
1. Introduzione

Ogni anno nell’Unione Europea vengono inve-
stite ingenti somme per interventi di bonifica e
recupero ambientale di aree soggette ad inqui-
namento di diversa natura ed intensità; si stima

l’esistenza di circa 1,6 milioni di siti inquinati
nei quali dovranno essere eseguiti degli inter-
venti di risanamento ambientale. Gli ingenti co-
sti di questi interventi tenderanno ad aumenta-
re nei prossimi anni a causa dell’ingresso nel-
l’Unione Europea dei paesi dell’Europa Cen-
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Riassunto
L’utilizzo di piante per rimuovere elementi inquinanti da suoli e sedimenti, teoricamente ha un potenziale molto
elevato soprattutto per i costi di intervento molto contenuti rispetto alle tecniche di bonifica tradizionali e per la
sua sostenibilità.
La ricerca ha raggiunto importanti acquisizioni sui processi di assimilazione, traslocazione e compartimentazione
dei metalli pesanti nei tessuti vegetali. Tuttavia ciò non consente ancora di prevedere quando sarà possibile appli-
care la tecnica per interventi su scala estensiva. Oltre al problema legato alle specie vegetali più adatte, poco si è
indagato sui molteplici aspetti della gestione agronomica della fitoestrazione.
In questa rassegna viene presentato lo stato dell’arte sulla ricerca dedicata alla fitoestrazione di metalli pesanti, e
in particolare alle potenzialità offerte dalle specie iperaccumulatrici e quelle di interesse agrario.
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Summary
PHYTOREMEDIATION OF SOILS POLLUTED BY HEAVY METALS AND METALLOIDS USING CROPS:
(I) THE STATE OF THE ART

Phytoremediation has a strong potential as a natural, solar-energy driven remediation approach for the treatment
of soils and sediments polluted. Research has focused several aspects of the process of uptake, translocation and
storage of heavy metals in plants. However we can not predict when the technique could find practical application
on large scale.
Beyond the evaluation of the best suited species, little has been inquired on the multiple aspects of the agronom-
ic management of phytoextraction.
This review provides a synthesis of current knowledge on phytoextraction of metals from soils and their accumu-
lation in plants.
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tro-Orientale (Andersen, 2000). In Italia in cir-
ca il 2.5% del territorio nazionale è stato rico-
nosciuto uno stato di inquinamento tale da ri-
chiedere interventi di bonifica (APAT, 2005).

Lo sviluppo delle tecniche di bonifica da ap-
plicare negli interventi di disinquinamento ha
avuto un grande impulso negli ultimi trent’anni;
in questo lasso di tempo si è creato un mercato
che oggi muove interessi molto forti. Negli Stati
Uniti attualmente le tecniche di fitorisanamento
rappresentano solo lo 0.5% degli interventi di
bonifica, ciò tuttavia equivale a circa 125-180 mi-
lioni anno-1 (Pilon-Smits, 2005). Nell’Unione Eu-
ropea si stima che il costo delle operazioni di bo-
nifica dei siti inquinati potrà essere compreso tra
60-110 miliardi di € (E.C., 2002).

La ricerca scientifica internazionale è impe-
gnata nello studio di efficaci metodi di bonifica
a basso costo allo scopo di disporre di alterna-
tive o complementi, ai tradizionali metodi di bo-
nifica di tipo chimico-fisico, spesso efficaci ma
non sostenibili, soprattutto laddove gli oneri
della bonifica cadono sulle amministrazioni
pubbliche. Uno di questi metodi prevede la pos-
sibilità di utilizzare – in determinati contesti ed
entro certi limiti – piante superiori eventual-
mente in associazione con microrganismi.

Il termine phytoremediation – fitorisana-
mento – indica genericamente quegli interventi
di bonifica di suoli inquinati condotti mediante
l’impiego di piante in grado di rimuovere, im-
mobilizzare elementi inquinanti o degradare
composti organici grazie ad opportune pratiche
di gestione (Salt et al., 1998).

Sin dai suoi albori (Jaffrè, 1976; Brooks et al.,
1977), la phytoremediation ha suggerito diverse

potenziali future applicazioni. Recenti esperienze
confermano la possibilità di utilizzare alcune
piante per interventi di bonifica di brownfields
per contenere gli oneri del recupero ambientale
(Blaylock e Huang, 2000); si sono ipotizzati in-
terventi in aree contaminate da radionuclidi (Du-
shenkov, 2003); sono stati eseguiti interventi-pilo-
ta su sedimenti di origine fluviale e lagunare in-
quinati da metalli pesanti (Mertens et al., 2004),
così come nei recuperi ambientali delle aree con-
taminate da scorie minerarie o nelle discariche di
scorie di processo delle attività estrattive o indu-
striali (Renault et al., 2001; Stoltz and Greger,
2002). Infine, si ritiene possibile associare il fito-
risanamento ai trattamenti tradizionali costituen-
do così dei trattamenti integrati da impiegare in
quei casi in cui si debba intervenire su matrici
multicontaminate (Roote, 2003).

In realtà, ad oggi, alle forti aspettative non cor-
rispondono ancora concrete applicazioni di tecni-
che di fitorisanamento condotte su larga scala.

Il fitorisanamento comprende la fitoestra-
zione e la fitostabilizzazione, entrambe adatte
ad essere impiegate per interventi in suoli in-
quinati da metalli pesanti, e la fitodegradazione
e fitovolatilizzazione, rispettivamente adatte a
interventi di bonifica condotti in suoli inquina-
ti da composti organici e elementi altamente vo-
latili (Lai e Chen, 2004).

La fitoestrazione consiste nella rimozione di
metalli e metalloidi da suoli inquinati attraver-
so la assimilazione di questi da parte di piante
accumulatrici o iperaccumulatrici e la successi-
va raccolta della biomassa, avviata in seguito al
più opportuno smaltimento.

In figura 1 è riportato schematicamente il
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Figura 1. Modello del processo di fitoe-
strazione dei metalli pesanti.

Figure 1. Model for phytoextraction pro-
cess of heavy metals.



processo di fitoestrazione dei metalli pesanti.
L’efficienza del processo è funzione di molte-
plici aspetti: chimici, fisici e biologici.

Come è noto i metalli pesanti si trovano nel
suolo in diverse specie in relazione alle condi-
zioni e composizione del suolo e alle variabili
ambientali (Adriano, 2001). Ciò assume una ri-
levante importanza nella prospettiva del pro-
cesso di fitoestrazione, infatti esso può essere in-
teso come una ciclica successione di fasi in cui
(i) la pianta assimila, esaurendola, la quota di
metallo biodisponibile, e di fasi in cui (ii) si ve-
rifica la ricarica della frazione biodisponibile
(Hamon e McLaughlin, 1999). È questa visione
del processo a dare fondamento concettuale al-
la cosiddetta “fitoestrazione assistita” (Salt et
al., 1998), la quale implica l’utilizzo di specie ve-
getali metallo-tolleranti e ad elevata produzio-
ne di biomassa, la cui attitudine all’assimilazio-
ne dei metalli pesanti viene incrementata in ri-
sposta all’impiego di sostanze chelanti in grado
di aumentare la biodisponibilità dei metalli pe-
santi nel suolo (Quartacci et al., 2006) (fig. 2).

Oltre alle relazioni suolo-pianta, il processo
di fitoestrazione deve essere ancora ottimizzato
anche per gli aspetti che riguardano la gestione
della biomassa in fase di post-raccolta. La figu-
ra 3 illustra alcune ipotesi di gestione della bio-
massa ottenibile a valle di un ciclo di fitoestra-
zione. La biomassa vegetale dopo avere seque-
strato il/i metallo/i deve essere raccolta e ade-

guatamente trattata (Whiting et al., 2004), con-
siderando che, qualora il processo fosse molto
efficiente, la biomassa conterrebbe elevate con-
centrazioni di metalli pesanti. Ciò da un lato sa-
rebbe un successo ma dall’altro imporrebbe di
dover gestire, e smaltire il materiale – divenuto
rifiuto pericoloso – con le modalità e precau-
zioni previste dalla legge.

Al momento, pur essendo allo studio diver-
se soluzioni tecniche, l’incenerimento e il suc-
cessivo smaltimento delle ceneri in discarica
controllata risulta essere la soluzione più reali-
stica sia da un punto di vista economico, sia am-
bientale (Sas-Nowosielska et al., 2004).

2. Utilizzo di specie iperaccumulatrici

Secondo la definizione di Baker e Brooks
(1989) una specie vegetale può essere definita
“iperaccumulatrice” quanto nei propri tessuti
vengono rilevate concentrazioni di Cd, Cu, Co,
Ci, Ni e Pb > 1.000 mg kg-1, oppure concentra-
zioni di Mn o Zn > 10.000 mg kg-1. Questi va-
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Figura 2. Fitoestrazione assistita e asportazioni di me-
talli pesanti (modificato da Salt et al., 1998).

Figure 2. Assisted phytoextraction and removal of heavy
metals (from Salt et al., 1998, modified).

Figura 3. Strategie per la gestione delle biomasse con-
taminate dal metalli pesanti risultati da interventi di fi-
toestrazione (Sas-Nowosielska et al., 2004).

Figure 3. Strategy for the management of biomass con-
taminated by heavy metals from phytoextraction opera-
tions (Sas-Nowosielska et al., 2004).
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lori, stabiliti arbitrariamente, debbono essere
considerati come un riferimento e non hanno
validità assoluta. Nella tabella 1 sono riassunti i
valori di concentrazione di alcuni metalli pe-
santi rilevati nelle foglie di piante normali e ipe-
raccumulatrici (Reeves et al., 1995).

In realtà non è raro rilevare nelle radici di
diverse piante elevate concentrazioni di metalli
pesanti, ad esempio Zn in concentrazioni di
1.000-2.000 mg kg-1. Siamo in presenza di un fe-
nomeno di iperaccumulazione? La risposta di-
pende dal comportamento della pianta. Se, al-
levata in coltura idroponica, la pianta dimostra
di tollerare elevate concentrazioni di Zn piena-
mente biodisponibile, accumula l’elemento e lo
trasloca nella parte aerea sino a raggiungere va-
lori > 1 nel rapporto tra le concentrazioni
shoot/root, siamo effettivamente in presenza di
una vera specie iperaccumulatrice. Questa se-
quenza di eventi è stata dimostrata da Shen et
al. (1997) su Thlaspi caerulescens, brassicacea
spontanea divenuta la pianta modello per gli
studi sulle specie iperaccumulatrici.

La mancata verifica della traslocazione in pas-
sato ha tratto in inganno molti ricercatori, i qua-
li basandosi unicamente sul confronto numerico
tra le concentrazioni osservate e i limiti proposti
da Baker e Brooks (1989) ritenevano di avere in-
dividuato nuove specie iperaccumulatrici. Molte
piante, allevate in coltura idroponica sono effet-
tivamente in grado di raggiungere e superare la
soglia di 10.000 mg kg-1 di Zn nei propri tessuti,
ma ciò sino a conseguenze letali.

Adottando un corretto approccio sperimen-

tale sono state individuate oltre 400 specie iper-
accumulatrici; in tabella 2 sono riportati alcuni
esempi di iperaccumulatrici associate alle con-
centrazioni dei metalli pesanti assimilati.

Chaney et al. (2000), considerando nel suo
complesso il processo di fitorisanamento, hanno
definito i caratteri fondamentali delle piante po-
tenzialmente adatte alla fitoestrazione di metalli

Tabella 1. Livello di concentrazione di elementi in foglie di piante non iperaccumulatrici e iperaccumulatrici (da
Reeves et al., 1995, modificato).

Table 1. Concentration level of elements in leaves from not hyperaccumulator and hyperaccumulator species (from
Reeves et al., 1995, modified).

Elemento Specie Specie 
non iperaccumulatrici iperaccumulatrici

Basso Normale Alto
(µg g-1 ss) (µg g-1 ss) (µg g-1 ss) (µg g-1 ss)

Cd 0,03 - 0,1 0,1 - 3 10 100 - 3000
Co 0,05 - 0,2 0,2 - 5 50 1000 - 10000
Cr 0,05 - 0,2 0,2 - 5 100 1000 - 7700
Cu 1 - 5 5 - 25 100 1000 - 12500
Fe 10 - 60 60 - 600 2500 10000 - 35000
Mn 5 - 20 20 - 400 2000 10000 - 50000
Ni 0,20 - 10 1,0 - 10 50 1000 - 40000
Se 0,01 - 0,1 0,1 - 1 10 1000 - 11400
Pb 0,01 - 0,1 0,1 - 5 100 100 - 6000
Zn 5 - 20 20 - 400 2000 10000 - 50000

Tabella 2. Concentrazioni massime di metalli pesanti ri-
levate in foglie di specie iperaccumulatrici ((1)Ma et al.,
2001; (2)Escarré et al., 2000; (3)Shan et al., 2003; (4)Brooks,
1977; (5)Malaisse et al., 1979; (6)Reeves et al., 1999; (7)Ree-
ves e Brooks, 1983b; (8)Rosenfeld e Beath, 1964;
(9)Anderson et al., 1999; (10)Ernst, 1974; (11)Ernst et al.,
2004).

Table 2. Maximum concentrations of heavy metals re-
corded in leaves from hyperaccumulator species ((1)Ma
et al., 2001; (2)Escarré et al., 2000; (3)Shan et al., 2003;
(4)Brooks, 1977; (5)Malaisse et al., 1979; (6)Reeves et al.,
1999; (7)Reeves e Brooks, 1983b; (8)Rosenfeld e Beath,
1964; (9)Anderson et al., 1999; (10) Ernst, 1974; (11)Ernst et
al., 2004).

Elemento Concentrazione Specie
(mg kg ss-1)

As 23.000(1) Pteris vittata
Cd 7.400(2) Thlaspi caerulescens
Ce 3.950(3) Dicropteris dichotoma
Co 10.220(4) Haumanniastrum robertii
Cu 12.300(5) Ipomoea alpina
Ni 38.530(6) Psychotria costivenia
Pb 8.200(7) Thlaspi rotundifolium
Se 14.900(8) Astragalus racemosa
Tl 2.130(9) Iberis intermedia
Zn 25.000(10) Thlaspi caerulescens

29.230(11) Arabidopsis halleri
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pesanti. In queste piante, in particolare si deb-
bono riconoscere i seguenti caratteri: (i) buona
attitudine ad assimilare il/i metallo/i e ad accu-
mularli preferibilmente nella biomassa epigea;
(ii) buona tolleranza al/ai metallo/i; (iii) rapido
accrescimento e elevata produzione di biomas-
sa; (iv) semplicità della gestione agronomica e
facilità di raccolta della biomassa.

In relazione a questi aspetti, nonostante il
grande potenziale teorico, l’ipotesi di utilizzare
le specie iperaccumulatrici in interventi di fito-
risanamento su larga scala presenta alcuni ele-
menti di debolezza.

Un primo aspetto, ben noto agli specialisti,
è legato alle caratteristiche ecologiche di queste
piante. Le specie iperaccumulatrici diffuse nel-
l’emisfero boreale sono piante erbacee di taglia
ridotta e caratterizzate da un tasso di accresci-
mento molto basso; ciò sembra essere la conse-
guenza del costo energetico richiesto per soste-
nere i meccanismi fisiologici della iperaccumu-
lazione dei metalli pesanti (Boyd, 1998).

Da un punto di vista ecologico, in larga par-
te sono specie endemiche di aree dove i suoli
presentano contenuti anomali di diversi ele-
menti, come ad esempio Thlaspi pindicum rile-
vata nei suoli ultramafici della Grecia (Psaras e
Manetas, 2001) e Minuartia verna nelle aree mi-
nerarie dell’Inghilterra (Brooks, 1998), oppure
sono adattate ad ambienti estremi, come Thla-
spi rotundifolium subsp. cepaeifolium pioniera
dei ghiaioni delle Alpi Giulie (Brooks, 1998).
Queste piante però sono anche in grado di adat-
tarsi a condizioni ambientali differenti, origi-
nando, entro specie, popolazioni diverse. La pre-
senza di Thlaspi caerulescens, è stata rilevata sia
in suoli metalliferi, (serpentini, calamine), sia in
suoli non metalliferi (Reeves e Brooks, 1983a;
Meerts e Van Isacker, 1997; Escarré et al., 2000).

Esiste una notevole variabilità nella espres-
sione della iperaccumulazione; è stato dimo-
strato che piante di Thlaspi caerulescens appar-
tenenti a popolazioni presenti in suoli non me-
talliferi sono in grado di concentrare Zn nelle
foglie ad un livello molto superiore rispetto a
specie non iperaccumulatrici (Reeves et al.,
2001). Tuttavia altre indagini hanno messo in lu-
ce una elevata variabilità della iperaccumula-
zione manifestata da individui di Arabidopsis
halleri appartenenti alla stessa popolazione;
piante prelevate nello stesso sito contaminato
hanno rivelato concentrazioni fogliari di Zn

comprese tra 0.6-5% del peso secco (MacNair,
2002); non è stato chiarito quali siano i motivi
di questo comportamento ma è ragionevole
pensare ad una combinazione di fattori am-
bientali e determinanti genetici.

Anche la produzione di biomassa delle spe-
cie iperaccumulatrici ha mostrato di essere mol-
to variabile; osservazioni condotte ancora su Th-
laspi caerulescens da Felix (1997), Schwartz
(1997), McGrath et al. (2000), Hammer e Kel-
ler (2003) hanno dimostrato produzioni varia-
bili tra 0.5 e 13.4 t ha-1, in relazione alle diver-
se condizioni ecologiche del sito. McGrath et al.
(2006) in una prova parcellare in corso da al-
cuni anni hanno rilevato produzioni di biomas-
sa in Thlaspi caerulescens e Arabidopsis halleri
rispettivamente di 0.44-1.31 t ha-1 e 0.002-0.25 t
ha-1 nel corso del 2003, mentre nel 2004 la me-
dia calcolata per entrambe le specie è risultata
compresa nell’intervallo 0.29-1.44 t ha-1.

Facendo riferimento alle caratteristiche defi-
nite da Chaney et al. (2000) e riportate in pre-
cedenza, la taglia ridotta delle iperaccumulatri-
ci e il loro ridotto tasso di accrescimento non
sono elementi favorevoli al loro utilizzo in in-
terventi di fitoestrazione. Tuttavia, si può dimo-
strare che la magnitudo del fattore concentra-
zione è superiore a quella della produzione di
biomassa (Brown et al., 1995a, b; McGrath,
1998). Ipotizziamo un intervento di fitoestrazio-
ne condotto in un suolo contaminato da Zn con
la specie iperaccumulatrice X e la specie me-
tallo-tollerante Y; queste, mediamente, sono in
grado in grado di accumulare nei propri tessu-
ti rispettivamente 10.000 e 500 µg di Zn per g
di sostanza secca. A parità di produzione di bio-
massa – supponiamo 5 t ha-1, bassa per le spe-
cie agrarie ma elevata per le iperaccumulatrici
– la quantità di inquinante estratto dal suolo per
ciclo sarebbe pari a 100 kg ha-1 per X e di soli
5 kg ha-1 per Y. Quindi, l’altissima efficienza di
fitoestrazione delle iperaccumulatrici è in grado
di compensare la scarsa produzione di biomas-
sa, pertanto di per sé, la ridotta produzione di
biomassa delle specie iperaccumulatrici non co-
stituirebbe un problema.

Un altro aspetto che mette in dubbio l’ipo-
tesi di utilizzo delle specie iperaccumulatrici su
larga scala è legato alla loro estrema specializ-
zazione. In conseguenza del loro percorso evo-
lutivo, queste piante si sono altamente specia-
lizzate nei confronti di un singolo metallo o di



una coppia di elementi. Ad esempio, la già ci-
tata Thlaspi caerulescens è una iperaccumula-
trice di Zn e Cd (Zhao et al., 2003), il genere
Alyssum, comprende 48 specie iperaccumulatri-
ci di Ni (Baker e Brooks, 1989), mentre Huma-
niastrum robertii è la specie più efficiente nella
iperaccumulatrice di Co e Cu (Brooks, 1977).

Nella prospettiva di interventi di fitoestra-
zione, ci si chiede se una condizione di multi-
contaminazione interferisca negativamente sul
potenziale delle specie iperaccumulatrici, o se al
contrario queste sono in grado di comportarsi
normalmente. Alcuni studi hanno affrontato
questo aspetto. L’effetto di disturbo del Cu sul-
la iperaccumulazione di Zn in Thlaspi caerule-
scens e Cardaminopsis halleri (in seguito dive-
nuta Arabidopsis halleri) è stato messo in luce
da McLaughlin e Henderson (1999). Successive
osservazioni condotte ancora su piante di Thla-
spi caerulescens allevate in coltura idroponica,
hanno messo in luce che la attesa iperaccumu-
lazione di Zn veniva significativamente ridotta
dalla presenza in soluzione di elevate concen-
trazioni di Cu e Pb; questi elementi, non solo
non venivano iperaccumulati nei tessuti della
pianta, ma erano in grado di influire negativa-
mente sul metabolismo della pianta determi-
nando una sensibile produzione di biomassa
(Walker e Pilar Bernal, 2004). Evidenze speri-
mentali ottenute McGrath et al. (2006) hanno
confermato che Thlaspi caerulescens non pos-
siede una tolleranza al Cu superiore a quella di
piante non iperaccumulatrici.

Da ciò discende che in un intervento di fi-
toestrazione su un suolo contaminato da più
metalli pesanti sarebbe necessario coltivare spe-
cie diverse individuate in base alla loro specia-
lizzazione. Ma abbiamo visto che le condizioni
del suolo potrebbero interferire sull’espressione
del potenziale delle specie iperaccumulatrici.

I dubbi e le incertezze che sorgono dall’a-
nalisi degli aspetti precedenti sono dovuti al fat-
to che la gran parte dei lavori pubblicati in let-
teratura estendono alla dimensione applicativa
osservazioni condotte in ambiti sperimentali
confinati. Utilizzando dati rilevati nel corso di
esperienze condotte in coltura idroponica, in va-
so o in lisimetri utilizzando suoli inquinati arti-
ficialmente o effettivamente inquinati, gli auto-
ri hanno studiate le prestazioni delle singole
piante e successivamente, attraverso dei sempli-
ci calcoli, hanno esteso i dati ottenuti rifereren-

doli ad ettaro. Si tratta, quindi, di dati estrapo-
lati teoricamente e non effettivamente confer-
mati in condizioni reali (McGrath, 2006).

Nel 1995 si prevedeva di disporre nell’arco di
vent’anni di elementi sufficienti per la definizio-
ne dei protocolli operativi degli interventi di fi-
torisanamento (Ernst, 1995). Giunti a metà stra-
da sembra che tale previsione sia stata piuttosto
ottimistica. Molti aspetti devono ancora essere af-
frontati, altri non hanno rispettato le attese, altri
ancora soffrono qualche incertezza. Al momento,
la possibilità di impiegare su larga scala le specie
iperaccumulatrici ricade tra questi ultimi.

3. Utilizzo di specie agrarie

L’ipotesi di impiegare specie di interesse agra-
rio nel fitorisanamento è oggetto di verifiche.
Certamente alla luce di quanto discusso da Cha-
ney et al. (2000), esistono elementi oggettivi che
non escludono questa ipotesi.
Diverse specie di interesse agrario hanno di-
mostrato una certa tolleranza ai metalli pesan-
ti e, soprattutto, di tollerare la presenza di più
metalli pesanti senza eccessive riduzioni della
produzione di biomassa (Adriano, 2001).

Un aspetto molto favorevole alle specie
agrarie è rappresentato dalla gestione agrono-
mica; questa però deve essere riconsiderata al-
la luce del risultato utile, che a questo punto
non è più un prodotto, ma un processo.

Le specie agrarie non raggiungono le pre-
stazioni assolute delle iperaccumulatrici ma, ol-
tre ad essere più produttive, consentono di de-
finire più realisticamente dei protocolli di in-
tervento e quindi di progettare la filiera del pro-
cesso di fitoestrazione con uno spettro di inter-
vento teoricamente più ampio.

Contrariamente alle specie iperaccumulatri-
ci, sono disponibili ibridi e/o varietà in grado di
garantire, da un lato un adattamento ecologico
alle condizioni ambientali più diverse, dall’altro
la stabilità nell’espressione fenotipica dei carat-
teri genetici. In sostanza, le specie agrarie pos-
seggono tutti gli elementi che mancano alle spe-
cie iperaccumulatrici.

In linea teorica la soluzione al problema sa-
rebbe quella di avviare dei programmi di ibri-
dazione tra specie iperaccumulatrici e specie
agrarie per ottenere l’ideotipo da utilizzare nel
fitorisanamento, ovvero una specie vegetale in
grado di produrre 30-40 t di biomassa per ciclo
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colturale e di assimilare e traslocare verso la par-
te epigea tutti i metalli presenti nel suolo inqui-
nato con un fattore di bioaccumulazione > 1 (Mc-
Grath e Zhao, 2003). Una volta ottenuta la pian-
ta specializzata per interventi di fitorisanamento
di suoli inquinati da metalli pesanti si porrà il
problema di come gestire questa pianta.

In questa rassegna vengono presentate le
esperienze relative alle osservazioni sul poten-
ziale di fitoestrazione dei metalli pesanti da par-
te di specie di interesse agrario, erbacee e le-
gnose, condotte in prove di campo, condotte nel
recente passato o ancora in corso.

I dati pubblicati sono piuttosto scarsi. Per
quanto riguarda la situazione italiana una delle
cause va ricercata nel fatto che le normative in
vigore restringono fortemente l’accesso ai siti
inquinati censiti per motivi di sicurezza. Ciò non
significa che la possibilità di strutturare prove
sperimentali non sia consentita, tuttavia essa
non è chiaramente regolamentata: per questo
motivo può accadere che le stesse amministra-
zioni, potenzialmente interessate ai risultati del-
la ricerca, non sappiano attraverso quali per-
corsi amministrativi autorizzare le attività me-
desime (Marchiol et al., 2005).

Un caso a parte è rappresentato dalle speri-
mentazioni in corso presso la stazione di ricer-
ca di Rothamsted (Inghilterra); presso questo
centro di ricerca è stata condotta la prima spe-
rimentazione parcellare su Thlaspi caerulescens
(McGrath, 1993; Baker et al., 1994). La partico-
larità risiede nel fatto che la contaminazione da
metalli pesanti delle parcelle di Rothamsted, e
in particolare di quelle del Woburn Market Gar-
den Experiment è la diretta conseguenza delle
prove agronomiche di lunga durata svolte nel
periodo 1942-1967. A causa del continuo ap-
porto di ammendanti organici nelle parcelle
sperimentali è stato riscontrato un elevato ac-
cumulo di metalli pesanti; in particolare Cd 2.6-
12.5 mg kg-1, Cu 16.7-131 mg kg-1 e Zn 108-366
mg kg-1 hanno superato i limiti imposti dall’U-
nione Europea (CEC, 1986) per i terreni agri-
coli (McGrath et al., 2006). Per i ricercatori di
Rothampsted, quindi non è stato necessario ri-
cercare sul territorio un sito inquinato, ma han-
no potuto operare, per così dire, in casa.

Prove pilota di fitoestrazione in situ con uti-
lizzo di specie erbacee di interesse agrario sono
state condotte in Spagna e in Svizzera.

Gli studi condotti nell’area di Aznalcóllar

(Andalusia, Spagna) si sono sviluppati dopo il
1998 quando il crollo di un bacino contenente
rifiuti minerari derivanti dalle attività di estra-
zione e lavaggio della pirite, ha provocato l’in-
quinamento di una superficie di circa 45 km2

lungo il fiume Guadiamar a causa della disper-
sione di circa 5 milioni di t di scorie acide, mol-
to ricche in metalli pesanti (Grimalt et al., 1999).
Superata la fase di emergenza diverse aree in-
quinate comprese in questa zona sono divenute
una palestra sperimentale per molti ricercatori. Il
profilo più superficiale del suolo dell’area di Az-
nalcóllar è risultato contaminato in modo rile-
vante da As (2.900 mg kg-1), Cu (1.550 mg kg-1),
Pb (7.900 mg kg-1) e Zn (7.100 mg kg-1).

In queste condizioni sono stati condotti di-
versi esperimenti che avevano una duplice fina-
lità; in un primo momento si volevano definire
le conseguenze dell’inquinamento nelle aree
agricole (Murillo et al., 1999), mentre in segui-
to si è valutato il potenziale di fitoestrazione di
Helianthus annuus (Madejon et al., 2003) e di
Brassica juncea (Clemente et al., 2005) e so-
prattutto gli eventuali incrementi delle asporta-
zioni dei metalli dal suolo inquinato in relazio-
ne a diverse modalità di fertilizzazione.

Più recentemente sono stati pubblicati i ri-
sultati di esperimenti condotti ancora su Bras-
sica juncea lungo un arco temporale di quattro
anni. Clemente et al. (2006) hanno confermato
che le pratiche agronomiche considerate nell’e-
sperimento (fertilizzazioni, apporto di ammen-
danti, correzioni del pH del suolo) sono in gra-
do di incrementare la fitoestrazione di metalli
pesanti da parte di Brassica juncea. Ciò ha de-
terminato una diminuzione della frazione bio-
disponibile di diversi metalli, riducendo in que-
sto modo la mobilità degli elementi e il rischio
di diffusione della contaminazione alle acque
profonde; allo stesso tempo si è assistito ad un
recupero della componente microbica del suolo
e quindi ad un miglioramento della qualità bio-
logica della matrice, precedentemente alterata a
causa dell’inquinamento. Considerando che le
prestazioni della fitoestrazione di entrambe le
colture nelle condizioni dell’area di Aznalcóllar
non hanno raggiunto valori molto elevati, Cle-
mente et al. (2006) proiettano il contributo di
Helianthus annuus e di Brassica juncea e della
loro gestione agronomica nella prospettiva del-
la fitostabilizzazione e della attenuazione natu-
rale (Mulligan e Yong, 2004).
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Una serie di prove di fitoestrazione in situ
sono state condotte nelle località di Dornach
(Basilea, Svizzera) e Caslano (comune del Can-
ton Ticino, Svizzera).

Il suolo del sito sperimentale di Dornach, ri-
sulta inquinato da Cd, Cu e Zn a causa delle
emissioni secche provenienti da una fonderia
posta a circa 4.5 km, e attiva nella zona sino al-
la metà degli anni ’80 del secolo scorso. Nel pro-
filo 0-20 cm del suolo di Dornach (calcareo, pH
7.3) sono state rilevati 2.5 mg kg-1 di Cd, 516 mg
kg-1 di Cu e 673 mg kg-1 di Zn (Kayser et al.,
2000). Anche nell’area di Caslano, gli esperi-
menti sono stati condotti su un suolo inquinato
da Cd, Cu e Zn, ma in questo caso la contami-
nazione era dovuta a rilasci incontrollati di fos-
se settiche durati circa venti anni e terminati nel
1980. Ciò ha determinato un arricchimento del-
lo strato superficiale del suolo sia di sostanza
organica, sia di metalli. Nel suolo di Caslano si
sono rilevati: 2.8 mg kg-1 di Cd, 264 mg kg-1 di
Cu e 1.158 mg kg-1 di Zn. In entrambi i siti i
metalli superavano sia limiti di attenzione, che
quelli di bonifica imposti dalla legislazione sviz-
zera, basata sui principi della analisi del rischio.

Un ulteriore elemento di interesse era rap-
presentato dalla diversa tipologia del suolo del-
le località, calcareo (Dornach) e acido (Casla-
no), per le conseguenze che ne derivano sulla
diversa biodisponibilità dei metalli presenti.

Negli esperimenti condotti a Dornach, gra-
zie ad un impianto sperimentale dotato di 28
parcelle (2.5 x 2.5 m) è stata osservata la fitoe-
strazione di Brassica juncea, Zea mays, Nicotia-
na tabacum ma anche di Salix viminalis e, per
confronto, delle iperaccumulatrici Thlaspi cae-
rulescens e Arabidopsis halleri. In queste pian-
te, Keller et al. (2003), nel corso di un biennio
hanno osservato le modalità di sviluppo, la den-
sità e la distribuzione spaziale dell’apparato ra-
dicale, ma anche l’assimilazione e la trasloca-
zione dei metalli pesanti, le produzioni di bio-
massa e le effettive asportazioni di metalli.

Si è potuta verificare la specializzazione di
Thlaspi caerulescens nei confronti di Cd e Zn,
ma questa ha asportato una quota di Cu infe-
riore a quella di Brassica juncea, Zea mays, Ni-
cotiana tabacum. Interessanti anche le osserva-
zioni sulla profondità raggiunta dalle radici, non
elevata (0.2 m) quella di Thlaspi, maggiore (0.7
m) quella di Zea mays, testimoni della diversa
capacità di esplorazione del suolo delle specie.

Le osservazioni su Salix viminalis condotte a
Dornach da Keller et al. (2003) sono state suc-
cessivamente sviluppate da Hammer et al.,
(2003) ed estese anche Caslano, confrontando in
questo caso le prestazioni della specie arborea
con quelle di Thlaspi caerulescens (Hammer e
Keller, 2003; Keller e Hammer, 2005).

L’attività sperimentale in pieno campo sulle
piante arboree è più diffusa. Dalla letteratura si
ricava che negli ultimi anni sono state condot-
te diverse prove sperimentali in situ per verifi-
care il possibile utilizzo di specie legnose da bio-
massa per il fitorisanamento di suoli e sedimenti
contaminati. Ciò potrebbe essere imputabile al
fatto che le piante arboree sono più adatte ad
essere impiegate in operazioni di ripristino am-
bientale permanente. Un altro motivo potrebbe
essere legato all’interesse di poter produrre le-
gname in aree marginalizzate. Infine, conside-
rando che in ogni caso il fitorisanamento è una
tecnica di bonifica che richiede lunghi periodi
di intervento, potrebbe essere più accettabile
utilizzare piante arboree dal ciclo più lungo ri-
spetto le piante erbacee.

Dickinson e Pulford (2005) e Laureynsen et
al. (2005) hanno osservato rispettivamente il
comportamento di Salix viminalis e di Populus
allevati in pieno campo in aree industriali in-
quinate. Recentemente French et al. (2006) han-
no condotto delle prove di allevamento di Sa-
lix, Populus hybrids, Alnus, Betula e Larix in si-
ti industriali, discariche controllate, e aree di
spargimento di fanghi di depurazione. Infine,
Vervaeke et al. (2003) e Meers et al. (2005) han-
no verificato il comportamento di Salix alleva-
to in aree di smaltimento di sedimenti conta-
minati sia da metalli pesanti che da oli minera-
li e IPA.

4. Sviluppi della ricerca

Nel corso degli ultimi dieci anni l’interesse ri-
volto alla iperaccumulazione di metalli pesanti
è cresciuto in maniera esponenziale; un nume-
ro rilevante di lavori scientifici che hanno inda-
gato molteplici aspetti del fenomeno, dapprima
esplorando gli aspetti fisiologici e successiva-
mente quelli molecolari, per arrivare alla ricer-
ca dei geni responsabili del fenomeno.

Al di là dell’indubbio interesse delle acqui-
sizioni raggiunte, bisogna prendere atto che so-
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no rimaste largamente carenti le conoscenze su-
gli aspetti più applicativi del processo di fitoe-
strazione, ovvero quelli che avevano portato ad
intravedere applicazioni della phytoremediation.
Pertanto la bonifica di suoli inquinati da metal-
li pesanti attraverso la coltivazione di piante su-
periori al momento non è praticabile. Probabil-
mente sarà necessario ancora un decennio per
la messa a punto della tecnologia, intesa non so-
lo come individuazione della specie vegetale più
adatta a svolgere il processo di fitoestrazione
dei contaminanti, ma come protocollo di inter-
vento da applicare con successo nelle condizio-
ni di intervento più diverse.

Ciò che sappiamo è che il fitorisanamento di
suoli moderatamente inquinati da metalli pe-
santi è possibile anche non facendo ricorso alle
specie iperaccumulatrici. Tuttavia l’eccessiva du-
rata degli ipotetici interventi di fitorisanamento
– calcolata in base alle prestazioni delle piante
e la quantità di metallo/i da asportare dalla ma-
trice inquinata – costituisce il principale fattore
limitante. Si tratta quindi di migliorare l’effi-
cienza del processo sia migliorando l’efficienza
delle piante e sia mettendo a punto le più op-
portune modalità di gestione agronomica del
processo di fitorisanamento.

Il possibile impiego di specie agrarie va este-
so alla fitostabilizzazione. Questa prospettiva,
sembra essere quella naturale delle specie agra-
rie e dalle possibilità applicative decisamente
più vicine. L’insediamento e il mantenimento di
coperture vegetali in aree inquinate, oltre agli
aspetti estetico-paesaggistici, offre dei vantaggi
funzionali legati quali: (i) la prevenzione da fe-
nomeni erosivi causa di diffusione di contami-
nanti, e (ii) la definizione di un migliore bilan-
cio idrico con limitazione della migrazione dei
contaminanti verso le acque profonde. Anche in
questo contesto sono necessarie opportune pra-
tiche agronomiche per la gestione dell’inter-
vento. Del resto spesso i suoli contaminati sono
caratterizzati da un ridotto tenore in sostanza
organica, scarsa disponibilità di nutrienti e con-
dizioni anomale di pH (Ye et al., 2002; Chiu et
al., 2006).

In conclusione è utile riassumere le linee di
ricerca dalle quali nei prossimi anni si attendo-
no decisivi avanzamenti per rendere il fitorisa-
namento una vera e propria tecnica di inter-
vento per la bonifica a basso costo di suoli in-
quinati (McGrath, 2006):

– definizione di pratiche agronomiche in gra-
do di migliorare l’efficienza del processo di
fitoestrazione anche modificando la biodi-
sponibilità dei metalli pesanti;

– utilizzo di ormoni o altre sostanze in grado
di modificare il metabolismo vegetale in mo-
do da intervenire sull’efficienza di trasloca-
zione dei metalli dalle radici all’apparato 
aereo;

– studio di simbiosi batteriche o fungine in gra-
do di stimolare l’assimilazione dei metalli;

– ibridazione tra specie iperaccumulatrici e
specie tolleranti;

– creazione di piante transgeniche caratteriz-
zate da elevatissima efficienza e produzione
di biomassa.
Lo sviluppo della ricerca sarà certamente in

grado di migliorare le conoscenze sul processo e
sulla sua gestione; tuttavia, come è stato illustra-
to, si attendono avanzamenti decisivi attraverso
l’incremento della sperimentazione in situ.

Da questo punto di vista sarebbe auspicabi-
le una stretta collaborazione tra enti di ricerca,
università, agenzie di tutela ambientale e am-
ministratori allo scopo di incentivare o quanto-
meno di rendere più agevole l’accesso alle aree
inquinate sotto tutela allo scopo di sviluppare
adeguatamente le ricerche.
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