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ABSTRACT 

The aim of this dissertation is to show the effects of the main Endocrine Distruptors, with 

particular reference to pet dogs and cats. The Endocrine Distruptors are molecules able to 

interfere with the activity of the endocrine system in exposed organisms, and they are 

mainly found in the environment, where these molecules have a tendency to accumulate, 

and in foods, throught which they switch from one individual to another.  

Their action of interference with the endocrine system takes place by the binding to the 

receptors for the endogenous hormones, on which they can act as agonists or 

antagonists, by the modification of the number of the receptors, or they can act directly 

on the synthesis or metabolism of the endogenous hormones.  

In the 40s of the last century these substances and their effects have widely been 

examined in wildlife and human, but pets have become subject of interest only in the last 

years. In this paper a review of the lastest studies will be reported, aimed to the analysis 

of the effects of the Endocrine Distruptors on pet dogs and cats. Phytoestrogens, 

zearalenone, bisphenol A, phthalates, polychlorinated biphenyls (PCBs), polybrominated 

diphenyl ethers (PBDEs), and pesticides will be dealt specifically, and the sources of 

exposure, the effects on male and female reproductive system, on the thyroid and on the 

central nervous system of the examined species will be described. 
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RIASSUNTO   

L’obiettivo di questa tesi è illustrare gli effetti dei principali Interferenti Endocrini con 

particolare riferimento agli animali domestici cane e gatto.  

Gli Interferenti Endocrini sono molecole in grado di interferire con l'attività del sistema 

endocrino negli organismi esposti, e sono per lo più presenti nell'ambiente, dove le 

molecole tendono ad accumularsi, e negli alimenti, attraverso i quali queste sostanze 

passano da un individuo all'altro. La loro azione di interferenza con il sistema endocrino 

avviene mediante il legame con i recettori per gli ormoni endogeni, sui quali possono 

esercitare un'azione di agonisti o di antagonisti, mediante la modificazione del numero 

dei recettori per l'ormone, oppure possono agire direttamente sulla sintesi o sul 

metabolismo degli ormoni endogeni. 

Se già dagli anni '40 del secolo scorso queste sostanze e i loro effetti sono stati 

ampiamente studiati nella fauna selvatica e nell'uomo, gli animali domestici sono 

diventati oggetto di interesse solo negli ultimi anni. In questo elaborato sarà riportata una 

review dei più recenti studi rivolti all'analisi degli effetti degli Interferenti Endocrini sul 

cane e sul gatto. Nello specifico saranno trattati i fitoestrogeni, lo zearalenone, il 

bisfenolo A, gli ftalati, i policlorobifenili (PCB), i polibromodifenileteri (PBDE) e i pesticidi, 

e di questi verranno descritti le fonti di esposizione e gli effetti sull'apparato riproduttivo 

maschile e femminile, sulla tiroide e sul sistema nervoso delle specie in esame.  
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INTRODUZIONE 

 

CAPITOLO 1: Gli Interferenti Endocrini (IE)    

1.1: Definizione   

Secondo la definizione proposta dall’ Unione Europea, “Un Interferente Endocrino è una 

sostanza esogena, o una miscela, che altera la funzionalità del sistema endocrino, 

causando effetti avversi sulla salute di un organismo, oppure della sua progenie o di una 

(sotto) popolazione” (European Workshop on the Impact of Endocrine Distruptors on 

Human Health and Wildlife, Weybridge, 1996). Una più recente definizione, fornita dalla 

Endocrine Society nel 2012, stabilisce che “Un Interferente Endocrino è una sostanza 

esogena, o una miscela, che interferisce con ogni aspetto dell’azione ormonale”. Secondo 

quest’ultima definizione, l’espressione “funzionalità del sistema endocrino” è stata 

sostituita da “azione ormonale”, intesa come attivazione dei recettori ormonali e 

conseguente risposta biologica; inoltre questa definizione non comprende più il termine 

“effetti avversi” perché, secondo la Endocrine Society, non ha un significato 

sufficientemente definito (Zoeller, et al., 2014). 

La valutazione degli Interferenti Endocrini è in continua evoluzione e vede sviluppi 

sempre nuovi; a livello europeo l’EFSA e l’ECHA sono i due enti deputati a fornire pareri 

scientifici relativamente alle sostanze, dopodiché le successive decisioni vengono prese 

dai gestori dell’analisi del rischio presso la Commissione europea, dal Parlamento 

europeo e dai singoli stati membri dell’UE. In ogni caso, affinché una sostanza possa 

essere considerata un IE o sospettata come tale, deve rispondere a tre criteri:  

1) La presenza di un effetto avverso 

2) La presenza di attività endocrina 

3) Il rapporto causale tra i due (www.efsa.europa.eu) 

 

 

http://www.efsa.europa.eu/
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1.2: Cenni storici e tappe salienti nello studio degli Interferenti Endocrini    

Già alla fine degli anni ’40, negli Stati Uniti, alcuni ornitologi avevano osservato una 

riduzione numerica della popolazione di aquile (Aquila chrysaetos), imputabile a 

cambiamenti comportamentali soprattutto delle madri nei confronti della prole; la causa 

scatenante di tali cambiamenti, però, non era stata spiegata. Studi effettuati negli anni 

successivi su alcune specie acquatiche avevano dimostrato una correlazione tra problemi 

riproduttivi o di sviluppo e contaminazione ambientale, in particolare dei corsi d’acqua, 

derivante dall’agricoltura e dalle industrie (Tarin, 1972). Tra gli anni ’60 e ’80 è aumentato 

notevolmente l’interesse a questo fenomeno e sono stati condotti numerosi studi, che 

hanno iniziato a consentire l’identificazione di alcune di queste sostanze. Le prime ad 

essere state individuate sono state i policlorobifenili (PCB), la diossina, e il 

diclorodifeniltricloroetano (DDT), tutti implicati in problematiche di tipo riproduttivo o 

nella genesi di malformazioni a carico della fauna selvatica (Markey, et al., 2003). Nel 

1962 è stato pubblicato il libro “Silent Spring” (Carson, 1962) in cui sono state illustrate le 

principali evidenze scientifiche sulle problematiche relative a queste sostanze sospette, in 

particolare il DDT e altri pesticidi, e per la prima volta si è pensato che potessero esserci 

effetti analoghi anche a carico della salute umana (Mnif, et al., 2011). Successivamente a 

queste evidenze, nel 1973 e 1977 è stato bandito l’uso in agricoltura rispettivamente del 

DDT e dei PCB negli USA, ma nonostante ciò negli anni successivi si è assistito ad un 

incremento di problematiche nella fauna selvatica, sia dovuto ad altre sostanze chimiche, 

sia alla persistenza dei DDT e PCB impiegati fino a quel momento (Markey, et al., 2003). 

La prima tappa decisiva (Figura 1) nello studio degli Interferenti Endocrini è avvenuta nel 

1991 con la Conferenza di Wingspread tenuta dal Dott. Theo Colborn. Per la prima volta è 

stato introdotto il termine “Interferente Endocrino” ed è stato dato un documento di 

consenso relativamente agli effetti di queste sostanze sulla salute umana e sull’ambiente 

(Colborn e Clement, 1992). Successivamente, alla conferenza di Weybridge del 1996, è 

stata coniata la definizione di “Interferenti Endocrini” attualmente in uso nella Comunità 

Europea (European Workshop on the Impact of Endocrine Distruptors on Human Health 

and Wildlife, Weybridge, 1996) e da quel momento alcune di queste sostanze hanno 

iniziato ad essere regolamentate, ad esempio gli inquinanti ambientali persistenti, il cui 

utilizzo è stato normato nella Convenzione di Stoccolma del 2001 (Yilmaz, et al., 2020). 
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Durante la riunione tenutasi a Berlino nell’Aprile 2016 organizzata dall’ Istituto Federale 

per la valutazione del rischio tedesca (BfR), a cui hanno preso parte ventitré scienziati, 

quattro osservatori della Commissione Europea, l’Autorità Europea per la Sicurezza 

Alimentare (EFSA) e l’Agenzia Europea delle Sostanze Chimiche (ECHA), è stato raggiunto 

un accordo sull’individuazione degli Interferenti Endocrini. Il consenso, basato su criteri 

scientifici, è stato fornito alla Commissione Europea come guida per l’individuazione e 

regolamentazione degli IE (Solecki, et al., 2017; BfR Consensus statement, 2016). Un’altra 

tappa importante è rappresentata dallo Chapel Hill Consensus Statement del 2007: è 

stato il primo accordo a livello globale sulla tossicità del bisfenolo A come interferente 

endocrino. Va ricordato poi il contributo della Endocrine Society, che si pone per la prima 

volta nell’ambito degli IE nel 2009, e nel 2012 propone la propria definizione di 

Interferente Endocrino (Soto, et al., 2021).  

 

 

 

Figura 1. Date salienti nello studio degli Interferenti Endocrini, a partire dalle prime evidenze di 

effetti avversi del DDT (modificato da: Soto, et al., 2021) 
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1.3: Sostanze con proprietà di Interferenti Endocrini e vie di esposizione  

Sono state individuate finora circa 800 sostanze (Gazzetta ufficiale dell’Unione Europea, 

2021), ma l’elenco, reperibile sul sito dedicato (www.edlists.org), è in continuo 

aggiornamento. Le sostanze vengono suddivise in tre liste:  

Lista I: sostanze identificate come Interferenti Endocrini a livello EU, per le quali è prevista 

una regolamentazione secondo il regolamento REACH. 

Lista II: sostanze che sono in fase di valutazione a livello di legislazione EU in quanto 

probabili Interferenti Endocrini. 

Lista III: sostanze che sono considerate Interferenti Endocrini da parte di uno degli stati 

membri, in seguito ad analogie riscontrate con IE già noti.  

In base alle loro caratteristiche, l’ISS (www.issalute.it) suddivide gli lnterferenti Endocrini 

in:  

-sostanze chimiche naturali: incluse tossine prodotte da piante (fitoestrogeni) e alcuni tipi 

di funghi 

-sostanze chimiche di sintesi quali:  

1) pesticidi (insetticidi, fungicidi, erbicidi, anticrittogamici, nematocidi, acaricidi e    

fitoregolatori) 

2) prodotti medicali e di consumo (per esempio ftalati e bisfenolo A)  

3) prodotti industriali (per esempio policlorobiefenili, perfluorati, polibromodifenileteri) 

4) prodotti di combustione (per esempio diossine) 

5) elementi in traccia (mercurio, arsenico)        

6) prodotti farmaceutici (per esempio anticoncezionali e cure per i tumori che rispondono 

alle terapie ormonali)  

Queste sostanze sono quindi presenti in gran parte dei prodotti di uso quotidiano come 

bottiglie di plastica, lattine metalliche, detergenti, ritardanti di fiamma, alimenti, 

http://www.edlists.org/
http://www.issalute.it/
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giocattoli, cosmetici e pesticidi (Yilmaz, et al., 2020). Fatta eccezione per alcuni casi 

(soprattutto per i pesticidi), l’immissione nell’ambiente di IE di sintesi da parte dell’uomo 

è quasi sempre involontaria. La via di esposizione più rilevante, sia per l’uomo sia per la 

maggior parte degli organismi, è l’ingresso dell’IE tramite ingestione di alimenti 

contaminati (Marozzi e Condoleo, 2010). Altre vie di esposizione sono: cutanea, molto 

importante soprattutto per i composti lipofili, inalatoria nel caso di esposizione a 

composti volatili e semi-volatili o alla polvere ambientale (Yilmaz, et al., 2020) e infine il 

passaggio attraverso la placenta (Retana-Márquez, et al., 2012; Cimmino, et al., 2020). 

 

 1.4: Caratteristiche e tossicodinamica   

Nonostante l’eterogeneità delle sostanze classificate come Interferenti Endocrini, è stato 

osservato che molte di queste hanno caratteristiche e meccanismi d’azione comuni. 

La lipofilicità della maggior parte degli IE è un aspetto molto importante da considerare. 

In particolare gli inquinanti organici persistenti (POP, dall’inglese Persistent Organic 

Pollutants) sono un gruppo di sostanze di cui fanno parte molti IE di sintesi tra cui i 

policlorobifenili (PCB), i polibromodifenileteri (PBDE) e la maggior parte dei pesticidi. A 

causa della loro liposolubilità, oltre a possedere proprietà tossiche sono soggetti a 

fenomeni di bioaccumulo, biomagnificazione e persistenza nell’ambiente. Il bioaccumulo 

è la capacità di accumularsi nei tessuti adiposi e resistere alla degradazione chimica e 

biologica. In questo modo i POP possono passare da un organismo all’altro attraverso la 

catena alimentare con il fenomeno che è definito come biomagnificazione e raggiungere 

concentrazioni elevate, persistendo in questo modo per molto tempo all’interno di un 

sistema e causando danni all’uomo, ad altre specie e all’ambiente. Di solito gli animali che 

sono a livelli più alti della catena alimentare assumono una quantità maggiore di 

interferenti endocrini e gli alimenti maggiormente interessati da questo fenomeno sono 

pesce, carni e prodotti caseari. (Marozzi e Condoleo, 2010).  

 Alcuni IE che si trovano nelle plastiche, il più importante dei quali è il bisfenolo A, non si 

mantengono nel tessuto adiposo ma sono escreti con le urine, e nell’uomo è stata 

provata un’emivita di 6h per questa sostanza; tuttavia si è visto che è costantemente 
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presente nell’organismo degli individui esposti perché la sua concentrazione a livello 

ambientale supera la capacità di eliminazione da parte del metabolismo (Yilmaz, et al., 

2020). 

Infine queste sostanze sono in grado di contaminare aree anche molto lontane, poiché 

possono essere trasportate dalle correnti aeree, acqua e terreno (Figura 2) (Pironti, et al., 

2021). 

 

 

Figura 2. Rappresentazione del ciclo ambientale dei POP (www.lidsen.com) 

 

Il fattore tempo è importante nel determinare gli effetti degli IE. Durante lunghi periodi di 

esposizione ad una sostanza, si instaurano dei meccanismi adattativi nell’organismo, che 

favoriscono l’eliminazione del tossico; a breve termine l’effetto è protettivo, ma diventa 

dannoso a lungo termine perché si formano dei metaboliti intermedi tossici. In più, il 

tempo è determinante nel meccanismo d’azione dei POP, che si accumulano nel tessuto 

adiposo in caso di esposizione prolungata nel tempo e vengono rilasciati da quest’ultimo, 

che diventa una fonte persistente di esposizione; tuttavia il tessuto adiposo ha un ruolo 

protettivo nei confronti di esposizioni a breve termine ai POP poiché li immagazzina 

preservando così sistema nervoso, gonadi e altri organi (La Merrill, et al., 2013). 

Alcuni IE hanno effetti maggiori a basse dosi anziché a dosi elevate, infatti danno curve 

dose-risposta non monotoniche. Questo fenomeno è dovuto ai diversi meccanismi con i 

http://www.lidsen.com/
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quali agisce il sistema endocrino (Barouki, 2017) per esempio la down-regulation dei 

recettori, che avviene tanto più vi è presenza di ligandi (Markey, et al., 2003). 

Se un soggetto è esposto a più interferenti endocrini che possiedono un meccanismo 

d’azione analogo, si verifica il cosiddetto “effetto miscela”, che consiste in una 

stimolazione del medesimo recettore con effetto additivo (Kortenkamp, 2014). 

Un’altra caratteristica di queste sostanze è che l’effetto varia in base all’età del soggetto 

esposto. Si parla di “critical window” intendendo il periodo di massima suscettibilità di un 

individuo, e questo varia in base all’età in cui si verifica lo sviluppo dell’apparato colpito; 

con riferimento, per esempio, all’apparato riproduttivo, il periodo in cui un IE avrà 

maggiori conseguenze sarà l’età prepubere. Il feto e i soggetti in accrescimento sono i più 

suscettibili agli effetti dannosi degli IE in generale (Markey, et al., 2003), sia per il 

rimodellamento a cui sono soggetti gli organi, sia perché in questi individui i meccanismi 

di difesa e di eliminazione sono immaturi (Barouki, 2017). 

In più, per stabilire gli effetti degli IE, è opportuno valutare lo stato del soggetto target. Ad 

esempio va presa in considerazione la genetica, lo stato di salute generale e l’influenza di 

stressors ambientali, alcuni dei quali si è visto essere positivamente correlati con un 

aumento della sensibilità agli effetti degli IE (Grandjean, et al., 2015). 

 

1.5: Meccanismo d’azione e effetti  

Gli IE possono agire (Figura 3) mimando i normali ormoni endogeni con azione di agonismo 

o di antagonismo, alterando la sintesi e il metabolismo degli ormoni endogeni o 

modificando le proteine che legano l’ormone (Combarnous, 2017). Inoltre possono agire 

sui recettori per l’ormone a livello di sistema endocrino (Markey, et al., 2003). Nel primo 

caso la molecola si lega al recettore come la sostanza endogena e ne mima l’effetto (nel 

caso di azione agonista), oppure blocca o diminuisce la risposta (antagonismo) mediante 

un legame di tipo competitivo o non competitivo. Nel caso in cui l’interferente endocrino 

abbia effetti sulla sintesi o sul metabolismo dell’ormone endogeno, questo può avvenire 

in diverse fasi e mediante l’inibizione di uno o più enzimi coinvolti nel processo, oppure 
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per azione sulle proteine di trasporto con una conseguente modificazione delle 

concentrazioni dell’ormone endogeno circolante (Lintelmann, et al., 2003). 

 

 

Figura 3. Meccanismo d’azione degli IE. Queste molecole possono avere interazione diretta con il 

recettore dell’ormone nel nucleo, con azione di agonismo o antagonismo (A), stimolare o inibire la 

biosintesi dell’ormone (B), stimolare o inibire la degradazione dell’ormone endogeno (C), oppure 

agire sulle proteine di trasporto modificando la concentrazione di ormone in circolo (D) 

(Combarnous, 2017)  

 

Per quanto riguarda gli organi bersaglio (Figura 4) e gli effetti sull’uomo e sugli animali, i 

primi studi a partire dall’individuazione e definizione degli IE sono stati rivolti agli effetti 

estrogenici sugli individui di sesso femminile, e androgenici sugli individui di sesso 

maschile. Gli IE agiscono spesso legandosi ai recettori per gli estrogeni ER α e/o β in base 

alla sostanza in questione, con un effetto di agonista o di antagonista. Le conseguenze 

sull’apparato riproduttore femminile sono: infertilità, sindrome dell’ovaio policistico, 

endometriosi, cicli irregolari, pubertà anticipata o ritardata, tumori all’utero, all’ovaio e al 

seno (Yilmaz, et al., 2020). A livello di apparato riproduttivo maschile, gli IE agiscono di 

frequente legandosi ai recettori degli androgeni AR con effetto di agonismo o di 

antagonismo. Inoltre alcune sostanze possono agire sugli enzimi deputati alla sintesi e al 

metabolismo degli ormoni steroidei interferendo con la loro sintesi nelle gonadi, oppure 

come accade con gli ftalati, ci sono IE che si legano all’enzima 5-α-reduttasi che converte 

il testosterone nel più potente ormone diidrotestosterone; infine possono interferire con 

il funzionamento dell’asse ipotalamo-ipofisi-testicolo. Gli effetti osservati sono: difetti 
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nella composizione dello sperma e motilità degli spermatozoi, difetti alla nascita come 

criptorchidismo o ipospadia, tumori al testicolo e alla prostata, modificazione del 

rapporto X/Y alla nascita a favore di X (Yilmaz, et al., 2020). 

Un altro bersaglio è rappresentato dalla tiroide. Gli IE possono agire a livello centrale 

sull’ipotalamo alterando così la sintesi, la biodisponibilità o il trasporto degli ormoni 

tiroxina (T₄) e triiodotironina (T₃). Alcuni IE inibiscono l’attività dell’enzima tiroxina-5-

deiodinasi responsabile della conversione di T₄ in T₃, altri si legano ai recettori degli 

ormoni tiroidei oppure causano l’inibizione dei canali dei simporto per lo iodio con 

conseguente alterazione dell’assorbimento della molecola. Gli effetti ultimi di questi 

meccanismi sono l’ipotiroidismo con problemi metabolici di vario tipo o l’ipertiroidismo. 

La fascia di età più critica è quella prenatale e dello sviluppo, perché tra le altre funzioni la 

tiroide regola lo sviluppo del sistema nervoso, quindi nei soggetti esposti sono stati visti 

deficit cognitivi e comportamentali. Inoltre alcuni IE sono stati associati all’aumento 

dell’incidenza di tumori alla tiroide (Yilmaz, et al., 2020).  

Alcune di queste molecole sono in grado di legarsi ai recettori X del pregnano (PXR) e ai 

recettori degli idrocarburi arilici (AHR). I recettori PXR fanno parte della sottofamiglia dei 

recettori detti “orfani” e regolano la trascrizione di alcune famiglie di citocromi ed enzimi 

tra cui l’ UDP-glucuronosiltransferasi (UDPGT) coinvolti nella detossificazione ed 

eliminazione degli acidi biliari, degli steroidi e della maggior parte degli xenobiotici; i 

recettori AHR sono dei fattori di trascrizione la cui attivazione regola la trascrizione di 

diversi geni tra cui quelli che codificano per gli enzimi del citocromo P450 (CYP450) 

(Luthe, et al., 2008). Dal legame a questi recettori si possono avere come effetti un’azione 

obesogena e conseguente correlazione con il diabete mellito e patologie cardiovascolari, 

alterazioni a carico del tessuto osseo, alterazioni a livello della ghiandola surrenale nel 

metabolismo di cortisolo, aldosterone e androgeni (Yilmaz, et al., 2020). In più, è stato 

osservato che alcuni IE agiscono sul sistema immunitario con iper o ipo stimolazione, e ciò 

predispone gli individui colpiti a sviluppare alcuni tipi di tumore, oltre alle conseguenze 

primarie sul sistema immunitario: pur non essendo quest’ultimo un effetto propriamente 

endocrino, è comunque un rischio molto grave per la salute (Yilmaz, et al., 2020). Allo 

stesso modo, è stata dimostrata la capacità di alcune sostanze di danneggiare il sistema 

nervoso e la trascrizione genica (Cimmino, et al., 2020) e sebbene la definizione non sia 
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propriamente corretta, tali sostanze vengono comunque classificate come Interferenti 

Endocrini (Barouki, 2017).  

 

 

Figura 4. Principali organi bersaglio degli Interferenti Endocrini (Pironti, et al., 2021) 

 

1.6: Studio degli Interferenti Endocrini negli animali da compagnia  

Varie specie animali sono state prese in esame fin dai primi anni in cui è sorto l’interesse 

relativamente alla problematica degli Interferenti Endocrini. 

Gli animali da compagnia sono diventati, invece, oggetto di attenzione nell’ambito degli IE 

solo in tempi relativamente recenti, e per questo motivo le ricerche svolte su questa 

categoria, con particolare riferimento al cane (Canis lupus familiaris) e al gatto (Felis 

catus), sono ancora numericamente scarse se rapportate agli studi pubblicati sull’uomo e 

sulla fauna selvatica (Magnusson e Persson, 2015). I motivi di questo recente interesse 

sono principalmente due.  

Il primo, di ordine più pratico, individua queste specie come sentinelle per l’esposizione a 

determinate sostanze dell’uomo, con il quale condividono l’ambiente domestico (Dye, et 

al., 2007; Dirtu, et al., 2013; Sumner, et al., 2019). Vi è quindi un buon numero di ricerche 

atte a dimostrare e quantificare il rischio di esposizione per l’uomo attraverso 

l’individuazione della sostanza in questione nel cane o nel gatto, definiti appunto come 
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specie sentinella. Inoltre, poiché entrambi condividono alcune abitudini come la tendenza 

al leccamento di superfici e oggetti e la propensione al contatto con il suolo o il 

pavimento, gli animali domestici vengono spesso individuati come sentinelle ottimali per 

studiare l’esposizione agli IE nei bambini (Backer, et al., 2001). Questo approccio è utile 

anche in ambito veterinario, perché permette di individuare le fonti di esposizione negli 

animali domestici, che sono per lo più le medesime dell’uomo e sono rappresentate 

principalmente dagli alimenti, dalla polvere ambientale e dal rilascio di sostanze nocive da 

parte di materiali di vario genere. 

L’altro motivo di tale interesse riguarda l’attenzione sempre più crescente verso la salute 

degli animali domestici e la consapevolezza che, condividendo l’ambiente con l’uomo, 

possono essere esposti ai medesimi rischi (Magnusson e Persson, 2015). Perciò, negli 

ultimi anni, vista la sempre maggiore tendenza a possedere un animale domestico e dato 

il crescente interesse verso la loro salute (Gazzotti, et al., 2015), dovuto in parte alla 

maggior sensibilità dei proprietari e in parte alla tendenza all’antropomorfizzazione 

(Arahori, et al., 2017), studi analoghi a quelli condotti sulla fauna selvatica e sull’uomo 

hanno così iniziato ad essere eseguiti anche sul cane e sul gatto, e stanno permettendo di 

individuare i rischi legati all’esposizione agli Interferenti Endocrini in ambito veterinario.  

 

CAPITOLO 2: I fitoestrogeni  

2.1: Struttura e meccanismo d’azione 

I fitoestrogeni sono molecole non steroidee prodotte in natura da alcuni vegetali, 

importanti nella difesa e nello sviluppo del vegetale stesso (Peterson and Dwyer, 1998). 

Sono polifenoli a basso peso molecolare (Scalbert e Williamson, 2000) e in base alla loro 

struttura chimica possono essere divisi nelle seguenti classi: calconi, flavonoidi (che 

comprendono i sottogruppi isoflavonoidi, flavoni, flavonoli e flavononi), lignani, 

stilbenoidi, e altri (Sirotkin e Harrath, 2014). 

I fitoestrogeni più studiati sono genisteina e daidzeina (Figura 5), appartenenti al 

sottogruppo degli isoflavoni (Court e Freeman, 2002). Entrambe sono presenti nella 

forma glicosidica genistina e daidzina, biologicamente inattive; nell’intestino vengono 
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convertite dai batteri nella forma attiva (Brown e Setchell, 2001). Inoltre la daidzeina può 

originare un metabolita maggiormente attivo, l’equolo, che può raggiungere 

concentrazioni elevate nel topo (Mus musculus) ma è meno presente nell’uomo (Setchell, 

et al., 2002).  

 

Figura 5. Struttura delle forme inattive genistina e daidzina, conversione nelle forme attive 

genisteina e daidzeina dopo assorbimento intestinale ed eventuale conversione della daidzeina in 

equolo. Si noti l’analogia strutturale con il 17-β estradiolo (Lephart, et al., 2004) 

 

La glucuronazione è la principale reazione di fase II con cui vengono eliminati i 

fitoestrogeni ed è mediata dall’enzima UDPGT (Yasuda, et al., 1996; Court e Greenblatt, 

2000). Questa via metabolica è poco funzionante nei gatti, per carenza di enzima UDPGT 

tipica della specie, e questo è stato ben dimostrato da uno studio eseguito su campioni di 

urine di un gruppo di cani e uno di gatti, entrambi alimentati con cibi contenenti soia. 

Dopo 3 mesi dall’inizio della dieta, i valori di genisteina e daidzeina rilevati nelle urine dei 

gatti erano più alti rispetto a quelli misurati nei cani, proprio a causa della glucuronazione 

deficitaria nel fegato dei gatti. Questo spiega probabilmente il perché, nonostante siano 

presenti fitoestrogeni sia nelle diete per cani sia in quelle per gatti, si abbiano degli effetti 

più evidenti in quest’ultima specie (Redmon, et al., 2016). 

Per alcuni di questi composti è stata identificata un’azione combinata con altri 

Interferenti Endocrini, con effetto sinergico o di antagonismo in base alle caratteristiche 

delle sostanze che vengono associate tra loro (Latini, et al., 2010). 



18 
 

La loro struttura chimica è simile a quella degli estrogeni endogeni, il più rappresentativo 

dei quali è il 17β-estradiolo, per la presenza di un anello fenolico e la distanza tra i due 

gruppi idrossilici (Retana-Márquez, et al., 2012). 

Questo rende possibile il legame dei fitoestrogeni ai recettori degli estrogeni (ER), con 

una maggior selettività per i recettori ERβ rispetto agli ERα (Paterni, et al., 2014). Il 

legame, di tipo competitivo, può esitare in un effetto di agonismo o antagonismo in base 

alle concentrazioni rispettive di estrogeni endogeni e fitoestrogeni introdotti, dal 

momento che l’estradiolo (E₂) ha una minor affinità ma evoca una risposta recettoriale 

maggiore (Retana-Márquez, et al., 2012). I recettori degli estrogeni sono presenti in vari 

organi e apparati: nel sistema nervoso centrale (tra cui asse ipotalamo-ipofisario), gonadi, 

apparato riproduttivo, ghiandola mammaria, placenta, osso, apparato gastroenterico, 

polmone (Sirotkin e Harrath, 2014). 

 Oltre agli effetti dipendenti dal legame a ER, alcuni fitoestrogeni agiscono anche con 

meccanismi indipendenti tra cui il legame dei radicali liberi, l’induzione della metilazione 

del DNA, la stimolazione dei recettori serotoninergici e dei recettori di IGF-1, l’inibizione 

di alcuni enzimi, e altri; questi meccanismi sono alla base del ruolo protettivo e 

antiossidante di alcuni fitoestrogeni (Sirotkin e Harrath, 2014). Possono accumularsi in 

tessuti come fegato e ghiandole surrenali ed inibire l’enzima 17β-idrossisteroido 

deidrogenasi (HSD) e 3β-HSD responsabili della steroidogenesi (Court e Freeman, 2002; 

Cerundolo, et al., 2009). Inoltre genisteina e daidzeina sono in grado di inibire l’attività 

dell’enzima 5’-deiodinasi responsabile della conversione del T₄ nella forma 

biologicamente attiva T₃, e dell’enzima tireoperossidasi (TPO) che catalizza l’ossidazione 

ed incorporazione dello iodio nei residui di tirosina della molecola tireoglobulina (De 

Souza Dos Santos, et al., 2011).  

 

2.2: Fonti di esposizione 

La via principale attraverso cui l’organismo assume fitoestrogeni, è l’alimentazione. I 

vegetali che ne contengono di più sono le leguminose, il trifoglio rosso (Trifolium 

pratense), il rabarbaro (Rheum spp), la liquirizia (Glycyrrhiza glabra) e altre 
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(Hajirahimkhan, et al., 2013). Nella soia (Glycine max), che è tra i vegetali con più alto 

contenuto di fitoestrogeni, è stata stimata una concentrazione media di 1.036 μg/g di 

isoflavoni, in particolare genisteina e daidzeina, che sono la categoria più rappresentativa 

dei fitoestrogeni introdotti dall’uomo e dagli animali attraverso gli alimenti (Kallela, et al., 

1984). Il contenuto di fitoestrogeni dipende dall’età del vegetale, dalla luce, dalle 

condizioni di temperatura e umidità, quantità di fertilizzanti impiegati, patogeni 

eventualmente presenti (Adams, 1995). 

Per quanto riguarda gli animali domestici, analogamente a quanto avviene nell’uomo la 

maggior fonte di fitoestrogeni è la soia, utilizzata come ingrediente proteico vegetale nel 

pet food. In uno studio eseguito in Giappone si è voluta dimostrare e misurare la presenza 

di fitoestrogeni nel pet food confrontando 15 diete diverse, che comprendevano diete per 

cani, gatti e in più una dieta per criceti (Cricetus cricetus) e una per pesci rossi (Carassius 

auratus). Sono stati trovati in tutto dodici diversi tipi di fitoestrogeni e i più 

rappresentativi sono stati genisteina e daidzeina. La loro presenza è stata dimostrata in 

13 campioni sui 15 totali, senza differenze relative alla specie di destinazione (Nakashima, 

et al., 2013).  

 

Nel 2002 è stato fatto uno studio sul cibo per gatti negli USA, con l’obiettivo di individuare 

la presenza di isoflavonoidi, ritenuti tra le potenziali sostanze coinvolte nella genesi 

dell’ipertiroidismo felino, e di stabilirne la correlazione con formulazione e ingredienti 

dell’alimento. Sono stati presi in esame 42 campioni di diverse marche e composizioni, e 

si è accertata in ognuno la presenza di soia indicata in etichetta sotto diverse forme come 

farina o olio di soia. Dopodiché, con la tecnica della cromatografia liquida ad alta 

prestazione, è stato misurato il contenuto degli isoflavonoidi genisteina e daidzeina in 

ciascun campione (Tabella 1). I due fitoestrogeni sono stati trovati in 24 campioni, con un 

valore massimo di 163 µg/g per la genisteina e 147 µg/g per la daidzeina; nei cibi 

contenenti fitoestrogeni la genisteina era sempre presente in maggiori quantità rispetto 

alla daidzeina e la prevalenza di fitoestrogeni era maggiore nelle formulazioni secche e 

semi-umide rispetto a quelle umide. Inoltre è stata dimostrato che gli alimenti a maggior 

contenuto di fitoestrogeni e con minor tasso di umidità avevano nella maggior parte dei 

casi un costo inferiore rispetto a quelli umidi, perché le proteine vegetali, in questo caso 
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derivate dalla soia, hanno un costo inferiore rispetto alle proteine di origine animale che 

invece sono più presenti negli alimenti umidi (Court e Freeman, 2002). 

 

Tabella 1. Per ciascuno dei campioni riportati nella tabella, suddivisi in alimenti secchi (S), semi-

umidi (Su) e umidi (U), è riportata la percentuale (%) di sostanza secca, le concentrazioni 

(μg/Kg/sostanza secca) di genisteina (G) e daidzeina (D) e il costo ($/Kg). Negli alimenti contenenti 

la soia come fonte proteica (indicati con *) i prezzi sono inferiori nella maggior parte dei casi.     

 Sostanza 
secca(%) 

Costo 
($/Kg) 

     G 
(μg/g) 

   D 
(μg/g) 

 
 

 Sostanza 
secca(%) 

Costo 
($/Kg) 

   G 
(μg/g) 

    D 
(μg/g) 

S1* 96.0 1.30 154 147  U1* 24.9 5.73 163 104 

S2* 94.4 2.59  94  90  U2* 28.0 18.71 111  86 

S3* 95.7 3.13  84  72  U3* 23.8 6.74 109  78 

S4* 93.6 2.70  73  73  U4* 26.2 5.44 102 135 

S5* 96.3 3.14  36  28  U5 25.1 18.04  12  11 

S6* 96.3 3.14  32  27  U6 24.3 8.71   0   0 

S7* 96.0 3.15  21  18  U7 32.8 4.88   0   0 

S8 92.4 4.11   5   3  U8 29.2 7.63   0   0 

S9 95.9 4.43   5   4  U9 27.5 7.53   0   0 

S10 93.8 3.32   4   5  U10 28.1 18.18   0   0 

S11 95.6 4.94   3   2  U11 24.6 19.52   0    0 

S12 96.9 3.13   3   3  U12 28.2 5.05   0   0 

S13 94.1 3.31   1   3  U13 27.2 7.60   0   0 

S14 94.9 4.92   0   0  U14 25.7 22.40   0   0 

Su1* 64.6 6.63 147 140  U15 26.3 8.02   0   0 

Su2* 85.9 3.39 126 123  U16 28.5 5.05   0   0 

Su3* 63.8 6.41 125 121  U17 23.3 26.96   0   0 

Su4* 70.9 21.41  53  39  U18 27.5 24.91   0   0 

Su5* 70.8 21.43  14   8  U19 22.6 23.22   0   0  

Su6* 72.6 20.90  13   9  U20 25.1 20.86   0   0 

      U21 21.5 20.68   0   0 

      U22 22.3 19.98   0   0 

 

 

Un’altra analisi condotta sul cibo per gatti in Nuova Zelanda ha confermato la presenza 

degli isoflavonoidi genisteina e daidzeina nei campioni contenenti soia, e la correlazione 

negativa tra contenuto di soia e prezzo (Bell, et al., 2006). 

Relativamente alla specie canina, è stata fatta un’analisi su campioni di cibo commerciale 

per cani negli USA e anche in quel caso i risultati hanno dimostrato che i fitoestrogeni 

erano presenti in concentrazioni significative solo negli alimenti contenenti la soia, e tra 
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questi solo nel campione che conteneva la soia sotto forma di fibra non sono state 

rilevate. Le molecole riscontrate in maggior quantità sono state genisteina e daidzeina, in 

concentrazioni massime di 559 e 615 μg/Kg di sostanza secca. Era inoltre presente un 

altro fitoestrogeno, la gliciteina, seppur ad una concentrazione nettamente inferiore 

(Cerundolo, et al., 2004). 

 

Si può quindi concludere che i cani e i gatti alimentati con cibo commerciale contenente 

proteine derivate dalla soia (ad eccezione della fibra di soia) sono esposti a dosi 

significative di fitoestrogeni, e che in entrambe le specie di destinazione prevalgono gli 

isoflavonoidi genisteina e daidzeina. 

 

2.3: Effetti 

I fitoestrogeni assunti con la dieta possono avere effetti benefici per l’organismo, ma 

anche agire come interferenti endocrini in alcuni casi. 

Nell’uomo i fitoestrogeni sono responsabili di effetti benefici a carico di diversi apparati.  

Esercitano un’azione preventiva nell’invecchiamento della pelle, protezione dallo sviluppo 

di osteoporosi, effetto protettivo sul sistema cardiovascolare, prevenzione dell’obesità e 

del diabete di tipo 2, prevenzione di alcuni disordini del sistema immunitario e ostacolo 

allo sviluppo di tumori (Sirotkin, e Harrath, 2014). Alcuni fitoestrogeni come l’equolo 

(metabolita della daidzeina), la quercetina, la biocianina A e altri hanno una funzione 

antiossidante e neuroprotettiva, perciò esercitano un’azione di rallentamento nella 

progressione della malattia di Alzheimer nell’uomo o nelle malattie neurodegenerative 

Alzheimer-simili negli animali domestici (Domańska, et al., 2021). Questi effetti benefici 

derivano in parte dal legame delle molecole ai recettori ER, in parte a meccanismi 

indipendenti da ER come l’inibizione della proteina tirosina chinasi (PTK) responsabile 

della proliferazione di cellule tumorali o danni neuronali, e l’inibizione delle DNA 

topoisomerasi I e II, anch’essi enzimi coinvolti nella proliferazione di cellule neoplastiche 

(Patisaul e Jefferson, 2010).  Alcuni autori hanno proposto gli estrogeni come responsabili 

della maggior longevità delle donne rispetto agli uomini e ne consigliano l’assunzione a 
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scopo antiossidante e preventivo (Vina, et al., 2011). Uno studio condotto sui topi da 

laboratorio ha dimostrato che una dieta contenente fitoestrogeni ha un effetto ansiolitico 

e influenza inoltre la memoria e l’apprendimento, in questo caso con una correlazione 

positiva nelle femmine e negativa nei maschi tra apporto di fitoestrogeni e funzionalità 

cerebrale (Lephart, et al., 2004).  

Già negli anni ’40, prima ancora della scoperta degli effetti positivi sulla salute, erano stati 

notati effetti avversi correlati ad una dieta contenente fitoestrogeni negli animali, come la 

“sterilità da trifoglio rosso” in alcune pecore (Ovis aries) in Australia. In quel caso era stata 

osservata una maggior incidenza di infertilità, aborto, malformazioni o problemi 

riproduttivi nella progenie in un gruppo di ovini che assumevano una dieta ad elevate 

percentuali di trifoglio rosso (Bennetts, et al., 1946). Negli anni a seguire sono stati 

condotti numerosi studi che hanno dimostrato effetti avversi sull’apparato riproduttivo 

delle vacche (Bos taurus) alimentate con diete ad alto tenore di soia o leguminose, come 

cisti ovariche, estro o anestro prolungati, aborto, infertilità, endometriosi (Adler e Trainin, 

1960; Kallela, et al., 1984), con maggior incidenza di aborti nei primi tre mesi di 

gravidanza perché si è visto che i metaboliti attivi, soprattutto l’equolo, erano presenti in 

concentrazioni maggiori rispetto alle fasi avanzate della gravidanza (Woclawek-Potoka, et 

al., 2008). Anche nei tori sono stati osservati degli effetti negativi sull’apparato 

riproduttivo: metaplasia ghiandolare della prostata e ghiandola bulbouretrale (Lenis, et 

al., 2010), ginecomastia e galattorrea (Romero, et al., 1997). Nell’uomo non è ancora 

stato del tutto chiarito il ruolo dei fitoestrogeni sull’apparato riproduttivo e le evidenze 

scientifiche sono poche. Negli individui di sesso femminile è stato fin ora dimostrato che 

le bambine alimentate con una dieta a elevato contenuto di soia nei primi anni di vita 

hanno maggior predisposizione a sviluppare problematiche correlate al ciclo mestruale 

durante la pubertà, ma non ci sono ancora evidenze relative agli effetti conseguenti al 

passaggio dei fitoestrogeni dalla madre al feto, o dell’esposizione nelle donne adulte 

(Retana-Márquez, et al., 2012). Nei topi è stato dimostrato che l’esposizione alla 

genisteina e daidzeina durante il periodo neonatale o perinatale causa modificazioni 

dell’apparato riproduttivo femminile quali malformazioni ovariche, anomalie del ciclo 

estrale e infertilità (Burton e Wells, 2002; Jefferson, et al., 2009), e anomalie dell’asse 

ipotalamo-ipofisi-gonadi (Bateman e Patisaul, 2008). Anche nei topi di sesso maschile 
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sono stati riscontrati effetti a carico dell’apparato riproduttivo, in particolare una 

diminuita concentrazione ematica di testosterone (Akingbemi, et al., 2007) e difetti nella 

spermatogenesi (Assinder, et al., 2007).            

L’inibizione degli enzimi 5’-deiodinasi e tireoperossidasi causa un deficit a livello di ormoni 

tiroidei e, nel tentativo di compensare, l’ipofisi aumenta la propria secrezione di TSH. 

Questo può causare gozzo e ipertiroidismo (Peterson, et al., 2012). La prima osservazione 

relativa agli effetti dei fitoestrogeni sulla tiroide è stata fatta su un gruppo di topi da 

laboratorio alimentati con una dieta contenente due tipi di flavonoidi derivati dalla noce. 

In questi soggetti è stata misurata una diminuzione nella sintesi degli ormoni tiroidei ed 

un minor uptake di iodio in vitro (Moudgal, et al., 1958). Negli anni successivi sono stati 

fatti diversi studi sull’uomo (De Souza Dos Santos, et al., 2011) e nel 2003 il Comitato 

Britannico per la tossicità delle sostanze chimiche nei prodotti alimentari ha dichiarato 

che i fitoestrogeni presenti negli alimenti non hanno i requisiti tali per essere considerati 

dannosi per lo sviluppo di alterazioni tiroidee nell’uomo in una popolazione normale. 

Tuttavia ha anche definito alcune categorie di consumatori sui quali invece i fitoestrogeni 

potrebbero produrre effetti avversi: individui che seguono una dieta vegetariana o 

vegana, soggetti ipotiroidei, donne gravide o con patologie al seno ormone-dipendenti 

(Marotti e Condoleo, 2010). 

Si sa ancora poco sugli effetti nel cane, anche se si ipotizza che possano essere analoghi a 

quelli riscontrati nell’uomo e in altri animali. È stato condotto uno studio su 30 cani sani, 

con l’obiettivo di valutare gli effetti dei fitoestrogeni assunti per via alimentare sul 

metabolismo degli ormoni steroidei e tiroidei, sul comportamento e sulla qualità della 

pelle e del pelo (conseguenza dello stato ormonale). È stata fatta una valutazione 

preliminare sulle condizioni generali di questi aspetti e sono stati misurati gli ormoni 

tiroidei T₄, T₃, fT₄ e fT₃, il cortisolo, l’androstenedione, il 17-idrossiprogesterone, 

l’estradiolo, il progesterone e il testosterone ematici; dopodiché è stata fornita ad alcuni 

cani una dieta ad alto tasso di isoflavoni, e ad altri una dieta a basso contenuto per un 

periodo di 12 mesi. Sono state fatte valutazioni a 6 e 12 mesi dall’inizio della dieta. Non 

sono stati notati cambiamenti comportamentali significativi tra i due gruppi, né effetti 

sulla qualità della pelle e del pelo. Dal punto di vista ormonale si è evidenziato un 

aumento della concentrazione ematica di estradiolo nel gruppo di cani alimentati con una 
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dieta ad alto contenuto di isoflavoni, probabilmente perché questi, legandosi ai recettori 

ER, hanno spiazzato l’estradiolo che è così rimasto in forma libera; nello stesso gruppo di 

cani è stato riscontrato un aumento del T₄, ma sono apparse necessarie ulteriori indagini 

per confermare questo effetto (Cerundolo, et al., 2009). 

Nella specie felina invece è stata dimostrata una correlazione tra fitoestrogeni e 

cambiamenti a livello tiroideo. In uno studio svolto su 20 gatti, dapprima è stata verificata 

mediante analisi di laboratorio l’assenza di patologie di qualsiasi tipo ed in seguito è stata 

fornita ad alcuni di essi una dieta a base di soia e ad altri senza soia, per un periodo di 3 

mesi. Ai 18 gatti che sono andati avanti nell’esperimento (2 sono stati esclusi per 

l’avvento di patologie) è stato effettuato un dosaggio degli ormoni tiroidei fT₄, T₄, T₃ e 

T₃/fT₄ a 6 e 12 settimane dall’inizio della dieta (Tabella 2). È stato riscontrato un aumento 

del T₄ dopo 6 settimane nei gatti che avevano seguito una dieta a base di soia, e un 

aumento dell’fT₄, del T₄ e del rapporto T₃/fT₄ sempre in questo gruppo di gatti dopo 12 

settimane dall’inizio della dieta. Le variazioni, seppur superiori ai valori di riferimento solo 

lievemente, sono state ritenute in ogni caso significative. Il fatto che non ci siano state 

alcune variazioni nei soggetti alimentati con una dieta senza soia è indicativo del fatto che 

le sostanze in essa presenti siano effettivamente alla base delle variazioni ormonali. In 

più, il fatto che non siano state registrate variazioni nelle concentrazioni di T₃ indica che 

probabilmente non si è verificata un’inibizione dell’enzima TPO, ma dell’enzima 5’-

deiodinasi. Questo studio ha quindi confermato gli effetti di un’esposizione di breve 

durata, ma ulteriori studi potrebbero dimostrare che un’esposizione cronica potrebbe 

fare progredire queste variazioni fino alla condizione di ipertiroidismo (White, et al., 

2004). 

 

Tabella 2. Concentrazioni sieriche di fT₄, T₄, T₃ (nmol/L) e rapporto T₃/fT₄ a 6 e 12 settimane 

dall’inizio della dieta. Si riscontrano variazioni (*) rispetto ai limiti di riferimento 

Variabile Valori  
di riferimento 

                      6 settimane                       12 settimane 

Dieta senza soia Dieta con soia Dieta senza soia Dieta con soia 

fT₄ (pmol/L) 10-15 41 ± 10 44 ± 8 37 ± 9 42 ± 9* 

T₄ (nmol/L) 10-49 40 ± 9 43 ± 6* 39 ± 8 42 ± 9* 

T₃ (nmol/L) 0.6-0.9 0.81± 0.20 0.79 ± 0.16 0.80 ± 0.12 0.76 ± 0.16 

T₃/T₄ (ratio) ND 0.021 ± 0.008 0.018 ± 0.004 0.023 ± 0.007 0.019±0.005* 
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CAPITOLO 3: Lo zearalenone 

3.1: Struttura e meccanismo d’azione  

Lo zearalenone (ZEN) è una micotossina prodotta dai funghi del genere Fusarium, 

soprattutto F. graminearum, F. culmorum, F. cerealis, F. equiseti, F. crookwellense, F. 

semitectum, F. verticillioides, F. sporotrichioides, F. oxysporum e F. acuminatum. È una 

molecola estrogenica non-steroidea (Figura 6), con una struttura simile agli estrogeni 

prodotti dall’organismo. Il suo nome è composto da “Zea” (dal nome del mais Zea mays), 

“ral” (ad indicare che appartiene al gruppo dei lattoni dell’acido resorcilico), “en” (per la 

presenza di un doppio legame) e “one” (per il gruppo chetonico) (Ropejko, et al., 2021). 

 

 

Figura 6. Struttura dello zearalenone e dei suoi metaboliti (Fink-Gremmels e Malekinejad, 2007) 

 

Data la lipofilicità dello zearalenone, se introdotto per via orale (Figura 7) è stato 

dimostrato un rapido assorbimento nell’uomo e nei monogastrici (Kuiper-Goodman, et 

al., 1987). A livello epatico avvengono reazioni di fase I catalizzate dagli enzimi 3-α e 3-β 

idrossisteroido deidrogenasi (HSD) in cui il gruppo chetonico in C 6’ viene ridotto con la 

formazione di α-zearalenolo (α-ZOL) e β-zearalenolo (β-ZOL); segue riduzione del doppio 

legame C11=C12 da cui si ottengono α-zearalanolo (α-ZAL) e β-zearalanolo (β-ZAL) ed 

infine avviene la glucuronazione di ZEN e dei suoi metaboliti ad opera dell’enzima UDPGT 

(Olsen, 1989). Tutte queste reazioni possono avvenire sia tardivamente, sia subito dopo la 
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produzione di ZEN, quindi la presenza della tossina e dei suoi metaboliti possono 

coesistere. 

 

 

Figura 7. Rappresentazione schematica del metabolismo dello zearalenone dopo ingresso 
nell’organismo per via orale (EFSA Journal, 2017) 

 

L’organo maggiormente deputato alle trasformazioni dello ZEN e dei suoi metaboliti è il 

fegato, anche se è stata riscontrata la presenza di 3-α HDS e 3-β HDS in altri organi quali 

rene, testicolo, ovaio, ipotalamo, intestino (Minervini e Dell’Aquila, 2008): tra le reazioni 

catalizzate da questi enzimi c’è la conversione di pregnenolone in progesterone (P₄) e la 

conversione dell’estrone in estradiolo (E₂). Proprio per questa loro funzione, oltre ad 

essere responsabili della produzione di metaboliti secondari tossici, questi enzimi 

possono essere un bersaglio delle micotossine, che ne vanno a diminuire l’attività 

(Gajȩcka, et al., 2015). Le differenze di specie nel metabolismo epatico sono alla base del 

diverso grado di sensibilità a queste tossine nelle varie specie animali (D’Mello, et al., 

1999): il suino (Sus scrofa domesticus) è la specie più sensibile agli effetti di queste 

micotossine perché possiede dei meccanismi di glucuronazione carenti (Fink-Gremmels e 

Malekinejad, 2007).   
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Studi fatti sui suini hanno dimostrato che lo zearalenone e i suoi metaboliti si 

distribuiscono soprattutto nell’utero, ovaie, testicoli e tessuto adiposo, in cui sono più 

presenti i recettori degli estrogeni (ER) (Kuiper-Goodman, et al., 1987). 

Negli animali da allevamento è stata inoltre documentata la distribuzione di ZEN e dei 

suoi metaboliti anche in altri tessuti come il muscolo, infatti è stata riscontrata la loro 

presenza nelle carni, nel latte e nelle uova delle principali specie allevate (Fink-Gremmels 

e Malekinejad, 2007). L’eliminazione avviene attraverso le feci, la bile e le urine (Ropejko, 

et al., 2021). 

Data la loro struttura, ZEN e i suoi metaboliti si legano ai recettori degli estrogeni (ER), 

con un’affinità solo dell’1-10% se comparati al 17-β estradiolo (E₂) (Gajȩcki, et al., 2010). 

Inoltre, studi svolti in vitro su cellule umane hanno dimostrato che ZEN ha maggior 

affinità di legame per ERα, di cui è antagonista pieno, rispetto ad ERβ, e che l’affinità per 

ERβ è dose-dipendente (Barton, et al., 2012). In più, nell’uomo è stata dimostrata l’azione 

su altri enzimi o fattori di trascrizione indipendenti da ER, i cui effetti saranno spiegati nel 

capitolo 3.3 (EFSA Journal, 2017).    

 

3.2: Fonti di esposizione 

Viene sintetizzato da funghi soprattutto nei cereali e, in particolare, la presenza di ZEN è 

maggiormente documentata in mais, grano (Triticum spp), sorgo (Sorghum spp), riso 

(Oryza sativa), orzo (Hordeum vulgare), semi di sesamo (Sesamum indicum), malto, fieno 

e altri (Kuiper-Goodman, et al., 1987).  

È una molecola termostabile, perciò resistente ai processi di lavorazione dei vegetali quali 

macinatura, estrusione, trattamenti termici. L’accumulo di tossine avviene soprattutto 

prima della raccolta, ma può proseguire se non ci sono condizioni di conservazione 

adeguate (Ropejko, et al., 2021). Il grado di contaminazione varia anche in base all’età e al 

tipo di vegetale, e all’area geografica in cui viene coltivato (Minervini e Dell’Aquila, 2008). 

È frequente che lo stesso vegetale sia contaminato da più generi di miceti e relative 

tossine: deossinivalenolo, nivalenolo, fumonisine, aflatossine e ocratossina A sono quelle 
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più diffuse, ma a differenza dello zearalenone, non hanno dimostrato effetti sul sistema 

endocrino (Gazzotti, et al., 2015).  

La via di esposizione è orale in tutte le specie incluso l’uomo, tramite ingestione di 

vegetali contaminati dal fungo o dalle tossine, oppure per ingestione di prodotti derivati 

da animali che a loro volta avevano ingerito micotossine (Kriszt, et al., 2012). Nell’uomo la 

presenza di micotossine degli alimenti è normata dal Regolamento (CE) 1881/2006 e 

successive modifiche (Gazzetta Ufficiale dell’Unione Europea, 2016). 

Visti gli effetti dannosi relativi all’esposizione anche negli animali, l’Unione Europea ha 

emanato la Raccomandazione (UE) 2016/1319 (Tabella 3), che è un’ulteriore modifica 

della precedente Raccomandazione (UE) 576/2006.  

  

Tabella 3. Contenuto massimo di zearalenone (mg/Kg) negli alimenti destinati al consumo da 

parte degli animali domestici e di allevamento, stabilito dalla Raccomandazione (UE) 2016/1319 

Materie prime per mangimi:  Zearalenone (mg/Kg) 

1) Cereali e prodotti a base di cereali fatta eccezione per 
sottoprodotti del granoturco 

                       2 

2) Sottoprodotti del granoturco                        3 

Mangimi composti per:  Zearalenone (mg/Kg) 

1) Suinetti, scrofette, cuccioli di cani, cuccioli di gatti, cani 
e gatti da riproduzione 

                    0,1 

2) Cani e gatti adulti diversi da quelli da riproduzione                     0,2 

3) Scrofe e suini da ingrasso                     0,25 

4) Vitelli, bovini da latte, ovini (inclusi agnelli) e caprini 
(inclusi capretti) 

                    0,5 

 

Questo documento non ha valenza di vera e propria legge, ma stabilisce dei valori di 

riferimento per il contenuto delle micotossine nelle materie prime e negli alimenti 

destinati alle principali specie animali di allevamento e di affezione, sulla base della 

valutazione del rischio fornita dall’EFSA. Per lo zearalenone il limite massimo consentito è 
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di 0,2 mg/Kg nelle materie prime destinate alla produzione di cibo commerciale per cani e 

gatti (Gazzetta Ufficiale dell’Unione Europea, 2016).  

 

Relativamente all’esposizione degli animali da compagnia, c’è un rischio per i soggetti 

alimentati con il pet food in cui vengono utilizzati ingredienti di origine vegetale 

(soprattutto nelle formulazioni secche, sotto forma di farine) (Leung, et al., 2006). Ne è 

una dimostrazione uno studio eseguito nel 2004 su 57 campioni di cibo sia per cani sia per 

gatti, in parte di cibo commerciale e in parte alimenti terapeutici. Lo zearalenone è stato 

rinvenuto in 48 dei campioni, con una concentrazione media di 41,14 µg/Kg negli alimenti 

commerciali e 31,04 µg/Kg negli alimenti terapeutici (Zwierzchowski, et al., 2004). Un 

altro studio più recente è stato fatto nel 2015 a Bologna, con lo scopo di evidenziare 

l’eventuale presenza nel pet food di micotossine, tra cui appunto lo zearalenone. Sono 

stati presi in esame 48 campioni di cibo per cani in formulazione secca raccolti in vari 

esercizi commerciali della provincia, di differenti marche e standard qualitativi. Per 

quanto riguarda lo zearalenone, è stato trovato solo nel 25% dei campioni e in una 

concentrazione tra 10,4 e 42,4 µg/Kg, valori nei limiti raccomandati dalla legge europea 

(Gazzotti, et al., 2015). 

 

3.3: Effetti 

Gli effetti principali sul sistema endocrino esercitati da queste micotossine riguardano 

l’azione di iperestrogenismo sull’apparato riproduttivo. Nel suino, specie più sensibile, 

sono stati osservati atrofia ovarica, estro prolungato, persistenza del corpo luteo, 

pseudogravidanza, ipofertilità, parti prematuri o nascita di suinetti disvitali (Kuiper-

Goodman, et al., 1987), metaplasia squamosa dell’utero, della cervice, della vagina e della 

ghiandola mammaria (Chang, et al., 1979), ipertrofia uterina e vulvare, ginecomastia. I 

suinetti che sono stati esposti alle micotossine nella vita intrauterina o durante la 

lattazione tendono a sviluppare le condizioni precedentemente citate nella vita adulta 

(Biehl, et al., 1993). I soggetti più suscettibili sono le scrofette in età prepubere (Bauer, et 

al., 1987). Oltre ai disordini legati alla sfera riproduttiva, è stata dimostrata in questa 
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specie un’azione di danno ossidativo a carico dei linfociti splenici data dall’azione 

combinata dello zearalenone e della micotossina deossinivalenolo (Ren, et al., 2017). 

I ruminanti, grazie alla presenza della microflora ruminale, sono tra gli animali meno 

sensibili all’azione delle micotossine. Tuttavia è stato osservato che l’esposizione di 

vacche nel periodo prepubere può dare aumento di volume della ghiandola mammaria, 

sterilità o ipofertilità (Fink-Gremmels e Malekinejad, 2007), e ad alte dosi una maggior 

durata dell’estro ed aumento del peso di ovaie e utero (Smith, et al., 1990).  

Nell’uomo si è finora dimostrato che ZEN causa negli individui di sesso femminile pubertà 

precoce, minor sopravvivenza dell’embrione, minor peso alla nascita e minor produzione 

di latte nel caso di esposizione durante la gravidanza, cambiamenti morfologici dell’utero, 

diminuzione dei livelli di progesterone e di LH; difetti nella composizione dello sperma 

negli individui di sesso maschile (Ropejko, et al., 2021). Inoltre nell’uomo è stato 

dimostrato che ZEN, α-ZEL e β-ZEL sono in grado di causare danno ossidativo cellulare 

(Tatay, et al., 2017) e che lo zearalenone attiva l’apoptosi degli eritrociti non nucleati 

(Jilani e Lang, 2013). Nel 1993 l’Agenzia Internazionale per la Ricerca sul Cancro ha 

inserito lo zearalenone nelle sostanze di Gruppo 3, ovvero non classificabili come agenti 

tumorali. Tuttavia, per gli effetti tossici e di interferenza endocrina di questa molecola, il 

Joint FAO/WHO Expert Committee on Food Additives (JECFA) ne ha stabilito un limite 

massimo di assunzione giornaliera per l’uomo di 0,2 µg/Kg di peso corporeo (Marozzi e 

Condoleo, 2010). 

Relativamente agli effetti dello zearalenone e dei suoi metaboliti nel cane ci sono ancora 

pochi studi (Witaszak, et al., 2020), mentre nel gatto mancano ancora del tutto (EFSA 

Journal, 2017). Il cane è un buon modello per studiare questa micotossina, perché 

essendo un monogastrico non è una specie adattata in natura per ingerire vegetali 

contenenti micotossine e non possiede quindi i sistemi di detossificazione necessari. ZEN, 

α-ZEL e β-ZEL sono responsabili anche in questa specie di disordini riproduttivi; nel cane 

come nel maiale prevale α-ZEL mentre nelle altre specie prevale β-ZEL con effetti minori 

(Gajęcka, et al., 2015). 

Negli ultimi anni sono stati fatti degli studi su cagne prepuberi esposte a ZEN e ZEL e sono 

stati riscontrati effetti a carico dell’apparato riproduttivo. Un primo studio fatto nel 2004 
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ha dimostrato gli effetti a breve termine della micotossina sull’apparato riproduttivo della 

cagna. Dopo 7 giorni di somministrazione per os di zearalenone alla dose di 200 µg/Kg, 

nelle cagne prese in esame si sono verificati cambiamenti apoptotico-simili delle cellule 

della granulosa, atresia delle cellule follicolari, edema e iperplasia delle cellule di utero e 

ovidutto (Gajęcka, et al., 2004). Un altro studio più recente ha esaminato gli effetti di 

un’esposizione a lungo termine, sempre nelle cagne prepuberi (Figura 8). Si è analizzata 

per prima cosa la correlazione tra presenza della micotossina e i livelli di P₄ e E₂ nel 

sangue. Nel caso di P₄ il suo aumento è stato osservato dopo 2 settimane dall’inizio 

dell’esposizione raggiungendo valori massimi dopo 3-4 settimane, mentre nel caso di E₂ è 

stato osservato un aumento a partire da 4 settimane da inizio esposizione; queste 

variazioni ormonali sono effetto delle variazioni nella steroidogenesi causate da ZEN e 

ZEL. La persistente condizione di iperestrogenismo ha avuto una serie di ripercussioni su 

ovaie e utero. A livello ovarico si è osservata atresia dei follicoli ovarici con produzione di 

digitazioni superficiali secernenti estrogeni (con effetto che si va ad aggiungere 

all’iperestrogenismo già presente), degenerazione cellulare e aumento dell’apoptosi, 

diminuzione dei recettori ERβ (che sono normalmente i più presenti nell’ovaio) e 

inibizione degli enzimi 3-β HSD E 17-β HSD. Nell’utero si sono visti fenomeni di iperplasia 

ghiandolare, adenogenesi, angiogenesi e vascolarizzazione (Gajęcka, et al., 2015). 

 

 

Figura 8. Effetti dello zearalenone e dei suoi metaboliti presenti nel siero di cagne prepuberi a 
livello di ovaio e di utero (modificato da: Gajęcka, et al., 2015) 
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CAPITOLO 4: Il bisfenolo A   

4.1: Struttura e meccanismo d’azione  

Il bisfenolo A (BPA) è uno degli interferenti endocrini maggiormente responsabile di 

effetti avversi nell’uomo e negli animali. È una sostanza chimica di sintesi appartenente al 

gruppo dei fenoli e la sua denominazione (IUPAC) è 4,4’-diidrossi 2,2-difenilpropano. È 

sintetizzato dalla condensazione di una molecola di acetone (da cui la lettera A) con due 

equivalenti di fenolo; questa reazione è catalizzata da un acido forte (HCl) oppure da una 

resina, il polistirene sulfonato. Si presenta allo stato solido, è incolore e poco solubile in 

acqua, mentre ha una buona solubilità nei composti organici (Talpade, et al., 2018). 

Seppur lipofilo, ha una scarsa tendenza ad accumularsi nel tessuto adiposo a causa della 

sua breve emivita. Tuttavia può essere riscontrato a basse concentrazioni nel tessuto 

adiposo, ma anche nel fegato e nel cervello (Geens et al., 2012). Anche nell’ambiente ha 

un’emivita breve, ma viene spesso classificato nei POP poiché viene rilevato ad alte 

concentrazioni negli organismi esposti, poiché l’assunzione giornaliera è spesso tale da 

sovrastare i meccanismi di eliminazione (Yilmaz, et al., 2020).    

La sua azione di interferente endocrino avviene mediante diversi meccanismi d’azione. 

Uno tra i principali è il legame ai recettori degli estrogeni ER α e β. Il legame a ERβ 

produce solo un effetto di agonista, mentre il legame con ERα avviene sia con effetto di 

agonista sia di antagonista. Il legame è possibile grazie all’analogia strutturale tra gli 

estrogeni endogeni e il BPA (Figura 9 A). Nonostante l’estradiolo (molecola più 

rappresentativa degli estrogeni endogeni) abbia una maggior affinità per ER e nonostante 

la stimolazione dei recettori sia la medesima da parte delle due sostanze, quando il BPA è 

presente lo si trova in maggior concentrazione rispetto all’estradiolo ed è per questo che 

riesce a competere per i recettori (Hiroi, et al., 1999). 

Il BPA ha anche la capacità di legarsi ai recettori AR degli androgeni con un legame non 

competitivo e dose-dipendente, con effetto di antagonista (Lee, et al., 2003). In 

particolare, si è visto che il legame del BPA al recettore va ad influenzare negativamente 

la stabilizzazione del recettore, la dissociazione della heat shock protein 90 (Cimmino, et 

al, 2020) oppure rallenta la traslocazione nucleare di AR o facendo sì che sia necessaria 
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una concentrazione maggiore di AR attivati. Sempre in merito all’apparato riproduttivo 

maschile, ha un effetto di agonista sui recettori mutati AR (T877A) e promuove così la 

proliferazione delle neoplasie prostatiche (Teng, et al., 2013). 

Inoltre, data l’analogia strutturale tra la molecola e gli ormoni endogeni (Figura 9 B), il BPA 

è in grado di agire come antagonista sui recettori tiroidei dell’ormone T₃, impedendo il 

legame ormone-recettore; come risposta a questo evento, l’ipofisi aumenta la 

concentrazione di TSH circolante, con conseguente iperplasia dell’organo nei soggetti 

suscettibili (Moriyama et al., 2002; Peterson, 2012). 

 

        A                                B                                                             

Figura 9: confronto tra la struttura del BPA e gli ormoni sessuali β-estradiolo e testosterone (A) e 

gli ormoni tiroidei T₄ e T₃ (B) (Peterson, et al., 2012; www.researchgate.net). 

 

Infine può legarsi al recettore GR dei glucocorticoidi, su cui non esercita agonismo puro 

ma azione sinergica nel meccanismo dell’adipogenesi (Cimmino, et al., 2020).  

 

4.2: Fonti di esposizione 

Circa il 67% del Bisfenolo A prodotto a livello mondiale, è impiegato sotto forma di 

policarbonato, dal quale si ottiene una plastica rigida e trasparente; si trova in molti 

prodotti di uso quotidiano, dalle bottiglie, ai biberon, a dispositivi plastici per uso medico 

o sportivo. Il 30% del BPA viene invece usato per la produzione di resina epossidica, 
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impiegata soprattutto come rivestimento di lattine di cibi o bevande, con lo scopo di 

impedire la reazione tra metallo e contenuto. Infine, il restante 3% è utilizzato in altri 

prodotti. Vi è un rischio per la salute dei consumatori, uomo o animali, che deriva dalla 

capacità del BPA di migrare dal contenitore al contenuto soprattutto in relazione al 

fattore temperatura (correlazione positiva tra riscaldamento del contenitore e migrazione 

del BPA), ma anche con lavaggi ripetuti con detergenti o altri processi quali la 

sterilizzazione; infatti i legami esteri tra le molecole di BPA vengono idrolizzati con il 

calore o in presenza di sostanze fortemente acide o alcaline (Talpade, et al., 2018). 

Le vie di esposizione a questa sostanza sono: orale, inalatoria o cutanea. L’assunzione di 

BPA per via orale è quella più frequente e più studiata. In più è stata individuata la 

polvere ambientale come possibile via di esposizione, le acque provenienti dal sottosuolo, 

alcuni materiali per uso dentistico (impianti) e l’inchiostro dei giornali (esposizione 

cutanea) (Talpade, et al., 2018). È stato inoltre dimostrato il passaggio dalla madre al feto 

attraverso la placenta (Cimmino, et al., 2020). 

Dopo ingestione, il bisfenolo A viene rapidamente assorbito e metabolizzato dal fegato e 

dall’intestino. Nell’uomo la maggior parte della sostanza viene escreta con le urine sotto 

forma di metaboliti non attivi; nel ratto è eliminato per via fecale-biliare; negli animali da 

compagnia non è ancora chiaro attraverso quale delle due vie avvenga l’eliminazione 

(Sakamoto, et al., 2002; Inoue, et al., 2005).  

Per quanto riguarda il cane e il gatto, analogamente a quanto avviene nelle altre specie 

compreso l’uomo, la via di esposizione più significativa al BPA è quella orale, tramite 

ingestione della sostanza. I contenitori del pet food sono una delle fonti di esposizione 

principale; a tal proposito risulta molto esemplificativo uno studio condotto su 15 diversi 

tipi di cibo in scatola per gatti e 11 per cani. Di questi prodotti, che avevano tutti 

ingredienti, caratteristiche nutrizionali e provenienza differenti, è stato misurato sia il 

contenuto di BPA nell’alimento, sia il contenuto di BPA rilasciato dai contenitori 

precedentemente svuotati (Tabella 4). Non sono state osservate differenze significative di 

contenuto di BPA in base ai componenti della dieta (carne di bovino, pollo o pesce), ma è 

stata trovata una concentrazione simile di sostanza nei cibi appartenenti al medesimo 

lotto. Inoltre, la concentrazione di BPA nell’alimento non ha una correlazione positiva con 
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la quantità di BPA rilasciato dal suo contenitore, perciò si sostiene che la presenza della 

sostanza nell’alimento sia dovuta in parte ad un rilascio dal contenitore durante i processi 

di confezionamento che avvengono ad alte temperature, in parte all’utilizzo di materie 

prime già contaminate dall’ambiente (Kang e Kondo, 2002).  

 

Tabella 4. Contenuto di BPA nei campioni di cibo per gatti (G) e per cani (C) (ng/g), e quantità di 

sostanza rilasciata dai contenitori vuoti (ng/mL)                                                    

            Campioni di cibo per gatti  Campioni di cibo per cani 
Numero 
campione 

Contenuto di 
BPA (ng/g) 

Rilascio di BPA dal 
contenitore vuoto 
(ng/mL) 

 
 
 

Numero 
campione 

Contenuto di 
BPA (ng/g) 

Rilascio di BPA dal  
contenitore vuoto 
(ng/mL) 

1 G 101 27  1 C 72 19 

2 G 136 24  2 C 24 16 

3 G 21 15  3 C 12 8 

4 G 71 11  4 C 48 25 

5 G 29 14  5 C 77 12 

6 G 48 9  6 C 12 9 

7 G 19 17  7 C 15 10 

8 G 29 8  8 C 11 7 

9 G 17 12  9 C 16 11 

10 G 17 10  10 C 18 8 

11 G 13 8  11 C 208 31 

12 G 15 10     
13 G 21 19     
14 G  28 14     
15 G 14 8     

                                                                                                                              

Un’altra fonte che è stata individuata come rischio per l’esposizione orale negli animali da 

compagnia è l’utilizzo di giocattoli e dispositivi da allenamento fatti di materiale plastico 

poiché, mentre per i giocattoli e altri oggetti di plastica destinati ai bambini è prevista una 

normativa circa il contenuto di sostanze nocive, ciò non accade nei prodotti per uso 

animale. In uno studio condotto in vitro sono stati testati diversi campioni di giocattoli 

appartenenti a due marche, di diversi colori, forme e soggetti a differenti stadi di usura. Di 

ognuno di questi è stato misurato il rilascio di bisfenolo A in una saliva sintetica, con 

l’utilizzo anche di una lingua artificiale metallica che simulasse l’azione di leccamento che 

avviene in natura. Da questo studio è stata dimostrata una correlazione positiva tra grado 
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di usura dell’oggetto e rilascio di BPA, mentre gli oggetti più vecchi rilasciano una minor 

quantità di sostanza rispetto a quelli nuovi (Wooten e Smith, 2013). 

 

4.3: Effetti 

In ambito di salute umana, sono stati condotti numerosi studi che hanno dimostrato una 

varietà di effetti nocivi a seguito dell’esposizione al BPA; per questo ne è stato vietato 

l’impiego per la fabbricazione di biberon per bambini nel 2011 mediante il Regolamento 

(UE) 2011/321 (Gazzetta Ufficiale dell’Unione Europea, 2011) e nel 2018 il divieto è stato 

esteso anche ai materiali a contatto con gli alimenti come stabilisce il Regolamento (UE) 

2018/213 (Gazzetta Ufficiale dell’Unione Europea, 2018). Gli effetti avversi finora 

individuati nell’uomo riguardano in buona parte la sfera riproduttiva, nel caso in cui il BPA 

agisca legandosi ai recettori degli estrogeni o degli androgeni: minor concentrazione di 

ormoni sessuali (estrogeni, androgeni, gonadotropine), ipofertilità, sindrome dell’ovaio 

policistico, tumore al seno, parti prematuri o aborti, patologie uterine; disfunzioni 

riproduttive maschili e minor qualità dello sperma (Rochester, 2013). L’azione di 

antagonista su recettori degli estrogeni è responsabile anche di effetti a carico del sistema 

nervoso centrale, poiché il BPA può raggiungere questo distretto superando la barriera 

emato-encefalica (Elsworth, et al., 2015) ed è nota la presenza di recettori ER in parti 

dell’encefalo quali corteccia visiva primaria (Jeong et al., 2011), ippocampo (Liu et al., 

2016) e altre aree. Nell’uomo si è visto che il BPA è coinvolto in meccanismi quali la 

depressione e l’ansia, e deficit di memoria nei bambini (Braun, et al., 2011; 2017), mentre 

nei ratti e nei primati può dare turbe emotive e cognitive insieme ad un alterato sviluppo 

di ippocampo e corteccia prefrontale (Elsworth, et al., 2015; Hu et al., 2017). Altri effetti 

studiati sono relativi a disordini metabolici quali diabete mellito, patologie 

cardiovascolari, obesità e alterazioni della funzionalità epatica. Inoltre si è visto che il BPA 

è dannoso negli individui in fase di sviluppo, perché può influenzare il peso alla nascita, 

causare anomalie nell’apparato genitale maschile o provocare deficit cognitivi o 

comportamentali, e sono stati osservati effetti anche sul sistema immunitario e 

sull’espressione genica (Rochester, 2013). Infine è stato definito l’effetto del BPA sulla 

tiroide; studi fatti sull’uomo hanno rivelato che la sostanza è coinvolta nella genesi 
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dell’ipertiroidismo (Wang et al., 2013; Guo, et al., 2021), fatto da attribuire 

all’antagonismo esercitato dal BPA sui recettori del T₃, oppure l’associazione tra presenza 

di noduli tiroidei e concentrazione di BPA nelle urine (Andrianou et al., 2016). 

Per quanto riguarda invece la salute degli animali domestici, gli studi effettuati ad oggi 

sono ancora relativamente scarsi e hanno finora permesso di individuare e dimostrare 

solo alcuni degli effetti conseguenti all’esposizione al BPA: l’effetto in vitro del BPA sulle 

contrazioni uterine del gatto (Kabakci, et al., 2019), la correlazione tra concentrazione di 

BPA nel sangue e modificazione della microflora intestinale (Koestel, et al., 2017), gli 

effetti sul meccanismo della visione del gatto (Xu, 2018; Hu, 2020; Hu, 2021) e la 

correlazione tra BPA nella dieta e ipertiroidismo felino (Peterson, et al., 2012). Proprio per 

questa scarsità di evidenze scientifiche, contrariamente a quanto accade per l’uomo, non 

esiste alcun tipo di normativa che regolamenti l’impiego di BPA nei prodotti destinati agli 

animali domestici.  

Data l’affinità strutturale del BPA e la sua capacità di legarsi ai recettori ER, uno studio 

fatto in Turchia ha dimostrato come anche negli animali da compagnia, in questo caso il 

gatto, la molecola possa avere un’attività estrogenica. Lo studio è stato condotto in vitro 

su 13 uteri di gatte, asportati tramite ovarioisterectomia durante la fase di estro. Sono 

state misurate le contrazioni del miometrio su un gruppo di controllo, un gruppo esposto 

ad etanolo (veicolo in cui è stato fornito il BPA) ed infine un gruppo trattato con BPA alle 

dosi di 1 -10-100 µM. Per ogni gruppo sono state considerate frequenza ed ampiezza 

delle contrazioni e si è visto che in termini di frequenza l’etanolo non ha prodotto alcun 

effetto, mentre il BPA ha causato una diminuzione della frequenza, con effetto massimo 

di -21,5% alle dosi di 100 µM; per quanto riguarda l’ampiezza delle contrazioni, non sono 

state rilevate variazioni attribuibili all’etanolo, mentre negli uteri esposti a BPA è stato 

osservato un calo dose-dipendente, con un picco massimo di -30,4% alla concentrazione 

di BPA di 100 µM (Kabakci, et al., 2019). Altri studi sull’attività estrogenica del BPA sono 

stati condotti sull’uomo e sui ratti, ma a parte questo studio, rimane ancora molto da 

indagare nell’ambito degli animali da compagnia.  

Come descritto nel capitolo 4.2, l’esposizione per via orale è la via più frequente di 

ingresso del BPA all’interno dell’organismo. In uno studio eseguito sui cani sono stati 
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valutati gli effetti di un’esposizione a breve termine (in questo caso della durata di 14 gg) 

ad una dieta ricca in bisfenolo A. Dagli esami biochimici del sangue emerge una 

correlazione positiva tra concentrazione di BPA nel sangue e ione bicarbonato, ed una 

correlazione negativa tra BPA e anioni e glucosio, mentre altre sostanze ad esempio il 

cortisolo non hanno dimostrato di avere alcuna correlazione con le concentrazioni di BPA. 

Da qui si individua un potenziale fattore di rischio, perché un eccessivo aumento dei 

bicarbonati può portare ad alcalosi metabolica (Koestel, et al., 2017). Sempre nello stesso 

studio sono stati notati dei cambiamenti a livello di microflora intestinale dopo 

esposizione a breve termine al BPA mediante la dieta. Per i batteri Bacteroides spp, 

Streptophyta spp, Erysipelothricaceae e Flexispira spp è stata trovata una correlazione 

negativa con i livelli di BPA nel sangue, mentre per Bacteroides ovatus, Prevotella spp, 

Ruminococcus spp e Cetobacterium somerae si è vista una correlazione positiva. Esiste 

una correlazione tra alcuni di questi batteri e cortisolo e ALP; inoltre le variazioni della 

microflora intestinale influiscono sulla capacità di metabolizzare il BPA stesso e altri 

xenobiotici, e in più si possono avere effetti secondari dovuti alla variazione dei metaboliti 

e fattori di virulenza dei batteri. La diminuzione di Bacteroides spp dovuta all’aumento di 

concentrazione di BPA, paradossalmente, causa una diminuzione della degradazione del 

BPA stesso. Infine il BPA può interagire con il metabolismo di alcuni nutrienti presenti 

nella dieta (Koestel, et al., 2017). 

Per individuare gli effetti a livello di sistema nervoso centrale è stato condotto uno studio 

sui gatti, con l’obiettivo di chiarire l’effetto del BPA a livello di singolo neurone, in 

particolare sui neuroni dell’area 17 (A17) nella corteccia visiva primaria. Un gruppo di 

gatti sani e senza problemi di vista è stato inoculato con BPA endovenoso e locale 

intracerebrale, e in seguito i soggetti sono stati sottoposti a stimoli luminosi tramite un 

processo computerizzato, che hanno indotto la stimolazione dei meccanismi visivi di 

riconoscimento dell’orientamento e percezione della profondità. È stata misurata la 

risposta neuronale in A17 e a livello di nucleo genicolato laterale (LGN) a 30’, 2h e 3.30h 

dopo l’inoculazione e sono quindi stati valutati gli effetti del BPA sia a livello sistemico sia 

a livello locale. Lo studio ha dimostrato che il BPA è responsabile dell’alterazione del 

meccanismo della visione a livello corticale e subcorticale, con effetto massimo a 2h dopo 

l’inoculazione. (Xu et al., 2018).  
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Uno studio ulteriore sul sistema nervoso centrale è stato condotto nel gatto, misurando 

gli effetti del BPA sulla capacità del sistema visivo di percepire il contrasto, definito come 

“capacità di distinguere gli oggetti dal loro sfondo per le loro differenze di luce o colore” 

(Avidan, et al., 2002). Per l’esperimento sono stati scelti 6 gatti sani a cui è stato 

somministrato BPA per via endovenosa, sono stati forniti stimoli di contrasto visivo e sono 

stare registrate le risposte neuronali di A17 e LGN prima e dopo l’inoculazione. I risultati 

hanno rivelato che il BPA inibisce la sensibilità al contrasto dei neuroni nell’area 17 e che 

questo effetto non è correlato ad un’inibizione del meccanismo nei neuroni in LGN, 

poiché in questa sede non è stato riscontrato alcun cambiamento imputabile alla 

somministrazione di BPA, ma è dovuto invece ad un aumento di stimoli inibitori a livello di 

corteccia visiva primaria. Gli effetti massimi sono stati ottenuti dopo 2h dall’esposizione. 

Un possibile obiettivo sarebbe capire la correlazione tra questa alterazione e gli altri 

effetti del BPA a livello di corteccia (Hu, et al, 2020). Uno studio analogo è stato fatto 

valutando gli effetti sulla percezione del contrasto visivo nei neuroni A17 dopo 

esposizione cronica a BPA somministrato per 14 giorni. Anche in questo caso si è 

riscontrata una diminuzione di tale funzione, a causa di un’aumentata variabilità di 

risposta dei neuroni agli stimoli e quindi una minor capacità di codificazione (Hu, et al., 

2021). 

Gli studi sulla visione sono stati condotti proprio sui gatti perché hanno un senso della 

vista sviluppato e meccanismi visivi simili a quelli dell’uomo (Hubel and Wiesel, 1998). 

Nonostante il fine delle indagini fosse più che altro chiarire gli effetti del BPA sull’uomo 

mediante esperimenti su un’altra specie animale, i risultati di questi studi sono comunque 

utili a comprendere le criticità di questa sostanza sulla visione nel gatto. 

Negli ultimi anni è cresciuto sempre di più l’interesse in ambito veterinario al ruolo del 

BPA nella genesi dell’ipertiroidismo del gatto. Questa patologia è stata descritta come la 

più diffusa tra i disordini endocrini del gatto e le conoscenze sono piuttosto recenti, infatti 

è stata osservata a partire dagli anni ’70 e la sua incidenza è in continuo aumento (Daniel 

e Neelis, 2014). I più probabili fattori alla base di questa patologia sono: immunologici, 

alimentari, ambientali o genetici. Va comunque considerata una patologia multifattoriale 

e quindi più cause concorrono nella sua genesi. La correlazione tra incidenza di 

ipertiroidismo nel gatto e BPA è stata dimostrata in uno studio che ha evidenziato una 
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maggior prevalenza di questa patologia nei gatti che assumevano una dieta commerciale 

a base di cibo in scatola (Peterson, et al., 2012). 

 

4.4: Gli analoghi del bisfenolo A 

Gli analoghi del BPA sono composti che hanno struttura o funzione simile al BPA (Tabella 

5) e che negli ultimi anni sono usati ampiamente per sostituirlo, successivamente alle 

regolamentazioni. Nonostante siano ancora in fase di studio, si è visto che molti di questi 

condividono con il BPA diversi meccanismi d’azione potenzialmente dannosi (Pelch, et al., 

2019). 

 

Tabella 5. Struttura dei principali analoghi del BPA (Pelch et al., 2019) 
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Uno studio in vitro ha dimostrato che bisfenolo AF (BPAF), bisfenolo Z (BPZ), bisfenolo C 

(BPC), tetrametil bisfenolo A (TMBPA), bisfenolo S (BPS), bisfenolo E (BPE), 4-4 bisfenolo F 

(4-4 BPF), bisfenolo AP (BPAP), bisfenolo B (BPB), tetraclorobisfenolo A (TCBPA) e 

benzilparabene (PHBB) sono agonisti dei recettori ER. Ad eccezione di BPS, TCBPA e PHBB, 

sono tutti antagonisti dei recettori AR degli androgeni. Il bisfenolo B (BPB) è un 

antagonista selettivo del recettore ERβ, mentre (BPS-MPE) e (2-4 BPS) sono inibitori 

selettivi di ERα (Pelch, et al., 2019). L’affinità di legame e l’effetto di antagonismo o 

agonismo sul recettore variano in base alla struttura del bisfenolo preso in esame. Si è 

visto, per esempio, che il BPAF ha un’affinità per ER notevolmente maggiore rispetto a 

BPA e questo dipende dalla sostituzione nell’analogo del gruppo CH₃ con CF₃. È agonista 

pieno di ERα ma antagonista di ERβ, quindi agisce con un meccanismo diverso rispetto al 

BPA (Matushima, et al., 2010).  

Un altro aspetto interessante dello studio di questi composti è l’effetto miscela. È stato 

dimostrato che una combinazione di BPA, BPS e BPF produce un effetto maggiore sui 

recettori rispetto ad un singolo bisfenolo a concentrazioni superiori (Park, et al., 2020). 

Relativamente alla persistenza nell’ambiente, è stato dimostrato che in condizioni di 

aerobiosi il BPAF ha una velocità di degradazione biologica inferiore rispetto al BPA e al 

BPS, ed ha una maggior propensione ad essere assorbito dal suolo insieme ai metaboliti 

intermedi che produce durante il ciclo. L’emivita stimata è di 32,6 giorni nelle foreste e 

24,5 giorni nei terreni agricoli, quindi a livello ambientale ha un impatto maggiore (Choi e 

Lee, 2017). Nel 2018 la Danimarca ha incluso il BPAF nella lista III degli IE 

(www.edlists.org). 

Nell’ambito della salute animale, in un recente studio condotto negli USA in cui è stata 

misurata la concentrazione di bisfenoli nelle urine di cani e gatti, si è visto che nei cani vi 

era una maggior presenza di BPS, seguito da BPA e BPF, mentre nei gatti sono state 

trovate concentrazioni maggiori di BPA, ma anche valori di BPS non trascurabili. Questo 

sta ad indicare che anche gli animali da compagnia sono esposti agli alternativi del BPA 

impiegati in ambito umano. Inoltre l’assenza di correlazione tra i valori delle tre classi di 

bisfenoli indica che ognuno provenga da una fonte diversa (Karthikraj, et al., 2020).   

 

http://www.edlists.org/
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CAPITOLO 5: Gli Ftalati 

5.1: Struttura e meccanismo d’azione 

Gli ftalati sono un gruppo di esteri dell’acido ftalico. Sono sostanze di sintesi che si 

presentano come liquidi viscosi, poco volatili, con liposolubilità scarsa o nulla (Saillenfait e 

Laudet-Hesbert, 2005). I più diffusi sono: dibutilftalato (DBP), benzilbutilftalato (BBP), 

dietilftalato (DEP), diisononilftalato (DiNP), diisobutilftalato (DiBP), diisodecilftalato 

(DiDP), dicicloesilftalato (DCHP), 2-etilexilftalato (DEHP), dimetilftalato (DMP), con relativi 

metaboliti (Tabella 6). Possono essere divisi in due gruppi in base al loro peso molecolare: 

gli ftalati ad alto peso molecolare (soprattutto DEHP, DiNP, DiDP E BBP) e gli ftalati a 

basso peso molecolare (DMP, DEP, DBP e altri) (North, et al., 2014). Dopo il loro ingresso 

nell’organismo, vengono idrolizzati dagli enzimi lipasi ed esterasi nei rispettivi monoesteri 

che possono essere ugualmente o più attivi biologicamente. I monoesteri possono essere 

a loro volta ossidati o idrossilati da enzimi del citocromo P450 e possono inoltre subire 

glucuronazione, e in questo caso non sono attivi (North, et al., 2014). Vengono eliminati 

attraverso le urine e le feci, sia sotto forma di diesteri, sia come monoesteri (Latini, et al., 

2010).  

 

Tabella 6. Diesteri degli ftalati più diffusi e relativi metaboliti monoesteri 

Diesteri degli ftalati Metaboliti monoesteri 

Benzilbutilftalato (BBP) Monobenzilftalato (MBzP) 

Dibutilftalato (DBP) Monobutilftalato (MBP) 

Dicicloexilftalato (DCHP) Monocicloexilftalato (MCHP) 

Dietilftalato (DEP) Monoetilftalato (MEP) 

Diisobutilftalato (DiBP) Monoisobutilftalato (MiBP) 

Diisononilftalato (DiNP) Monoisononilftalato (MiNP) 

Dioctilftalato (DOP) Monoctilftalato (MOP) 

 Mono-3-carbossipropilftalato (MCPP) 

Di-2-etilexilftalato (DEHP) Mono-2-etilexilftalato (MEHP) 

 Mono-2-etil-5-oxoexilftalato (MEOHP) 

 Mono-2-etil-5-idrododexilftalato (MEHHP) 

 Mono-2-etil-5-carbossipentilftalato (MECPP) 

Dimetilftalato (DMP) Monometilftalato (MMP) 

Diisodecilftalato (DiDP) Monocarbossinonilftalato (MCNP) 
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Hanno una debole azione estrogenica in vitro ma sono potenti anti-androgeni in vitro e in 

vivo (Takeuchi, et al., 2005). Studi in vitro hanno dimostrato sia effetti antiandrogenici sia 

estrogenici mediante il legame rispettivamente ai recettori AR e ERα/β, ma il loro effetto 

finale sull’asse ipotalamo-ipofisi-gonadi può variare in base alle caratteristiche del singolo 

composto o di un eventuale effetto miscela (Christen, et al., 2012). Possono legarsi sia alle 

proteine leganti gli androgeni (ABP) sia ai recettori degli androgeni (AR) nelle cellule del 

Sertoli, causando effetti citotossici e morte cellulare. DMP, BBP e DEHP riducono il 

numero di AR (Wan, et al., 2013). 

Queste sostanze sono responsabili di effetti avversi anche a livello tiroideo, andando ad 

agire con più meccanismi: interferenza con il legame di T₃ alle proteine di trasporto, 

interazione con l’uptake di T₃ a livello di membrana cellulare, ed esercitando attività di 

agonismo nei recettori della tiroide (Boas, et al., 2010). 

Inoltre sono agonisti dei recettori peroxisome proliferator activated (PPARs), che sono 

coinvolti nel metabolismo dei lipidi e dei carboidrati e nello sviluppo del tessuto adiposo 

(Desvergne et al., 2009) e sono presenti in vari organi tra cui il fegato, ma anche il 

testicolo; in quest’ultimo il legame tra ftalati e recettori causa apoptosi delle cellule del 

Sertoli (Bhattacharya, et al., 2005). 

Possono attraversare la barriera placentare e causare effetti teratogeni (Saillenfait, et al., 

1998), essere escreti nel latte (Dostal, et al., 1987) e sono anche stati trovati nel liquido 

amniotico (Silva, et al., 2004). 

Uno studio suggerisce inoltre un effetto additivo in vitro tra alcuni ftalati e il BPA 

(Christen, et al., 2012). 

I periodi più critici per l’esposizione sono la vita intrauterina e i primi anni di vita, ma studi 

su modelli animali hanno dimostrato che ci può essere un rischio anche nell’adulto a 

seguito di esposizione cronica ed eventuale combinazione con BPA o altri IE con effetti 

negativi sull’apparato riproduttivo maschile (Pallotti, et al., 2020).  
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5.2: Fonti di esposizione 

Principalmente queste molecole sono impiegate nel polivinilcloruro (PVC) e in altri 

materiali plastici per conferire loro morbidezza e flessibilità (Saillenfait e Laudet-Hesbert, 

2005), sono presenti in prodotti di uso quotidiano come contenitori per alimenti o 

giocattoli per bambini, ma anche dispositivi medici quali cateteri e sacche per le 

trasfusioni di sangue (Bhattacharya, et al., 2005), alimenti, aria corrente, polvere 

ambientale, acqua di bevanda, suolo, spray, cosmetici, interni delle auto, prodotti 

farmaceutici (Latini, et al., 2004). Gli ftalati ad alto peso molecolare sono impiegati di 

solito nei materiali plastici, mentre quelli a basso peso molecolare sono utilizzati nei 

prodotti cosmetici, solventi e altri (North, et al., 2014). Tuttavia gli ftalati non sono legati 

al materiale da legami covalenti quindi vengono rilasciati nell’ambiente (Meeker et al., 

2009), ma a differenza dei POP non sono soggetti a bioaccumulo e biomagnificazione e il 

loro riscontro nel sangue o nelle urine di un organismo è legato ad esposizione recente 

data la loro scarsa persistenza. Nell’ambiente hanno emivita breve, di alcune ore nell’aria 

e mesi nel suolo; solo in alcuni casi possono mantenersi nei sedimenti per alcuni anni 

(Chou e Wright, 2006). 

Il cibo è la maggior fonte di DEHP, alcuni dispositivi medici rilasciano DnBP, mentre l’aria, 

polvere e cosmetici rivestono un ruolo minore (Latini, 2010). Il loro riscontro negli 

alimenti è dovuto dalla migrazione delle molecole dal contenitore al prodotto, e questo 

fenomeno si verifica maggiormente nei cibi ad alta composizione lipidica; per quanto 

riguarda la loro presenza nell’ambiente, avviene per vaporizzazione degli ftalati dal 

materiale con successivo deposito nella polvere ambientale e in questo caso l’esposizione 

avviene per via inalatoria (Chou e Wright, 2006). Altre vie di esposizione possono essere 

cutanea nel caso di prodotti cosmetici e intravenosa attraverso dispositivi medici 

contenenti queste sostanze (North, et al., 2014). 

Nel cane i giocattoli e il cibo commerciale sono considerati la fonte di esposizione 

principale (Tekin, et al., 2020). A tal proposito è stato condotto uno studio in vitro (già 

citato al CAPITOLO 4 relativamente al BPA) che analizza il comportamento del cane come 

fattore di rischio per l’esposizione a sostanze nocive, in quanto tende a leccare e mordere 

vari oggetti. In questo studio sono stati presi come campione giocattoli e dispositivi di 
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allenamento di materiali plastici di diverse marche, materiali, colori e grado di usura; 

dopodiché mediante una lingua finta che simulasse il leccamento, è stato misurato il 

rilascio di ftalati in una saliva sintetica. I risultati hanno dimostrato che l’età e il grado di 

leccamento del dispositivo sono correlati positivamente con il rilascio di DEP, DBP e BBP, 

il grado di usura influenza il rilascio di DEP e BBP, il colore dava diversi gradi di rilascio di 

DEP e il rilascio di DEP e DEHP differiva in base ai brand. L’estere più rilasciato è stato 

DEHP (Wooten e Smith, 2013). 

È stato fatto inoltre uno studio in vivo su campioni di urine di cani e gatti domestici di 

New York, con l’obiettivo di misurare la concentrazione di 21 monoesteri degli ftalati. 

Sono state analizzate le urine di 50 cani e 50 gatti e i risultati sono stati confrontati con le 

concentrazioni delle medesime sostanze in campioni di urine dell’uomo di uno studio 

precedentemente effettuato sulla popolazione di New York. I risultati hanno mostrato che 

le concentrazioni urinarie dei metaboliti negli animali erano comparabili con quelle 

dell’uomo e che nel gatto vi erano concentrazioni lievemente maggiori rispetto al cane; 

inoltre le concentrazioni totali erano inversamente proporzionali all’età nel cane e 

direttamente proporzionali nel gatto, ma il motivo rimane da indagare. Il limite di questo 

studio è che non tiene conto delle fonti di esposizione (Karthikraj, et al., 2019). 

Uno studio sulle fonti di esposizione è stato fatto anche sulla specie felina; si è svolto in 

Francia su un campione di 10 gatti di diverse età. Sono stati misurati i livelli di ftalati nel 

siero dei gatti dopo prelievo ematico, nell’ambiente interno e del cibo. I risultati hanno 

dimostrato che non c’è correlazione tra età e concentrazione delle molecole, e gli ftalati 

più presenti nel siero erano DnBP, DiBP e DiNP. DEHP era presente in concentrazioni di 

32,8 ng/L quindi superiore alle dosi raccomandate per l’uomo (range 11,6-18 ng/L). Le 

concentrazioni di ftalati nel cibo e nell’ambiente hanno invece mostrato che l’esposizione 

del gatto deriva da entrambe le fonti: DEHP è stato trovato in concentrazioni maggiori 

rispetto agli altri, con valore di 599 µg/Kg nel cibo. Nell’ambiente è stata rilavata una 

concentrazione maggiore di DiNP e DiBP (Braouezec, et al., 2016). 

DEHP, DBP, BBP e DIBP sono state registrate come sostanze sotto restrizione dalla 

Direttiva Delegata (UE) 2015/863 (Gazzetta Ufficiale dell’Unione Europea, 2015), e nel 

2017 sono state incluse nell’elenco REACH come sostanze con proprietà di interferenti 
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endocrini (Tekin, et al., 2020). Non ci sono ancora normative per gli animali, pur essendo 

stata accertata l’esposizione a dosi simili all’uomo (Karthikraj, et al., 2019) ed effetti di 

interferenti endocrini (Pathirana, et al., 2011; Peterson, et al., 2012; Sumner, et al., 2019). 

 

5.3: Effetti 

Nell’uomo sono stati confermati effetti avversi derivanti dall’esposizione agli ftalati legati 

alla sfera riproduttiva: infertilità, aborto, età della pubertà anticipata, difetti nella qualità 

dello sperma, difetti dello sviluppo (Braouezec et al., 2016), endometriosi (Buck-Louis, et 

al., 2013). Oltre agli effetti sull’apparato riproduttivo, recentemente è stata studiata 

l’azione di IE sulla funzionalità tiroidea soprattutto nei bambini (Boas, et al., 2010) e la 

correlazione tra ftalati e altri agenti con l’insorgenza di asma allergica (North, et al., 2014). 

Alcuni metaboliti, sempre nell’uomo, sono implicati nella genesi di patologie metaboliche 

quali l’obesità (Xia, et al., 2018) e il diabete di tipo 2 (Li, et al., 2019), nello stress 

ossidativo (Rocha, et al., 2017), nel danno renale (Chen, et al., 2019), nell’osteoporosi 

(Min e Min, 2014) e in patologie cardiovascolari (Muscogiuri e Colao, 2017).  

Negli animali da laboratorio gli ftalati sono causa di patologie della sfera riproduttiva 

(Meeker, et al., 2009), allergie e sviluppo di alcuni tumori, ma nell’uomo non ci sono 

evidenze di un effetto cancerogeno (Chou e Wright, 2006). 

Nell’uomo e nella fauna selvatica è stata riconosciuta la cosiddetta sindrome da 

disgenesia testicolare (TDS) che si manifesta con criptorchidismo, ipospadia, inefficienza 

della spermatogenesi e tumore al testicolo (Pathirana, et al., 2011). Le alterazioni visibili 

istologicamente sono: tubuli seminiferi con spermatogenesi incompleta, tubuli con solo 

cellule del Sertoli o tubuli con solo gonociti oppure tubuli di dimensioni ridotte e pareti 

ialine, privi di entrambe le cellule- del Sertoli e germinali (Grieco, et al., 2008).  

Anche nel cane è stata riportata questa sindrome, ed è stata approfondita da uno studio 

fatto in Italia su un campione di 8 cani di diverse razze ed età a cui era stata diagnosticata 

TDS. Per ogni caso sono state valutate in vitro, dopo prelievo del tessuto, le principali 

alterazioni a carico del tubulo seminifero, l’iperplasia delle cellule di Leydig e il tipo di 

tumore eventualmente presente (Tabella 7). Dallo studio si nota come le alterazioni 
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possano non essere necessariamente simmetriche nei due testicoli, che l’anomalia più 

frequente è la mancanza di spermatozoi all’interno dei tubuli e che la neoplasia più 

diffusa è il seminoma (Grieco, et al., 2008). 

  

Tabella 7. Rilievi patologici tipici della TDS analizzati in 8 cani. L’alterazione più frequente è la 

mancanza di spermatozoi all’interno dei tubuli e il seminoma è la neoplasia più spesso associata a 

questa sindrome (Grieco, et al., 2008) 

 

 

Gli studi sugli animali da compagnia svolti finora sono incentrati soprattutto sugli effetti 

degli ftalati sull’apparato riproduttivo del cane maschio.  

È stato condotto uno studio in vitro su cellule interstiziali testicolari di cane con l’obiettivo 

di dimostrare gli effetti dei metaboliti monobutil ftalato (MBP) e mono-(2-etilexil) ftalato 

(MEHP) sulla secrezione di testosterone e insulin-like peptide 3 (INSL3), entrambi ormoni 

coinvolti nel meccanismo della discesa del testicolo. Le cellule, ottenute da testicoli di 26 

cani sani e 16 criptorchidi mediante orchiectomia, sono state trattate con MBP e MEHP al 

dosaggio rispettivo di 0, 0.8 e 8 mmol/L e 0, 0.2 e 0.8 mmol/L. Successivamente, sulla 

base di un gruppo controllo, sono stati misurati gli effetti dei due monoesteri ai relativi 
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dosaggi sulla secrezione di testosterone (basale e hCG indotta) e sulla secrezione basale di 

INSL3. I risultati (Figura 10) hanno rivelato che entrambi i monoesteri hanno un effetto 

significativo di inibizione di testosterone hCG indotto e INSL3, mentre MEHP causa un 

aumento del testosterone basale. Inoltre è stato dimostrato che non vi erano differenze 

nella secrezione dei due ormoni tra cellule da testicoli normali e da testicoli criptorchidi 

(Pathirana, et al., 2011). 

 

C 

Figura 10. Effetti della somministrazione a di diverse concentrazioni (μM) dei due monoesteri 

degli ftalati MBP e MEHP sulla secrezione di testosterone basale (A) e hCG-indotta (B), e sulla 

secrezione di INSL3 (C) su cellule testicolari di cane, in rapporto percentuale su un gruppo 

controllo (Pathirana, et al., 2011) 

 

Un altro effetto che è stato preso in esame relativamente all’apparato riproduttivo 

maschile nella specie canina è il cambiamento di composizione e motilità dello sperma 

dopo esposizione agli ftalati. È stato fatto a questo proposito uno studio comparativo sul 

cane e sull’uomo in cui sono stati scelti come donatori 9 uomini e 11 cani. Lo sperma è 

stato prelevato e successivamente trattato con DEHP e sono stati misurati motilità e 

frammentazione del DNA. I risultati sono stati simili nell’uomo e nel cane, e hanno 

dimostrato un’alterazione di entrambi i parametri dopo esposizione, sia singola sia 
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insieme a PCB 153. La frammentazione del DNA avveniva in maniera dose-dipendente in 

caso di esposizione alla singola sostanza, ma questa correlazione non si verificava quando 

erano combinate (Sumner, et al., 2019). L’obiettivo principale di questo studio era capire 

se la specie canina potesse essere una sentinella degli effetti sull’uomo (e si è concluso 

con un risultato positivo), ma ha fornito comunque dati utili per comprendere gli effetti 

dannosi di queste sostanze sulla salute del cane. 

Al momento non ci sono studi rivolti ad altri effetti degli ftalati sul cane, ma si sospetta 

che queste sostanze siano tra i fattori responsabili di obesità e diabete mellito (Banfield, 

2012). 

Gli studi sulla specie felina sono ancora pochi, ma si pensa che gli ftalati siano coinvolti, 

insieme ad altri interferenti endocrini, nella patogenesi dell’ipertiroidismo felino 

(Peterson, et al., 2012). 

 

CAPITOLO 6: I policlorobifenili (PCB) e i polibromodifenileteri (PBDE) 

6.1: Struttura e maccanismo d’azione 

I PCB e i PBDE sono due gruppi di sostanze di sintesi. In entrambi si contano 209 diversi 

congeneri, che hanno come struttura comune degli anelli bifenili, attorno ai quali si 

dispongono atomi di cloro in posizione –orto, -meta o –para nei PCB, o atomi di bromo 

nei PBDE (Figura 11) (Carpenter, 2006; Luthe, et al., 2008). In base agli angoli di legame, i 

PCB possono essere divisi in complanari e non complanari, mentre nei PBDE non vi è 

questa distinzione perché sono tutti non complanari (Luthe, et al., 2008); inoltre il legame 

Cl-C ha energia maggiore rispetto al legame Br-C (Wang, et al., 2011). Queste differenze 

strutturali sono alla base delle caratteristiche biochimiche individuali dei congeneri, della 

diversa affinità recettoriale e del loro metabolismo. 
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Figura 11. Struttura generica dei PCB complanari e non complanari, e dei PBDE (in questo caso è 

stato riportato il PBDE 73 a titolo di esempio). Si notino i legami Cl-C e Br-C disposti attorno agli 

anelli bifenili, che caratterizzano i due gruppi di congeneri (Yilmaz, et al., 2020; Luthe, et al., 2008) 

 

I PCB furono ampiamente prodotti e utilizzati a partire dagli anni ’20, ma le evidenze di 

effetti dannosi furono ben presto chiare e il loro impiego fu proibito a partire dalla fine 

degli anni ’70. Tuttavia sono ancora molto presenti a livello ambientale. Sono composti 

semi-volatili e possono migrare dal materiale all’ambiente (Grimm, et al., 2015).                                                      

I PBDE vengono utilizzati come ritardanti di fiamma in vari materiali, perché con 

l’applicazione di calore si decompongono prima della matrice polimerica in cui sono 

inseriti, prevenendo così la formazione di gas infiammabili (Troitszch, 1990). Sono 

incorporati nei polimeri mediante legami covalenti (Bergman, 1989) e anche in questo 

caso alcuni possono essere rilasciati dal materiale nell’ambiente (Rahman, et al., 2001). 

Per la loro resistenza alla degradazione microbica ambientale sono classificati tra i POP e 

come tali sono soggetti a fenomeni di bioaccumulo e biomagnificazione (Rahman, et al., 

2001). Sono stati trovati in concentrazioni rilevanti nel tessuto adiposo dell’uomo 

(Stanley, et al., 1991) e di varie specie animali, sia terrestri che acquatiche, con una 

correlazione positiva tra sviluppo di tessuto adiposo e concentrazione delle molecole 

(Sellstrom, et al., 1993). La loro presenza è stata riscontrata anche nel tessuto adiposo dei 

cani e dei gatti ed è stato osservato che le concentrazioni maggiori si avevano nei gatti, 

sia a causa della maggior capacità dei cani di eliminare queste sostanze, sia ad una 

probabile maggior esposizione della specie felina legata alle abitudini di grooming 

(Storelli, et al., 2009). Oltre al passaggio nella catena alimentare, queste molecole 

possono legarsi a particelle ambientali, attraversare la barriera alveolare e permanere nei 
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polmoni per molto tempo (Kim, et al., 2014); le particelle di diametro fino a 1 µm possono 

passare dagli alveoli polmonari al circolo sistemico (Rundell, et al., 2007). La loro 

resistenza alla degradazione da parte del metabolismo degli organismi dipende dalla 

struttura della molecola (Luthe, et al., 2008), e gli effetti avversi possono essere dati sia 

dalla molecola sia dai metaboliti intermedi (Grimm, et al., 2015). 

I PCB non complanari hanno una struttura simile al 17-β estradiolo e per questo si legano 

ai recettori ER con azione estrogenica (Sumner, et al., 2019), mentre i PCB complanari 

hanno effetto anti-estrogenico (Gore, et al., 2001), con inibizione della coniugazione del 

17-β estradiolo (Sharpe e Irvine, 2004). 

I PCB agiscono anche sulla tiroide, provocando la diminuzione dei livelli di T₄ sierico 

secondo i seguenti meccanismi: legame dei PCB con le proteine di trasporto degli ormoni 

tiroidei, riduzione della produzione di T₄ o aumento della sua eliminazione, e riduzione 

della conversione del T₃ in T₄ (McKinney, et al., 1994). Data l’analogia strutturale tra i 

PBDE e gli ormoni tiroidei, ci può essere un’interazione diretta tra queste molecole con 

effetti di agonismo o antagonismo in base al congenere in questione (Luthe, et al., 2008). 

I PCB complanari hanno un’elevata affinità per i recettori degli idrocarburi arilici (AhR), 

mentre per i PBDE è stato dimostrato un debole effetto di antagonista su questi recettori. 

Inoltre PCB e PBDE si legano ai recettori del pregnano (PXR). Il coinvolgimento degli AhR e 

dei PXR è responsabile degli effetti di IE da parte di PCB e in minor parte PBDE sul sistema 

immunitario, sul metabolismo lipidico e sulle cellule del sangue (Luthe, et al., 2008; Leijs, 

et al., 2009). 

Inoltre è stata vista un’interazione dei PCB e dei PBDE con i recettori dei glucocorticoidi 

(GR) rispettivamente di agonismo e di antagonismo (Johansson, et al., 2005), e con i 

recettori del GABA (Mariussen e Fonnum, 2001). 

Tra i mammiferi, il cane è l’animale che è maggiormente in grado di eliminare PCB, PBDE 

e gli altri POP, infatti sono presenti sempre in minor concentrazione, non solo a parità di 

esposizione, ma anche successivamente a dosi maggiori, come hanno evidenziato due 

studi comparativi eseguiti in Spagna rispettivamente con l’uomo (Ruiz-Suárez, et al., 

2016) e con il gatto (Ruiz-Suárez, et al., 2015). Anche nel fegato e nel tessuto adiposo del 
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cane è stato documentato un minor accumulo di PCB e PBDE rispetto al gatto, seppur 

entrambe le specie fossero state soggette alla medesima esposizione (Kunisue, et al., 

2005). 

Questa differenza è stata oggetto di molti studi dai quali si è concluso che il cane possiede 

enzimi specifici, principalmente sottofamiglie del CYP2B e CYP2C, che catalizzano le 

reazioni che portano alla formazione di metaboliti intermedi e all’eliminazione di molte 

sostanze tra cui i POP. Grazie a questo corredo enzimatico, il cane è quindi in grado di 

metabolizzare ed eliminare i PCB, i PBDE e la maggior parte dei POP molto più 

rapidamente rispetto agli altri mammiferi, che invece non possiedono le medesime 

sottofamiglie di questi enzimi (Duignan, et al., 1987; Aryoshi, et al., 1992). Questa 

caratteristica è propria non solo del cane domestico, ma dei canidi più in generale come 

ha dimostrato uno studio sulle volpi (Georgii, et al., 1994).  

Inoltre è stata dimostrata nella specie felina una correlazione tra la presenza delle 

endocrinopatie acromegalia e diabete di tipo 2, ed efficienza nel metabolismo dei PCB e 

PBDE. È stato infatti osservato che nei gatti con diabete di tipo 2 indotto da acromegalia i 

livelli hanno minor capacità di accumulare alcuni POP rispetto ai gatti con diabete di tipo 

2 non indotto da acromegalia, e ai gatti sani. Sono necessari ulteriori studi per 

approfondire i meccanismi, ma probabilmente questa differenza è dovuta al ruolo 

dell’ormone della crescita (GH), presente in eccesso negli animali con acromegalia, che da 

una parte sovrastimola l’attività del fegato con un conseguente aumento del 

metabolismo delle sostanze, dall’altra aumenta l’attività degli enzimi del citocromo, in 

particolare CY3A4 e CYP2B6, deputati alle reazioni di fase II (Dirtu, et al., 2013).  

 

6.2: Fonti di esposizione  

I PCB sono stati usati in passato come fluidi dielettrici, scambiatori di calore, trasformatori 

e condensatori. I loro effetti nocivi e di bioaccumulo sono noti da diversi anni, tant’è che il 

loro impiego è vietato dagli anni ’70 (Zhao, et al., 2010); i PBDE sono dei ritardanti di 

fiamma presenti in molti prodotti di uso quotidiano (Dye, et al., 2007) come PVC e 

polipropilene, cavi e apparecchiature elettriche di vario tipo, schiuma di poliuretano 
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(Rahman, et al., 2001). Tendono ad accumularsi nell’ambiente, in particolare nel 

sottosuolo e nei sedimenti, con una distribuzione che risente di diversi fattori quali le 

caratteristiche biochimiche e il trasporto atmosferico a lungo raggio (LRAT) del congenere 

in questione, le proprietà del suolo, il clima e le caratteristiche territoriali e i processi di 

scambio tra suolo ed aria atmosferica (Schuster, et al., 2011). Una fonte di 

contaminazione ambientale importante deriva dal deposito di rifiuti elettronici, che 

spesso vengono portati da paesi industrializzati verso paesi meno industrializzati. Nel 

2017, per esempio, l’80% dei rifiuti elettronici prodotti a livello mondiale è stato portato 

nei paesi meno sviluppati del continente asiatico, in cui sono state riscontrate delle 

concentrazioni elevate di queste molecole nel suolo e nei sedimenti (Lu, et al., 2021). Al 

contrario, in Europa Settentrionale, uno studio comparativo eseguito tra concentrazione 

nel suolo di PCB e PBDE negli anni 1998 e 2008 ha rivelato una diminuzione significativa 

dei livelli di PBDE e una riduzione, seppur meno marcata, dei livelli di PCB (Schuster, et al., 

2010). Un altro studio comparativo eseguito su campioni di aria ambiente ha evidenziato 

una diminuzione delle concentrazioni totali delle due molecole negli anni 2004-2008. In 

entrambi i casi la riduzione è stata favorita sia dalla degradazione ambientale, sia dalla 

forte limitazione nell’utilizzo di queste molecole (Schuster, et al., 2011). 

In seguito all’accumulo ambientale queste molecole possono essere assorbite dai 

vegetali, e passare così nella catena alimentare. È stato analizzato questo processo 

prendendo la pianta del mais come modello e sono state osservate delle differenze 

nell’assorbimento e nel metabolismo delle due sostanze. Si è visto in particolare che i 

PBDE hanno un accumulo maggiore nelle radici perché dotati di un coefficiente di 

ripartizione maggiore rispetto ai PCB con la stessa sostituzione dell’alogeno, ma che i PCB 

vengono più facilmente trasportati dalle radici alla pianta. Inoltre il metabolismo, che 

consiste principalmente in reazioni di dealogenazione e riarrangiamento degli atomi di 

bromo nei PBDE e degli atomi di cloro nei PCB, ha dimostrato essere più marcato nella 

debrominazione dei PBDE a causa della minor energia del legame Br-C (Wang, et al., 

2011). 

Le fonti di esposizione principali ai PCB e PBDE sono gli alimenti e la polvere ambientale, 

sia per l’uomo sia per gli animali domestici (Dye, et al., 2007). Nell’uomo si è visto che la 
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via inalatoria, soprattutto per i PCB, è più rilevante rispetto alla via orale (Robertson e 

Ludewig, 2011). 

Relativamente agli animali domestici, in uno studio eseguito in Francia su 8 gatti, sono 

state misurate le concentrazioni sieriche di PCB e PBDE e le concentrazioni di queste 

sostanze nel cibo e nell’ambiente. Nel siero sono stati rilevati 18 PCB, con concentrazione 

totale compresa tra 1406 e 4274 ng Lˉ¹, con una prevalenza del CB 153; i PBDE erano 

presenti in un range di 2.4-34.7 ng Lˉ¹, in particolare BDE 153/154, seguito da BDE 47, BDE 

99/100 e BDE 28. Nell’aria ambiente è stata misurata una concentrazione totale di PCB di 

1.5 ng/m³, con una prevalenza dei PCB a basso peso molecolare CB 28 e CB 52; i PBDE 

erano alla concentrazione di 0,071 ng/m³ e i più rappresentati erano BDE 209, BDE 47 e 

BDE 99/100. Negli alimenti esaminati sono stati riscontrati PCB e PBDE alle concentrazioni 

rispettive di 1.7 ng gˉ¹ e 0,088 ng gˉ¹ e le molecole maggiormente presenti erano CB 153 e 

CB 52 per i PCB e BDE 47 e BDE 153/154 per i PBDE. Quindi la fonte di esposizione più 

rilevante è sicuramente l’alimentazione, ma anche la presenza di queste sostanze a livello 

ambientale costituisce un’importante via di ingresso (Braouezec, et al., 2016). I risultati 

ottenuti sono in linea con quelli rilevati in altri studi in Europa (Ruiz-Suárez, et al., 2015), 

mentre ci sono differenze rilevanti con gli studi fatti negli USA (Dye, et al., 2007) a causa 

dei diversi limiti di legge per queste sostanze. 

In uno studio è stato stimato il contenuto di PBDE testando una varietà di alimenti 

commerciali secchi e umidi in lattina per gatti. I risultati (Tabella 8) hanno dimostrato che 

gli alimenti con un maggior contenuto totale di PBDE erano quelli a base di pesce, e 

questo è in linea con i fenomeni di biomagnificazione dei POP attraverso gli animali 

marini. Negli alimenti umidi i le molecole più presenti sono state BDE 47 e 99, mentre 

negli alimenti secchi il BDE 209 era il più presente, ed in questo caso si è ipotizzato che 

derivasse dai processi di lavorazione del prodotto piuttosto che dalla materia prima (Dye, 

et al., 2007). 
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Tabella 8. Concentrazioni totali di PBDE (ΣPBDE) e di alcuni congeneri in campioni di alimenti per 

gatti. Le concentrazioni maggiori sono state riscontrate negli alimenti a base di pesce (Dye, et al., 

2007) 

 

 

In un altro studio, in cui sono stati analizzati campioni di pet food destinati a cani e gatti, è 

emerso che i PCB maggiormente presenti erano PCB 28 e PCB 52, alle concentrazioni 

rispettive di 5.54 ng/g e 1,81 ng/g negli alimenti per cani e di 1.81 ng/g e 0.41 ng/g negli 

alimenti per gatti. È stata poi stimata un’assunzione media giornaliera di PCB di 101.8 

ng/Kg di peso vivo per i cani e 43.8 ng/Kg per i gatti e, nonostante la maggior assunzione 

giornaliera stimata nei cani, dalla misurazione delle concentrazioni sieriche di PCB sono 

stati rilevati valori più alti nei gatti, a causa della maggior capacità metabolica della specie 

canina nell’eliminazione dei POP (Ruiz-Suárez, et al., 2015). 

Attualmente, a seguito delle evidenze sull’azione di IE da parte di queste sostanze, il loro 

uso è fortemente limitato. A livello europeo vige il Regolamento (UE) 2019/1021, che è 

una modifica del precedente Regolamento (CE) 850/2004. Il regolamento fissa dei limiti in 

cui queste sostanze possono essere presenti nei prodotti industriali e fornisce delle 

norme per lo smaltimento dei rifiuti contaminati (Gazzetta Ufficiale dell’Unione Europea, 

2019).                                 

Le limitazioni nell’impiego dei PBDE come ritardanti di fiamma hanno portato a partire dal 

2004, anno in cui era stato applicato il Regolamento (CE) 850/2004, ad un aumento 

nell’utilizzo dei ritardanti di fiamma organofosfati, soprattutto il tris (1-cloro-2-propil) 

fosfato (TCPP), tris (1,3-dicloro-2-propil) fosfato (TDCPP) e trifenilfosfato (TPP), il cui 
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accumulo è stato osservato nella polvere domestica e nella schiuma per mobili. Gli effetti 

di queste molecole sono sotto stretta osservazione, perché è probabile che siano i 

medesimi prodotti dall’esposizione ai PBDE (Stapleton, et al., 2009).  

 

6.3: Effetti 

Nell’uomo i PCB e i PBDE possono causare sindromi metaboliche quali l’obesità 

(Carpenter, 2013) e il diabete di tipo 2 (Ruiz, et al., 2018) ed essere causa di 

problematiche dell’apparato riproduttivo maschile (Sumner, et al., 2019). In soggetti con 

livelli di tireotropina sierica molto bassi, sono state trovate concentrazioni elevate di 

tiroxina e triiodotironina e anche di PCB, dimostrando quindi una correlazione tra 

ipertiroidismo subclinico sporadico e PCB (Langer, et al., 2007). Queste molecole sono 

responsabili di disordini ematologici e a carico dell’immunità innata negli adolescenti 

esposti nel periodo prenatale (Leijs, et al., 2009). Inoltre si sospetta che siano responsabili 

di mutazioni genetiche coinvolte nello sviluppo dell’autismo (Mitchell, et al., 2012).  

Molti PBDE hanno una struttura simile a quella dell’ormone tiroideo T₄ ed è questa 

probabilmente la causa degli effetti di queste sostanze sulla tiroide osservati nei topi e 

nella fauna selvatica. Dagli anni ’80 sia nell’uomo sia nei gatti si è vista una correlazione 

tra aumento dei casi di ipertiroidismo e aumento delle concentrazioni dei PBDE 

nell’ambiente, quindi queste sostanze sono probabilmente coinvolte. Il gatto è l’unico 

mammifero oltre all’uomo in cui sono stati osservati casi di ipertiroidismo e spesso nei 

gatti con questa patologia sono stati misurati livelli significativi di PBDE (Dye, et al., 2007). 

La specie felina è considerata una sentinella per gli effetti dei PBDE nella genesi 

dell’ipertiroidismo nell’uomo. Uno studio svolto negli USA con questo obiettivo, ma che 

ha anche fornito informazioni di interesse veterinario, ha misurato i livelli di alcune classi 

di PBDE (Figura 12) nel siero di 23 gatti con diverse caratteristiche: 11 ipertiroidei, 7 non 

ipertiroidei e 5 giovani. I PBDE più presenti erano BDE 47, 99, 100, 153, 154, 183, 207, 

208, 209; sono stati rilevati inoltre altri PBDE, ma con frequenza incostante e a basse 

concentrazioni. Si è visto che le concentrazioni totali di PBDE nei gatti giovani, non 

ipertiroidei e ipertiroidei erano rispettivamente 4.3, 10.5 e 12.7ng/mL, e che BDE 47 e 99 
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erano prevalenti in tutte e tre le categorie, con concentrazioni rilevanti nei gatti anziani e 

ipertiroidei (Dye, et al., 2007). 

 

Figura 12. Principali classi di PBDE e relative concentrazioni (ng/mL) nel siero dei gatti giovani 

Young), anziani non ipertiroidei (Sick non-HT) ed ipertiroidei (HT) (Dye, et al., 2007) 

 

In un altro studio condotto in Svezia su un gruppo di gatti, ha identificato il BDE 209 come 

molecola prevalente, seguito da BDE 207, 99 e 47. Il limite di questo studio è stato che 

non si è trovata una correlazione positiva tra concentrazioni di PBDE e ipertiroidismo. 

Successivamente è stato misurato il livello di PBDE sierici anche nell’uomo e sono stati 

ottenuti risultati simili, ad indicare che molto probabilmente le fonti di esposizione sono 

le medesime (Kupryianchyk, et al., 2009).  

I PCB causano una riduzione della motilità degli spermatozoi nel suino e nell’uomo 

(Campagna, et al., 2009). Anche nel cane è stato osservato questo effetto, ed è proprio 

questa specie che è oggetto di interesse in qualità di sentinella per l’uomo. In uno studio 

comparativo tra cane e uomo è infatti stato dimostrato come l’esposizione combinata allo 

ftalato DEHP e al PCB 153 sia causa in entrambe le specie di una diminuita motilità degli 

spermatozoi e ad una maggior frammentazione del DNA in vitro (Sumner, et al., 2019).  

Da un recente studio è emerso che l’elevata capacità del cane nel metabolizzare 

rapidamente i POP, può essere in alcuni casi un evento dannoso. Ciò avviene perché in 

questa specie i principali metaboliti di fase I dei PCB sono intermedi idrossilati (OH-PCB) i 

quali, avendo una struttura simile agli ormoni tiroidei, possono legarsi alle proteine di 

trasporto degli ormoni tiroidei, passare la barriera emato-encefalica grazie alla loro 
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lipofilicità e raggiungere il cervello, esercitando un’azione tossica. Per lo studio è stato 

preso un gruppo di cani Beagle, che sono stati trattati con una miscela di PCB e sottoposti 

ad eutanasia, e dai quali successivamente sono stati prelevati campioni di tessuto 

cerebrale. È stata confermata la presenza di OH-PCB nel cervello e, dall’esame dei 

mitocondri, è stato dimostrato che questi composti causano disaccoppiamento della 

fosforilazione ossidativa nelle cellule cerebrali tramite inibizione della catena di trasporto 

degli elettroni, inibizione dell’ATP-asi, oppure inibizione dei complessi mitocondriali III, IV 

e V che sono responsabili del mantenimento del gradiente di membrana. Saranno 

necessari ulteriori studi sugli effetti della carenza di ATP a livello cerebrale nel cane, ma si 

sospetta che possa essere alla base dell’alterazione del ciclo dell’urea con conseguente 

iperammoniemia, causare deficit nelle funzioni cognitive, essere coinvolto nella genesi di 

malattie neurodegenerative o alterare il metabolismo di alcune macromolecole 

biologiche, come è stato già osservato in altre specie (Nomiyama, et al., 2019).  

 

CAPITOLO 7: I pesticidi 

7.1: Struttura e meccanismo d’azione 

I pesticidi sono sostanze di sintesi impiegate in agricoltura con lo scopo di eliminare la 

presenza di funghi, piante o animali che possono essere dannosi per la coltura. Agiscono 

selettivamente su sistemi metabolici presenti unicamente nelle specie bersaglio, pertanto 

non dovrebbero essere tossici per gli altri organismi (Combarnous, 2017). Tuttavia 

possono avere degli effetti dannosi anche su uomo e animali: da tossicità acuta, oppure di 

interferenza endocrina dopo esposizione prolungata, ed alcuni di essi possono essere 

attivi già a basse dosi (Hayes, et al., 2003).  

Hanno una struttura chimica molto varia e per la maggior parte sono piccole molecole 

con p.m. compreso tra 300 e 2000 Da (Combarnous, 2017). Data la loro elevata 

liposolubilità, tendono ad accumularsi a lungo nell’ambiente e nel tessuto adiposo degli 

organismi, per questo sono classificati tra i POP (Gautam, et al., 2020). La maggior parte di 

essi ha un’emivita ambientale fino a 20 anni per una completa degradazione microbica 

(Lintelmann, et al., 2003). In particolare, 8 pesticidi fanno parte della cosiddetta “Dirty 
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Dozen”, che sono un gruppo di 12 sostanze con elevata tossicità e marcata persistenza 

ambientale (UNEP, 2004). I fenomeni di accumulo e di interferenza endocrina riguardano 

anche i metaboliti delle sostanze in questione (Lintelmann, et al. ,2003).  

In base all’organismo bersaglio i pesticidi si dividono in: insetticidi, fungicidi, erbicidi, 

anticrittogamici, nematocidi, acaricidi e fitoregolatori (www.issalute.it ). A loro volta gli 

insetticidi possono essere divisi sulla base della loro struttura chimica nelle seguenti 

classi: organofosforici (OP), organoclorurati (OC), carbamati e piretroidi (Yilmaz, et al., 

2020).  

I pesticidi organoclorurati (OC) comprendono un ampio gruppo di sostanze tra cui il DDT e 

l’aldrina, che hanno come elemento strutturale in comune la presenza di gruppi cloro. 

Sono altamente lipofili quindi tendono ad accumularsi nell’ambiente e nel tessuto 

adiposo degli organismi esposti (Martyniuk, et al., 2020). 

I pesticidi organofosforici (OP) e i carbamati (tra cui il propoxur) vengono identificati 

come inibitori delle colinesterasi (IDC) per il loro effetto sull’enzima acetilcolinesterasi 

degli organismi bersaglio. Sono esteri rispettivamente dell’acido fosforico e dell’acido 

carbamico (Mengozzi e Soldani, 2010).  

I piretroidi sono analoghi sintetici delle piretrine presenti in natura nei fiori del piretro e 

rispetto a questi ultimi sono stati modificati per essere più stabili nell’ambiente. Sono 

molecole lipofile ma hanno un rapido metabolismo (Mengozzi e Soldani, 2010). 

Ci sono poi gli insetticidi di seconda generazione come il fipronil, che viene applicato 

principalmente a livello cutaneo dei cani e dei gatti, e grazie alla sua lipofilicità si dissolve 

nel sebo dopo l’applicazione e si distribuisce in tutto il corpo ed agisce sul sistema 

nervoso degli artropodi indesiderati (Suzuki, et al., 2021). Altra categoria di insetticidi tra i 

più impiegati sono i neonicotinoidi tra i quali il più importante, l’imidacloprid, si lega 

selettivamente ai recettori dell’acetilcolina nel SNC degli insetti (Salis, et al., 2017). Il loro 

ampio utilizzo in agricoltura, al di là dell’utilità nell’eliminare insetti dannosi, è anche una 

delle maggiori cause della mortalità delle api (Henry, et al., 2012) che è ormai diventata 

una problematica ecologica rilevante. 

http://www.issalute.it/
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Uno dei primi pesticidi prodotti nel secolo scorso è stato il diclorodifeniltricloroetano 

(DDT) nel 1939 (Mnif, et al., 2011), ma le rapide evidenze di effetti tossici e di interferenza 

endocrina sull’uomo e sull’ambiente ha fatto sì che il suo impiego fosse vietato in molti 

paesi già dagli anni ’70; tuttavia viene ancora oggi impiegato nei paesi in cui vi è ancora la 

malaria, perché è molto attivo contro gli insetti responsabili (Lintelmann, et al., 2003). 

La loro azione di interferenti endocrini avviene secondo i seguenti meccanismi: possono 

mimare gli ormoni endogeni e legarsi ai loro recettori cellulari, alterare il numero di 

recettori, o possono antagonizzare l’azione ormonale legandosi all’ormone stesso, ai 

recettori o alle proteine di trasporto (Cheek, et al., 1999).  

Da uno studio condotto in vitro in cui sono stati analizzati 200 pesticidi, è emersa 

un’attività di trascrizione mediata dai recettori ERα per 47 sostanze, dai recettori ERβ per 

33 sostanze, 11 recettore degli idrocarburi arilici (AhR) e per ben 106 pesticidi trascrizione 

mediata dai recettori del pregnano (PXR) (Kojima, et al., 2011). Alcuni possono agire sul 

metabolismo o sull’attività degli ormoni tiroidei (Porter, et al., 1993; Verreault, et al., 

2004). Inoltre, si è vista un’attività della maggior parte dei pesticidi sui recettori dei 

glucocorticoidi GR. In uno studio in vitro del 2016 è stata misurata l’attività sui recettori 

GR di cellule umane da parte di 34 pesticidi e dei loro metaboliti. I risultati hanno 

dimostrato attività GR-antagonista da parte dei metaboliti del DDT (i più potenti da 

questo punto di vista), dei piretroidi e dell’atrazina. Questo si traduce in una riduzione 

dell’espressione, nel fegato e in altri organi, dei geni coinvolti nella sintesi e metabolismo 

dei glucocorticoidi (Zhang, et al., 2016).  

Gli OC hanno debole attività estrogenica e marcata azione anti-androgena (Martyniuk, et 

al., 2020). In vitro gli OC hanno una maggior affinità per i recettori ERβ rispetto agli ERα 

(Nakashima, et al., 2013), mentre il p-p DDE (metabolita del DDT) e la vinclozolina (che è 

un fungicida) si legano soprattutto ai recettori AR con azione antagonista ed effetto finale 

anti-androgeno (Kojima, et al., 2004). 

Studi in vitro hanno dimostrato che per alcune di queste sostanze può esserci un effetto 

miscela con azione additiva o di sinergismo (Birkhoj, et al., 2004; Combarnous, 2017) e 

questo è un importante fattore da considerare in termini di rischio.  
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In uno studio svolto in Turchia nel 2018 sono stati scelti 15 gatti e 21 cani di diverse età, 

tutti esenti da patologie, e dopo prelievo di sangue sono state misurate le concentrazioni 

dei pesticidi organoclorurati α-HCH, β-HCH, γ-HCH, HCB, aldrina, 2.4’-DDT, 2.4’-DDE, 4.4’-

DDT e 4.4’-DDE. Tutte le molecole sono state trovate in almeno un campione di sangue e 

si è visto che nei gatti erano presenti in concentrazioni maggiori. Questo è probabilmente 

dovuto al metabolismo che porta all’eliminazione degli OC, che è più efficiente nella 

specie canina rispetto a tutte le altre specie, gatto compreso (Yavuz, et al., 2018). Un altro 

studio che conferma una differenza nel metabolismo dei pesticidi tra specie canina e 

felina è stato eseguito su un campione di 42 cani e 35 gatti; in un primo momento sono 

state misurate le concentrazioni di OC nella dieta e successivamente le concentrazioni 

plasmatiche di 19 organofosforici negli animali. Nonostante le diete per cani avessero un 

contenuto di OC maggiore, le concentrazioni plasmatiche più elevate sono state rilevate 

nei gatti, nei quali c’è un metabolismo di eliminazione dei POP più lento è quindi un 

maggior bioaccumulo (Ruiz-Suárez, et al., 2015). 

 

7.2: Fonti di esposizione 

L’esposizione ai pesticidi è una delle maggiori forme di inquinamento chimico dell’era 

moderna (Zhang, et al., 2016). 

Sulla base degli effetti dannosi che sono stati osservati, l’utilizzo di molti pesticidi in 

particolare gli OC è stato vietato già da molti anni; tuttavia l’uomo e gli animali risentono 

ad oggi degli effetti derivanti dall’uso improprio che è stato fatto in passato e del 

conseguente accumulo ambientale (Gautam, et al., 2020), per questo si stanno cercando 

dei modi per evitare il più possibile l’esposizione e ridurne la persistenza ambientale 

(Martyniuk, et al., 2020). Le fonti di esposizione di maggior rilevanza sono cibo e acqua. 

Poiché queste sostanze sono soggette ai fenomeni di bioaccumulo e biomagnificazione 

attraverso la catena alimentare, l’uomo e gli animali da compagnia sono particolarmente 

esposti, soprattutto attraverso l’assunzione di carne, latte, pesce e altri alimenti 

altamente lipidici (Verner, et al., 2013). Anche i vegetali assorbono i pesticidi, sia 

direttamente sia dal suolo mediante le radici; le sostanze passano poi attraverso la catena 

alimentare, dapprima tramite ingestione da parte degli erbivori, poi possono arrivare 
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all’uomo e ad altri animali (Lintelmann, et al., 2003). Nell’uomo, il personale addetto ai 

trattamenti con pesticidi in agricoltura è più esposto, ma il rischio è basso se 

adeguatamente istruito (Blanco-Munoz, et al., 2016). La fascia di età più suscettibile 

all’esposizione è quella dei bambini dalla vita intrauterina fino alla pubertà, per i possibili 

danni nello sviluppo dell’apparato riproduttivo che è ancora in fase di sviluppo (Goldman, 

et al., 2000) e del SNC (Ribas-Fito, et al., 2003; Sharpe, et al., 2006). Inoltre, è importante 

in tutti i mammiferi il ruolo della lipomobilizzazione da parte della madre che avviene 

durante la gravidanza e l’allattamento (Waliszewski, et al., 2000). 

Nell’acqua sono presenti in superficie, nel sottosuolo, nei laghi, fiumi e mari. Raggiungono 

l’acqua attraverso l’agricoltura (Pironti, et al., 2021) e vanno ad alimentare il pull di POP 

presenti nell’ambiente acquatico.  

Così come per l’uomo, anche nel cane e nel gatto gli alimenti rivestono un ruolo 

importante nell’esposizione ai pesticidi. Uno studio fatto in Giappone nel 2014 (già citato 

relativamente ai fitoestrogeni) ha analizzato 15 diversi alimenti di cui 10 destinati ai cani, 

3 ai gatti, 1 ai criceti e 1 ai pesci rossi e ha dimostrato il contenuto di residui dei pesticidi 

organoclorurati α-HCH, β-HCH, HCB e p.p’-DDE. Solo in 2 campioni sono stati trovati, ma il 

motivo non è noto. In più è stata misurata la loro attività estrogenica in vitro ed è emerso 

che, data la scarsa attività, probabilmente gli OC non sono i maggiori responsabili degli 

effetti estrogenici degli IE assunti con la dieta, come lo sono invece i fitoestrogeni o altre 

sostanze (Nakashima, et al., 2013). 

In merito agli studi comparativi che vedono gli animali domestici come sentinelle per 

l’esposizione nell’uomo a contaminanti ambientali, nel caso dei pesticidi (soprattutto gli 

OC) si è visto che il cane non è una buona sentinella. È stato dimostrato da uno studio che 

la concentrazione plasmatica di OC nei cani era nettamente inferiore a quella dell’uomo, 

pur condividendo gli individui esaminati il medesimo ambiente. Questo è da imputare al 

differente metabolismo degli OC, più efficiente nel cane, oppure suggerisce che le due 

specie hanno nello stesso ambiente delle fonti di esposizione diverse (Ruiz-Suárez, et al., 

2016). 

La polvere domestica è un’altra importante fonte di esposizione ai pesticidi. Nel 2017, in 

Italia, è stata indagata la presenza di queste sostanze in 206 campioni di polvere da 
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appartamenti distribuiti nell’intero Paese ed è emerso (Figura 13) che i più rappresentativi 

erano il neonicotinoide imidacloprid, seguito da carbendazim (che è un fungicida) e 

propoxur e che l’ambiente domestico rappresenta un’importante fonte di esposizione 

soprattutto nei bambini e nei gatti per le loro abitudini (Salis, et al., 2017).  

 

Figura 13. Principali pesticidi riscontrati nella polvere domestica. Imidacloprid, Carbendazim e 

Propoxur sono stati trovati nel maggior numero di campioni (Salis, et al., 2017) 

 

Il contenuto massimo di residui di pesticidi nei o sui prodotti alimentari e mangimi di 

origine vegetale e animale è definito dal Regolamento (CE) 396/2005 e successive 

modifiche. Sono compresi anche gli alimenti per animali domestici (Gazzetta Ufficiale 

dell’Unione Europea, 2005). Per quanto riguarda l’immissione in commercio dei prodotti 

fitosanitari (intesi come pesticidi), invece, vige il Regolamento (CE) 1107/2009 (Gazzetta 

Ufficiale dell’Unione Europea, 2009). 

 

7.3: Effetti 

Dato l’accumulo di queste sostanze a livello ambientale, molte nozioni relative ai loro 

effetti dannosi sono state acquisite tramite osservazione della fauna selvatica. Sugli 

anfibi, per esempio, sono state studiate malformazioni alle gonadi maschili dopo 

esposizione all’atrazina e negli alligatori sono state viste malformazioni simili per effetto 

miscela di pesticidi organoclorurati e PCB (McKinlay, et al., 2008). Negli uccelli rapaci è 
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ben documentata la distruzione del processo di formazione dell’uovo per esposizione ad 

un analogo del DDT, il diclorodifenildicloroetilene (DDE) (Vos, et al., 2000). Nei pesci sono 

stati osservati danni neurologici, soppressione dell’asse riproduttivo, teratogenesi, 

immunosoppressione e alterazioni del metabolismo lipidico e nel salmone (Salmo salar) in 

particolare è noto che gli insetticidi carbamati interferiscono con il processo di 

smoltificazione, quindi, gli animali colpiti hanno minor capacità di adattarsi da acqua 

dolce ad acqua salata e vi è un conseguente aumento della mortalità (Martyniuk, et al., 

2020) 

I primi effetti di interferenza endocrina sull’uomo da parte dei pesticidi furono osservati 

già alla fine degli anni ’40, quando fu individuata una correlazione tra abbassamento del 

numero di spermatozoi ed esposizione al DDT nel personale addetto alla vaporizzazione in 

agricoltura di questo pesticida (McKinlay, et al., 2008). In seguito furono riscontrati 

criptorchidismo e ipospadia nei figli di donne che lavoravano in agricoltura e in 

successivamente è stata dimostrata una correlazione tra criptorchidismo e persistenza di 

pesticidi nel latte materno (Mnif, et al., 2011). In uno studio svolto in Italia a posteriori 

sugli abitanti di varie aree rurali negli anni 1990-1992 ha rivelato una correlazione tra 

esposizione ai pesticidi di uomini impiegati in agricoltura e sviluppo di tumore alla 

prostata (Settimi, et al., 2003). Potrebbe anche esistere una correlazione tra esposizione 

ai pesticidi e incidenza di cancro al seno nelle donne (Cohn, et al., 2011) ma su questo 

aspetto sono necessari ulteriori studi. 

Altri effetti studiati sempre in ambito di medicina umana riguardano: possibili 

problematiche nella fertilità maschile (Roeleveld, et al., 2008), correlazione con lo 

sviluppo di alcuni tumori (Garry, 2004), disordini riproduttivi (Garry, 2004), malformazioni 

genitali (Baskin, et al., 2001), difetti alla nascita (Schreinemachers, 2003), alterazioni dello 

sviluppo neurocomportamentale tramite azione sugli ormoni tiroidei (Fini, et al., 2017), 

interferenza con la funzione tiroidea (Langer, 2007), malattie neurodegenerative, turbe 

del metabolismo come diabete e obesità (Heindel, et al., 2017) e sistema immunitario 

(Martyniuk, et al, 2020). Uno studio condotto in vitro su colture cellulari umane ha 

mostrato un’azione nell’adipogenesi da parte dell’insetticida neonicotinoide imidacloprid, 

mediante attivazione dei recettori PXR (Mesnage, et al., 2018); inoltre l’esposizione a 
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questa categoria di insetticidi ha effetti teratogeni e può esserci una correlazione tra 

esposizione della madre e autismo nel figlio (Cimino, et al., 2017). 

Negli animali da laboratorio, uomo e fauna selvatica sono stati osservati tumori ormone-

dipendenti (McDuffie, 2005) e nei topi da laboratorio deficit riproduttivi femminili e 

maschili sia sull’animale esposto sia sulla progenie, ed alterazioni dello sviluppo nella 

progenie (Mikolić e Brčić Karačonji, 2018). 

Con particolare riferimento al cane e al gatto, in letteratura sono presenti pochi studi 

relativi agli effetti dei pesticidi come interferenti endocrini, anche se si sospettano effetti 

analoghi a quelli delle altre specie. 

Oltre ai pesticidi impiegati nell’ambiente, anche i comuni antiparassitari utilizzati per via 

topica nel cane e nel gatto rientrano in questa categoria di sostanze, e come tali si è visto 

che alcuni di essi possono avere effetti tossici e di interferenti endocrini. Uno studio a tal 

proposito è stato fatto sugli effetti del fipronil e del suo principale metabolita fipronil 

solfone nei topi da laboratorio. Negli animali domestici l’antiparassitario viene 

metabolizzato in fipronil solfone nel fegato, si distribuisce nel tessuto adiposo e in vari 

organi ed altera i livelli di serotonina e dopamina nel cervello con effetti 

neurocomportamentali come ha dimostrato lo studio. Sebbene sia necessario condurre 

delle ricerche specifiche sul cane e sul gatto, si sospetta che anche in queste specie 

avvengano gli stessi meccanismi, con conseguenze emotive e comportamentali (Suzuki, et 

al., 2021).  

Nel cane è stato dimostrato l’effetto in vitro sulla motilità degli spermatozoi da parte dei 

seguenti pesticidi: metamidophos e clorpirifos (appartenenti al gruppo degli 

organofosforici), carbaril e propoxur (carbamati) e cipermetrina e flumetrina (piretroidi). I 

carbamati sono stati i pesticidi che hanno dato maggiori effetti tossici e tutti e tre i gruppi 

di sostanze hanno causato una diminuzione della motilità degli spermatozoi. Questo è 

causato dal legame delle molecole all’enzima acetilcolinesterasi e all’induzione dello 

stress ossidativo mitocondriale, entrambi coinvolti nel meccanismo della motilità degli 

spermatozoi (Yurdakök-Dikmen, et al., 2016). 
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Si sospetta una possibile correlazione tra esposizione ad alcuni pesticidi e tumore maligno 

mammario nel cane, ma sono necessarie ulteriori conferme (Gautam, et al., 2020). 

Nei gatti è probabile che i pesticidi rientrino tra le sostanze coinvolte nella genesi 

dell’ipertiroidismo, tuttavia non ci sono ancora delle evidenze scientifiche sufficienti 

(Peterson, et al., 2012). 
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CONCLUSIONI 

Gli Interferenti Endocrini sono molecole, naturali o di sintesi, ampiamente diffuse 

nell'ambiente, negli alimenti e in buona parte degli oggetti di uso quotidiano. In 

particolare, i fitoestrogeni e lo zearalenone sono presenti nei vegetali, il bisfenolo A e gli 

ftalati possono essere rilasciati dai materiali plastici o dalle lattine, mentre i PCB, i PBDE e 

i pesticidi sono presenti in modo persistente nell'ambiente mediante bioaccumulo e 

passano da un individuo all'altro fino all'apice della catena alimentare tramite il 

fenomeno detto biomagnificazione, entrambi dovuti in parte alla lipofilicità di queste 

sostanze, in parte alla loro resistenza alla degradazione ambientale.  

Gli animali domestici cane e gatto sono diventati recentemente oggetto di studio 

relativamente alle fonti di esposizione e agli effetti di queste sostanze, sia perché 

condividono l'ambiente domestico con l'uomo e possono quindi essere delle utili 

sentinelle, sia perché la tendenza è quella di una sempre maggior attenzione al loro stato 

di salute. 

È stato dimostrato che i fitoestrogeni, in particolare genisteina e daidzeina, sono molto 

presenti nel pet food, soprattutto negli alimenti contenenti soia, perché non sono 

regolamentati, e sugli animali domestici non sono stati fin ora individuati gli effetti 

benefici associati a queste sostanze che sono stati invece visti in medicina umana, ma 

anzi, come conseguenza all'esposizione a queste molecole è stato osservato nel cane un 

aumento dei livelli sierici di estradiolo e di T₄, mentre nel gatto è stato riscontrato un 

aumento del T₄ e dell'fT₄, tant'è che sono inseriti tra le sostanze coinvolte nella genesi 

dell'ipertiroidismo felino.  

Lo zearalenone è presente negli alimenti a base di cereali, ma per questa sostanza l'UE ha 

fissato dei limiti anche relativamente al pet food. Ad oggi non sono stati fatti studi 

sull'effetto di questa molecola nel gatto, mentre nel cane è stata dimostrata una 

correlazione tra livelli di zearalenone sierico e aumento del progesterone e 

dell'estradiolo, con conseguente atresia dei follicoli ovarici, inibizione enzimatica, 

diminuzione del numero dei recettori β e aumentata apoptosi nell'ovaio, mentre 

nell'utero si hanno iperplasia ghiandolare, adenogenesi, angiogenesi e vascolarizzazione. 
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Il bisfenolo A si trova nei materiali plastici e negli alimenti per animali contenuti in lattine 

di alluminio, poiché anche per questa sostanza l'UE non ha fissato dei limiti di legge nei 

prodotti destinati agli animali. Nel cane l'esposizione a questa sostanza causa un 

cambiamento nella composizione della microflora intestinale, mentre nel gatto è stata 

dimostrata da parte di questa sostanza un'inibizione in vitro delle contrazioni uterine, una 

diminuzione della capacità da parte del sistema nervoso di percepire il contrasto durante 

la visione, ed è inoltre altamente probabile che anche questa molecola sia tra i fattori che 

concorrono nello sviluppo dell'ipertiroidismo felino.  

Un'altra categoria di molecole ampiamente presenti nei materiali plastici sono gli ftalati, 

ai quali gli animali domestici sono esposti sia attraverso il rilascio da parte di oggetti di 

plastica, sia tramite ingestione di cibo contaminato. Nel cane maschio è stato dimostrato 

un effetto inibitorio sul rilascio di testosterone e di insulin-like-peptide 3, entrambi 

coinvolti nel meccanismo della discesa del testicolo, e una diminuzione della motilità degli 

spermatozoi; inoltre in questa specie si sospetta che gli ftalati siano correlati allo sviluppo 

di obesità e diabete mellito. Gli studi sul gatto sono ancora carenti, ma con buona 

probabilità gli ftalati sono inclusi tra le molecole che causano ipertiroidismo felino.  

Infine sono stati studiati gli effetti degli inquinanti organici persistenti PCB, PBDE e 

pesticidi, che come dice il termine stesso si accumulano nell'ambiente e, seppur il loro 

utilizzo sia stato regolamentato e in alcuni casi vietato da molti anni, continuano 

comunque ad essere un rischio per gli organismi viventi, in particolar modo attraverso gli 

alimenti e la polvere domestica. Nel gatto è stata dimostrata una correlazione tra livelli 

elevati di PBDE nel sangue e ipertiroidismo, mentre nel cane alcuni PCB causano una 

diminuzione della motilità degli spermatozoi e una compromissione della fosforilazione 

ossidativa a livello cerebrale, le cui conseguenze vanno ancora indagate. Per quanto 

riguarda i pesticidi, ci sono ancora pochi studi sul cane e sul gatto, ma per ora si è visto 

che alcuni di essi vanno ad inibire la motilità degli spermatozoi nel cane, e si sospetta che 

alcune di queste molecole siano tra le possibili sostanze responsabili dell'ipertiroidismo 

felino, dell'insorgenza del tumore maligno mammario nella cagna e di effetti 

comportamentali.  

In conclusione, lo studio degli effetti degli Interferenti Endocrini è molto importante 
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anche in medicina veterinaria, e ci si aspetta che vengano condotte ulteriori indagini in 

questo ambito, poiché molti effetti sulla salute del cane e del gatto sono al momento solo 

ipotizzati. Seppur alcune sostanze siano presenti in modo persistente nell'ambiente e 

pertanto sia difficile evitarle, è invece possibile ridurre l'esposizione dei cani e dei gatti 

agli Interferenti Endocrini presenti negli alimenti e negli oggetti di uso quotidiano, per 

esempio limitando l'utilizzo di prodotti plastici o di alimenti commerciali in lattina, non 

essendo ancora soggetti a normative relativamente al contenuto di alcune delle sostanze 

con proprietà di Interferenti Endocrini. In merito a questo ultimo aspetto, sarebbe 

opportuno che fossero fissati dei limiti di legge analogamente a quanto avviene per 

l'uomo, vista l'importanza che i cani e i gatti rivestono ai giorni nostri. 
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https://www.banfield.com/banfield/media/pdf/downloads/soph/banfieldstate-of-pet-health-report-2016pdf
https://www.banfield.com/banfield/media/pdf/downloads/soph/banfieldstate-of-pet-health-report-2016pdf
https://www.edlists.org/
https://www.efsa.europa.eu/
https://www.iss.it/
https://www.issalute.it/
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