamente <0,10 - 45,5 e 0,40 -
35,7 ng/kg per peso corporeo giornaliero. I risultati di
intake sono riportati in Tabella 8.

Il valore mediano nella dieta di DDT, inteso come
somma di p,p’-DDT e p,p’-DDE, è pari ad un’assun-
zione giornaliera di 5,1 ng/kg per peso corporeo,
circa il 23% più basso rispetto al valore stabilito nel
1997. Uno studio analogo ha fornito una mediana di
intake di 6,27 ng/kg per peso corporeo giornaliero
(LGASH 2005).

In Svezia, nel 1999 l’intake medio del DDT è stato
stimato come somma di p,p’-DDT, o,p’-DDT, p,p’-DDE e
p,p’-DDD, pari a 7,1 ng/kg per peso corporeo al giorno
dove il consumo di pesce ha contribuito all’assunzione
per il 49% seguito dalla carne (16%), dai prodotti lat-
tiero-caseari (14%) e dai grassi/oli (14%). In particolare,
il consumo di olio di pesce forniva un contributo signi-
ficativo, poiché l’assunzione giornaliera di DDT totale,
derivata da tale alimento usato come supplemento die-
tetico secondo dosaggi consigliati, variava da 4 a 1240
ng al giorno (Storelli 2004). I risultati hanno anche evi-
denziato che l’esposizione è notevolmente inferiore ri-
spetto a una valutazione realizzata nel 1994 dove l’in-
take era 4 volte superiore (Darnerud 2006).

Uno studio nella Repubblica Ceca basato sulla deter-
minazione dei livelli di DDT totale (somma di p,p’-DDT,
o,p’-DDT, p,p’-DDE, o,p’-DDE, p,p’-DDD e o,p’-DDD) nel
cibo tra il 1999 e il 2003 correlata con i dati del consumo
alimentare nazionale ha permesso di calcolare un valore
mediano di intake per individuo (età 4 - 90 anni, di en-
trambi i sessi) di 29,1 ng/kg per peso corporeo al giorno.
Il contributo di p,p’-DDE e p,p’-DDT al DDT totale è stato
rispettivamente del 56% e del 12%. L’intake del DDT to-
tale per individui esposti, come rappresentato dal 90°,
95°, 97,5° e 99° percentile, sono stati rispettivamente
51,8, 61,8, 71,8 e 84,6 ng/kg per peso corporeo al giorno
(Adamikanova 2003).

Nel documento EFSA (2006), sono riportati valori di
intake del DDT totale per diversi paesi europei valutati
nel decennio 1980-1990 (Tabella 9):
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Tabella 8. Risultati di intake in uno studio tedesco

Composto Media Mediana 95° percentile
ng/kg ng/kg ng/kg 
di peso di peso di peso 
corporeo corporeo corporeo

p,p’-DDT 2,8 6,0 3,8

p,p’-DDE 1,5 5,3 14,7

Tabella 9. Valori di intake in Paesi Europei

Paese Intake
ng/kg peso 
corporeo/giorno

Finlandia (1986) 26

Paesi Bassi (1988/1989) 17

Polonia (1997) 78

Spagna (1988-1990) 23

Regno Unito (1992) 2
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Nel caso degli Stati membri dell’Unione Europea,
l’effettiva assunzione di DDT e di composti correlati at-
traverso la dieta quotidiana ha un basso valore di con-
centrazione (ng/kg peso corporeo), al di sotto della
dose giornaliera tollerabile provvisoria (PTDI) di 0,01
mg/kg per peso corporeo stabilito dalla Joint Food Agri-
culture Organization nel World Health Organization Mee-
ting on Pesticide Residues (JMPR).

Valutazioni effettuate negli Stati Uniti tra il 1984 e il
1986 e nel 1991 hanno dimostrato una riduzione del-
l’assunzione del DDT totale da 21,3 a 5,6 ng/kg per peso
corporeo al giorno (WHO 1998). Dati analoghi sono
stati ottenuti in Canada tra il 1993 e il 1998 con un va-
lore medio di assunzione di DDT totale per varie fasce
di età e in entrambi i sessi di 2,4 e 4,0 ng/kg di peso
corporeo al giorno (Health Canada 2004).

In Giappone, l’assunzione alimentare di DDT totale è
scesa da 71 ng/kg per peso corporeo al giorno dal 1980
al 1984 a 24 ng/kg per peso corporeo al giorno dal 1992
al 1993. Al contrario valori notevolmente più elevati di
intake per il DDT totale sono stati segnalati in paesi
come la Cina (dati riferiti al 1990) e l’India (dati del
1994), con valori di 342 e 321 ng/kg peso corporeo al
giorno (WHO 1998).

13. Valori di DDT in soggetti professionalmente
esposti

Poiché la produzione e l’utilizzo del DDT sono vietati
da decenni nella maggior parte dei paesi industrializ-
zati, nella letteratura recente è reperibile un numero li-
mitato di lavori relativi all’esposizione professionale.

Alcuni autori hanno provato a mettere in relazione i
dati di esposizioni pregresse con i tassi di mortalità e di
morbidità in gruppi di popolazione esposti a DDT.

Un’attenzione particolare è stata rivolta al possibile
ruolo giocato dal DDT e dai suoi metaboliti nella eziolo-
gia del cancro al seno (Wolff et al. 1993, Falck et al.
1992, Krieger et al. 1994).

Cocco et al. hanno esaminato i dati relativi a una
coorte di 2908 lavoratori esposti a DDT tra il 1946 e il
1950, durante una campagna antimalaria in Sardegna.
La stessa indagine ha preso in considerazione anche un
gruppo di 2285 lavoratori non esposti come controlli. Gli
autori hanno osservato un rischio significativamente più
elevato per il mieloma multiplo nei soggetti esposti per
periodi più brevi, e per il cancro del fegato e del tratto
biliare (Cocco et al. 1997). Tuttavia, è stato osservato un
incremento del rischio anche per lavoratori non esposti
a DDT.

Una valutazione retrospettiva è stata effettuata an-
che su soggetti professionalmente esposti nell’ambito
del controllo della malaria in una regione del Messico:
è stato osservato un rischio maggiore di difetti alla na-

scita e un aumento non significativo del rischio di aborti
spontanei (Salazar-Garcia et al. 2004).

Inoltre, alcuni studi su esposti a DDT hanno rilevato
anomalie nella qualità e quantità dello sperma (Ayotte
et al. 2001; Hauser et al. 2003).

Nel complesso, gli studi non forniscono risultati coe-
renti in grado di confermare l’esistenza di una relazione
dose-risposta tra l’esposizione occupazionale a DDT ed
effetti avversi del sistema riproduttivo.

Analisi effettuate sul tessuto adiposo di un sotto-
gruppo costituito da 40 lavoratori impegnati nell’appli-
cazione (spraying) del DDT per il controllo della Malaria
in Messico, hanno fornito i seguenti valori di mediana e
massimo per la sommatoria di tutti gli isomeri: 114,60 e
665,56 mg/g (Rivero-Rodriguez et al. 1997).

In Brasile, il livello medio di DDT totale nel siero di
un gruppo di 26 lavoratori esposti è risultato pari a 76,9
mg/l (intervallo: 7,5- 473,5 mg/l), mentre in 16 soggetti
non esposti era di 16,1 mg/l (intervallo: 5,1 - 32,9 mg/l).
p,p’-DDT e p,p’-DDE negli esposti variavano invece ri-
spettivamente tra 1,6 e 62,9 e tra 5,9 e 405,9 mg/l (Mi-
nelli e Ribeiro 1996).
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