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Nel primo paragrafo di questo capitolo vengono riportati alcuni dati relativi alle fioriture di 

cianobatteri nei bacini italiani, utili per avere un quadro aggiornato della situazione nazionale e 
per evidenziare eventuali criticità e/o attività di studio o gestione da intraprendere. Sono stati 
utilizzati sia dati relativi al monitoraggio per la balneazione, pubblicati sui siti web delle varie 
agenzie regionali, o forniti direttamente da alcuni coautori, sia dati pubblicati nella letteratura 
scientifica, per evidenziare trend temporali e, a titolo meramente esemplificativo, descrivere 
situazioni molto complesse e dinamiche nel tempo.  

Nel secondo paragrafo, per le sole specie responsabili della maggior parte delle fioriture in 
Italia, sono riportate le informazioni sulle basi genetiche e sui fattori ambientali (ove 
disponibili) che determinano la produzione di tossine. Tali informazioni dovrebbero essere di 
supporto per avviare eventuali programmi di monitoraggio specifici. 

Nel terzo paragrafo, infine, viene descritta la distribuzione dei cianobatteri tossici negli altri 
continenti, per individuare eventuali similitudini o differenze fra ciò che è presente nel nostro 
territorio e il resto del mondo.  

A7.1. Distribuzione di cianobatteri nei bacini italiani: 
frequenza, abbondanza e produzione di tossine 

La maggior parte dei bacini italiani è interessata dalla presenza di diverse specie di 
cianobatteri.  

La disponibilità di dati sulla presenza dei cianobatteri in Italia è legata alle attività di 
monitoraggio svolte dalle Regioni, previste dal DM 30 marzo 2010 (Ministero della Salute, 
2010) e dal DL.vo 152/2006 e s.m.i in attuazione della Direttiva 2000/60/CE in materia delle 
acque (Italia, 2006; Europa, 2000). 
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A7.1.1. Area settentrionale  

La diffusione dei cianobatteri planctonici è favorita da condizioni idrologiche stabili, limitata 
turbolenza della colonna d’acqua e temperature elevate (eccetto la specie Planktothrix 
rubescens che prolifera anche a temperature basse, fra i 9 e i 14°C). Per questo, nelle zone 
alpine e subalpine le fioriture di cianobatteri riguardano soprattutto i laghi naturali, e molto 
meno i bacini idroelettrici artificiali, caratterizzati da temperature minori, maggiore turbolenza 
ed elevato ricambio idrico (vedi capitolo A1). 

La specie più diffusa, in termini di numero di bacini interessati e di abbondanza cellulare, è 
P. rubescens. Nei grandi laghi profondi sudalpini oligotrofi od oligo-mesotrofi (es. Lago 
Maggiore e Garda) questa specie è raramente in grado di dare luogo a fioriture visibili ad occhio 
nudo. Nel Lago Maggiore addensamenti superficiali furono rilevati attorno agli anni ‘60 del 
secolo scorso in coincidenza con il peggioramento delle condizioni trofiche del lago (Ravera & 
Vollenveider, 1968), ma i successivi interventi di risanamento, iniziati negli anni ‘80, hanno 
prodotto importanti risultati positivi. L’assenza di fioriture visibili nei laghi profondi oligotrofici 
è dovuta sia alle minori densità di popolazione (con picchi stagionali tra 0 e 20 m generalmente 
inferiori a 10.000 cell/mL), sia alla forte diluizione operata dai processi di mescolamento 
profondo durante l’inverno (generalmente > 100 m). Alle limitate biomasse di P. rubescens, 
tipiche di questi ambienti, corrispondono anche limitate concentrazioni di microcistine (MC)*, 
generalmente presenti, nello strato tra 0 e 20 m, con valori inferiori a 1 µg/L e maggiormente 
rappresentate dai congeneri demetil-MC-RR seguiti da concentrazioni inferiori di MC-LR, 
demetil-MC-LR e MC-YR (Cerasino & Salmaso, 2012; Salmaso et al., 2013). Al contrario, 
intense fioriture sono state rilevate nel corso degli ultimi 15 anni nel Lago d’Iseo e in laghi di 
medie dimensioni, come Pusiano e Ledro, caratterizzati da condizioni di meso-eutrofia 
(Garibaldi et al., 2000; Legnani et al., 2005; Mosello et al., 2010; Carraro et al., 2012).  

Nel lago di Pusiano (Lecco) che, nonostante i programmi di risanamento avviati a partire da 
metà degli anni ‘80 con conseguente riduzione di nutrienti, si colloca ancora in uno stato di 
eutrofia, P. rubescens provoca spesso fioriture nel periodo tardo autunnale-invernale, che 
persistono per alcune settimane e che interessano una buona porzione della colonna d’acqua. I 
dati prodotti dall’Agenzia Regionale per la Protezione Ambientale (ARPA) della Lombardia 
evidenziano che i valori massimi di densità cellulare si sono avuti nel 2005-2006 in coincidenza 
con una concentrazione di microcistine >1 µg/L (test ELISA, Enzyme Linked Immunosorbent 
Assay). Più recentemente valori elevati di MC sono stati misurati (HPLC-DAD, High 
Performance Liquid Chromatography-Diode array detector) nell’autunno 2011 dall’IRSA-CNR 
(Istituto di Ricerca sulle Acque-Consiglio Nazionale delle Ricerche), quando le concentrazioni 
medie di MC nello strato superficiale (1-5 m) sono risultate prossime a 5 µg/L (Copetti, com. 
pers.). Nel Lago di Piano (Como), dove è costantemente presente, P. rubescens ha prodotto nel 
2008 MC anche a densità cellulari contenute (105 cell/L); nel campione integrato dei primi 2 
metri di colonna d’acqua è stata rilevata una concentrazione totale di 2,5 µg/L di MC-LR 
(Volante et al., 2008). In questo piccolo lago densità cellulari molto vicine a quelle delle tipiche 
fioriture si raggiungono nel periodo tardo autunnale e primaverile.  

Nel Lago meso-eutrofico d’Idro è stata osservata una fioritura di P. rubescens nel 2004, con 
formazione di striature di colore rossastro su tutta la superficie del corpo idrico nel periodo 
invernale e in primavera. Le densità rilevate in superficie sono state nell’ordine di 107 cell/L. 
Nel 2009 è stata misurata la concentrazione di MC e circa il 90% di MC tot (0,015 µg/L) era 

                                                           
* Questa classe di tossine comprende numerose varianti, caratterizzate dalla presenza di due amminoacidi 

diversi, indicati da due lettere dopo MC- (MC-LR, MC-RR, ecc.). Per maggiori dettagli sulle 
caratteristiche chimico-tossicologiche, vedi i capitoli A2 e C3. 
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rappresentato da demetil-MC-RR (Cerasino & Salmaso, 2012), generalmente associata a P. 
rubescens (Barco et al., 2004; Manganelli et al., 2010). 

Se P. rubescens è la specie più diffusa, quella che provoca i maggiori inconvenienti per la 
balneazione e l’uso ricreativo delle acque è Dolichospermum lemmermannii. Nei grandi laghi a 
sud delle Alpi D. lemmermannii fu segnalata per la prima volta nell’ottobre 1990 sotto forma di 
estese fioriture al largo della costa sud-orientale del Lago di Garda (Salmaso et al., 1994). 
Successivamente, e seguendo un gradiente altitudinale, questa specie ha colonizzato i Laghi 
d’Iseo (1997), Maggiore (2005), Como (2006) e anche laghi di medie dimensioni, come Pusiano 
(2006) (Mosello et al., 2010; Salmaso et al., 2012). Attualmente, questa specie rappresenta una 
delle principali cause di degrado della qualità delle acque superficiali nei laghi profondi 
sudalpini nei mesi estivi, nel pieno cioè della stagione balneare e turistica.  

Nel corso del primo episodio di bloom di D. lemmermannii del 2006 nel Lago di Como (o 
Lario), la parte più meridionale del ramo occidentale è stata esclusa da questo fenomeno ed era 
dominata da Microcystis aeruginosa, negli strati superficiali, e da P. rubescens in prossimità del 
metalimnio. Gli eventi accaduti in questo lago rappresentano un buon esempio di come la 
comunità fitoplanctonica sia soggetta a cambiamenti significativi durante gli anni. In effetti, 
all’inizio degli anni 2000 M. aeruginosa è stata la responsabile di due estese fioriture (2000 e 
2003). Nell’anno 2000 gli aggregati delle colonie erano delle dimensioni di circa 1 cm, le 
densità cellulari superficiali erano dell’ordine di 108 cell/L e il fenomeno è durato circa 15 
giorni; i test di tossicità aspecifici effettuati in questo caso con Daphnia magna, Vibrio fischeri 
e Oryza sativa non avevano dato un esito positivo. Inoltre, contestualmente alla presenza di M. 
aeruginosa in superficie, sono state individuate nella zona metalimnetica densità cellulari di P. 
rubescens di 107 cell/L. Nell’anno 2003 la fioritura è stata più estesa ed ha interessato tutti e tre 
i sottobacini. Le densità anche in questo caso sono state dell’ordine di grandezza di 108 cell/L e 
nella località di Colico Piona è stata rilevata una concentrazione di MC di 1,3 µg/L (test 
ELISA). A partire dal 2006 sono cominciate le fioriture di D. lemmermannii, che hanno 
interessato tratti molto estesi della costa, con durate medie per ciascun evento di 15 giorni. 
L’estensione spaziale delle fioriture è stata progressiva: a luglio 2010 la fioritura ha interessato 
solo alcune zone del ramo lecchese con il punto di maggior accumulo localizzato nel tratto tra 
Bellano e Abbadia lariana; nel Luglio 2011 la fioritura si è sviluppata sia nel ramo lecchese che 
in quello comasco, e anche in questo caso il tratto di costa con il maggior accumulo è stato 
quello compreso tra Bellano e Abbadia. Nel luglio 2012 un altro bloom ha interessato il ramo 
orientale e il bacino settentrionale del Lario con densità di 108 cell/L e la presenza di anatossina-
a (ATX-a) intracellulare in concentrazione pari a 3,2 µg/L; infine nel mese di luglio 2013 la 
fioritura ha interessato tutto il lago con densità cellulari superiori a 108 cell/L. 

Un altro lago interessato da fioriture di D. lemmermannii è il Lago Maggiore, dove, 
durante una fioritura verificatasi nel 2005, nella parte lombarda del lago, sono state rilevate 
MC ad una concentrazione >1 µg/L (test ELISA). La situazione di questo lago è comunque 
in netto miglioramento, almeno per quanto riguarda il lato piemontese. In questa zona, 
infatti, D. lemmermannii è diminuita significativamente dal 2005 (anno in cui la fioritura ha 
raggiunto densità di ~ 2×109 cell/L) al 2009 (~ 6×105 cell/L). Dopo un nuovo picco nel 
2010 (~ 1×108 cell/L) si è attestata nuovamente a densità basse nel biennio 2011-2012 (~ 2-
3×105cell/L). Altre specie di cianobatteri tossici, Dolichospermum planctonicum e 
Pseudanabaena sp., sono state trovate nel mese di agosto 2012 con densità estremamente 
basse (5,4×104 e 1×104 cell/L, rispettivamente) solo nel comune di Stresa (Lido Carciano) 
(ARPA Piemonte, 2012).  

Altri esempi dei problemi causati da D. lemmermannii sono quelli relativi alle fioriture 
documentate nel luglio-agosto 2006 e nel luglio 2010 nel Lago di Pusiano. L’elevata densità 
cellulare, nell’ordine di 108 cell/L, ha comportato una sensibile alterazione della colorazione 
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dell’acqua fino ad oltre 10 m dalla riva. La fioritura si è protratta per oltre 3 settimane e sulla 
costa si sono depositati ampi strati di schiume maleodoranti molto probabilmente a seguito della 
lisi cellulare e del conseguente rilascio della frazione intracellulare di geosmina. Nelle ore più 
ventose della giornata l’odore acre, simile a quello di muffa, si è diffuso fino a circa 1 km dalla 
zona della fioritura.  

Altre fioriture di specie tossiche sono state segnalate nel lago di Annone ovest, un piccolo 
lago eutrofico della Brianza lecchese. Dal 2004 ad oggi si sono verificate fioriture massicce di 
Woronichinia naegeliana, generalmente nel periodo tardo autunnale, anche se la più 
significativa è quella riscontrata nel mese di agosto 2004 con densità pari a 108 cell/L. La 
ricerca delle tossine, dapprima effettuata con metodo immunoenzimatico e successivamente 
mediante analisi con HPLC ha dato sempre esito negativo. Nel 2009 si è verificata una fioritura 
di Raphidiopsis mediterranea con valori di densità molto elevati di 5×108 cell/L, mentre la 
densità di Woronichinia è rimasta molto bassa, e in un campione concentrato con retino è stata 
trovata una concentrazione di ATX-a pari a 10 µg/L. 

Una situazione interessante, da segnalare, è quella del lago di Annone est, un altro piccolo 
lago della Brianza che riceve le acque dal lago Annone ovest. Diversamente dal suo affluente, 
qui sono state segnalate imponenti fioriture di Aphanizomenon flos-aquae ad agosto 2004 e 
2009. La densità cellulare raggiunta è stata dell’ordine di 108 cell/L nei primi 5 metri della 
colonna d’acqua. Nel campione concentrato mediante retino, raccolto nel 2009 nei primi 2 metri 
della colonna d’acqua, la densità cellulare era superiore a 108 cell/L e la concentrazione di 
ATX-a era 290 µg/L.  

Nel lago di Sartirana, piccolo lago polimittico eutrofico, nel mese di marzo 2007 Limnothrix 
redekei ha raggiunto valori di densità pari a 6,5×105 cell/L. In altri momenti sono state 
riscontrate densità cellulari elevate di Cylindrospermopsis raciborskii e R. mediterranea, che 
date le condizioni di trofia e la tipologia del lago potrebbero dare luogo a delle vere e proprie 
fioriture, anche se non si hanno informazioni relative alla loro tossicità.  

Nel lago di Castellaro, piccolo lago polimittico ipertrofico, C. raciborskii ha dato luogo a 
due fioriture nel mese di settembre degli anni 2010 e 2012 con valori di densità cellulare 
dell’ordine di 108 cell/L, nuovamente senza informazioni sulla tossicità. 

Nella stagione 2012, dai dati forniti dalla sezione della Regione Piemonte che svolge i 
controlli per la balneazione, il lago Viverone è stato interessato a giugno da fioriture 
fitoplanctoniche di durata molto limitata, con densità fra 75 e 90×106 cell/L in cui i generi 
Aphanizomenon e Anabaena erano dominanti. A distanza di pochi giorni, la concentrazione 
cianobatterica era già scesa a 20×106 cell/L rendendo non necessaria la valutazione della 
eventuale presenza di MC. Da quel momento fino alla fine della stagione nel mese di settembre, 
non si sono più presentati episodi di fioriture significative, anche se i cianobatteri sono sempre 
stati presenti, in concentrazioni molto basse.  

Nel lago di Candia, invece, abbondanze cianobatteriche molto elevate, con picchi di 2×107 
cell/L a maggio e valori oltre 107 cell/L a luglio si sono mantenuti per tutta la stagione balneare. 
Le fioriture erano sempre sostenute da popolazioni miste di vari generi di cianobatteri, passando 
da una dominanza di Microcystis spp. ad una di Gomphosphaeria/Snowella spp. Non sono 
disponibili dati sulla tossicità di queste fioriture (ARPA Piemonte, 2012).  

Durante la stagione balneare 2010, nel piccolo lago di Santa Maria (comuni di Revine Lago 
e Tarzo, provincia di Treviso) sono stati riscontrati i seguenti due episodi di fioritura algale di 
cui si riportano le specie dominanti: Aphanizomenon gracile (11×106 cell/L) e D. planctonicum 
(5,6×106 cell/L). Durante la stagione balneare 2011, gli episodi di fioritura sono stati tre con 
Merismopedia tenuissima (51,3×106 cell/L giugno; 18,2×106 cell/L settembre) e D. 
planctonicum (11,1×106 cell/L luglio) (ARPA Veneto, 2014). 
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A7.1.2. Area centrale 

A7.1.2.1. Laghi vulcanici  

I laghi di origine vulcanica sono quasi tutti localizzati nel Lazio (laghi di Bolsena, Vico, 
Bracciano, Albano, Nemi, Monterosi, Martignano, Mezzano), oltre ai laghi di Monticchio, in 
Basilicata e al lago di Averno in Campania. 

Nel Lazio, il lago di Vico e il lago di Albano sono stati più recentemente interessati da 
fioriture di cianobatteri; le ultime informazioni sul lago di Nemi risalgono ad uno studio del 
2002-2003, che pur rilevando la presenza di diverse specie di cianobatteri, constatava un 
miglioramento rispetto alla situazione rilevata negli anni ‘80 (Margaritora et al., 2005). Per gli 
altri laghi, che pure potrebbero sostenere fioriture (trasparenza <1 m e/o concentrazioni di 
fosforo totale, Total Phosphorus, TP, >20 µg/L) non esistono al momento segnalazioni in tal 
senso (Regione Lazio, 2014). 

Il lago di Vico, un lago meso-eutrofico, con una profondità massima di 50 m, è interessato da 
fioriture di P. rubescens. Nei periodi 2005-2007 e 2009-2010 si è verificato un aumento 
significativo delle densità cellulari, quando il massimo metalimnetico estivo e quello 
superficiale invernale hanno raggiunto valori di 108 cell/L (Capelli et al., 2007; Funari et al., 
2011). Le concentrazioni di MC, in prevalenza (>90%) dementi-MC-RR, rilevate mensilmente 
nel 2009-2010, hanno superato il limite di 1 µg/L nel 50% dei campioni, oscillando fra 0,8 e 6 
µg/L, con concentrazioni intracellulari fra 0,01 e 0,43 pg/cell (Funari et al., 2011). La frazione 
di cellule con il gene mcyB per la produzione di microcistine, rispetto a quelle che ne sono 
prive, è significativamente diminuita nel 2010, ma non la concentrazione di MC. Inoltre, è da 
notare che nel periodo di mescolamento totale delle acque (in inverno) la frazione di cellule 
tossiche tendeva ad essere maggiore in profondità piuttosto che in superficie (Funari et al., 
2011).  

Nel lago di Albano, eutrofico, con una profondità massima di 170 m, sono state osservate più 
specie di cianobatteri, dominanti in stagioni e anni diversi. In uno studio condotto fra novembre 
2003 e novembre 2007 C. raciborskii è stata la specie dominante solo in un mese, luglio 2004, 
per poi essere sostituita, sempre nei periodi estivi-autunnali, da Chrysosporum ovalisporum (ex 
Aphanizomenon ovalisporum), e ricomparire sporadicamente a densità molto inferiori 
(Messineo et al., 2010). È stata rilevata la presenza di cilindrospermopsina (CYN) in 
concomitanza di entrambe le specie, con concentrazione intracellulare in C. raciborskii di 0,003 
pg/cell rispetto ai 0,13 pg/cell in C. ovalisporum (Messineo et al., 2010). Anche P. rubescens è 
stata osservata nel lago Albano in modo significativo, dominante in superficie nei mesi invernali 
e a livello del metalimnio durante i periodi più caldi, in coincidenza della stratificazione termica 
(Messineo et al., 2006; Ellwood et al., 2009). Fra il 2001 e il 2005 sono sempre state rilevate 
MC in presenza di P. rubescens, con un massimo di 14,2 µg/L a -15 m a luglio 2004 e con 
concentrazioni intracellulari in schiume superficiali fino a 1,5 pg/cell (Messineo et al., 2006). 

Un problema emergente riguarda anche la presenza di specie bentoniche lungo i litorali 
lacustri e fluviali. Nel perifiton colonizzante le pietre (epiliton) del litorale del lago di Albano 
sono stati riscontrati cianobatteri appartenti ai generi Anabaena, Aphanothece, Calothrix, 
Cylindrospermum, Lyngbya, Nostoc, Microcoleus, Phormidium, Pseudanabaena e 
Synechocystis (Godeas, 2012). Le analisi – eseguite mediante spettrometria di massa MALDI-
TOF (Matrix Assisted Laser Desorption Ionization Time-of-Flight) su campioni di epiliton 
prelevati in quattro stagioni diverse (da estate 2009 a primavera 2010) – non hanno rilevato la 
presenza di cianopeptidi, anche se è noto in letteratura che molte di queste specie bentoniche 
possono produrre cianotossine (CTX) e sostanze di rilevanza sanitaria (Mez et al., 1997; Mez et 
al., 1998; Baker et al., 2001; Oudra et al., 2002; Quesada et al., 2004; Dasey et al., 2005; 
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Gugger et al., 2005; Surakka et al., 2005; Lopes et al., 2010; Manganelli et al., 2012; Quiblier 
et al., 2013). 

Il lago di Averno, nel complesso dei Campi Flegrei (Napoli), ha una profondità massima di 
35 m. In questo lago si sono verificate fioriture di P. rubescens in marzo-giugno 2007 e 
Microcystis spp. in ottobre-novembre 2008 (Ferranti et al., 2008; Gallo et al., 2009). Durante le 
fioriture di P. rubescens (non ci sono dati sulle densità raggiunte) sono state caratterizzate due 
nuove forme di anabenopeptine (B e F) e una nuova variante di MC-RR (Ferranti et al., 2008; 
Ferranti et al., 2009), mentre durante le fioriture di Microcystis (anche in questo caso non ci 
sono informazioni sulla densità del bloom) è stata trovata CYN, sia in acqua (0,54 e 1,8 g/L) 
che negli estratti di cianobatteri (334 ng/g peso fresco) (Gallo et al., 2009). Gli autori 
suppongono che la CYN sia stata prodotta da Aphanizomenon, presente a densità troppo basse 
rispetto a Microcystis, e per questo non osservata nei campioni analizzati.  

A7.1.2.2. Laghi artificiali 

Nelle Marche ci sono diversi invasi artificiali, il cui utilizzo va da quello irriguo a quello di 
tipo potabile e ricreativo. Essi sono interessati da fioriture di P. rubescens, nonostante siano 
caratterizzati generalmente da una condizione di oligotrofia. Dati sul lago di Gerosa risalenti al 
2006 hanno mostrato una dinamica annuale di P. rubescens simile ad altri laghi profondi, con 
densità cellulari inferiori a quelle riportate per i laghi più eutrofici, con un massimo superficiale 
invernale di circa 6×107 cell/L e una popolazione costante metalimnetica di circa 107 cell/L. 
Durante la fioritura invernale si sono avuti comunque fenomeni di formazione di schiume 
superficiali. È stato suggerito che le fioriture siano state possibili, nonostante concentrazioni di 
azoto (N) e fosforo (P) quasi sempre al di sotto del limite di rivelabilità, grazie ad un’intensa 
attività di riciclo dei batteri (Manganelli et al., 2010). Dal 1998 P. rubescens dà origine a 
fioriture periodiche anche nel Lago Fiastrone e nei bacini ad esso collegati. I dati relativi al 
2011 hanno mostrato la presenza di popolazioni durante tutto l’anno, con le stesse dinamiche 
sopra descritte: elevate densità cellulari in profondità durante il periodo estivo e in superficie 
durante il periodo invernale. Nel Lago Fiastrone la concentrazione di MC, in superficie, non ha 
mai superato valori di 0,2 µg/L mentre nel Lago Castreccioni, in due campionamenti di 
profondità, sono stati raggiunti i 2,5 µg/L. Anche in questi invasi i livelli di fosforo totale e 
azoto sono tipici di acque oligotrofiche (ARPAM, 2011). 

A7.1.2.3. Laghi alluvionali 

La specie C. raciborskii, di origine tropicale e sub-tropicale, da anni risulta essere il 
cianobatterio dominante nel Lago Trasimeno durante il periodo estivo, a partire da giugno 
inoltrato, fino alla fine di settembre. Nella stagione balneare 2012, a fronte di una riduzione 
delle densità medie massime di C. raciborskii (6×107 cell/L vs 108 cell/L nel triennio 
precedente) la specie Planktothrix agardhii ha iniziato a proliferare da fine agosto fino a 
diventare dominante alla fine di settembre, con valori massimi di densità fino a 6×107 cell/L. 
Nel triennio precedente, 2009-2011, erano già state osservate delle variazioni nella 
composizione in specie della comunità di cianobatteri tossici, con la comparsa, seppure 
sporadica, di specie di Microcystis (Microcystis cf. ichthyoblabe, Microcystis aeruginosa e 
Microcystis spp.). Inoltre, P. agardhii mostrava una lieve e graduale riduzione dal 2009 al 2011, 
con densità medie intorno ai 5-8×106 cell/L (ARPA Umbria, 2012).  

CYN sono state rilevate in tracce una sola volta, a settembre 2004 (Manti et al., 2005). Più 
recentemente, per la prima e unica volta nel mese di settembre 2011, sono state rilevate MC in 
concentrazioni molto basse (Manganelli, com. pers.). In questo caso la sola specie presente era 
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P. agardhii. Le MC trovate in una sola occasione fanno pensare a possibili variazioni nel 
rapporto fra genotipi tossici e non tossici delle popolazioni di P. agardhii. 

Il lago costiero di acqua dolce di Massaciuccoli (Toscana) è interessato dalla presenza di M. 
aeruginosa. Nel 2003 sono stati registrati livelli di MC fino a 160 μg/L in acqua, mentre valori 
ben più elevati sono stati riscontrati nell’epatopancreas di esemplari appartenenti alla specie 
Mugil cephalus e nella porzione cefalica del gambero di acqua dolce Procambrus clarkii 
(Simoni et al., 2004). 

A7.1.3. Area meridionale e insulare 

Proliferazioni metalimnetiche estive di P. rubescens nel Lago di Occhito, un invaso artificiale 
sul confine tra Puglia e Molise, durante la stratificazione termica, sono già state descritte nel 
capitolo A1. A giugno 2009, densità significative di P. rubescens erano rilevate per tutta la 
lunghezza dell’invaso (circa 13 km) in uno strato fra 7 e 14 m di profondità, al limite della zona 
eufotica (Copetti et al., 2010). In primavera (aprile 2009), in condizioni di debole stratificazione 
termica, i dati raccolti sottodiga indicavano valori di densità medi superiori a 80×106 cell/L, con 
un picco di circa 95×106 cell/L situato a 5 m di profondità nell’incipiente termoclino e 
concentrazioni di MC totali pari a 30 µg/L (Copetti et al., 2012; Guzzella et al., 2011). Le densità 
di P. rubescens e i livelli di MC sono diminuiti nel tempo, anche se a tutto il 2011 sono rimasti su 
valori significativi (densità fra 20-40×106 cell/L e MC fra 0,5-1 µg/L, test ELISA) (Bogialli et al., 
2013). 

Nel 2009, a seguito della fuoriuscita di acqua dal bacino a causa di forti piogge, e al suo 
arrivo al mare, dove sono presenti numerosi impianti di mitilicultura, è stato avviato un 
programma di monitoraggio nell’acqua e negli organismi degli impianti, per controllare i livelli 
eventuali di MC (De Pace et al., 2014). MC sono state rinvenute sia in acqua di mare (fra 0,1 e 
0,6 g/L nei periodi maggio-luglio 2009 e gennaio-giugno 2010) che nei mitili degli impianti 
(fra ~3 e 60 ng/g, nello stesso periodo) (test ELISA).  

A7.1.3.1. Isole 

Imponenti fioriture superficiali di P. rubescens sono state registrate con regolarità nei mesi 
autunnali e invernali in diversi bacini artificiali siciliani eutrofici a partire dal 2005/2006. In 
particolare, nel Lago Pozzillo, il maggiore bacino artificiale siciliano, sono stati riscontrati valori 
di densità superiori a 50×109 cell/L (≈ 5600 mm3/L) alla fine di dicembre 2005 (Naselli-Flores et 
al., 2007). P. rubescens in quel periodo formava una patina galleggiante di colore viola scuro 
spessa circa 60 cm su gran parte della superficie lacustre. La specie è stata contemporaneamente 
osservata in altri tre bacini artificiali con dinamiche paragonabili: inizio della crescita al termine 
della stratificazione estiva, picco tra gennaio e febbraio e termine della fioritura all’inizio del 
nuovo periodo di stratificazione (fine marzo). Misure effettuate su campioni raccolti al picco della 
fioritura hanno rivelato la presenza di varianti demetilate di MC-RR (95%), MC-LR (3%) e una 
variante di MC sconosciuta (2%). La concentrazione totale di MC (calcolata come MC-LR 
equivalenti, MC-LReq) era di 34 µg/L, corrispondente ad una quota cellulare di MC pari a 6 
μg/mm3. Le ragioni di queste fioriture superficiali di P. rubescens sono probabilmente da ricercare 
anche in un aumento delle precipitazioni autunnali in linea con quanto predetto da una serie di 
modelli climatici (Tin, 2006). Le elevate precipitazioni autunnali registrate negli ultimi anni in 
Sicilia hanno marcato l’inizio della circolazione invernale causando una diminuzione della 
trasparenza dell’acqua. La presenza di un inoculo metalimnetico di P. rubescens durante il periodo 
estivo, l’elevata torbidità della colonna d’acqua, l’ingresso di nutrienti dal bacino imbrifero e 
l’abbassamento delle temperature dei corpi idrici hanno generato condizioni simili a quelle 
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presenti nel metalimnio in tutta la colonna d’acqua favorendo lo sviluppo delle fioriture 
superficiali. 

Osservazioni condotte su un bacino artificiale siciliano ipereutrofico nel periodo 1998-2002 
hanno evidenziato la presenza, nel periodo compreso tra giugno e ottobre, di gruppi 
fitoplanctonici costituiti quasi esclusivamente da Microcystis spp. (Naselli-Flores & Barone, 
2003). Queste fioriture, che formavano aggregati galleggianti spessi diverse decine di centimetri 
su gran parte della superficie lacustre, hanno fatto registrare picchi di densità cellulare superiori 
a 1010 cell/L e concentrazioni di tossine (misurate MC-LReq) superiori a 2.500 µg/L (Naselli-
Flores et al., 2007). Misure gestionali volte ad impedire la rottura estiva del termoclino, adottate 
dal 2003 in poi dall’ente gestore del corpo idrico, si sono rilevate efficaci nel ridurre 
drasticamente i valori sopracitati (Naselli-Flores & Barone, 2005; Naselli-Flores, 2014). 

Nel Biviere di Gela, uno stagno naturale, C. ovalisporum fiorisce irregolarmente in estate 
quando la temperatura dell’acqua supera i 27°C. La specie ha cominciato a manifestarsi quando 
la vegetazione acquatica del lago, a causa di una alterazione del bilancio idrico, si è estinta 
trasformando il lago da un ambiente dominato da piante acquatiche e caratterizzato da elevati 
valori di trasparenza ad un ambiente torbido dominato dal fitoplancton (Barone et al., 2010). I 
periodi tardo estivi (fine agosto-settembre) sono generalmente dominati da C. raciborskii con 
valori di biovolume al di sotto di 10 mm3/L. 

Molti bacini artificiali della Sardegna sono stati interessati negli anni da fioriture di 
cianobatteri, con variazioni annuali nelle specie dominanti. Nel lago Alto Flumendosa, per 
esempio, le cui acque sono utilizzate oltre che per la produzione di energia elettrica anche per 
l’allevamento di trote, per l’irrigazione e per uso potabile, fra gli anni 90 e 2010 è sempre stata 
presente una comunità cianobatterica ricca ed estremamente variabile. Le specie dominanti 
sono, alternativamente, P. rubescens, W. naegaeliana, Microcystis botrys, Dolichospermum spp. 
Negli anni è stata comunque osservata una tendenza alla diminuzione della densità cellulare 
(intorno ad un ordine di grandezza) (Begliutti et al., 2007; Meregalli et al., 2002; Lugliè et al., 
1997; Scardala et al., 2013). In uno studio condotto fra il 2011 e la primavera del 2013, le 
specie dominanti in superficie sono state P. rubescens nei mesi invernali e W. naegeliana nei 
mesi primaverili-estivi, con presenza costante a densità molto inferiori di M. botrys e 
Dolichospermum spp. Un’analisi multidisciplinare, che ha analizzato il profilo delle MC 
prodotte e la presenza dei geni per la tossicità nelle diverse specie, ha permesso di attribuire la 
produzione delle poche MC rilevate a P. rubescens e M. botrys (Scardala et al., 2013). 

In una serie di campionamenti effettuati fra la fine degli anni 90 e il 2004 in molti altri laghi 
della Sardegna, la specie dominante era M. aeruginosa, e le varianti di MC più abbondanti 
erano conseguentemente MC-LR e MC-YR (Messineo et al., 2009). 

A7.2. Principali specie di cianobatteri tossici in Italia  
e indicazioni sulla produzione di tossine  

Informazioni sulla produzione di cianotossine da parte delle specie tossiche e sui fattori che 
più le influenzano possono essere molto utili per prevedere e conoscere l’eventuale tossicità 
della fioritura, uno dei parametri necessari per prendere le opportune misure di prevenzione e 
recupero. Nonostante l’enorme quantità di studi svolti negli ultimi anni non sono ancora stati 
completamente chiariti tutti i meccanismi e i fattori di controllo che regolano la formazione e 
produzione delle cianotossine. Ma nonostante questa carenza di informazioni e di conoscenze, 
alcuni aspetti cominciano ad essere riconosciuti.  
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Nei seguenti paragrafi vengono riportate le informazioni al momento disponibili sulla 
produzione di tossine delle specie più importanti nel nostro Paese.  

A7.2.1. Specie che formano fioriture superficiali  
durante il periodo di balneazione 

A7.2.1.1. Dolichospermum lemmermannii 

I morfotipi planctonici del genere Anabaena sono stati recentemente trasferiti nel genere 
Dolichospermum, per distinguerli dalle specie bentoniche, che hanno mantenuto il vecchio 
nome (Wacklin et al., 2009).  

Nei laghi dell’Italia settentrionale e in parte anche per i laghi delle zone meridionali e 
insulari, la specie più importante dal punto di vista della balneazione e delle attività ricreative 
estive dovuto allo sviluppo di fioriture superficiali nei mesi più caldi, è D. lemmermannii. 
Tuttavia, si hanno solo due segnalazioni occasionali sulle tossine presenti durante le sue 
fioriture, una relativa al lago di Como nel 2012, quando sono state rilevate concentrazioni di 3,2 
µg/L di ATX-a, e una relativa al Lago Maggiore nel 2005, quando invece sono state trovate 
concentrazioni superiori a 1 µg/L di MC. È evidente che vi è una carenza di informazioni sulla 
produzione quali- e quantitativa delle cianotossine soprattutto in virtù della maggiore diffusione 
di questi organismi nei vari laghi italiani. 

È comunque riportato anche in letteratura che ceppi di questo cianobatterio possono produrre 
tossine differenti. 

In Danimarca, da alcuni ceppi isolati durante una fioritura che ha causato la morte di alcuni 
uccelli è stata identificata l’anatossina-a(s) (Henriksen et al., 1997; Onodera et al., 1997), che ha 
caratteristiche neurotossiche e per la quale sono disponibili poche informazioni (vedi capitolo A2), 
né tantomeno sono disponibili informazioni sulla genetica e sul ruolo ambientale di questa tossina. 
D. lemmermannii è stata anche associata alla presenza di saxitossine (STX), sempre in 
Danimarca, dove sono state trovate concentrazioni fra 5,9 and 224,1 µg/g peso secco di 
STXequivalenti (Kaas & Henriksen, 2000) e in acque interne finlandesi (Rapala et al., 2005), 
dove è stata trovata in concentrazioni fra 103 e 930 µg/g peso secco. I laghi nei quali è stata 
trovata la tossina appartenevano ad un ampio spettro di trofia, da oligotrofici a ipereutrofici, tutti 
però caratterizzati da un elevato rapporto N:P, dove quindi il fosforo era il nutriente limitante.  

In un lago oligotrofico finlandese la produzione di MC è stata associata alla presenza di D. 
lemmermannii (Lindholm et al., 2003); altre osservazioni sulla produzione di MC e ATX-a sono 
relative solo a ceppi di Anabaena spp., isolati da altri laghi finlandesi in diversi anni (Rapala & 
Sivonen, 1998; Rapala et al., 1997). I ceppi di Anabaena produttori di MC hanno mostrato una 
notevole variabilità per le varianti prodotte e anche una diversa risposta ai fattori chimico-fisici 
come la temperatura, l’intensità di luce e la concentrazione di nutrienti (Rapala et al., 1997). I 
due ceppi di Anabaena spp. testati rispondevano a concentrazioni crescenti di fosforo sia con un 
aumento dei tassi di crescita che con un aumento di quota cellulare di MC. In ogni ceppo 
aumentavano i congeneri dominanti, rispettivamente MC-LR e MC-RR in Anabaena sp. 90 e le 
loro varianti demetilate nel ceppo 202A1. La mancanza di azoto nei terreni di coltura induceva 
una maggior produzione di tossine in entrambi i ceppi. Le risposte a variazioni di temperatura 
sono risultate più complesse. Nel ceppo 90 temperature maggiori di quella ottimale di crescita 
(25°C) riducevano significativamente la produzione sia di MC-LR che di MC-RR, ma 
temperature più basse riducevano molto di più la MC-RR rispetto alla MC-LR, che diminuiva 
lievemente. Nell’altro ceppo tutte e due le varianti venivano ridotte a temperature diverse da 
quella ottimale (Rapala et al., 1997).  
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A7.2.1.2. Microcystis spp.  

La tossicità delle fioriture di Microcystis può essere molto variabile, in quanto dipende dalla 
presenza o meno di genotipi tossici, dal tasso di produzione di MC e dal profilo dei congeneri 
prodotti, che hanno livelli di tossicità molto diversi (vedi capitolo A2). La produzione di MC in 
Microcystis è stata correlata positivamente con il tasso di crescita (Orr & Jones, 1998; Oh et al., 
2000), indirettamente ai fattori ambientali che limitano il tasso di crescita (Oh et al., 2000) e al 
numero di individui tossici presenti nella popolazione totale (quelli che possiedono il cluster di 
geni mcy) (Hotto et al., 2008; Okello et al., 2010). La presenza nella popolazione di diversi 
genotipi è influenzata a sua volta dal tipo e dalla concentrazione di nutrienti. Concentrazioni 
elevate di N e P inorganici sembrano favorire la crescita di ceppi tossici (Davis et al., 2010). 
L’elevata densità cellulare sembra promuovere l’espressione del gene mcyE e la conseguente 
produzione di MC, anche nel giro di poche ore. Wood et al., (2011) hanno osservato, infatti, che 
nell’arco temporale di una giornata, durante la fase di accumulo in superficie delle colonie di 
Microcystis, la quota intracellulare di MC è passata da 0,02 a 0,64 pg/cell in sole 5 ore (Wood et 
al., 2011). Se la relazione fra densità cellulare e aumento nella produzione di tossine venisse 
confermata da altri studi, ci si potrebbe aspettare che nelle schiume superficiali la 
concentrazione di MC sia più alta di quanto si possa prevedere da dati sulla concentrazione 
media di MC per cellula e questo potrebbe avere implicazioni sull’esposizione ad aerosol. 

Le MC sono le tossine più studiate e sono, pertanto, disponibili molte informazioni sia sulla 
loro genetica che sul loro possibile ruolo ecologico. Alla base della sintesi delle MC c’è la 
sintesi peptidica non-ribosomale mediata dalla peptide sintetasi non-ribosomale (Non 
Ribosomial Peptide Synthetase, NRPS), codificata da uno dei più grandi cluster genici 
conosciuti, il cluster genico mcy. In Microcystis comprende 10 geni trascritti con modalità 
bidirezionale. Ciascun modulo è responsabile per la attivazione, la solfurazione, la modifica e la 
condensazione di uno specifico amminoacido alla catena. Ortologhi dei geni mcy per la MC-
sintetasi sono stati caratterizzati e sequenziati in molti altri cianobatteri tossici inclusi 
Planktothrix, Nostoc, Anabaena e Nodularia e ad oggi sono disponibili informazioni riguardanti 
anche la sintesi delle altre tossine (Neilan et al., 2013). L’ipotesi di utilizzare metodi molecolari 
nel monitoraggio delle specie tossiche ha trovato perciò applicazione affiancando alla ricerca di 
cianotossine l’identificazione degli individui potenzialmente in grado di produrle. 

Relativamente al loro ruolo ecologico, sono state formulate diverse ipotesi. Le MC rilasciate 
da cellule lisate sembrano svolgere un ruolo nella comunicazione intraspecifica in situazioni di 
stress, in quanto inducono risposte fisiologiche implicate in meccanismi di resistenza nelle 
cellule adiacenti ancora integre (Schatz et al., 2007). Inoltre, le MC avrebbero anche più di un 
ruolo intracellulare: conferiscono una maggiore fitness in caso di limitazione da CO2 (Jahnichen 
et al., 2007) e in caso di stress ossidativo si legano covalentemente ad una serie di proteine del 
metabolismo del carbonio e dell’azoto, svolgendo un’azione protettiva (Zilliges et al., 2011). 
Neilan et al. (2013) suggeriscono che, durante una fioritura, le regolazioni fini che avvengono a 
livello di espressione genica di M. aeruginosa, influenzate dall’intensità della luce e dalla 
disponibilità di ferro, hanno ripercussioni più generali sulla composizione relativa della 
popolazione in genotipi tossici e non tossici. I due genotipi, tossico e non tossico, coesistono 
durante le fioriture in quanto ognuno è più idoneo in condizioni diverse. In condizione di 
elevata densità cellulare, la CO2 diviene un fattore limitante per la crescita e il genotipo tossico 
sembra favorito perchè sembra possedere una maggiore affinità per la CO2 (Jannichen et al., 
2007). Un’altra strategia per sopperire alla carenza di CO2, è di disporsi negli strati più 
superficiali del bacino (Van de Waal et al., 2011), dove le cellule tossiche hanno la possibilità di 
proteggersi dall’elevata intensità della luce (Zilliges et al., 2011). D’altra parte, se il genotipo 
tossico ha una maggiore richiesta di N e P (per la produzione di tossine e pigmenti fotosintetici), 
può svilupparsi solo in condizioni di concentrazioni elevate di nutrienti, condizioni che si 
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verificano all’inizio di una fioritura. Verso la fine della fioritura, quando ormai i nutrienti sono 
largamente consumati, sembra favorito il genotipo non tossico (Davis et al. 2010).  

Microcystis è uno dei generi più diffusi in Italia (Viaggiu et al., 2011), ma non sembra aver 
dato luogo a fioriture importanti negli anni più recenti. Soprattutto nelle regioni settentrionali, 
dove in alcuni casi è stata sostituita da altri generi (es. il Lago di Como), la sua presenza sembra 
essere significativa solo in alcuni laghi minori (es. il Lago di Montorfano, Como). In alcuni 
invasi artificiali siciliani, azioni di prevenzione e risanamento intraprese hanno dato risultati 
positivi, riducendo drasticamente le densità cianobatteriche e conseguentemente le 
concentrazioni di cianotossine. 

A7.2.1.3. Cylindrospermopsis raciborskii 

C. raciborskii è una specie di origine tropicale, inizialmente trovata in Africa centrale e nei 
laghi Australiani. A partire da metà degli anni ‘90, è stata descritta anche in molte aree 
temperate europee, compresa l’Italia (Borics et al., 2000; Dokulil & Mayer, 1996; Briand et al., 
2002; Fastner et al., 2003; Kokocinski et al., 2009; Saker et al., 2003; Manti et al., 2005) e in 
molti laghi Sud-Americani (Castro et al., 2004). In coltura è stato osservato che i ceppi delle 
diverse aree geografiche producono tossine diverse: il ceppo australiano produce CYN (Saker & 
Griffiths, 2000), quello brasiliano produce STX (Lagos et al., 1999) e quello europeo tossine 
ancora sconosciute (Fastner et al., 2003; Antal et al., 2011; Acs et al., 2013). Recentemente 4 
ceppi di C. raciborskii, isolati da un lago ungherese, sono stati testati con 4 saggi biologici 
diversi e aspecifici. La loro tossicità è stata confrontata con quella di un ceppo produttore di 
ATX (Oscillatoria spp. PCC 6506) e un ceppo produttore di CYN (C. raciborskii AQS). I livelli 
di EC50 (Effective Concentration: concentrazione in grado di ridurre parametri funzionali 
specifici del 50%)/LC50 (Lethal Concentration: concentrazione alla quale muore il 50% degli 
individui testati) misurati sugli estratti dei 4 ceppi, pur non essendo presenti nè ATX nè CYN 
(analisi eseguite con HPLC-MS/MS tandem mass), erano comparabili con i livelli ottenuti con 
Oscillatoria PCC 6506 e superiori di un ordine di grandezza ai livelli di C. raciborskii AQS 
(Acs et al., 2013). Inoltre, uno studio su estratti acquosi di un bloom di C. raciborskii in un lago 
ungherese e su un ceppo isolato da un altro lago, ha confermato un’azione neurotossica, simile a 
quella delle anatossine (Vehovszky et al., 2013).  

Nel caso di C. raciborskii, l’analisi molecolare non è sempre utile ad individuare il tipo di 
tossine prodotte dai vari ceppi. Per esempio, gli studi su due ecotipi di C. raciborskii 
sudamericani hanno evidenziato la produzione di STX invece di CYN. Questi ecotipi 
possiedono un cluster di geni cyr simile al 99% ad un ceppo australiano e uno tedesco di C. 
raciborskii e ad un ceppo di Aphanizomenon spp., tutti produttori di CYN (Piccini et al., 2013).  

In Italia, nonostante C. raciborskii sia da anni la specie dominante nel Lago Trasimeno (PG) 
con abbondanti fioriture durante il periodo estivo, solo una volta, a settembre 2004, sono state 
rilevate tracce di CYN (Manti et al., 2005). Nel lago di Albano è stata osservata un’unica 
fioritura a luglio 2004, di ~5·106 cell/L, con una concentrazione di CYN pari a 0,003 pg/cell 
(Messineo et al., 2010). In alcuni piccoli laghi settentrionali dove si sono registrate sporadiche 
fioriture di C. raciborskii, non si hanno dati sulle tossine. Considerata dunque la scarsa 
conoscenza sulla produzione di tossine da parte di questo organismo nei bacini italiani, si 
riportano alcune delle informazioni disponibili sulle interazioni fra diversi fattori ambientali con 
la produzione di CYN e STX e con la regolazione della trascrizione genica.  

Analizzando l’effetto di diversi fattori ambientali sulla produzione di CYN e sul tasso di 
crescita in C. raciborskii, un elemento sembra essere costante: il tasso di crescita risponde 
generalmente nel modo inverso rispetto alla produzione di tossine. In 6 ceppi australiani di C. 
raciborskii un aumento di temperatura da 25 a 35°C ha stimolato la velocità di crescita ma ha 
inibito quasi totalmente la produzione di CYN (Saker & Griffiths, 2000). In un altro studio, 
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colture di Cylindrospermopsis cresciute con una fonte di azoto, costituita da ammonio, hanno 
mostrato valori elevati nel tasso di crescita e una bassa concentrazione di CYN, mentre colture 
cresciute in assenza di azoto, hanno mostrato un basso tasso di crescita e una alta 
concentrazione di CYN (Saker & Neilan, 2001). Anche la luce sembra esercitare un effetto 
opposto sui tassi di crescita e sulla produzione di tossine. In uno studio di Dyble et al., (2006), 
sono state testate diverse intensità di luce su colture cresciute in assenza di N. Il maggiore tasso 
di crescita coincideva con l’intensità di luce minore contrariamente alla concentrazione di CYN, 
che era massima alla massima intensità testata.  

Il cluster di geni per la produzione della CYN è stato individuato in molte specie, con una 
similarità fra il 75 e il 95%, ma con delle differenze nell’organizzazione dei geni (Neilan et al., 
2013). La luce e la disponibilità di fosforo inorganico sembrano influenzare la trascrizione in C. 
ovalisporum. Una esposizione, nell’arco di 48 ore, ad una elevata intensità di luce stimola la 
trascrizione di alcuni geni coinvolti, mentre sembra che questa sia inibita per periodi di 
esposizione più brevi (8 ore) (Shalev-Malui et al., 2008). La limitazione di P sembra aumentare 
la trascrizione e la produzione di CYN (Bar-Yosef et al., 2010) ma è stato anche osservato un 
effetto contrario, con una riduzione nella produzione di CYN (Bacsi et al., 2006). La 
disponibilità di azoto non sembra variare significativamente la trascrizione di 4 geni del cluster 
in C. raciborskii (Stucken et al., 2010). 

Le STX sono prodotte da C. raciborskii in Sud America (Carneiro et al., 2009; Castro et al., 
2004), da Aphanizomenon spp. in Portogallo (Dias et al., 2002) successivamente identificata 
come Aphanizomenon issatschenkoi (Valerio et al., 2009) e Raphidiopsis brookii in Brasile 
(Yunes et al., 2009). I pochi studi disponibili riguardanti i fattori ambientali in grado di 
influenzare la produzione di STX sono relativi a queste specie di cianobatteri, poco 
confrontabili, e forniscono dati a volte contraddittori. Per esempio, in C. raciborskii è stato 
osservato che a temperature maggiori di quella ottimale di crescita (25°C) la quota cellulare di 
STX si riduce (Castro et al., 2004) mentre aumenta in Aphanizomenon spp. (Dias et al., 2002). 
Sempre in C. raciborskii anche la salinità e la durezza dell’acqua influenzano in modo variabile 
la produzione di STX; per esempio, una salinità crescente determina un aumento nella 
produzione di STX. Questo suggerisce, anche in base al meccanismo di azione della tossina 
sulla pompa cationica della membrana, un ruolo di queste molecole nel mantenimento 
dell’equilibrio omeostatico cellulare (Pomati et al., 2004; Carneiro et al., 2013). L’aumento di 
durezza dell’acqua, per un aumento di CaCO3, inibisce sia la crescita che la produzione di STX, 
mentre maggiori concentrazioni di MgCO3 aumentano il metabolismo, la crescita e la 
produzione di tossine (Carneiro et al., 2013). Se la composizione in ioni sembra influenzare in 
modo simile tassi di crescita e produzione di STX (aumentano o diminuiscono entrambi), 
l’intensità di luce ha effetti differenti. A 100 e a 150 µmol photons m-2 s-1 sono stati osservati 
tassi di crescita simili e la massima e la minima produzione di STX, rispettivamente (Carneiro 
et al., 2009). Inoltre, all’intensità di luce di controllo (50 µmol photons m-2 s-1) corrispondeva 
un tasso di crescita minore e una produzione elevata di STX (vicina al massimo osservato a 100 
µmol photons m-2 s-1). Sia a 50 che a 100 µmol photons m-2 s-1 la produzione di tossine seguiva 
un marcato ciclo circadiano (diminuzione di produzione al buio e aumento alla luce) (Carneiro 
et al., 2009). Questi risultati, anche se complessi e a volte contraddittori, forniscono comunque 
delle indicazioni su alcuni dei fattori ambientali che possono essere importanti nel determinare 
la tossicità di una fioritura di specie che producono STX.  

A7.2.1.4. Aphanizomenon flos-aquae, Chrysosporum ovalisporum 

Alcune informazioni sulle diverse tossine prodotte dal genere Aphanizomenon, STX e CYN, 
sono state descritte nei paragrafi precedenti. Oltre alle tossine già citate, Aphanizomenon spp. 
può produrre MIC e ATX-a.  
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Anche in Italia, la specie C. ovalisporum, responsabile di molte fioriture nel Lago di Albano, 
è stata associata in questo lago alla produzione di CYN, con una concentrazione intracellulare 
molto variabile, fra 0,03 e 424,53 µg/g (Messineo et al., 2010). Informazioni relative agli effetti 
di luce e disponibilità di fosforo sulla produzione di CYN sono state riportate nel paragrafo 
precedente. 

La specie Aph. flos-aquae invece, che è stata responsabile di più di una fioritura nel Lago di 
Annone (Italia settentrionale) sembrerebbe produrre ATX-a. Dati in letteratura sulle specie 
produttrici di ATX fanno riferimento ad Aphanizomenon sp. (Rapala et al., 1993; Rantala-Ylinen 
et al., 2011) o alla specie Cuspidothrix issatschenkoi (Wood et al., 2007; Ballot et al., 2010; 
Gagnon, 2012; Gagnon & Pick, 2012). I pochi dati disponibili suggeriscono che la produzione di 
tossina sia indipendente dalla crescita cellulare. La produzione di tossina sembra favorita dalla 
limitazione da N e inibita da temperature elevate, che non sembrano avere effetti sulla crescita. 
Elevate intensità di luce inibiscono la produzione di tossina in Anabaena ma non in 
Aphanizomenon (Rapala et al., 1993). Il cluster di geni per la produzione di ATX presenta delle 
similarità nelle sequenze ma una diversa organizzazione dei geni, sia in Oscillatoria PCC6506 
(Mejean et al., 2009) che in Anabaena sp. 37 (Rantala-Ylinen et al., 2011). Per i meccanismi di 
regolazione non ci sono ancora dati esaustivi in letteratura. I dati disponibili al momento, pertanto, 
pur non essendo sufficienti a dare indicazioni sui fattori che influenzano la produzione di ATX-a, 
possono comunque essere utili per il riconoscimento in campioni naturali delle specie produttrici.  

In Germania e in Francia Aph. flos-aquae produce CYN (Preußel et al., 2006; Brient et al., 
2009). Similmente a quanto osservato per la produzione di ATX, aumenti di temperatura da 16 a 
25°C corrispondono ad una diminuzione della produzione di CYN, in un range 
approssimativamente fra 0,1 e 0,3 pg/cell (calcolato assumendo un volume medio per cellula di 200 
µm3, in quanto i dati sono espressi per volume), senza influenzare i tassi di crescita (Preußel et al., 
2009).  

A7.2.2. Specie che formano fioriture superficiali  
in momenti diversi dal periodo di balneazione 

A7.2.2.1. Planktothrix rubescens 

Di tutte le specie che non rappresentano un particolare pericolo durante la balneazione, ma 
che comunque possono rappresentare un problema sanitario in altri momenti dell’anno, anche in 
relazione all’utilizzo delle acque per scopi potabili, P. rubescens è senz’altro la più importante. 
Nel capitolo A1 si è estesamente parlato della sua ecologia, pertanto qui saranno riportati gli 
aspetti più importanti legati alla sua tossicità. Essendo principalmente produttrice di MC, alcune 
delle osservazioni già riportate per Microcystis valgono anche per questa specie. Per esempio, la 
concentrazione di fosforo agisce indirettamente sulla produzione di tossine attraverso l’effetto 
sui tassi di crescita (Briand et al., 2005). Anche in questo caso, riveste molta importanza il 
rapporto relativo fra genotipi tossici e non tossici (Briand et al., 2008, Manganelli et al., 2010). 
Il numero di individui con geni mcy non attivi potrebbe spiegare la mancanza di correlazioni fra 
il numero di individui tossici (possessori del gene) e la concentrazione di MC (Kurmayer et al., 
2004). In uno studio annuale sul Lago di Gerosa, un lago oligotrofico, è stata osservata una 
correlazione positiva fra la concentrazione di fosforo e il numero di individui tossici e un 
rapporto tossici/non tossici significativamente maggiore nelle stazioni di profondità (Manganelli 
et al., 2010). Analoga situazione è stata parzialmente verificata anche nel lago meso-eutrofico di 
Vico (Funari et al., 2011). Se quanto osservato venisse confermato anche in altri studi simili, la 
distribuzione nella colonna d’acqua delle cellule potrebbe avere una importanza strategica per 
quel che riguarda le modalità di campionamento. Un altro aspetto specifico di P. rubescens, 
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osservato più volte negli invasi delle nostre regioni, riguarda la produzione relativa delle 
varianti di MC. Generalmente la maggior parte delle MC prodotte sono: le MC-RR e le sue 
varianti demetilate e in modo variabile ma meno significativo le MC-LR, dementi-MC-LR e 
MC-YR (Briand et al., 2005; Ernst et al., 2009; Manganelli et al., 2010). Questi diversi profili 
sembrano correlati a polimorfismi nel cluster genico della demetilazione (Kurmayer et al., 
2005).  

Non ci sono dati sull’eventuale regolazione dell’espressione, come è stato invece dimostrato 
in Microcystis (Wood et al., 2011).  

A7.2.3. Specie bentoniche presenti in piccoli bacini 

Negli ultimi 20 anni, a livello globale è stato documentato un crescente numero di 
cianobatteri bentonici producenti tossine sia in ambienti lotici che lentici (acque correnti e non). 
Alcuni avvelenamenti di animali in prossimità di questi ambienti sono stati associati 
all’ingestione di questi organismi. Specie bentoniche di Phormidium sp. e Oscillatoria sp. che 
producevano ATX-a hanno causato la morte di cani che andavano ad abbeverarsi (Edwards et 
al., 1992; Gugger et al., 2005; James et al., 2005; Puschner et al., 2008). Nelle sorgenti calde, 
sulle rive del lago alcalino Bogoria, in Kenia, le MC e le ATX prodotte da Phormidium 
terebriformis, Oscillatoria willei, Spirulina subsalsa e Synechococcus bigranulatus, sono state 
ritenute una possibile causa della morte dei fenicotteri minori (Metcalf et al., 2006). 

Le cianotossine più comunemente prodotte dai cianobatteri bentonici sono ATX e MC ma sono 
stati identificati anche cianobatteri bentonici che producono CYN e STX (Heath et al., 2010). 

Patine coerenti di cianobatteri, dette comunemente mat, possono formarsi sul sedimento e 
sulle rocce del fondale di fiumi e laghi. Queste mat possono svilupparsi anche in laghi 
oligotrofici (Mez et al., 1997), le cui acque possono essere sufficientemente trasparenti da 
permettere la penetrazione della luce. Spesso gli alti tassi di fotosintesi raggiunti da queste mat 
comportano che l’ossigeno prodotto e intrappolato al loro interno li renda sufficientemente 
leggeri da raggiungere la superficie (Chorus & Bartram, 1999) andando così a rappresentare un 
rischio per la salute delle persone e degli animali durante l’uso ricreativo delle acque. 

I cianobatteri bentonici, come le specie planctoniche, producono tossine diverse in regioni 
diverse. Per esempio, due popolazioni australiane di Lyngbya wollei producevano CYN e 
deossiCYN a livelli significativi (Seifert et al., 2007), mentre la stessa specie negli Stati Uniti 
produceva STX (Carmichael et al., 1997). In California, in bacini per acqua potabile, sono stati 
isolati cianobatteri bentonici filamentosi che producevano elevate quantità di MC-LR per unità 
di biomassa (1,15 to 4,15 µg/mg di carbonio) (Izaguirre et al., 2007). Numerose specie tossiche 
che producono MC, Anabaena subcylindrica, Anabaena variabiles, Calothrix parietina, Nostoc 
spongiaeforme, Plectonema boryanum, Phormidium corium e Phormidium tenue sono state 
isolate da mat sviluppatisi nel Nilo e in canali di irrigazione. Dai sedimenti di questi stessi 
bacini sono stati isolati ceppi tossici di M. aeruginosa (Mohamed et al., 2006; Mohamed et al., 
2007). Colonie di cellule appartenenti a genotipi tossici di quest’ultima si rinvengono durante il 
periodo invernale, anche in grande quantità, nei sedimenti di laghi temperati, dove costituiscono 
l’inoculo per le successive fioriture limnetiche estive (Brunberg et al., 2002; Latour & Giraudet, 
2004; Verspagen et al., 2004; Tan, 2012; Torres et al., 2013). 

Una nuova specie di un genere ritenuto esclusivamente planctonico come Planktothrix, è 
stata recentemente isolata da un biofilm proveniente da un fiume neozelandese (Planktothrix sp. 
VUW25) (Wood et al.,2010). Questo ceppo produce MC e si ritiene sia stato responsabile della 
morte di alcuni cani che si erano abbeverati al fiume. 

Sono state riscontrate cianotossine anche in altri generi bentonici come Fischerella e 
Aphanothece (MC) (Heath et al., 2010). 
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Alla luce di queste evidenze sarebbe quindi opportuno cominciare a considerare le specie 
bentoniche nei piani di monitoraggio dei cianobatteri tossici delle risorse d’acqua. 

A7.3. Differenze e similitudini fra la situazione italiana  
e altri Paesi 

Le fioriture algali tossiche (Harmful Algal Blooms, HAB) sono sempre più frequenti nei 
corpi idrici eutrofici in primavera, in estate e in inverno e sono in aumento in tutto il mondo 
(Gumbo et al., 2008). I generi maggiormente coinvolti e che producono MC sono: Microcystis, 
Anabaena, Planktothrix e Nostoc. 

Come è stato detto nel capitolo A1, l’eutrofizzazione è uno dei fattori che può favorire la 
proliferazione di cianobatteri. In Europa i rapporti sullo stato delle acque della EEA (European 
Environment Agency) del 2010 e 2012, riportano che, nonostante una tendenza alla diminuzione 
dell’introduzione di nutrienti nei terreni agricoli o in acque di trattamento, circa il 20-30% dei 
laghi e fiumi è ancora in condizioni eutrofiche (Collins, 2010; EEA, 2012). Anche negli USA il 
20% dei laghi monitorati ha ancora problemi di eutrofizzazione (USEPA, 2009), determinando 
condizioni favorevoli per lo sviluppo massivo di cianobatteri (Chorus & Bartram, 1999). Oltre 
ai processi di eutrofizzazione, anche le conseguenze dei cambiamenti climatici globali 
(temperatura elevata, aumentate concentrazioni atmosferiche di anidride carbonica, elevati flussi 
UV) sono stati messi in relazione con l’ecologia e la crescita dei cianobatteri (Bláha et al., 
2009). 

Una prima valutazione sullo sviluppo di cianobatteri tossici e sulla produzione di 
cianotossine (Chorus, 2005) ha evidenziato come questi organismi siano diffusi nella maggior 
parte dei corpi idrici europei, con un forte impatto sull’utilizzo di quest’ultimi come risorsa 
idrica sia finalizzato alla potabilizzazione, all’allevamento e all’acquacoltura, sia all’uso 
ricreativo-turistico e di conservazione.  
A livello europeo, gli sforzi della ricerca di settore hanno aumentato la capacità di gestione del 
rischio. Resta ancora da migliorare la divulgazione delle informazioni tra gli Stati Membri 
relativa alla diffusione delle competenze tecniche e la condivisione di procedure di intervento 
per la gestione del rischio relativo a cianobatteri tossici e cianotossine (Carvalho et al., 2013; 
WHO, 2003). Per questo è stata avviata CyanoCOST, un’azione a livello europeo (COST 
European Cooperation in Science and Technology) per coordinare e mettere in rete le 
competenze fra i vari paesi sulla gestione del rischio per esposizione ai cianobatteri e alle 
cianotossine (www.cyanocost.com). 

Oltre che in acque eutrofiche, con concentrazioni non limitanti di fosforo e con un rapporto 
N/P compreso tra 10 e 15 (Merel et al., 2013), sono noti casi di sviluppo massivo di cianobatteri 
tossici sia in ambienti oligotrofici (Oscillatoria spp. forme bentoniche; Mez et al., 1998) sia in 
laghi profondi subalpini mesotrofici. In questi laghi, P. rubescens è la specie dominante nel lago 
di Zurigo (Svizzera), nel Mondsee (Austria), Ginevra (Francia e Svizzera), Nantua (Francia), e 
Bourget (Francia) (Briand et al., 2005). 

Il genere Planktothrix è cosmopolita e si sviluppa abbondantemente non solo nei laghi 
subalpini Europei, ma anche in diversi laghi della Germania e dei paesi nordici (Hossain et al., 
2012). Il genere comprende nove specie: P. agardii, P. iwanoffiana, P. lacustris, P. miyadii, P. 
mougeotii, P. penornata, P. planctonica, P. pseudoargadii e P. rubescens (Hossain et al., 2012). 
Le più diffuse nei laghi temperati dell’emisfero settentrionale, pur possedendo nicchie 
ecologiche molto diverse, sono P. rubescens e P. aghardii. La prima si riferisce generalmente ai 
genotipi rossi ricchi di ficoeritrina, e si trova in laghi profondi, stratificati, oligo-mesotrofici; la 
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seconda indica generalmente i genotipi verdi ricchi in ficocianina e si trova in ambienti meno 
profondi, meso-eutrofici (Kurmayer et al., 2005). Negli habitat dell’emisfero settentrionale P. 
rubescens è la specie più importante per la produzione di MC (Fastner et al., 1999). Da uno 
studio effettuato su alcuni laghi del nord Europa con profondità variabili in cui le cellule di 
Planktothrix spp. sono state identificate morfologicamente in base alla pigmentazione (rossa e 
verde) e molecolarmente in base alla presenza o meno del gene mcy, è risultato che la maggior 
parte degli ecotipi rossi, provenienti da laghi profondi, erano quasi tutti tossici al 100%, mentre 
le popolazioni miste (con ecotipi rossi e verdi) provenienti da laghi meno profondi presentavano 
una elevata variabilità nella percentuale di genotipi tossici (Ostermaier et al., 2012). Nel lago di 
Zurigo durante il periodo 1990-2008, gli ecotipi rossi erano sempre dominanti e presentavano 
una frazione di organismi tossici in media 106±8% (Ostermaier et al., 2012). Gli autori 
suggeriscono che l’ecotipo rosso è dominante nei laghi profondi perché, rispetto all’ecotipo 
verde, è in grado di produrre vescicole gassose che resistono alla elevata pressione idrostatica. 
La popolazione con il genotipo tossico sarebbe mantenuta costante anche grazie alla funzione 
antiossidante delle MC, secondo quanto osservato da Zilliges et al. in Microcystis (2011). 
Durante il periodo di rimescolamento della colonna d’acqua, quando i filamenti sarebbero più 
esposti ad un’elevata intensità luminosa, le MC svolgerebbero una funzione protettiva 
(Ostermayer et al., 2012). Quest’ipotesi potrebbe contribuire a spiegare perché la percentuale di 
individui tossici non sempre è correlabile con la concentrazione di MC. Questa mancanza di 
correlazione è stata osservata anche in due laghi dell’Italia centrale dove, tuttavia, le 
popolazioni di P. rubescens, sempre ecotipi rossi, presentavano un’elevata variabilità in termini 
di presenza del gene mcyB, raramente inferiore al 50% (Manganelli et al., 2010; Funari et al., 
2011).  

Oltre a cianobatteri filamentosi come quelli appartenenti ai generi Planktothrix e 
Cylindrospermopsis, le forme coloniali come Microcystis sono quelle che generalmente danno 
luogo a fioriture nei laghi poco profondi (Paerl et al., 2011). Varie specie di Microcystis spp. 
sono, spesso, responsabili principali delle fioriture nelle acque eutrofiche e molti ceppi sono in 
grado di produrre MC. Nell’attuale sistema tassonomico Cyanophyta circa 30 specie del genere 
Microcystis sono state descritte da Komárek e Anagnostidis nel 1999 (Xu et al., 2008). Nelle 
acque giapponesi, sono state osservate sei morfospecie, che secondo l’attuale tassonomia del 
Codice Botanico (Xu et al., 2008) possono dare origine a fioriture: M. aeruginosa (Kuzing) 
Lemmermann, Microcystis viridis (A. Brown) Lemmermann, Microcystis wesenbergii 
(Komárek) Komárek, Microcystis flos- aquae (Wittrock) Kirchner, Microcystis ichthyoblabe 
Kutzing e Microcystis novacekii (Komárek) Compere, (Xu et al., 2008). Di tutte queste specie, è 
stato dimostrato che sia le popolazioni naturali, durante le fioriture, sia i ceppi isolati in coltura 
di M. aeruginosa e M. viridis sono produttori di MC (Xu et al., 2008).  

M. wesenbergii, prima specie ad essere descritta da Komárek nel 1958 basandosi sulla 
morfologia dei margini della colonia, ha un’ampia distribuzione in tutto il mondo, tra cui l’Asia, 
l’Europa, l’America e l’Oceania (Xu et al., 2008). Secondo Watanabe del 1996 M. wesenbergii 
non è una specie tossica (Xu et al., 2008). Campioni di M. wesenbergii provenienti da alcuni 
laghi della Repubblica Ceca contenevano poche o in alcuni casi nessuna MC (Xu et al., 2008). 
D’altra parte, però in alcuni laghi danesi fioriture epatotossiche di Microcystis sono state 
caratterizzate dalla presenza dominante di M. wesenbergii (Xu et al., 2008). A differenza di ciò 
che accade nei laghi europei, dove M. wesenbergii è la specie meno frequente, nei laghi cinesi 
M. wesenbergii è la specie principale durante le fioriture (Xu et al., 2008). 

Nel genere Microcystis ci sono specie in cui la proporzione di cellule potenzialmente 
produttrici di MC può differire notevolmente da un lago all’altro. Per esempio, nel Lago di 
Wannsee (Germania) questa percentuale era tra lo 0 e il 40 %, come per il Lago Oneida (Stati 
Uniti), e il Lago di Mikata (Giappone). Al contrario, grandi variazioni nel tempo (6-93%) di 
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cellule in grado di produrre MC sono state trovate nel bacino Grangent (Francia). Tuttavia il 
cambiamento nei rapporti fra cellule producenti e non producenti MC potrebbe spiegare solo il 
54 % della variabilità osservata nelle concentrazioni di MC, suggerendo che parte di questa sia 
dovuta alla variabilità di MC intracellulare. Questi risultati sono coerenti con quanto già 
affermato precedentemente, che i livelli di rischio legati alla presenza di peptidi tossici durante 
proliferazioni dei cianobatteri dipendono sia dalla proporzione di cellule producenti MC e non 
producenti, sia dalla quantità di MC prodotte da parte delle cellule tossiche (Sabart et al., 2010). 

Alcune specie dei generi Aphanizomenon, Nodularia e Anabaena, sono responsabili di estese 
fioriture nel Mar Baltico, che è uno dei bacini salmastri più grandi al mondo e dove lo sviluppo 
massivo di diverse popolazioni di cianobatteri è andato aumentando dalla fine degli anni ’70 del 
secolo scorso (Sukenik et al., 2007). La sua salinità è molto inferiore a quella delle acque 
marine a causa del forte apporto fluviale circostante e del limitato scambio con le acque marine 
del Mare del Nord. Le fioriture avvengono sul finire dell’estate, anche se Anabaena spp. è 
presente, generalmente, per poco meno del 10% del totale della comunità (Halinen et al., 2007). 
In questo bacino l’insieme delle fioriture di Aph. flos-aquae e Nodularia spumigena può coprire 
una superficie maggiore di 100.000 km2 (Halinen et al., 2007). Diverse specie di Anabaena spp. 
sono presenti nelle acque costiere del Mar Baltico, nella sua parte più centrale e nel Golfo di 
Finlandia dove è stata riscontrata la loro presenza nei soli mesi estivi (Halinen et al., 2007). 
All’ingresso del Golfo di Finlandia è stata rilevata la presenza di MC-LR in basse 
concentrazioni e non è stato possibile identificare con certezza la specie produttrice, anche se 
tale produzione è stata attribuita probabilmente ad Anabaena spp. (Halinen et al., 2007). 
Esperimenti condotti in laboratorio su ceppi di Anabaena spp. isolati dal mar Baltico hanno 
dimostrato che molti degli isolati producevano MC (Halinen et al., 2007; Engström-Öst et al., 
2011). Inoltre, ceppi di Anabaena produttori di MC sono stati identificati anche in Canada, 
Danimarca, Egitto, Finlandia, Francia e Norvegia (Sivonen & Jones 1999). Attualmente si 
ritiene che la presenza di tossine nel Mar Baltico sia dovuta soprattutto a Nodularia spumigena, 
che produce nodularina (Sivonen et al., 1989), considerata la bassa densità di Anabaena, e 
considerato che Aph. flos-aquae in quell’area non produce tossine (Halinen et al., 2007; 
Sivonen et al., 1989).  

Nell’ambito dei generi Cylindrospermopsis e tra i già citati Aphanizomenon e Anabaena 
sono stati identificati ceppi in grado di produrre CYN (Campo et al., 2013). È stato osservato 
che i ceppi appartenenti al genere Cylindrospermopsis formano, all’interno della famiglia dei 
cianobatteri eterocistici Nostocales, un gruppo di origine monofiletica, mentre i ceppi 
appartenenti ai generi Aphanizomenon e Anabaena mostrano un’origine polifiletica. I ceppi di 
Cylindrospermopsis raggruppano in cluster in linea con le loro origini geografiche. La 
produzione di CYN sembra essere ristretta ai ceppi asiatici e australiani. 

Chrysosporum (ex Aphanizomenon) ovalisporum (Forti), isolata per la prima volta da un 
lago vicino Istanbul, è considerata una specie tropicale invasiva di alcune regioni europee. 
Viene generalmente trovata in acque termicamente stratificate, i cui i valori di temperatura 
oscillano tra i 26°C e 30°C, risultando ottimali per la sua crescita. Popolazioni di questa specie 
sono state ritrovate in diverse regioni dell’area Mediterranea, del Nord America e dell’Australia. 
C. ovalisporum, generalmente, si distribuisce nelle zone eufotiche grazie alla presenza di 
vescicole gassose. Quando le condizioni ambientali diventano sfavorevoli per la crescita e per il 
mantenimento delle popolazioni, differenzia gli acineti che garantiscono la sopravvivenza della 
popolazione. Poiché sono sempre più frequenti lavori che riportano la produzione di CYN da 
parte di C. ovalisporum, si ritiene fondamentale, oltre ad utilizzare gli strumenti analitici 
attualmente disponibili per la determinazione di questa tossina, sviluppare metodiche veloci e 
sensibili per il monitoraggio della presenza e della proliferazione di C. ovalisporum nei vari 
corpi idrici.  
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Attualmente è molto difficile distinguere morfologicamente le varie specie appartenenti a 
questo genere. Ci sono specie, poi, che mostrano caratteristiche fenotipiche intermedie tra i due 
generi Aphanizomenon/Chrysosporum e Anabaena. Per esempio Anabaena bergii, non tossica, è 
morfologicamente molto simile a C. ovalisporum ma, nonostante le strette relazioni 
filogenetiche, i due taxa sono da considerarsi ben distinti sia per la morfologia che per la 
genetica e per la produzione di tossine (Stuken et al., 2009). In studi recenti, nel Lago Kinneret 
(Israele), le strategie di sorveglianza e di gestione del rischio associato alla presenza di CYN 
prodotte da C. ovalisporum sono state complicate dalla difficoltà a distinguere ceppi tossici da 
quelli non tossici (Campo et al., 2013). Attualmente C. ovalisporum, oltre ad essere rilevata in 
Israele, viene riportata anche in Australia, Spagna e Italia mentre A. bergii è stata osservata in 
Australia (Kokocinski et al., 2013). 

In Europa, sono state trovate, tra le specie che producono CYN, Aph. flos-aquae in Germania 
e Anabaena lapponica in Finlandia. Inoltre recenti studi hanno indicato Aphanizomenon gracile 
come potenziale produttore di questa tossina nelle acque tedesche. A parte la Germania, la 
Spagna, la Finlandia e l’Italia, la CYN è stata rilevata anche in altre località europee, tra cui il 
Portogallo, la Francia, e la Repubblica Ceca, dove Anabaena planctonica e Aph. flos-aquae var. 
klebahnii sono stati segnalati come potenziali produttori di CYN (Kokocinski et al., 2013). 
Pertanto è probabile che la CYN sia ampiamente distribuita nelle acque europee, anche se 
l’elenco dei potenziali produttori di questa tossina rimane incompleto. Inoltre, ceppi di C. 
raciborskii produttori di CYN non sono stati ancora isolati sebbene venga comunemente 
rilevata in diverse regioni europee (Kokocinski et al., 2013). In Polonia, CYN è stata ritrovata 
nel 2006 in due Laghi eutrofici poco profondi (Kokocinski et al., 2009), e l’analisi molecolare, 
se pur preliminare, delle popolazioni presenti nei due laghi ha dimostrato che Aphanizomenon 
spp. era il principale responsabile della produzione di CYN nei laghi polacchi (Mankiewicz - 
Boczek et al., 2012). Kokociński & Soininen (2012) in un recente studio hanno osservato che C. 
raciborskii e Aphanizomenon spp. erano comunemente presenti nei laghi eutrofici della Polonia 
occidentale. 

Le fioriture di C. raciborskii sono sempre più frequenti nelle regioni tropicali, subtropicali e 
nei laghi delle regioni temperate proprio a causa di un’invadente diffusione di questa specie 
(Bonilla et al., 2012). Ad oggi non sono chiari i meccanismi con cui si sono verificate diffusioni 
di C. raciborskii nelle regioni temperate (Bonilla et al., 2012). A tal proposito sono state 
proposte diverse cause tra le quali; l’aumento della temperatura nei corpi idrici causato dai 
cambiamenti climatici, una particolare resistenza nella sopravvivenza di questa specie durante 
eventi di trasporto, le caratteristiche ecofisiologiche della specie, l’esistenza di ecotipi in grado 
di adattarsi a diverse condizioni ambientali (Bonilla et al., 2012; Piccini et al., 2013). 

A7.4. Conclusioni 

La descrizione della situazione italiana rispetto a quella mondiale e di alcuni dei meccanismi 
di produzione e regolazione delle cianotossine, evidenzia un quadro molto complesso e in 
continua evoluzione. Se da un lato sono poche le situazioni critiche nel nostro contesto 
nazionale, non si può escludere che la densità di ceppi più tossici o che producono tossine 
diverse sia al momento tenuta sotto controllo da ceppi meno pericolosi, che risultano più idoneii 
nelle circostanze attuali. Nel caso di cambiamenti significativi dell’habitat i ceppi meno 
abbondanti potrebbero prendere il sopravvento e dar luogo a nuovi casi critici.  

Un altro aspetto da tener presente è che il numero di tossine attualmente conosciuto è 
probabilmente destinato ad aumentare, per i progressi che si continuano a fare nel campo 
tecnologico. In tale contesto, è fondamentale pianificare dei programmi di monitoraggio di volta 
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in volta modellati sia sulle caratteristiche delle specie presenti, in termini di tossicità e dinamica 
delle popolazioni, che sulle caratteristiche dell’area interessata, in termini di uso delle acque e 
vie di esposizione.  
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