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RIASSUNTO 

L'inquinamento da plastica rappresenta una delle principali emergenze ambientali globali, con effetti 

rilevanti sugli ecosistemi marini e costieri. Le spiagge, dove tali detriti si accumulano, costituiscono 

siti privilegiati per monitorarne entità e sorgenti. Il presente lavoro ha avuto l’obiettivo di quantificare 

e caratterizzare le particelle plastiche nei sedimenti di due spiagge urbane genovesi, mediante quattro 

campagne di campionamento, condotte tra aprile 2024 e ottobre 2025. I campioni sono stati essiccati, 

setacciati e sottoposti a separazione densimetrica. Le particelle isolate sono state classificate per 

forma, dimensione e composizione polimerica mediante FTIR/micro-FTIR, distinguendo 

microplastiche, mesoplastiche e microfibre. È stato inoltre quantificato il detrito di Posidonia 

oceanica ed analizzata la granulometria del sedimento, per valutarne le relazioni con le diverse 

frazioni plastiche. Le abbondanze rilevate rientrano nella fascia inferiore dei valori riportati per il 

Mediterraneo, pur mostrando variabilità tra siti e campagne. I frammenti rigidi rappresentano la 

morfologia predominante; sono state inoltre osservate numerose particelle gommose nere, 

potenzialmente riconducibili al materiale di riempimento dei campi in erba sintetica. Tra i polimeri 

prevalenti rientra il PVC, mentre le microfibre sono principalmente cellulosiche e, tra quelle 

sintetiche, domina il PET. Il detrito di P. oceanica non mostra correlazioni significative con le 

microplastiche, ma risulta positivamente correlato con le mesoplastiche in entrambi i siti, suggerendo 

un possibile ruolo nell'accumulo della plastica spiaggiata. Il lavoro fornisce un quadro aggiornato 

della contaminazione da plastica in due spiagge urbane liguri, utile per il monitoraggio a lungo 

termine e per futuri studi sulla gestione dell'interfaccia mare-terra. 
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ABSTRACT 

Plastic pollution is one of the main global environmental emergencies, particularly affecting marine 

and coastal ecosystems. Beaches, where plastic debris accumulates, are key sites for monitoring its 

extent and identifying its sources. This thesis, carried out at CNR-IAS Genoa within the SUNRISE 

project, quantified and characterized plastic particles in sediments from two urban beaches in Genoa, 

Sette Nasi and Sturla, through four sampling campaigns conducted between April 2024 and October 

2025. Samples were dried, sieved and density-separated using sodium iodide. Isolated particles were 

classified by shape, size and polymer composition (FTIR/micro-FTIR), distinguishing microplastics, 

mesoplastics and microfibers. Posidonia oceanica debris and sediment grain size were also analysed 

to investigate their relationship with plastic abundance. Plastic abundances were in line with the lower 

range reported for the Mediterranean, although considerable variability was observed among sites 

and sampling campaigns. Hard fragments were the dominant particle type. Numerous black rubber 

granules were also detected, potentially originating from synthetic turf infill used in nearby sports 

fields, although this hypothesis requires further investigation. PVC was the dominant polymer, while 

microfibers were mainly cellulosic and PET prevailed among synthetic fibers. P. oceanica debris 

showed no significant relationship with microplastics but was positively correlated with mesoplastics 

at both sites, suggesting a possible role in the accumulation of beached plastic. Overall, this study 

provides an updated assessment of plastic contamination at two urban Ligurian beaches, supporting 

long-term monitoring and future investigations on plastic accumulation processes and the sustainable 

management of the land–sea interface. 
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1. INTRODUZIONE 

1.1 LA PLASTICA 

I materiali plastici rappresentano oggi una componente essenziale della società moderna grazie alle 

loro proprietà fisico-chimiche vantaggiose, tra cui la bassa densità, la resistenza alla corrosione, la 

scarsa conducibilità termica ed elettrica e l’elevata durabilità. Tali caratteristiche, unite al basso costo 

di produzione, ne hanno favorito un impiego estremamente diffuso in numerosi settori, dagli 

imballaggi alimentari alle applicazioni mediche e tecnologiche (Frias et al., 2010). Tuttavia, la loro 

elevata resistenza alla degradazione costituisce una delle principali criticità ambientali: i rifiuti 

plastici persistono nell’ambiente per tempi molto lunghi, fino a centinaia o migliaia di anni (Moore, 

2008). La crescente produzione globale di plastica, che nel 2024 ha raggiunto 430,9 milioni di 

tonnellate, registrando un incremento del 16% rispetto al 2018 (Plastics Europe, 2025) (Fig. 1), 

associata a pratiche di smaltimento inadeguate, ha determinato una significativa dispersione di questi 

materiali nell'ambiente, in particolare negli ecosistemi marini. Milioni di tonnellate di plastica 

vengono trasportate ogni anno dai sistemi terrestri agli oceani, dove si accumulano sia in superficie 

sia nei sedimenti profondi (Isobe & Iwasaki, 2022; Peng et al., 2018).  

Questo fenomeno costituisce una problematica ambientale di rilevanza globale, con impatti 

documentati su oltre 1.400 specie marine (Claro et al., 2019). I detriti plastici possono essere 

trasportati su lunghe distanze dalle correnti oceaniche o depositarsi nei fondali, contribuendo 

all’alterazione degli ecosistemi bentonici e interferendo con processi fondamentali come lo scambio 

di gas nei sedimenti (Goldberg, 1994). Un ulteriore elemento critico riguarda il ruolo delle plastiche 

 

Fig. 1.1: Andamento della produzione mondiale ed europea di plastica dal 2018 al 2024, espressa in milioni di 

tonnellate (Mt) (Plastics Europe, 2025) 
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come potenziale vettore di contaminanti chimici negli ecosistemi marini. Le plastiche disperse in 

ambiente non rappresentano soltanto un rifiuto fisico persistente, ma costituiscono anche una sorgente 

e, al tempo stesso, un serbatoio di sostanze potenzialmente tossiche. Esse possono rilasciare 

nell’ambiente gli additivi incorporati durante la loro produzione, tra cui plastificanti, come il bis(2-

etilesil) ftalato (DEHP), riconosciuto come interferente endocrino (Oehlmann et al., 2009), 

stabilizzanti UV, antiossidanti e ritardanti di fiamma bromurati, come i polibromodifenileteri 

(PBDE), composti persistenti e bioaccumulabili associati a effetti neurotossici e alterazioni del 

metabolismo ormonale (Alaee et al., 2003; Hermabessiere et al., 2017). Le plastiche disperse in 

ambiente marino possono agire inoltre come vere e proprie “spugne chimiche”, adsorbendo 

contaminanti dall’ambiente circostante attraverso meccanismi distinti in funzione della natura 

chimica dei composti. I contaminanti organici persistenti, tra cui i policlorobifenili (PCB), il 

diclorodifeniltricloroetano (DDT), diossine e idrocarburi policiclici aromatici (IPA), vengono 

adsorbiti principalmente attraverso partizionamento idrofobico: essendo lipofili, tendono a trasferirsi 

dalla fase acquosa a superfici solide idrofobiche come quelle dei polimeri plastici, accumulandosi a 

concentrazioni fino a diverse migliaia di volte superiori a quelle dell'acqua di mare (Koelmans et al., 

2016; Mato et al., 2001). I metalli pesanti, quali piombo, cadmio, mercurio e cromo, vengono invece 

adsorbiti attraverso meccanismi differenti, tra cui interazioni elettrostatiche e complessazione con 

gruppi funzionali presenti sulla superficie polimerica (Holmes et al., 2012). La capacità di 

adsorbimento è ulteriormente potenziata da due fattori: la degradazione fotochimica per azione della 

radiazione UV, dell’abrasione meccanica e dell’ossidazione, che altera la superficie plastica 

generando nuovi gruppi funzionali con maggiore affinità per i contaminanti (Rochman et al., 2013) e 

la formazione di biofilm microbici sulla superficie delle plastiche, la cosiddetta "plastisfera", che ne 

modifica carica superficiale e rugosità, incrementando ulteriormente la capacità di legare composti 

organici e metalli (Rummel et al., 2017). Inoltre l’ingestione di plastiche da parte degli organismi 

marini può rappresentare una via di esposizione aggiuntiva e talora significativa a tali sostanze, che 

possono essere rilasciate nel tratto gastrointestinale e successivamente assorbite (Engler, 2012). Ciò 

contribuisce non solo a effetti tossici diretti sugli organismi, ma anche alla potenziale 

biomagnificazione lungo la catena trofica, con possibili ricadute sulla sicurezza alimentare e sulla 

salute umana (Rochman et al., 2013).  

Per contrastare la diffusione incontrollata dei rifiuti plastici, l’Unione Europea ha adottato specifici 

strumenti normativi, tra cui la Direttiva (UE) 2019/904, nota come Direttiva SUP (Single-Use 

Plastics), che ha rappresentato il primo strumento normativo specificamente rivolto ai prodotti in 

plastica monouso, intervenendo sulle categorie di oggetti maggiormente rinvenuti come rifiuti sulle 

spiagge europee. La direttiva vieta l'immissione sul mercato di specifici prodotti monouso per i quali 
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esistono alternative disponibili (posate, piatti, cannucce, bastoncini cotonati e contenitori in 

polistirolo espanso), introduce obiettivi vincolanti di riduzione del consumo per altri prodotti e 

stabilisce requisiti di etichettatura, raccolta differenziata e responsabilità estesa del produttore 

(Direttiva (UE), 2019). La direttiva fissa inoltre tra i propri obiettivi la piena riciclabilità degli 

imballaggi in plastica immessi sul mercato europeo entro il 2030, inserendosi esplicitamente nel 

quadro delle convenzioni internazionali vigenti, tra cui UNCLOS, MARPOL e la Convenzione di 

Basilea. 

1.2 CLASSIFICAZIONE DEL PLASTIC LITTER  

Nei contesti scientifici e normativi, il termine plastic litter indica l’insieme dei detriti plastici 

abbandonati o dispersi nell’ambiente, indipendentemente dalla loro forma, composizione o uso 

originario (UNEP, 2016). Una corretta classificazione dei rifiuti plastici costituisce un passaggio 

fondamentale per comprendere origine, dinamiche di trasporto, potenziali impatti ecologici e strategie 

di monitoraggio. Tuttavia, una classificazione basata esclusivamente sulla natura del polimero non è 

sufficiente: le dimensioni delle particelle determinano percorsi di distribuzione differenziati, tempi di 

permanenza distinti e specifiche vie di esposizione per gli organismi marini (Andrady, 2011a; Barnes 

et al., 2009). Il GESAMP (Joint Group of Experts on the Scientific Aspects of Marine Environmental 

Protection) in un documento pubblicato nel 2019 ha proposto un sistema di classificazione 

ampiamente utilizzato nella letteratura internazionale, che suddivide il plastic litter in categorie 

dimensionali standardizzate. Tale classificazione consente non solo una maggiore uniformità nelle 

attività di monitoraggio e ricerca, ma anche una valutazione più precisa degli impatti ambientali 

associati alle diverse tipologie di detriti plastici (GESAMP, 2019). È possibile suddividere il plastic 

litter in cinque categorie dimensionali, descritte in seguito.  

La categoria delle megaplastiche, pur non rientrando formalmente nella classificazione principale 

del GESAMP 2019, è stata introdotta in letteratura per indicare detriti plastici con diametro superiore 

a 1 m, come reti da pesca abbandonate, imbarcazioni dismesse o grandi strutture galleggianti 

(Laglbauer et al., 2014; J. Lee et al., 2013). Questa soglia dimensionale riconosce che tali oggetti si 

comportano in modo radicalmente diverso nell'ambiente rispetto alle categorie inferiori, sia in termini 

di trasporto che di impatto sugli ecosistemi.  

Le macroplastiche, definite dal GESAMP (2019) come detriti con dimensioni superiori a 25 mm 

includono oggetti facilmente riconoscibili come bottiglie, buste, reti da pesca e imballaggi. Si tratta 

della categoria più visibile e spesso la più abbondante lungo le coste, responsabile di fenomeni quali 

intrappolamento, ingestione e alterazione degli habitat (Barnes et al., 2009; Derraik, 2002). Questa è 
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la categoria più ampiamente monitorata nelle campagne di rilevamento in spiaggia e in superficie 

marina. 

Le mesoplastiche classificate dal GESAMP (2019) in un intervallo dimensionale compreso tra 5 e 

25 mm, costituiscono una classe intermedia spesso derivante dalla frammentazione progressiva delle 

macroplastiche. Dal punto di vista ecologico, questi frammenti vengono frequentemente ritrovati nel 

tratto digestivo degli uccelli marini, dove causano principalmente ostruzioni meccaniche (Mendez-

Sanhueza et al., 2023).  

Le microplastiche sono suddivise dal GESAMP (2019) in due sottocategorie: microplastiche grandi 

(1–5 mm) e microplastiche piccole (1 µm–1 mm). Il GESAMP le definisce come piccole particelle 

plastiche nell'intervallo dimensionale da 1 µm a meno di 5 mm (GESAMP, 2015).  

Infine, le nanoplastiche, generalmente collocate al di sotto di 1 µm (GESAMP, 2019), rappresentano 

la categoria più recente e analiticamente più complessa da rilevare. La soglia dimensionale non è 

universalmente concordata: alcune definizioni adottano come limite superiore i 100 nm (ISO; 

OECD). Le nanoplastiche si generano principalmente dalla degradazione di microplastiche e 

plastiche di dimensioni maggiori. A causa delle loro ridotte dimensioni e dell’elevato rapporto 

superficie/volume, presentano proprietà fisico-chimiche peculiari, che possono favorire l’interazione 

con i tessuti biologici, e, soprattutto per le particelle inferiori a 100 nm, la capacità di attraversare le 

barriere biologiche. L’accumulo di queste particelle è stato documentano in organi di organismi 

acquatici, quali branchie, cervello, cuore e fegato (Trevisan et al., 2022), con potenziali implicazioni 

per il trasferimento lungo la catena trofica e per fenomeni di biomagnificazione (Galani et al., 2025).  
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1.2.1 LE MICROPLASTICHE  

Le microplastiche rappresentano una delle frazioni più diffuse e problematiche del plastic litter negli 

ecosistemi marini, sia per la loro ampia distribuzione sia per la complessità delle interazioni che 

instaurano con l’ambiente e gli organismi viventi. Il termine microplastica, coniato nel 2004 da 

Richard Thompson (Thompson et al., 2004) non disponeva inizialmente di una definizione 

universalmente condivisa che incorporasse tutte le proprietà descrittive rilevanti (dimensione, origine, 

composizione fisica e chimica). In risposta a questo la definizione dimensionale delle microplastiche 

è stata formalizzata a partire dal primo workshop internazionale promosso dalla NOAA (National 

Oceanic and Atmospheric Administration) nel 2008 dedicato alla presenza, agli effetti e al destino 

dei detriti marini, nel quale è stato proposto un limite superiore pari a 5 mm (Arthur et al., 2008). 

Questa soglia dimensionale, tuttavia, è rimasta a lungo oggetto di dibattito nella comunità scientifica. 

Frias & Nash (2019) hanno successivamente proposto una definizione che mira a raggiungere un 

consenso utile per la ricerca, la rendicontazione e gli scopi legislativi, andando oltre il solo criterio 

dimensionale per includere anche le proprietà fisiche e chimiche delle particelle (Frias & Nash, 2019). 

A causa delle loro ridotte dimensioni, le microplastiche sono facilmente trasportate attraverso correnti 

marine, venti e sistemi fluviali e sono oggi considerate contaminanti emergenti ubiquitari di rilevanza 

globale. Essendo state rinvenute in tutti i comparti ambientali marini, dalle acque superficiali ai 

sedimenti profondi, dall'aria al biota, fino ad aree remote come le regioni polari e gli ambienti abissali, 

(Bergmann, 2015; GESAMP, 2015; Obbard et al., 2014). Tale distribuzione non è tuttavia uniforme, 

come illustrato in Figura 1.4, le concentrazioni più elevate si registrano in corrispondenza dei grandi 

“gyres” subtropicali, dove le correnti oceaniche convergenti favoriscono l'accumulo di detriti 

 

Figura 1.2: Categorie dimensionali del marine litter con esempi di rifiuti plastici (sinistra) e organismi marini 

potenzialmente esposti (destra) per ciascuna classe dimensionale (GESAMP, 2019) 
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galleggianti, mentre le regioni polari e i fondali profondi rappresentano zone di accumulo secondario 

(Van Sebille et al., 2015). 

La loro diffusione è accompagnata da una marcata facilità di ingestione da parte degli organismi 

marini, spesso dovuta alla somiglianza con particelle alimentari naturali. Tale ingestione può 

comportare effetti sia fisici, come ostruzioni del tratto digerente o riduzione dell’assunzione di cibo, 

sia fisiologici, legati allo stress e all'esposizione a contaminanti ad esse associati (Wright et al., 2013). 

Numerosi studi sperimentali hanno documentato gli effetti ecotossicologici delle microplastiche su 

organismi marini appartenenti a diversi livelli trofici. Tra gli invertebrati planctonici, Cole et al. 

(2015) hanno dimostrato che l'esposizione del copepode Calanus helgolandicus a sfere di polistirene 

da 20 μm determina una riduzione del 40% dell'ingestione di carbonio algale e una diminuzione 

significativa del successo di schiusa delle uova, indicando effetti sia sulla nutrizione sia sulla 

riproduzione. Studi analoghi su Tigriopus japonicus hanno documentato una riduzione della fecondità 

nell'arco di due generazioni successive, con un elevato tasso di fallimento nello sviluppo delle sacche 

ovifere (Lee et al., 2013). Nei bivalvi filtratori, ampiamente utilizzati come organismi sentinella nei 

programmi di biomonitoraggio marino, Mytilus galloprovincialis esposto a microplastiche in 

polistirolo ha mostrato risposte di stress ossidativo (aumento della perossidazione lipidica e 

dell'attività della catalasi nelle branchie), alterazioni delle risposte immunitarie degli emociti e 

riduzione dell'attività dell'acetilcolinesterasi, con effetti di intensità dipendente dalle dimensioni delle 

particelle (Capolupo et al., 2021). I dati indicano anche che le microplastiche possono fungere da 

vettori per batteri patogeni amplificando i danni a carico del sistema immunitario e incrementando la 

vulnerabilità dell'organismo alle infezioni (Sun et al., 2023). Negli organismi ittici, studi su larve e 

stadi giovanili hanno evidenziato danni istologici a carico di intestino, fegato e branchie, alterazioni 

del comportamento alimentare e interferenze con le funzioni endocrine, con conseguenti effetti sulla 

fertilità e sullo sviluppo embrionale (Rochman et al., 2013). I meccanismi di interazione tra 

microplastiche ed ecosistemi marini sono molteplici e interconnessi, come schematizzato in Figura 

 

Figura 1.3: Distribuzione globale delle microplastiche in superficie oceanica espressa come conteggio di particelle 

per km² in scala logaritmica (Van Sebille et al., 2015). 
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1.6: dalla frammentazione alla sedimentazione, fino all’ingestione e al trasferimento trofico (Wright 

et al., 2013). Inoltre, l’elevato rapporto superficie/volume che le caratterizza incrementa 

significativamente la superficie disponibile per l'adsorbimento e il potenziale rilascio di contaminanti.  

Sulla base della loro origine, le microplastiche vengono comunemente suddivise in due categorie 

principali: microplastiche primarie e microplastiche secondarie (GESAMP, 2015).  

1.2.1.1 MICROPLASTICHE PRIMARIE  

Le microplastiche primarie sono definite come particelle plastiche prodotte di dimensioni inferiori a 

5 mm, che raggiungono l’ambiente in tale forma. All’interno di questa categoria è possibile 

distinguere: le microplastiche rilasciate accidentalmente nell'ambiente durante le fasi di produzione, 

trasporto e lavorazione e quelle aggiunte intenzionalmente a prodotti di consumo. Alla prima 

categoria appartengono i pellet industriali di resina plastica vergine (Fig. 1.7), particelle 

generalmente sferiche o cilindriche di diametro tipicamente intorno ai 5 mm, impiegate come materia 

prima nel ciclo produttivo dei manufatti plastici. Queste particelle vengono spesso movimentate lungo 

la filiera, dai produttori alle industrie trasformatrici (GESAMP, 2015) e possono essere disperse 

accidentalmente nell’ambiente durante le fasi di produzione, trasporto e lavorazione (Cole et al., 

2011) andando a costituire una fonte significativa di inquinamento marino (Karlsson et al., 2018). La 

presenza di pellet è stata documentata anche in ambienti marini remoti, incluse alcune isole oceaniche 

 
Figura 1.4: Schema concettuale dei principali processi di distribuzione e interazione delle microplastiche negli 

ecosistemi marini, dalla formazione all'ingestione e al trasferimento trofico  (S. L. Wright et al., 2013) 
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geograficamente isolate (Ivar Do Sul et al., 2009) e lontane da fonti locali di produzione, 

evidenziando la loro elevata mobilità ambientale e la capacità di essere trasportati su scala globale.  

La seconda tipologia di microplastiche primarie, rappresentata dalle microplastiche intenzionalmente 

aggiunte, comprende, le particelle che vengono deliberatamente incorporate in prodotti di largo 

consumo, quali cosmetici, detergenti e formulazioni abrasive, oppure impiegate come componenti 

funzionali in applicazioni tecniche specifiche. Tra queste, un caso di particolare rilevanza ambientale 

è rappresentato dai granuli elastomerici utilizzati come materiale di intaso nei campi sportivi 

sintetici (Fig. 1.6). Tali materiali possono essere ottenuti dalla frantumazione meccanica di 

pneumatici fuori uso, costituiti tipicamente da SBR (Styrene-Butadiene Rubber) oppure, meno 

comunemente, da materiali elastomerici vergini derivati dal riciclo di altri manufatti, spesso costituiti 

da EPDM (Ethylene Propylene Diene Monomer).  

La dispersione nell’ambiente può avvenire attraverso il trasporto meccanico associato all'uso e alla 

manutenzione degli impianti, il dilavamento superficiale in seguito a eventi meteorici e la dispersione 

eolica, con successivo trasferimento verso i corpi idrici superficiali e, potenzialmente, ad ambienti 

marini (ECHA, 2019; Zuccaro et al., 2022). Dal punto di vista chimico ed ecotossicologico, una parte 

consistente della letteratura si è concentrata sui granuli derivati da pneumatici fuori uso, noti come 

 
Fig. 1.5: Pellet plastici di diversa composizione e colore, raccolti in capsula Petri (Rios Mendoza et al., 2007) 

 

Fig. 1.6: a) rappresentazione schematica della struttura di un campo in erba sintetica, con evidenza dello strato di 

intaso (infill) contenente granuli elastomerici (Zuccaro et al., 2024); b) Granuli elastomerici prelevati da campi 

sportivi in erba sintetica, fotografati su carta millimetrica (Bylina et al., 2022).  
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crumb rubber, poiché rappresentato una delle tipologie di intaso più diffuse e possono contenere 

diverse sostanze di interesse tossicologico, tra cui idrocarburi policiclici aromatici (IPA), metalli 

pesanti e prodotti di degradazione degli pneumatici. Particolarmente rilevante è la presenza di 6PPD-

quinone, prodotto di trasformazione del 6PPD, un antiossidante comunemente impiegato nella 

produzione di pneumatici, al quale sono stati associati effetti tossici acuti su organismi acquatici, in 

particolare alcuni salmonidi (Tian et al., 2021). I granuli di EPDM sia vergini che riciclati, sono stati 

oggetto di un numero più limitato di studi, che hanno comunque evidenziato il possibile rilascio di 

sostanze potenzialmente tossiche e di particelle generate dai processi di usura e frammentazione (Hua 

et al., 2024).  

L’immissione sul mercato di microplastiche intenzionalmente addizionate a prodotti è stata 

regolamentata dall’Unione Europea con il Regolamento 2023/2055, entrato in vigore il 17 ottobre 

2023, come modifica all'Allegato XVII del Regolamento REACH (CE) n. 1907/2006. Il regolamento 

introduce restrizioni all'immissione sul mercato di microparticelle di polimeri sintetici, 

commercializzate come tali o intenzionalmente aggiunte a miscele e prodotti, con l'obiettivo di 

prevenire il rilascio nell'ambiente di circa 500.000 tonnellate di microplastiche nell'arco di vent'anni 

(Commissione Europea, 2023). I prodotti interessati comprendono cosmetici, detergenti, glitter, 

fertilizzanti a rilascio controllato, prodotti fitosanitari e granuli elastomerici utilizzati come materiale 

da intaso per superfici sportive artificiali, per i quali è previsto un periodo transitorio di otto anni. 

Tuttavia, il regolamento non affronta direttamente il problema delle microplastiche secondarie 

generate dalla frammentazione di oggetti plastici, dall'abrasione di pneumatici o dal lavaggio di 

tessuti sintetici, che rappresentano la quota predominante delle emissioni totali nell'ambiente 

(Commissione Europea, 2023).  

1.2.1.2 MICROPLASTICHE SECONDARIE  

Le microplastiche secondarie derivano dalla frammentazione e dalla degradazione di oggetti plastici 

di dimensioni maggiori (Andrady, 2011a). I principali processi responsabili della loro formazione 

includono la foto-ossidazione indotta dai raggi UV, l’abrasione meccanica, l’azione delle onde e la 

degradazione chimica. Tra le tipologie più diffuse rientrano i frammenti derivanti dalla degradazione 

di imballaggi, bottiglie e attrezzature da pesca, nonché particelle generate dall’usura di pneumatici e 

vernici, che possono essere trasportate nei sistemi acquatici attraverso il dilavamento urbano (Wagner 

et al., 2018).  
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1.2.2 LE MICROFIBRE  

Le microfibre rappresentano una componente significativa dell’inquinamento da microplastiche, in 

particolare per la loro diffusione, persistenza e complessità analitica. Possono essere definite come 

particelle di forma fibrosa e dimensioni micrometriche, sebbene non esista ancora un consenso 

univoco su una definizione capace di racchiudere tutte le loro caratteristiche rilevanti (Liu et al., 

2019). In base all’origine, le microfibre possono essere distinte in: fibre sintetiche, come poliestere, 

nylon e acrilico, fibre artificiali cellulosiche, come rayon e viscosa, e, fibre naturali, come cotone, 

lana e lino. Non tutte le microfibre possono tuttavia essere classificate come microplastiche: in senso 

stretto tale categoria comprende le fibre costituite da polimeri sintetici, mentre le fibre cellulosiche 

artificiali e naturali vengono generalmente considerate separatamente. Secondo la classificazione 

adottata in questo lavoro, le microfibre sintetiche sono considerate microplastiche secondarie, poiché 

derivano principalmente dalla frammentazione e dall’usura di materiali tessili durante la produzione, 

l’uso, il lavaggio e lo smaltimento (Browne et al., 2011; Henry et al., 2019). Anche le fibre artificiali 

cellulosiche e naturali, possono contribuire alla contaminazione ambientale qualora siano state trattate 

con additivi, coloranti o altri composti chimici impiegati nel corso dei processi produttivi tessili (Dris 

et al., 2016). Una delle principali vie di rilascio delle microfibre sintetiche è rappresentata dal lavaggio 

domestico dei tessuti, durante il quale le fibre vengono distaccate e convogliate nei sistemi di 

drenaggio, contribuendo al carico di particelle presenti negli effluenti urbani (Boucher & Friot, 2017; 

Mishra et al., 2019). È stato stimato che tale processo possa contribuire fino al 34,8% delle 

microplastiche primarie rilasciate negli oceani (Boucher & Friot, 2017). Ulteriori fonti includono 

l'usura dei capi durante l’utilizzo, le attività industriali, la degradazione di reti e corde e la dispersione 

atmosferica, che può favorirne il trasporto e la deposizione anche in ambienti remoti (Allen et al., 

2019; Dris et al., 2016). Le microfibre possono essere ingerite da numerosi organismi acquatici, 

inclusi organismi planctonici, pesci e crostacei, con possibili effetti sulla nutrizione e sulla fisiologia 

(Frias et al., 2010; Lusher et al., 2013; Murray & Cowie, 2011). La loro morfologia filamentosa può 

inoltre favorire la ritenzione nei sistemi digestivi, l’aggregazione con altre particelle e accumulo nei 

sedimenti (I. Chubarenko et al., 2016; Ivar do Sul et al., 2014). Il loro rilevamento presenta infine 

specifiche difficoltà analitiche, dovute al diametro ridotto, della somiglianza tra fibre sintetiche, 

artificiali e naturali e all’elevato rischio di contaminazione aerea. È pertanto necessaria l’applicazione 

di protocolli rigorosi di prevenzione e controllo della contaminazione durante il campionamento e le 

analisi di laboratorio (Löder & Gerdts, 2015).  
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1.3 L’INQUINAMENTO DA PLASTICHE 

NELL’ECOSISTEMA SPIAGGIA 

Le spiagge sono sistemi morfodinamici complessi costituiti da depositi sedimentari di varia origine e 

granulometria, organizzati in unità funzionali che comprendono il sistema dunale, la spiaggia emersa 

(backshore), la zona intertidale (foreshore) e la spiaggia sommersa (nearshore), il cui profilo varia in 

relazione all'energia ondosa, alla granulometria e ai processi di trasporto costiero (Short & Wright, 

1983; Wentworth, 1922). In quanto ambienti di transizione tra terra e mare, le spiagge rappresentano 

nodi fondamentali nei processi di accumulo, trasferimento e dispersione del plastic litter. Come 

illustrato nella Figura 1.9, il trasporto dei detriti plastici avviene attraverso meccanismi differenziati 

a seconda della zona della spiaggia considerata: nella zona di surf e nella foreshore, la plastica viene 

mobilizzata e ridistribuita dal moto ondoso e dal flusso di risalita e riflusso (Prata et al., 2020; Rahman 

et al., 2020); nel backshore, il vento può trasportare i rifiuti leggeri verso il sistema dunale, dove la 

vegetazione favorisce l'intercettazione e il seppellimento dei materiali (Andriolo & Gonçalves, 2022). 

Le dune frontali fungono da serbatoio e sorgente secondaria di rifiuti costieri a lunga persistenza, che 

possono essere riesumati e reimmessi nell'ambiente marino in occasione di mareggiate o fenomeni 

erosivi (Turner et al., 2021). Il comportamento deposizionale delle microplastiche presenta analogie 

con quello dei sedimenti naturali; tuttavia, la relazione tra granulometria e abbondanza di 

microplastiche in ambiente costiero rimane oggetto di dibattito in letteratura, con risultati spesso 

contrastanti.  

 
 

 Figura 1.7: Schema del trasporto di microplastiche nel sistema spiaggia-duna (Anderson & Turner, 2024) 
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Alcuni studi hanno rilevato una maggiore ritenzione di microplastiche nei sedimenti a granulometria 

fine, suggerendo che le spiagge con sabbie fini possano essere più soggette ad accumulo superficiale 

di particelle plastiche per effetto della ridotta infiltrazione (Alomar et al., 2016; Waldschläger & 

Schüttrumpf, 2020). Altri lavori, invece, non hanno identificato correlazioni statisticamente 

significative tra granulometria e concentrazione di microplastiche (Browne et al., 2011; Godoy et al., 

2020), evidenziando come i processi idrodinamici, la vicinanza alle sorgenti antropiche e la variabilità 

spaziale su piccola scala rappresentino i principali fattori determinanti nella distribuzione delle 

microplastiche lungo i profili di spiaggia. Tale incertezza sottolinea la necessità di considerare 

l'analisi granulometrica nei protocolli di monitoraggio, al fine di rendere comparabili i dati tra siti con 

caratteristiche sedimentarie differenti (Vermeiren et al., 2021).  

Nelle spiagge sabbiose, dimensione e abbondanza delle particelle plastiche mostrano variazioni 

significative anche su piccola scala (Fig. 1.8), con gli strati più profondi del sedimento che tendono 

ad accumulare particelle di dimensioni più variabili rispetto alla superficie (Vermeiren et al., 2021). 

Il Mar Mediterraneo è identificato come una delle principali aree mondiali di accumulo di marine 

litter e uno dei bacini più colpiti dalla contaminazione da microplastiche (Alomar et al., 2016; Cózar 

et al., 2015). Alimentato da sorgenti di contaminazione sia terrestri sia marine, è inoltre caratterizzato 

da un regime microtidale, nel quale l'evoluzione dei profili costieri è fortemente influenzata dagli 

eventi meteomarini più che dall’escursione di marea (Constant et al., 2019). I detriti plastici possono 

essere così trasportati verso la costa da correnti, vento e mareggiate e, in condizioni di alta energia, 

nuovamente rimobilizzati verso il sistema marino. Nelle spiagge del Mar Ligure e del Tirreno 

settentrionale, tali eventi determinano anche deposizioni massive di rifiuti spesso aggrovigliati con 

materiale organico spiaggiato (Menicagli et al., 2022).  

 

Figura 1.8: Distribuzione dimensionale delle microplastiche nelle diverse zone di spiaggia in un sito a basso impatto 

(in alto) e in un sito ad alto impatto antropico (in basso). LOD = limite di rilevabilità; LOQ = limite di quantificazione 

(Vermeiren et al., 2021) 
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Le spiagge liguri, area di studio del presente lavoro di tesi, sono prevalentemente configurate come 

pocket beaches, ossia spiagge di dimensioni ridotte, comprese tra due promontori che delimitano celle 

litorali indipendenti, caratterizzate da scarso trasporto longitudinale dei sedimenti (Corbau et al., 

2023). Tale morfologia, combinata con le limitate riserve sedimentarie, l'elevato grado di 

artificializzazione, il regime microtidale e la pressione antropica derivante dall’intensa 

urbanizzazione costiera e dall’elevata frequentazione turistica, rende questi sistemi particolarmente 

vulnerabili alle pressioni idrodinamiche e può favorire l’intrappolamento del plastic litter trasportato 

da correnti e onde rispetto a spiagge aperte (Corbau et al., 2023; Defeo et al., 2009; Misic & Covazzi 

Harriague, 2013).  

1.3.1 MONITORAGGIO E ANALISI DEL BEACH LITTER 

Il monitoraggio del marine litter sulle spiagge rappresenta oggi uno degli strumenti principali per 

valutare lo stato di qualità degli ecosistemi costieri, poiché consente di ottenere informazioni sulla 

quantità, composizione e distribuzione dei rifiuti accumulati lungo il litorale. A livello internazionale 

ed europeo, numerosi programmi normativi hanno incluso il monitoraggio dei rifiuti marini nelle 

proprie strategie di tutela ambientale, tra cui la Marine Strategy Framework Directive istituita dalla 

Commissione Europea (MSFD 2008/56/EC) che utilizza quantità, tipologie e impatti ecologici dei 

rifiuti marini come elementi chiave per la valutazione del Good Environmental Status dei mari 

europei (Cole et al., 2015). Le linee guida elaborate nell’ambito della MSFD, insieme ai protocolli 

NOAA (National Oceanic and Atmospheric Administration) e GESAMP raccomandano il 

monitoraggio dei rifiuti plastici in quattro compartimenti ambientali: lungo le coste, nelle acque 

superficiali, nei sedimenti marini e nel biota, sottolineando l’importanza di considerare anche le 

plastiche di piccole dimensioni. Tuttavia, mentre i protocolli per la quantificazione dei macro-rifiuti 

risultano ormai relativamente consolidati, l’analisi delle meso- e microplastiche presenta ancora una 

notevole eterogeneità metodologica, legata alla scelta dell’area di campionamento, alla profondità del 

sedimento prelevato, alle tecniche di estrazione e ai criteri di identificazione delle particelle. A ciò si 

aggiunge il rischio di contaminazione secondaria, particolarmente critico nel caso delle microfibre, 

che possono derivare da indumenti degli operatori, dall'aria ambiente o dai materiali di laboratorio, 

con il conseguente rischio di sovrastima delle concentrazioni rilevate (Hermsen et al., 2018). Per 

questo motivo, l'adozione di controlli in bianco, ambienti controllati e metodologie standardizzate è 

essenziale per garantire l'affidabilità dei dati e la comparabilità tra studi diversi. Al fine di favorire 

un’armonizzazione delle tecniche di campionamento e analisi, sono state elaborate linee guida 

specifiche, tra cui il Guidance on Monitoring of Marine Litter in European Seas (MSFD, 2013), lo 



 

 14 

Standardised Protocol for Monitoring Microplastics in Sediments (J. Frias et al., 2018) e le 

Guidelines for the Monitoring and Assessment of Plastic Litter in the Ocean (GESAMP, 2019). 

1.3.1.1 Monitoraggio dei macrorifiuti 

Per quanto concerne i macrorifiuti, i principali protocolli (OSPAR 2010; GESAMP 2019) prevedono 

una sezione di campionamento di almeno 100 m che comprenda l’intera larghezza della spiaggia, 

dalla linea di costa fino al limite superiore della spiaggia, caratterizzato da vegetazione o 

infrastrutture, spesso sede di accumuli significativi (Besley et al., 2017). All’interno di questa unità 

vengono raccolti tutti gli oggetti visibili. In spiagge molto piccole o altamente inquinate è possibile 

adottare transetti ridotti o considerare l’intera spiaggia come unità di campionamento (Wennek & 

Oosterbaan, 2010). 

1.3.1.2 Monitoraggio delle meso- e delle microplastiche 

La distribuzione delle microplastiche nei sedimenti costieri è estremamente variabile e dipende non 

solo dalle caratteristiche delle particelle, ma anche da fattori ambientali quali venti prevalenti, correnti 

litoranee e condizioni meteomarine, rendendo la scelta dell'area e della profondità di campionamento 

un elemento determinante per l'affidabilità dei risultati (Prata et al., 2019), anche la distribuzione delle 

mesoplastiche risulta influenzata dalle dinamiche idrodinamiche e dal grado di esposizione del sito, 

con abbondanze generalmente maggiori nella zona intertidale superiore e nel backshore rispetto alla 

swash zone (Besley et al., 2017). Le indagini condotte in linea con le raccomandazioni MSFD e 

NOAA concentrano spesso il campionamento nella zona intertidale, considerata la più 

rappresentativa per ricostruire le dinamiche di accumulo e trasporto delle microplastiche grazie al 

continuo scambio tra sedimento e colonna d’acqua (Leads et al., 2023; Liang et al., 2024; Paradinas 

et al., 2021). In altri casi, soprattutto in contesti geomorfologici complessi viene esaminata l’intera 

estensione della spiaggia, includendo anche la zona sopra-litorale, che può fungere da un importante 

bacino di accumulo (Asakura, 2024; Besley et al., 2017). Poiché le spiagge sono sistemi dinamici 

soggetti a rapide modificazioni del profilo e della linea di marea, le campagne di monitoraggio 

dovrebbero essere idealmente effettuate con cadenza stagionale per cogliere la variabilità temporale. 

La quantificazione spaziale avviene tipicamente mediante transetti, lungo i quali il sedimento viene 

prelevato all’interno di quadrati di dimensioni standardizzate (30×30 cm o 50×50 cm). I quadrati 

possono essere posizionati lungo transetti paralleli o perpendicolari alla linea di costa, con distanze 

da 10 a 20 metri fra i punti di campionamento e un numero minimo di tre repliche per transetto (Besley 

et al., 2017; Hidalgo-Ruz et al., 2012; MSFD, 2013). I primi 5 cm di sedimento sono generalmente 

considerati lo strato più rappresentativo, sebbene in alcuni casi si estenda la profondità fino a 10–15 
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cm per individuare particelle sepolte in seguito a eventi estremi (J. Frias et al., 2018). 

Successivamente al campionamento, i sedimenti vengono sottoposti a procedure finalizzate 

all’isolamento delle particelle plastiche dalla matrice minerale e organica. Una prima fase prevede 

generalmente l’essiccazione e la setacciatura mediante maglie standardizzate, utili a separare le 

diverse classi dimensionali, distinguendo, ad esempio, le mesoplastiche dalle microplastiche 

mediante la soglia dei 5 mm (Prata et al., 2019).   

1.3.1.3 Estrazione delle microplastiche dai sedimenti 

Per isolare le microplastiche, la setacciatura è spesso integrata con tecniche di separazione per densità, 

basate sull’impiego di soluzioni ipersaline. Queste procedure sfruttano la minore densità dei polimeri 

plastici rispetto ai sedimenti minerali, permettendo alle microplastiche di flottare e di essere quindi 

raccolte per la successiva analisi (Besley et al., 2017). Soluzioni a base di cloruro di sodio (Thompson 

et al., 2004) sono frequentemente utilizzate perché economiche, facili da maneggiare e prive di rischi 

ambientali (Masura et al., 2015; MSFD, 2013). Tuttavia tali soluzioni possono risultare meno 

efficienti nell’estrarre microplastiche con densità superiore a 1,20 g/ml (Imhof et al., 2012). Sono 

state pertanto proposte soluzioni a densità maggiore, quali il cloruro di zinco (ZnCl2) (Liebezeit & 

Dubaish, 2012) e lo ioduro di sodio (NaI) (Van Cauwenberghe et al., 2013), sebbene caratterizzate 

da maggiori costi o criticità di gestione. Quest'ultimo si è dimostrato particolarmente efficace: può 

essere riciclato con una perdita di massa del sale pari a circa il 4,8%, senza riduzione della densità, e 

consente di preparare soluzioni a 1,80 g/ml, teoricamente indonee all’estrazione di polimeri che 

rappresentavano il 93–98% delle plastiche prodotte in Europa nel 2014 (Kedzierski et al., 2017). 

1.3.1.4 Caratterizzazione chimica: spettroscopia FTIR e µ-FTIR 

Le particelle estratte vengono generalmente sottoposte a caratterizzazione morfologica mediante 

microscopia ottica e successivamente analizzate mediante spettroscopia infrarossa in trasformata di 

Fourier (FTIR). Tale tecnica si basa sull'interazione tra radiazione infrarossa e le molecole del 

campione: l'assorbimento selettivo dell'energia provoca l'eccitazione delle vibrazioni atomiche, 

generando uno spettro di assorbimento caratteristico della composizione chimica del materiale 

(Agnes et al., 2022). Poiché ciascun legame chimico assorbe radiazione infrarossa a specifiche 

lunghezze d'onda, lo spettro ottenuto riflette la natura dei gruppi funzionali presenti e dell'intorno 

chimico in cui si trovano, permettendo l'identificazione del polimero analizzato.  



 

 16 

Lo spettro viene interpretato mediante l'analisi dei picchi relativi ai gruppi funzionali, localizzati nella 

regione 4000–1250 cm⁻¹, e della cosiddetta regione di fingerprinting (600–1500 cm⁻¹), specifica e 

unica per ciascun polimero (Nandiyanto et al., 2019). Lo spettro ottenuto viene poi confrontato con 

librerie di riferimento. La caratterizzazione polimerica riveste particolare importanza in quanto i 

diversi polimeri presentano proprietà fisiche distinte, che ne influenzano la distribuzione nei comparti 

ambientali, nonché differenti potenziali tossicologici. 

Sono disponibili diverse modalità di acquisizione dello spettro FTIR: 

- Trasmissione: la radiazione infrarossa attraversa il campione e viene assorbita 

selettivamente. Questa modalità viene generalmente impiegata per le microplastiche estratte 

da campioni acquosi, filtrate su appositi filtri ANODISC in ossido di alluminio, trasparenti 

alla radiazione IR e privi di segnale proprio, così da ottenere una risposta spettrale attribuibile 

esclusivamente alle particelle plastiche trattenute sul filtro (Rosso, 2018). 

- Riflessione: la radiazione infrarossa non attraversa il campione ma viene riflessa dalla sua 

superficie. Questa modalità è impiegata principalmente per campioni ambientali spessi, 

assorbenti o opachi (Andrade et al., 2020; Rathore et al., 2023).  

- Riflessione totale attenuata (ATR): in questa modalità, la radiazione infrarossa viene 

convogliata attraverso un cristallo posto a contatto diretto con la superficie del campione. 

Quando il fascio raggiunge l'interfaccia tra il cristallo e il campione con un angolo 

sufficientemente elevato, si verifica la riflessione interna totale: la luce non attraversa il 

campione, ma si estende per pochi micrometri all'interno del campione stesso, interagendo 

con il materiale. Questa interazione produce uno spettro di assorbimento caratteristico della 

composizione chimica del campione analizzato (Khoshhesab, 2012; Nandiyanto et al., 2019). 

 

Figura 1.9: regioni dello spettro medio infrarosso (Nandiyanto, 2019).  
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Il µ-FTIR rappresenta un'evoluzione dello strumento FTIR, che integra la spettroscopia infrarossa 

con la microscopia. Si tratta di una tecnica non distruttiva e riproducibile (Corami et al., 2020), capace 

di acquisire segnali IR ad alta risoluzione spaziale (con dimensione del fascio fino a 5 μm) e pertanto 

adatta alla caratterizzazione di campioni complessi (Chen et al., 2015). Lo strumento è dotato di un 

cristallo retrattile controllato da motori piezoelettrici ad alta precisione, integrato nell'obiettivo, che 

consente la misurazione puntuale in corrispondenza della particella in analisi. 

 

1.3.2 IL RUOLO DELLA Posidonia oceanica NELL’ACCUMULO DEL 

PLASTIC LITTER 

La Posidonia oceanica è una fanerogama marina endemica del Mediterraneo, capace di formare 

praterie strutturalmente complesse tra 0 e 45 m di profondità (Marbà et al., 2014). Tali praterie 

svolgono un ruolo ecologico di primaria importanza: stabilizzano i sedimenti, proteggono le coste 

dall'erosione e sostengono la biodiversità marina, fungendo da habitat di nursery per oltre 80 specie 

ittiche e per numerosi molluschi, crostacei e invertebrati bentonici (Francour, 1997; Rigatou et al., 

2025). Rizomi e foglie incrementano la superficie disponibile per le specie sessili e offrono riparo 

alle specie mobili (Barbier et al., 2011), mentre attraverso la fotosintesi la pianta fissa grandi quantità 

di carbonio organico immagazzinato nei tessuti e nei sedimenti sottostanti, dove può persistere per 

secoli, contribuendo alla regolazione del ciclo del carbonio marino (blue carbon sink) (Duarte et al., 

2010). Tra le proprietà idrodinamiche della prateria, particolarmente rilevante è la capacità di ridurre 

la velocità di flusso al suo interno, aumentando il tasso di sedimentazione delle particelle in 

sospensione fino a 2–6 volte rispetto ai fondali privi di vegetazione (Hendriks et al., 2008) e favorendo 

l’accumulo di materiale particolato di varia natura. È proprio questa proprietà di intercettazione e 

ritenzione che ha portato a indagare il ruolo delle praterie di P. oceanica come potenziale sink di 

plastic litter nei sistemi costieri. 

1.3.2.1 Interazione tra P. oceanica e plastic litter 

I detriti plastici trasportati verso la fascia costiera possono essere intercettati dalle praterie di 

fanerogame marine. Studi condotti in vasche a flusso controllato (flume experiments) hanno 

dimostrato che le praterie di P. oceanica riducono significativamente la velocità della corrente e 

favoriscono la deposizione di particelle sospese attraverso collisioni dirette con le foglie, con la 

conseguente perdita di particelle dalla  colonna d'acqua di un ordine di grandezza superiore rispetto 

ai fondali nudi (Hendriks et al., 2008). Questo meccanismo fisico è stato successivamente esteso alle 

microplastiche in studi   condotti su altre fanerogame marine: de los Santos et al. (2021), utilizzando 
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Zostera marina come specie modello, hanno dimostrato che le microplastiche vengono ritenute nelle 

praterie e non nei fondali sabbiosi nudi, con efficienza di ritenzione crescente all'aumentare della 

densità dei germogli e della densità del polimero (de los Santos et al., 2021); de Smit et al. (2021), 

impiegando un canale di campo generatore di corrente (TiDyFLOW) su habitat a fanerogame, 

macroalghe e coralli, hanno confermato che i sistemi vegetati costieri intrappolano preferenzialmente 

le microplastiche (de Smit et al., 2021). Evidenze specifiche per P. oceanica derivano dagli studi , 

condotti su foglie e rizomi che confermano questa capacità di intercettazione. Rigatou et al. (2025), 

adottando un approccio olistico su praterie greche dell'Egeo, hanno riscontrando che i rizomi 

accumulano più del doppio delle microplastiche rispetto alle foglie (0,2 ± 0,41 particelle/rizoma vs. 

0,08 ± 0,28 particelle/foglia), evidenziando come la concentrazione complessiva aumenta 

significativamente se si considera la struttura multidimensionale della prateria.  

I detriti plastici intercettati dalle praterie di fanerogame e alghe possono essere successivamente 

trasportati verso riva dalle correnti superficiali e dal moto ondoso e progressivamente accumulati 

lungo la fascia costiera (Sanchez-Vidal et al., 2021). I depositi spiaggiati di P. oceanica, le banquette, 

rappresentano quindi un ulteriore ambiente di accumulo, in cui plastica e detrito vegetale coesistono 

in stretta associazione, e sono stati proposti come potenziali bioindicatori dell’inquinamento da 

plastica negli ecosistemi costieri. Afeniforo et al. (2025) hanno per la prima volta quantificato e 

descritto la plastica intercettata dalle banquette su tre spiagge maltesi (Qalet Marku, Xemxija e Ramla 

tal-Qortin), identificando complessivamente 1.913 oggetti plastici e registrando densità fino a oltre 

102 oggetti per metro quadrato nel sito caratterizzato dalla maggiore pressione antropica (Afeniforo 

et al., 2025). La matrice lignocellulosa del detrito fogliare, composta da cellulosa, emicellulosa e 

lignina, favorisce attivamente la ritenzione dei contaminanti (Sghaier et al., 2025). Sghaier et al. 

(2025) analizzando sette siti della costa tunisina (da Biserta all'arcipelago delle Kerkennah fino a 

Djerba) hanno rilevato microplastiche in tutti i campioni di banquette esaminati, sottolineando come 

questi depositi possano consentire di ricostruire, i pattern spaziali e temporali di contaminazione 

lungo il litorale. Hassen et al. (2024), analizzando campioni di banquette raccolti nel Golfo di Gabès 

hanno individuato prevalentemente pellet, filamenti e frammenti polimerici con le morfologie più 

frequenti, con polietilene e polistirene tra i materiali più comuni, confermando come questi depositi 

spiaggiati possano costituire uno strumento efficace per il monitoraggio della contaminazione plastica 

in ambiente costiero. 

All’interno delle banquette, un ruolo di particolare rilievo è svolto dalle egagropile, sfere fibrose che 

si formano dall'intreccio dei residui fogliari sotto l'azione delle correnti, capaci di intrappolare 

fisicamente i detriti plastici nella loro struttura fibrosa (Fig. 1.12). Sanchez-Vidal et al. (2021) hanno 
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dimostrato che questi aggregati naturali avvolgono i detriti plastici in una struttura protettiva che ne 

limita l'esposizione alle radiazioni ultraviolette e all'abrasione meccanica, rallentando i processi di 

frammentazione e, di conseguenza, il rilascio di microplastiche nell'ambiente, stimando che le 

egagropile potrebbero trattenere fino a 867 milioni di frammenti plastici per anno lungo le coste 

mediterranee, con densità fino a 1.470 particelle per chilogrammo di fibra vegetale. Menegoni & 

Pietrelli (2026) valutando le egagropile lungo le coste laziali come potenziali indicatori di 

contaminazione plastica locale, hanno rilevato materiale plastico nel 34,9% delle 1.300 sfere 

esaminate, con una media di 3,1 oggetti per egagropila, osservando come la variabilità tra siti 

riflettesse le diverse pressioni antropiche locali. Se, da un lato, banquette ed egagropile svolgono una 

funzione di intercettazione, dall'altro i materiali plastici trattenuti lungo il litorale sono esposti a 

processi di degradazione fotoossidativa e frammentazione progressiva, con il rischio che le particelle 

così formate vengano reimmesse in mare dalle onde di risalita e trasportate verso il largo (Hinata et 

al., 2017). A ciò si aggiunge una preoccupazione di ecologica: i depositi di detrito fogliare ospitano 

comunità detritivore di invertebrati intensamente predati da specie ittiche (Barbier et al., 2011) e studi 

condotti su queste comunità hanno rilevato fibre artificiali nei contenuti intestinali del 27,6% degli 

individui appartenenti alle nove specie dominanti (Remy et al., 2015), evidenziando un potenziale 

rischio di esposizione per la fauna detritivora e di trasferimento dei contaminanti lungo le reti trofiche 

costiere. 

 

 

 

Figura 1.10: A) Egagropila di P. oceanica con fili di poliammide intrecciati nella matrice fibrosa; B) deposito 

spiaggiato (banquette) con egagropile, foglie sciolte e frammenti plastici (Sanchez-Vidal et al., 2021) 

 



Scopo della tesi 
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2. SCOPO DELLA TESI 

Il presente lavoro di tesi si inserisce nell'ambito del progetto SUNRISE ("Le soluzioni basate sulla 

natura per la conservazione della biodiversità marina e lo sviluppo sostenibile in Mar Ligure"), 

promosso dalla Fondazione Compagnia di San Paolo nell'ambito del Bando Simbiosi. Il progetto,  

coordinato dal Genova Marine Centre (GMC) della Stazione Zoologica Anton Dohrn,  coinvolge un 

partenariato multidisciplinare, di cui fa parte il CNR-IAS, presso il quale è stato svolto questo lavoro 

di tesi. Il progetto è finalizzato alla conservazione dell'ecosistema spiaggia e degli habitat costieri, 

con particolare attenzione al ruolo del detrito naturale di P. oceanica e al monitoraggio 

dell’inquinamento da plastica, integrando attività di ricerca scientifica, raccolta dati e coinvolgimento 

attivo dei cittadini.  

Nell’ambito di questo progetto, la presente tesi contribuisce a fornire dati quantitativi e qualitativi 

sull'inquinamento da plastica nelle spiagge urbane genovesi, con particolare attenzione al ruolo del 

detrito piaggiato di P.oceanica nell'ecosistema costiero ligure. In tale contesto, il presente studio ha 

come obiettivo la quantificazione e la caratterizzazione delle microplastiche non fibrose e delle 

mesoplastiche presenti nei sedimenti nelle spiagge urbane di Sturla e Sette Nasi, nel litorale genovese. 

Le microfibre sono state invece considerate nell’ambito di un’analisi qualitativa.  

I campionamenti sono stati condotti attraverso quattro campagne distribuite su due annualità 

consecutive (aprile 2024, novembre 2024, aprile 2025 e ottobre 2025). Attraverso un approccio 

metodologico integrato, sono state quantificate le µ- e mesoplastiche presenti nei sedimenti delle due 

spiagge e le particelle isolate sono state caratterizzate morfologicamente e chimicamente.  È stata 

inoltre valutata la possibile influenza del detrito spiaggiato di P. oceanica sull’accumulo del 

materiale plastico nei sedimenti.  

Il lavoro mira dunque a fornire un contributo alle attività di monitoraggio ambientale condotte 

nell'ambito di SUNRISE, ampliando le conoscenze sull'entità e la tipologia dell'inquinamento da 

plastica negli ambienti costieri urbani del Mal Ligure.



Materiali e Metodi 
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3. MATERIALI E METODI 

In questo capitolo vengono descritte in modo dettagliato le metodologie adottate nel presente lavoro 

di tesi, con l’obiettivo di garantire la piena riproducibilità del lavoro svolto. In particolare, sono 

riportati i criteri di selezione delle aree di studio, le modalità di campionamento del sedimento e del 

detrito di origine naturale ed antropica, nonché le procedure di analisi dei campioni svolte in 

laboratorio. Quest’ultime hanno previsto le fasi di pretrattamento dei campioni, estrazione e l’analisi 

quantitativa e qualitativa delle diverse classi dimensionali delle particelle estratte dai campioni 

processati. Sono inoltre riportate le caratteristiche operative degli strumenti impiegati e descritti i 

criteri interpretativi adottati per il riconoscimento dei polimeri, al fine di rendere chiare e verificabili 

le scelte analitiche effettuate. 

3.1 AREA DI STUDIO  

In questo progetto di tesi sono state prese in esame due spiagge urbane lungo la costa Genovese: la 

spiaggia di Sturla (44°23'30.66 N - 08°59'3.07E) e la spiaggia dello stabilimento balneare Sette Nasi 

(44.3855°N-5.0086°E) situata in località Quarto. Entrambe, come la maggior parte delle spiagge 

liguri di questa riviera, si trovano all'interno di una piccola baia delimitata da due promontori e 

possono essere classificate come pocket beach “spiagge tasca”, secondo le loro caratteristiche 

morfologiche (Carpi et al., 2021). La spiaggia di Sturla (Figura 3.1) è lunga nel suo complesso circa 

300 m ed è delimitata all'estremità orientale da una scogliera artificiale, in prossimità della quale è 

presente anche un impianto di trattamento delle acque reflue. La spiaggia, che è larga circa 20 m al 

suo massimo e si trova all’interno dei confini della città di Genova, è attraversata dalla foce di un 

piccolo torrente, il torrente Sturla (Misic et al., 2011). Verso terra, la spiaggia è delimitata da 

manufatti antropici, tra cui strutture ricreative e sedi di associazioni di pesca che costituiscono il 

fronte più urbanizzato.  
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La spiaggia di Sette Nasi si trova nel quartiere di Quarto dei Mille, tra la spiaggia di Priaruggia a 

ponente e il depuratore di Quinto a levante, in un settore di costa caratterizzato dalla presenza di 

piccoli stabilimenti balneari che si sviluppano lungo un litorale originariamente roccioso, spesso 

associati a interventi di modificazione antropica della costa, quali la realizzazione di strutture 

frangiflutti e l'apporto artificiale di sedimento. A differenza della spiaggia di Sturla, la spiaggia dei 

Sette Nasi presenta una configurazione morfologica più chiusa, a conca, delimitata lateralmente da 

strutture frangiflutti in massi ciclopici. Tali opere sono, soluzioni costruttive diffuse lungo l'intero 

litorale di Quarto e svolgono una funzione di protezione delle spiagge artificiali dall'azione erosiva 

del moto ondoso. Dal punto di vista morfologico, le due spiagge mostrano delle differenze. La 

spiaggia di Sturla presenta una configurazione più aperta e una maggior estensione longitudinale, 

mentre la spiaggia dei Sette Nasi è caratterizzata da dimensioni più ridotte, un profilo generalmente 

più pendente e da una maggior presenza di materiale grossolano e ciottoli, soprattutto nella porzione 

superiore della spiaggia.  

                 

Figura 3.1: Spiaggia di Sturla, a destra  immagine presa da Google Maps (evidenziati i punti di campionamento). 
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Verso terra, anche la spiaggia dei Sette Nasi è delimitata da manufatti antropici che fanno parte dello 

stabilimento balneare: edifici, terrazze e muri in cemento costituiscono il confine fisico tra il litorale 

e l'entroterra urbanizzato. Tale configurazione è comune a quasi tutti gli stabilimenti balneari del 

litorale di Quarto, dove l'insediamento urbano spinge fino alla battigia, con scarsa o nulla presenza di 

una retroduna o di una fascia di vegetazione costiera naturale.  

3.2 CAMPIONAMENTO  

Nel presente studio è stato adottato un protocollo di campionamento sviluppato sulla base delle linee 

guida internazionali fornite nell’ambito della Marine Strategy Framework Directive (Marine Strategy 

Framework Directive, 2010) e del documento GESAMP (2019), opportunamente adattate alle 

caratteristiche geomorfologiche delle spiagge indagate. Sebbene tali protocolli raccomandino il 

campionamento dell’intera larghezza della spiaggia, includendo più linee di deposito, tale approccio 

non è risultato pienamente applicabile nel contesto dei siti considerati, caratterizzati da una ridotta 

estensione trasversale. Inoltre, nel caso della spiaggia dei Sette Nasi, il campionamento della seconda 

linea di deposito non è stato praticabile a causa della presenza, nella porzione superiore della spiaggia 

di ciottoli di grandi dimensioni e massi. In accordo con quanto suggerito in letteratura per spiagge di 

ridotte dimensioni (Besley et al., 2017; Wootton et al., 2025) il campionamento è stato pertanto 

concentrato unicamente sulla prima linea di deposito. Le attività di campionamento sono state 

articolate in quattro campagne (aprile e novembre 2024, aprile e ottobre 2025). Il campionamento è 

stato eseguito mediante quadrati in PVC di dimensioni 50 × 50 cm (Sparks, 2024) posizionati lungo 

un unico transetto lineare parallelo alla linea di costa, in corrispondenza della prima linea di deposito. 

In ciascuna spiaggia sono state effettuate sei repliche. All’interno di ogni quadrato è stato prelevato 

             

Figura 3.2: Spiaggia di Sette Nasi, a destra  immagine presa da Google Maps (evidenziati i punti di campionamento). 
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il materiale superficiale, costituito da sedimento e, ove presente detrito vegetale (P. oceanica) fino a 

una profondità di 5 cm. Il prelievo è stato effettuato, utilizzando un cucchiaio e un righello metallico. 

I campioni sono stati quindi riposti in vaschette di alluminio etichettate e trasportati in laboratorio. 

3.3 ANALISI DI LABORATORIO  

Nel presente capitolo sono descritte le analisi di laboratorio condotte sui campioni prelevati, 

finalizzate alla quantificazione e alla caratterizzazione delle particelle plastiche in essi contenute. Il 

protocollo analitico è stato articolato in diverse fasi operative, comprendenti l’essicazione dei 

campioni, la setacciatura, la separazione per densità e la successiva identificazione e classificazione 

delle particelle rinvenute.   

 

1.3.1. ESSICCAZIONE  

Poiché i campioni prelevati in campo presentavano un contenuto di umidità variabile, la fase di 

essiccazione è risultata necessaria per ottenere misurazioni comparabili tra campioni diversi e per 

consentire una corretta stima della componente vegetale eventualmente presente. I campioni sono 

stati riposti in stufa a 50°C fino a completa secchezza al fine di eliminare il contenuto d’acqua (Grini 

et al., 2022). Tale passaggio è risultato fondamentale per l’espressione dei risultati in termini 

normalizzati, consentendo di rapportare il numero di particelle plastiche alla massa secca del 

sedimento, espresso in kg e permettendo quindi, il confronto tra campioni di peso differente. Una 

volta completato il processo di essiccazione, ogni campione è stato pesato utilizzando rispettivamente 

una bilancia analitica Mettler PC 4400 Delta Range con sensibilità 0,01 g. 
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1.3.2. SETACCIATURA  

La setacciatura è stata eseguita utilizzando setacci in acciaio inox (Figura 3.1) dotati di diverse maglie 

(5 mm, 4 mm, 2 mm, 1 mm e 0,5 mm).  

La fase di setacciatura è stata condotta con tre obbiettivi principali: (i) separare il sedimento in due 

frazioni dimensionali (>5 mm e <5 mm), (ii) effettuare la caratterizzazione granulometrica del 

sedimento e (iii) isolare e quantificare l’eventuale detrito di P. oceanica. In particolare, una prima 

separazione del sedimento, effettuata mediante setaccio a maglia 5 mm ha permesso di ottenere due 

frazioni: quella con dimensioni superiori a 5 mm, destinata all’estrazione delle mesoplastiche, e quella 

inferiore a 5 mm, utilizzata per l’estrazione delle microplastiche. L’estrazione delle mesoplastiche è 

stata condotta mediante analisi visiva del materiale, mentre per l’analisi delle microplastiche è stata 

applicata la tecnica di separazione per densità, descritta nel dettaglio nel paragrafo successivo. 

 

Figura 3.3: Setacci in acciaio INOX con le varie maglie 
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Parallelamente, su ciascun campione è stata eseguita un’analisi granulometrica del sedimento che è 

stato suddiviso nelle seguenti frazioni dimensionali: >5–4 mm, 4–2 mm, 2–1 mm e <0,5 mm. Per 

ciascuna classe è stato determinato il peso e registrato in apposite tabelle. Questo parametro risulta 

rilevante in quanto può influenzare la quantità e le caratteristiche del detrito plastico presente nei 

campioni (I. P. Chubarenko et al., 2018).  

Durante la setacciatura è stato inoltre isolato l’eventuale detrito di P. oceanica, del quale è stato 

determinato il peso secco, così da verificare un possibile effetto della biomassa spiaggiata 

sull’abbondanza di plastiche.  

 

1.3.3. SEPARAZIONE PER DENSITÀ  

Per l’estrazione delle microplastiche dalla matrice sedimentaria è stata effettuata una separazione per 

densità mediante l’utilizzo di una soluzione satura di ioduro di sodio (NaI) su un sub-campione di 

circa 500g di sedimento, prelevato dalla frazione di <5mm. La soluzione di NaI è stata preparata 

sciogliendo il sale in acqua deionizzata su piastra magnetica fino a saturazione, o comunque fino al 

raggiungimento di una densità di 1.8 g/cm3. La densità della soluzione è stata verificata, prima di ogni 

estrazione, mediante densimetro. L’estrazione, condotta in un cilindro graduato da 1L, ha previsto 

una fase di miscelazione, durante la quale il sedimento è stato aggiunto gradualmente alla soluzione, 

mantenuta in agitazione con bacchetta di vetro, secondo un rapporto sedimento/soluzione di 1:2, 

seguita da una fase di decantazione. 

 
Figura 3.2: Suddivisione granulometrica del sedimento 
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La decantazione è stata effettuata al buio al fine di prevenire alterazioni delle proprietà della 

soluzione, in quanto lo ioduro di sodio è una sostanza instabile e sensibile alla fotossidazione, è 

pertanto necessario limitarne l’esposizione alla luce e all’ossigeno. La miscela è stata lasciata 

decantare fino alla completa sedimentazione del sedimento, confermata dalla limpidezza della fase 

liquida (Fig 3.3). 

Terminata la fase di decantazione, la fase liquida sovrastante è stata sottoposta a filtrazione, mediante 

pompa a vuoto. Per la filtrazione sono stati utilizzati dei filtri in nitrocellulosa con porosità pari a 5 

µm, posizionati su un supporto poroso appoggiato su una beuta da vuoto. Sopra al filtro è stato 

collocato il bicchiere di filtrazione, successivamente, la pompa è stata azionata e la filtrazione è stata 

avviata, al fine di favorire il trattenimento delle particelle presenti nella fase liquida. Una volta 

terminata la filtrazione, il filtro è stato riposto e conservato in una piastra Petri etichettata con il nome 

della spiaggia e la data di campionamento, successivamente sigillata con Parafilm. Prima dell’analisi, 

il campione è stato lasciato ad asciugare per 24h.  

 

Figura 3.3:A partire da sinistra cilindro con sediemnto e soluzione di ioduro di sodio, bicchiere di filtrazione e 

supporto poroso fissato da delle pinze, sotto la beuta per la filtrazione a vuoto 
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Successivamente, il filtro è stato sottoposto a sorting allo stereomicroscopio (Olympus SZX7, 

ingrandimenti 8 - 56x, Fig. 3.4). Durante il sorting allo stereomicroscopio, le potenziali 

microplastiche sono state classificate morfologicamente e prelevate dal filtro mediante pinzette 

ultrafini per la successiva analisi chimica.  

1.3.4. CARATTERIZZAZIONE MORFOLOGICA  

Su tutte le potenziali meso- e microplastiche isolate sono stati raccolti i dati morfologici e 

composizionali.  

Nello specifico, ogni particella è stata classificata in base ai seguenti parametri:  

• Forma, distinguendo tra: fragment (frammenti di plastica dura), line (frammenti di lenze, 

generalmente più rigidi e lisci rispetto alle fibre), filament (frammenti con morfologia 

allungata) film (pellicole), pellet (microplastiche primarie impiegate nella produzione 

industriale), foam (frammenti o palline di materiale espanso, come il polistirolo) e fibre 

(particelle filiformi sottili e flessibili); 

 

 

 

Figura 3.4: stereomicroscopio Olympus SZX7. 
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• Dimensione, misurata mediante il calibro per le mesoplastiche e mediante software associato 

al microscopio per le microplastiche;  

• Composizione chimica: determinata mediante spettroscopia FTIR, al fine di verificare la 

natura plastica del materiale e, in caso positivo, identificarne il polimero costituente. 

 

1.3.5. CARATTERIZZAZIONE CHIMICA  

La caratterizzazione chimica delle particelle plastiche isolate rappresenta una fase fondamentale per 

l’identificazione dei polimeri presenti nei campioni analizzati. Dopo le procedure di separazione e 

caratterizzazione morfologica descritte nei paragrafi precedenti, le particelle sono state sottoposte ad 

analisi spettroscopica al fine di determinarne la composizione polimerica. Per l’analisi delle particelle 

isolate nel presente lavoro sono stati utilizzati due diversi strumenti: per le mesoplastiche e le 

microplastiche di dimensioni superiori a 0.3 mm è stato impiegato uno spettroscopio FTIR, mentre 

per le microplastiche di dimensioni inferiori e per le fibre è stato utilizzato un µ-FTIR. Le particelle 

analizzate mediante FTIR sono state prelevate e analizzate direttamente, quelle destinate all’analisi µ 

-FTIR sono state trasferite su vetrino e fissate con una goccia d’acqua, al fine di facilitarne la 

manipolazione, la messa a fuoco e la successiva acquisizione dello spettro. 

3.3.4.1 FTIR  

Per l’analisi delle particelle di dimensioni superiori a 0.3 mm è stato impiegato uno spettrometro 

FTIR PerkinElmer (Fig. 3.6) dotato di cristallo ZnSe, in modalità ATR (Riflessione Totale Attenuata).  

 
Figura 3.5: varie forme delle mesoplastiche e macroplastiche 
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La tecnica ATR consente di analizzare direttamente particelle solide, senza necessità di una 

preparazione preliminare del campione.  

La procedura di analisi ha previsto il posizionamento manuale della singola particella a contatto con 

il cristallo, successivamente fissata mediante l’apposita manopola di pressione. È stata quindi 

applicata una pressione compresa tra il 70 e l’85%, al fine di garantire un adeguato contatto tra 

campione e cristallo e permettere alla radiazione infrarossa di interagire correttamente con il materiale 

analizzato. Successivamente è stata attivata la scansione. Per l'identificazione del polimero è stata 

adottata una soglia di similarità del 70%: i campioni che raggiungevano o superano tale valore sono 

stati attribuiti al polimero corrispondente. L'informazione così ottenuta è stata quindi registrata nella 

tabella di classificazione del campione. 

3.3.4.2 µ - FTIR  

Il µ -FTIR LUMOS II Bruker (Fig. 3.7) è uno strumento versatile, in grado di operare in modalità di 

trasmissione, riflessione e riflessione totale attenuata (ATR).  

 

Figura 3.6: spettrometro FTIR 
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Le analisi chimiche dei campioni sono state condotte in modalità ATR. Il vetrino precedentemente 

preparato è stato posizionato sul supporto dello strumento, che ha consentito l'acquisizione 

preliminare di un'immagine del campione e la misurazione delle particelle analizzate. 

Successivamente, è stata selezionata l'area di analisi su cui focalizzare il fascio infrarosso ed è stata 

avviata la scansione strumentale. 

 
Figura 3.7: µ -FTIR LUMOS II Brucker 

 

Figura 3.8: Esempio di immagine ottica sul vetrino con zoom sulla sezione analizzata con l’annotazione della misura 

del diametro e la lunghezza della fibra. 
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Lo strumento restituisce uno spettro di assorbimento della particella analizzata, che viene confrontato 

con le librerie spettrali di riferimento al fine di identificare il polimero costituente. L’identificazione 

del polimero è stata effettuata considerando sia il valore di corrispondenza restituito dal software sia 

la verifica visiva dello spettro, al fine di valutare la presenza di eventuali segnali interferenti. Ad 

esempio, l'analisi della particella riportata in Fig. 3.8 ha restituito lo spettro mostrato in Fig. 3.9, nel 

quale si osserva un picco di assorbimento caratteristico della banda del Polietilene tereftalato, (PET). 

 

 

 

 

Figura 3.9: spettro FTIR con il riconoscimento del polimero tramite confronto in banca dati. 
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3.4 ANALISI DEI DATI  

Per le microplastiche non fibrose e le mesoplastiche è stata valutata l'abbondanza delle particelle 

rinvenute nei sedimenti. Per le mesoplastiche, l'abbondanza è stata calcolata sul peso secco totale del 

campione ed espressa come MEPs/kg, mentre per le microplastiche la quantificazione è stata 

effettuata su un subcampione rappresentativo del sedimento raccolto, successivamente normalizzata 

per kg di peso secco e espressa come MPs/kg.  

Per le microfibre, al fine di fornire un’informazione generale sulla loro composizione chimica, è 

stato selezionato un subcampione di fibre, che è stato sottoposto ad analisi mediante spettroscopia µ 

-FTIR. L'obiettivo di questa analisi era determinare, tra le fibre identificate, la proporzione di fibre di 

origine naturale, quali fibre cellulosiche o proteiche non classificabili come plastiche in senso 

stretto, e di fibre sintetiche, costituite da polimeri plastici.  

Al fine di esplorare l'esistenza di eventuali associazioni tra la composizione granulometrica dei 

sedimenti e l'abbondanza di microplastiche e mesoplastiche, è stato calcolato il coefficiente di 

correlazione di Spearman. L’analisi ha considerato cinque classi granulometriche: ciottoli (> 4 mm), 

ghiaia (4–2 mm), sabbia molto grossolana (2–1 mm) (VC), sabbia grossolana (1–0.5 mm) (C) e sabbia 

media e fine (< 0.5 mm) (MF). Il coefficiente è stato calcolato separatamente per le due spiagge, 

utilizzando l'intero dataset relativo alle quattro campagne di campionamento.  

Il coefficiente di correlazione di Spearman è stato inoltre utilizzato per valutare l’eventuale 

associazione tra il contenuto di detrito di Posidonia oceanica nei sedimenti e l'abbondanza di 

microplastiche e mesoplastiche. I dati di abbondanza sono stati trasformati in scala logaritmica 

(log₁p). L'analisi è stata condotta separatamente per le due spiagge, considerando complessivamente 

i dati raccolti nelle quattro campagne.  

 



Risultati 

⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯⎯ 
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4. RISULTATI 

Nel presente capitolo vengono riportati i risultati dell'analisi delle particelle estratte dai sedimenti 

campionati nelle due spiagge dei Sette Nasi (7N) e di Sturla (ST) nelle quattro campagne di 

campionamento. Per ciascun campione raccolto sono state riportate le abbondanze normalizzate per 

kg di sedimento, la composizione morfologica, la distribuzione delle classi dimensionali e la 

composizione polimerica delle particelle, distinte per microplastiche e mesoplastiche. Vengono 

inoltre riportati i risultati dell'analisi delle microfibre e l'elaborazione statistica dei dati relativi alla 

caratterizzazione della granulometria del sedimento e presenza di P. oceanica.  

 

4.1 MICROPLASTICHE 

Complessivamente nei quattro campionamenti, sono state isolate e analizzate 681 microplastiche: 332 

nella spiaggia dei Sette Nasi e 349 a Sturla.  

4.1.1 Abbondanza   

La Tabella 4.1 riporta i valori di abbondanza media e le relative deviazioni standard per i due siti nei 

quattro periodi di campionamento. Nella spiaggia dei Sette Nasi i valori medi mostrano un incremento 

a partire da aprile 2024 fino ad aprile 2025, per poi diminuire ad ottobre 2025. Tuttavia, le deviazioni 

standard risultano particolarmente elevate sia ad aprile 2024 che ad aprile 2025, riflettendo la forte 

eterogeneità tra le stazioni campionate. A Sturla invece, si osserva un incremento progressivo nel 

corso del tempo, con i valori più elevati registrati ad ottobre 2025.  

 

 

Tabella 4.1: Valori di abbondanze (media ± deviazione standard) di microplastiche rilevate nei due siti (Sette Nasi 

e Sturla) nei quattro campionamenti. 

Campionamento Sette Nasi Sturla 

apr-24 10,51 ± 24,37 6,50 ± 6,63 

nov-24 15,99 ± 4,81 21,51 ± 12,89 

apr-25 28,23 ± 50,20 24,30 ±,36 

ott-25 12,27 ± 15,82 31,59 ± 19,53 
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La  Figura 4.1, nella quale sono  rappresentati i valori di abbondanza delle microplastiche per stazione 

e data di campionamento per la spiaggia dei Sette Nasi, evidenzia che la stazione 7N6 registra valori 

più elevati rispetto alle altre stazioni soprattutto nei due campionamenti primaverili, mentre a 

novembre 2024, l’abbondanza di microplastiche risulta più omogenea lungo tutto il transetto.  

 

 

 
Figura 4.1: Analisi della distribuzione di abbondanza di microplastiche nella spiaggia Sette Nasi espressa in 

numero di microplastiche per kg di sedimento (MP/kg).  

SETTE NASI 
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In Figura 4.2 sono riportati i valori di abbondanza delle microplastiche per stazione e data di 

campionamento nella spiaggia di Sturla. La stazione ST1 registra i valori più elevati in tutti i 

campionamenti, fatta eccezione per aprile 2024.  

 

 

 

 

 
Figura 4.2: Analisi della distribuzione di abbondanza di microplastiche nella spiaggia di Sturla, espressa in 

numero di microplastiche per kg di sedimento (MP/Kg)  

 

STURLA 
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4.1.2 Forma 

La Figura 4.3 riporta la composizione percentuale delle microplastiche in termini di forma nelle 

diverse stazioni campionate presso la spiaggia dei Sette Nasi, nelle varie date di campionamento. 

Complessivamente, i frammenti duri rappresentano la morfologia più abbondante, con una 

percentuale pari a circa il 54% del totale delle microplastiche isolate. La seconda categoria più 

abbondante (circa il 41% del totale) è costituita da particelle gommose di colore nero 

morfologicamente simili tra loro, indicate in questo lavoro di tesi come granuli gommosi (rubber 

granules) e rappresentate separatamente dalle altre tipologie. La presenza di queste particelle è stata 

evidenziata durante tutti i campionamenti, in maniera particolarmente ricorrente ad aprile 2025, 

quando sono stati rilevati in tutte le stazioni campionate. Le restanti categorie morfologiche (linee, 

schiume, film e pellet), compaiono sporadicamente e in proporzioni contenute. 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4.3: Composizione morfologica delle microplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia dei Sette 

Nasi.  
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In Fig. 4.4 è riportata la composizione morfologica delle microplastiche nelle stazioni di Sturla. 

Analogamente a quanto riportato per la spiaggia dei Sette Nasi, i frammenti duri costituiscono la 

categoria morfologica predominante, rappresentando circa il 70% delle microplastiche campionate in 

questa spiaggia. I granuli di gomma rappresentano anche questa volta la seconda categoria in termini 

di abbondanza, costituendo il 16% del totale, e risultano particolarmente ricorrenti nel mese di aprile 

2025, come già evidenziato per la spiaggia dei Sette Nasi. Le restanti morfologie (film, schiume, linee 

e pellet) sono presenti in misura minore e in modo non uniforme tra le stazioni, ad eccezione di 

novembre 2024 quando la categoria film (14,3%) è stata riscontrata in tutte le stazioni tranne ad aprile 

2024. 

 

 

 

 
Figura 4.4: Composizione morfologica delle microplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia di Sturla. 

 

 

STURLA 
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4.1.3 Distribuzione dimensionale   

 La Figura 4.5 riporta la distribuzione dimensionale delle microplastiche nelle stazioni dei Sette Nasi 

nei quattro campionamenti. È possibile osservare una generale eterogeneità. Complessivamente, la 

classe dimensionale 1–3 mm costituisce la categoria predominante, rappresentando circa il 49% delle 

microplastiche totali campionate in questa spiaggia. La classe 3–5 mm si attesta intorno al 34%, 

seguita dalla classe 0.3–1 mm (16%). La classe 0.1–0.3 mm è presente in misura del tutto marginale 

(1%) e riscontrata unicamente a novembre 2024. 

 

 

 
Figura: 4.5 Distribuzione dimensionale delle microplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia dei Sette 

Nasi nei quattro periodi di campionamento. 
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 La Figura 4.6 riporta la distribuzione dimensionale delle microplastiche nelle stazioni di Sturla nei 

quattro campionamenti. La classe dimensionale 1–3 mm costituisce la categoria predominante anche 

per questa spiaggia, rappresentando circa il 50% delle microplastiche totali campionate. La classe 

0.3–1 mm si attesta intorno al 26%, seguita dalla classe 3–5 mm (24%). La classe dimensionale 0.1-

0.3 mm non è stata rilevata in nessuno dei campioni analizzati.  

 

 

 
Figura 4.6: Distribuzione dimensionale delle microplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia di Sturla 

nei quattro periodi di campionamento. 

 

STURLA 
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4.1.4 Composizione chimica 

La Figura 4.7 illustra la composizione polimerica delle microplastiche nelle stazioni dei Sette Nasi. 

Nonostante l’elevata eterogeneità della composizione chimica delle microplastiche campionate, 

alcuni polimeri risultano più ricorrenti rispetto ad altri. Tra i polimeri più frequentemente riscontrati 

rientrano la gomma poliacrilata (ACM, 16,9%) e, una gomma nera che non è stato possibile 

identificare in maniera definitiva mediante FTIR (pertanto qui indicata come rubber mix, 41,2%) che 

riflette la presenza dei granuli gommosi (rubber granules) descritti nel paragrafo 4.1.2. Il 

polivinilcloruro (PVC, 16,0%), il restante 25,9% è rappresentato dall'insieme degli altri polimeri 

identificati in percentuali inferiori.  

 

 

 

 

 

 
Figura 4.7: Composizione polimerica delle microplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia dei Sette 

Nasi nei quattro periodi di campionamento. Sigle: ABS = Acrilonitrile butadiene stirene; ACM = Gomma 

poliacrilata; EPDM = Etilene propilene diene monomero; EVA = Etilene-vinil acetato; NI = Non identificato; PA = 

Poliammide; PE = Polietilene; PES = Poliestere; PET = Polietilentereftalato; PLA = Acido polilattico; PMMA = 

Polimetilmetacrilato; PP = Polipropilene; PS = Polistirene; PU = Poliuretano; PVA = Polivinilalcol; PVC = 

Polivinilcloruro; Rubber mix = miscela di gomme nere. 
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La Figura 4.8 riporta la composizione polimerica delle microplastiche nella spiaggia di Sturla. Anche 

in questo caso è possibile notare una generale eterogeneità polimerica, con alcune tipologie di 

plastiche più ricorrenti di altre. In particolare, tra i polimeri più frequenti ed abbondanti, è stato 

evidenziato il PVC (27%), rilevato in tutte le stazioni e in tutte le date di campionamento; seguono, 

la gomma nera riconducibile ai granuli gommosi (rubber mix, 18,5%) e il poliestere (PES, 17,6%), 

mentre il restante 36,6% è rappresentato dall'insieme degli altri polimeri identificati.  

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4.8: Composizione polimerica delle microplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia di Sturla 

nei quattro periodi di campionamento. Sigle: ABS = Acrilonitrile butadiene stirene; ACM = Gomma poliacrilata; 

EVA = Etilene-vinil acetato; Gomma SEBS = Gomma stirene-etilene-butilene-stirene; NI = Non identificato; PA = 

Poliammide; PE = Polietilene; PES = Poliestere; PET = Polietilentereftalato; PLA = Acido polilattico; PMMA = 

Polimetilmetacrilato; POM = Poliossimetilene; PP = Polipropilene; PS = Polistirene; PU = Poliuretano; PVA = 

Polivinilalcol; PVC = Polivinilcloruro; Resina EPOSS = Resina epossidica; Rubber mix = miscela di gomme nere; 

Serifix = adesivo a base acrilica. 

STURLA 
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4.2 MESOPLASTICHE 

Complessivamente, nei quattro campionamenti sono state isolate e analizzate 654 mesoplastiche: 252 

nella spiaggia dei Sette Nasi e 402 a Sturla.  

4.2.1 Abbondanza  

La Tabella 4.2 riporta i valori di abbondanza media e le relative deviazioni standard delle 

mesoplastiche per i due siti durante i quattro periodi di campionamento. Nella spiaggia dei Sette Nasi 

i valori medi mostrano un picco nella campagna di aprile 2025 e una marcata riduzione a novembre 

2024. Le deviazioni standard risultano particolarmente elevate ad aprile 2025, riflettendo la marcata 

eterogeneità tra le stazioni. Nel sito di Sturla, invece, l’andamento temporale risulta più irregolare 

senza evidenziare una chiara tendenza. La deviazione standard è particolarmente elevata a novembre 

2024. 

 

 

Tabella 4.2: Valori di abbondanze (media ± deviazione standard) di mesoplastiche rilevate nei due siti (Sette Nasi e 

Sturla) nei quattro campionamenti. 

   

Campionamento Sette Nasi Sturla 

apr-24 1,16 ± 2,11 1,10 ± 1,23 

nov-24 0,21 ± 0,25 7,34 ± 14,24 

apr-25 7,48 ± 10,03 7,02 ± 5,47 

ott-25 2,66 ± 4,15 4,18 ± 9,30 
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I grafici in Figura 4.9 riportano i valori di abbondanza delle mesoplastiche per stazione e periodo di 

campionamento nella spiaggia dei Sette Nasi. In generale, la stazione 7N6 registra valori superiori 

rispetto alle altre stazioni in tutti i campionamenti, ad eccezione di novembre 2024, quando le 

abbondanze risultano ridotte e più omogenee lungo il transetto. Il valore massimo è stato osservato 

ad aprile 2025. Analogamente a quanto riscontrato per le microplastiche, anche le mesoplastiche 

sembrano mostrare una tendenza all'accumulo nella stazione 7N6. 

 

 

 

 
Figura 4.9: Analisi della distribuzione di abbondanza di mesoplastiche nella spiaggia di Sette Nasi, espressa in 

numero di mesoplastiche per kg di sedimento (MP/Kg). 

 

SETTE NASI 



 

 45 

La Fig. 4.10 riporta i valori di abbondanza delle mesoplastiche per stazione e periodo di 

campionamento nella spiaggia di Sturla. A differenza dei Sette Nasi, non si osserva una stazione 

sistematicamente dominante lungo il transetto: a novembre 2024 è ST1 a registrare il picco massimo 

dell'intero set di dati per questo sito, mentre ad ottobre 2025 è ST6 a distinguersi dalle altre stazioni. 

Ad aprile 2024 e aprile 2025 le abbondanze risultano più distribuite tra le stazioni, con valori 

generalmente più contenuti rispetto ai campionamenti autunnali. 

 

 

 

 

 

Figura 4.10: Analisi della distribuzione di abbondanza di mesoplastiche nella spiaggia di Sturla, espressa in 

numero di mesoplastiche per kg di sedimento (MP/Kg). 
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4.2.2 Forma 

La Fig. 4.11 mostra la composizione morfologica delle mesoplastiche nelle stazioni dei Sette Nasi 

durante i quattro campionamenti. I frammenti duri rappresentano la morfologia predominante nella 

quasi totalità delle stazioni e dei periodi considerati, costituendo circa il 78% del totale delle 

mesoplastiche isolate. La seconda categoria morfologica più abbondante è rappresentata dalle 

pellicole (film), che si attestano al 15% del totale; la loro presenza è distribuita in tutti i 

campionamenti, con una concentrazione particolarmente marcata ad aprile 2025, quando sono state 

riscontrate in quattro stazioni su sei. Le restanti morfologie compaiono più sporadicamente e in 

proporzioni minori: schiume (3,2%), linee (2,0%), pellet (0,8%) e filamenti (0,4%), quest'ultima 

categoria morfologica assente tra le microplastiche e riscontrata esclusivamente tra le mesoplastiche.  

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4.11: Composizione morfologica delle mesoplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia dei Sette 

Nasi nei quattro periodi di campionamento. 

 

SETTE NASI 



 

 47 

In Fig. 4.12 è riportata la composizione morfologica delle mesoplastiche nelle stazioni di Sturla. 

Coerentemente con quanto osservato per la spiaggia dei Sette Nasi, i frammenti duri rappresentano 

la morfologia dominante in tutte le stazioni e in tutti i campionamenti, costituendo circa il 75% delle 

mesoplastiche totali. La seconda classe morfologica più abbondante è costituita dalle pellicole (film), 

riscontrate durante tutti e quattro i campionamenti e corrispondenti a circa il 20% del totale. Le 

restanti morfologie quali, schiume (2,7%), filamenti (1,5%) e pellet (0,2%), compaiono in proporzioni 

contenute e in modo non uniforme tra le stazioni. A differenza di quanto osservato per la spiaggia dei 

Sette Nasi, la categoria delle linee non è stata riscontrata in nessuno dei campionamenti effettuati a 

Sturla. 

 

 

 

 

 

Figura 4.12: Composizione morfologica delle mesoplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia di Sturla 

nei quattro periodi di campionamento. 
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4.2.3 Distribuzione dimensionale   

La Fig. 4.13 illustra la distribuzione dimensionale delle mesoplastiche nelle stazioni dei Sette Nasi. 

In generale, la composizione varia considerevolmente sia tra le stazioni che tra i periodi di 

campionamento. Complessivamente, le mesoplastiche di piccole dimensioni (5–10 mm) sono 

risultate predominanti, rappresentando circa il 53% delle particelle totali, seguita dalle due classi 

intermedie (10–15 mm, 30% e 15–20 mm, 12%). Le mesoplastiche di maggiori dimensioni (classe 

20–25 mm), costituiscono invece una porzione minoritaria del totale (5%).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4.13: Distribuzione dimensionale delle mesoplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia dei 

Sette Nasi nei quattro periodi di campionamento. 
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La Fig. 4.14 riporta la distribuzione dimensionale delle mesoplastiche nelle stazioni di Sturla ed ha 

un andamento pressoché simile ai Sette Nasi. Anche in questa spiaggia, la classe 5–10 mm risulta 

quella dominante nella maggior parte delle stazioni e dei campionamenti, con circa il 54% delle 

particelle; seguono la classe 10–15 mm (25%), la classe 20–25 mm (10%) e la classe 15–20 mm 

(11%).  

 

 

 

 

 
Figura 4.14: Distribuzione dimensionale delle mesoplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia di 

Sturla nei quattro periodi di campionamento. 
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4.2.4 Composizione chimica 

La Fig. 4.15 illustra la composizione polimerica delle mesoplastiche nelle stazioni dei Sette Nasi. 

Nonostante la generale variabilità, è possibile osservare la presenza di polistirene (PS) e di PVC in 

tutti i campionamenti effettuati. Questi due polimeri sono anche risultati essere i più abbondanti, 

costituendo rispettivamente il 39,5% e il 29,2% delle particelle isolate da questa spiaggia. Seguono 

PES (8,3%), poliamide PA (5,1%) e polietilene PE (4,3%) mentre il restante 13,6% è rappresentato 

dall'insieme degli altri polimeri identificati.  

 

 

. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4.15: Composizione polimerica delle mesoplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia dei Sette 

Nasi nei quattro periodi di campionamento. Sigle: ABS = Acrilonitrile butadiene stirene; CA = Acetato di cellulosa; 

EPDM = Etilene propilene diene monomero; EVA = Etilene-vinil acetato; PA = Poliammide; PC = Policarbonato; 

PE = Polietilene; PES = Poliestere; PET = Polietilentereftalato; PMMA = Polimetilmetacrilato; POM = 

Poliossimetilene; Poliacrilato = polimero elastomerico a base acrilica; PP = Polipropilene; PS = Polistirene; PTFE 

= Politetrafluoroetilene; PU = Poliuretano; PVA = Polivinilalcol; PVC = Polivinilcloruro; Rubber mix = miscela 

di gomme nere. 
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La Fig. 4.16 riporta la composizione polimerica delle mesoplastiche nelle stazioni di Sturla. Il PVC 

rappresenta il polimero più abbondante e ricorrente, costituendo il 30,6% del totale, con una presenza 

diffusa nei campionamenti e nella maggior parte delle stazioni. Il polistirene (PS, 21,6%) costituisce 

il secondo polimero per abbondanza, seguito da PE (10,8%) e PES (10,3%). Seguono in proporzioni 

minori PP (5,3%), PET (4,0%) e PA (3,5%). Il restante 13,9% è rappresentato dall'insieme degli altri 

polimeri identificati. 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4.16: Composizione polimerica delle mesoplastiche nelle stazioni di campionamento della spiaggia di Sturla 

nei quattro periodi di campionamento. Sigle: ABS = Acrilonitrile butadiene stirene; Acrilato/Poliacrilato/Gomma 

Acrilica = polimero elastomerico a base acrilica; CA = Acetato di cellulosa; EPDM = Etilene propilene diene 

monomero; EVA = Etilene-vinil acetato; NI = Non identificato; PA = Poliammide; PE = Polietilene; PES = 

Poliestere; PET = Polietilentereftalato; PLA = Acido polilattico; PMMA = Polimetilmetacrilato; PP = 

Polipropilene; PS = Polistirene; PTT = Politrimetilentereftalato; PU = Poliuretano; PVA = Polivinilalcol; PVC = 

Polivinilcloruro; Rubber mix = miscela di gomme nere. 
 

STURLA 
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4.3 MICROFIBRE  

In figura 4.17 sono riportati i risultati dell’analisi chimica del sub campione di fibre analizzate tramite 

spettroscopia µ-FTIR. Su un totale di 503 fibre analizzate, 228 (45,3%) hanno restituito uno spettro 

di assorbimento interpretabile e classificabile, mentre le restanti 275 (54,7%) non hanno fornito un 

segnale sufficiente per l’attribuzione a una categoria polimerica. Tra le fibre identificate (n = 228), la 

componente naturale è risultata predominante, rappresentando l’89,9% (n=205), mentre solamente il 

10,1% è risultato essere costituito da fibre sintetiche (n=23). Delle fibre di origine naturale il 96,1% 

(n = 197) erano di origine vegetale (cellulosa), il restante 3,9% (n = 8) di origine animale (lana). La 

quasi totalità delle fibre sintetiche identificate erano PET (91,3%, n = 21) mentre solamente 2 fibre 

erano costituite da PP (8,7%).  

 

 
 

Figura 4.17: Composizione delle microfibre identificate. La torta centrale mostra la suddivisione tra fibre naturali e 

sintetiche. I grafici a torta laterali riportano la composizione delle fibre sintetiche (a sinistra) e naturali (a destra). 
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4.4 GRANULOMETRIA DEL SEDIMENTO 

La composizione granulometrica del sedimento mostra una generale variabilità sia tra le due spiagge 

sia tra le date di campionamento (Figura 4.18). Nella spiaggia dei Sette Nasi (7N) la frazione 

grossolana, e in particolare i ciottoli (> 4 mm), risulta complessivamente più rappresentata nei 

campionamenti del 2025 (circa 50–60%) rispetto a quelli del 2024 (circa 27–37%). A Sturla (ST) il 

sedimento si distingue per un maggior contenuto sabbioso rispetto ai Sette Nasi in tutti i 

campionamenti, seppur in misura variabile tra le date; tale differenza risulta più marcata ad aprile 

2024, quando le frazioni sabbiose costituiscono complessivamente circa il 94% del sedimento. 

4.4.1 RELAZIONE TRA MICROPLASTICHE E GRANULOMETRIA 

I risultati dell’analisi il coefficiente di correlazione di Spearman tra la percentuale di ciascuna classe 

granulometrica e l'abbondanza di microplastiche nei sedimenti, sono riportati in Tabella 4.3 e illustrati 

nelle Figure 4.19 e 4.20. 

 
Figura 4.18: Distribuzione granulometrica media (% in peso) dei sedimenti di Sette Nasi (7N) e Sturla (ST) per i 

quattro campionamenti stagionali. I valori rappresentano le medie delle stazioni di ciascuna spiaggia. 

 

Tabella 4.3: Coefficienti di correlazione di Spearman (ρ) tra le classi granulometriche (% in peso) e l'abbondanza di 

microplastiche (items/kg) nelle spiagge di Sette Nasi (7N, n = 24) e Sturla (ST, n = 20). L'asterisco indica la soglia 

di significatività statistica (* p < 0,05; n.s. = non significativo). 
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Come si evince dalla tabella, la grande maggioranza delle correlazioni risulta non significativa (p > 

0.05) in entrambe le spiagge. L'unica eccezione è rappresentata dalla classe sabbia media e fine (< 

0.5 mm) nella spiaggia dei Sette Nasi (7N), che mostra una correlazione positiva moderata e 

statisticamente significativa (ρ = 0.505, p = 0.012). Tutte le altre classi presentano coefficienti di 

correlazione compresi tra −0.314 e 0.339, con p-value ampiamente superiori alla soglia 

convenzionale di 0.05. 

La Figura 4.19 riporta, per ciascuna classe granulometrica, la correlazione tra la sua percentuale in 

peso e l'abbondanza di microplastiche nella spiaggia di Sette Nasi. 

 

Nella spiaggia di Sette Nasi (7N), le classi più grossolane quali, ciottoli (> 4 mm, ρ = −0,308) e ghiaia 

(4-2 mm, ρ = −0,314), mostrano una debole tendenza negativa, suggerendo che i sedimenti più 

grossolani tendano ad accumulare minori concentrazioni di microplastiche. Al contrario, le classi più 

fini, rappresentate dalla sabbia grossolana (1-0,5 mm, ρ = 0,339) e soprattutto la sabbia media e fine 

(< 0,5 mm, ρ = 0,505, p = 0,012), mostrano tendenze positive. Quest'ultima correlazione è risultata 

anche statisticamente significativa, suggerendo che, almeno per questa spiaggia, le stazioni 

caratterizzate da una maggiore proporzione di sedimento fine tendano ad accumulare più 

microplastiche. 

 
Figura 4.19: Sette Nasi (7N). Correlazione di Spearman tra la percentuale (%) di ciascuna classe granulometrica 

(asse X) e l'abbondanza di microplastiche in scala logaritmica log₁p(MP items/kg) (asse Y). La linea verde 

rappresenta la retta di regressione lineare; la banda grigia indica l'intervallo di confidenza al 95%. L'annotazione 

in alto a sinistra riporta il coefficiente ρ e il p-value del test di Spearman. 
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La Figura sottostante (Figura 4.20) riporta le stesse informazioni per la spiaggia di Sturla. Qui, le 

relazioni tra granulometria del sedimento e abbondanza di microplastiche risultano più deboli e mai 

significative (p>0.05).  

La Figura 4.21 sintetizza in una rappresentazione sinottica i coefficienti di Spearman per le due 

spiagge analizzate. 

 
Figura 4.20: Sturla (ST). Correlazione di Spearman tra la percentuale (%) di ciascuna classe granulometrica (asse 

X) e l'abbondanza di microplastiche in scala logaritmica log₁p(MP items/kg) (asse Y). La linea verde rappresenta la 

retta di regressione lineare; la banda grigia indica l'intervallo di confidenza al 95%. L'annotazione in alto a sinistra 

riporta il coefficiente ρ e il p-value del test di Spearman. 

 
Figura 4.21: Heatmap sinottica dei coefficienti di Spearman tra le classi granulometriche e l'abbondanza di 

microplastiche nelle spiagge di Sette Nasi (7N) e Sturla (ST). I colori verde e rosa indicano rispettivamente 

correlazioni positive e negative, con l'intensità proporzionale al valore assoluto di ρ. L'asterisco indica p < 0.05. 
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L'unica cella contrassegnata da asterisco, relativa alla sabbia media e fine (MF) nella spiaggia dei 

Sette Nasi (0.505*), si distingue visivamente per il verde più scuro, evidenziando l’'unica 

associazione statisticamente significativa.  Nel complesso la heatmap mostra un quadro differenziato 

tra le due spiagge.  

 

4.4.2 RELAZIONE TRA MESOPLASTICHE E GRANULOMETRIA 

Analogamente a quanto condotto per le microplastiche, la correlazione di Spearman tra la percentuale 

di ciascuna classe granulometrica e l'abbondanza di mesoplastiche nei sedimenti, è riportata in 

Tabella 4.4 e illustrata nelle Figure 4.22 e 4.23. 

Come riportato in tabella 4.4, la grande maggioranza delle correlazioni risulta non significativa (p > 

0.05) in entrambe le spiagge. L'unica eccezione è rappresentata dalla classe granuli (4–2 mm) nella 

spiaggia dei Sette Nasi (7N), che mostra una correlazione negativa moderata e statisticamente 

significativa (ρ = −0.451, p = 0.027) con l’abbondanza di mesoplastiche. Tutte le altre classi 

presentano coefficienti compresi tra −0.278 e 0.232, con p-value superiori alla soglia convenzionale 

di 0.05. 

La Figura 4.22 riporta, per ciascuna classe granulometrica, la correlazione tra la sua percentuale in 

peso e l'abbondanza di mesoplastiche nella spiaggia di Sette Nasi. 

 

Tabella 4.4: Coefficienti di correlazione di Spearman (ρ) tra le classi granulometriche (% in peso) e l'abbondanza di 

mesoplastiche (items/kg) nelle spiagge di Sette Nasi (7N, n = 24) e Sturla (ST, n = 20). L’asterisco indica la soglia di 

significatività statistica (* p < 0.05; n.s. = non significativo). 
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Nella spiaggia di Sette Nasi (7N), come illustrato in Figura 4.22, la classe granuli (4–2 mm) mostra 

la correlazione negativa più marcata e statisticamente significativa dell'intero dataset (ρ = −0.451, p 

= 0.027), indicando che sedimenti con una maggiore proporzione di granuli tendono ad accumulare 

minori concentrazioni di mesoplastiche. Le restanti classi non mostrano associazioni significative. 

La Figura sottostante (Figura 4.23) riporta le stesse informazioni per la spiaggia di Sturla.  

 
Figura 4.22: Sette Nasi (7N). Correlazione di Spearman tra la percentuale (%) di ciascuna classe granulometrica 

(asse X) e l'abbondanza di mesoplastiche in scala logaritmica log₁p(MEPs items/kg) (asse Y). La linea verde 

rappresenta la retta di regressione lineare; la banda grigia indica l'intervallo di confidenza al 95%. L'annotazione 

in alto a sinistra riporta il coefficiente ρ e il p-value del test di Spearman. 

 
Figura 4.23: Sturla (ST). Correlazione di Spearman tra la percentuale (%) di ciascuna classe granulometrica (asse 

X) e l'abbondanza di mesoplastiche in scala logaritmica log₁p(MEPs items/kg) (asse Y). La linea verde rappresenta 

la retta di regressione lineare; la banda grigia indica l'intervallo di confidenza al 95%. L'annotazione in alto a 

sinistra riporta il coefficiente ρ e il p-value del test di Spearman. 
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Nella spiaggia di Sturla (ST), come riportato in Figura 4.23, i coefficienti di correlazione sono 

compresi tra −0.278 e 0.086, con p > 0.05 in tutti i casi. La nuvola di punti appare dispersa senza un 

andamento sistematico chiaro in nessuno dei cinque pannelli. 

La Figura 4.24 sintetizza in una rappresentazione sinottica i coefficienti di Spearman per le due 

spiagge analizzate. 

La heatmap in Figura 4.24 evidenzia come l'unica associazione statisticamente significativa sia 

quella tra la classe granuli (4–2 mm) e le mesoplastiche a Sette Nasi (−0.451*), che si distingue 

visivamente per il rosa più intenso. A Sturla tutti i coefficienti mostrano colori molto tenui, 

confermando l'assenza di correlazioni rilevanti. 

 

 

 
 
Figura 4.24: Heatmap sinottica dei coefficienti di Spearman tra le classi granulometriche e l'abbondanza di 

mesoplastiche nelle spiagge di Sette Nasi (7N) e Sturla (ST). I colori verde e rosa indicano rispettivamente 

correlazioni positive e negative, con l'intensità proporzionale al valore assoluto di ρ. L'asterisco indica p < 0.05. 
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4.5 PRESENZA DI P. oceanica  

La quantità di detrito di P. oceanica nei campioni di sedimento mostra un'elevata variabilità tra le 

due spiagge e tra i campionamenti stagionali (Figura 4.25, Tabella 4.5). Nella spiaggia dei Sette Nasi, 

la P. oceanica è completamente assente a novembre 2024, mentre raggiunge i valori più elevati ad 

aprile 2025 e ottobre 2025. A Sturla (ST), il valore più alto si registra a novembre 2024, mentre nei 

campionamenti del 2025 i valori risultano più bassi. In entrambe le spiagge è possibile osservare una 

forte eterogeneità spaziale tra le stazioni all'interno di ciascun sito. 

 

 

Tabella 4.5: Contenuto medio di P. oceanica (g/kg di sedimento secco) nelle spiagge di Sette Nasi e Sturla per i quattro 

campionamenti stagionali, con relativa deviazione standard (media ± deviazione standard).  

Campionamento Sette Nasi Sturla 

apr-24 2.128 ± 1.995 1.279 ± 1.105 

nov-24 0 ± 0 4.284 ± 9.177 

apr-25 13.67 ± 13.706 1.867 ± 3.741 

ott-25 8.388 ± 10.279 0.198 ± 0.484 

 

 
 
Figura 4.25: Contenuto medio di P. oceanica (g/kg) nelle spiagge di Sette Nasi e Sturla per i quattro campionamenti 

stagionali. Le barre di errore indicano la deviazione standard (±SD). 
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4.5.1 RELAZIONE TRA MICROPLASTICHE E P. oceanica 

La distribuzione dell'abbondanza di microplastiche (MP, items/kg) in funzione della presenza di P. 

oceanica nei sedimenti è illustrata in Figura 4.26. Nella spiaggia dei Sette Nasi, non si osserva un 

gradiente ordinato tra le classi: la classe "low" presenta la mediana più bassa dell'intero dataset, 

mentre le classi "absent" e "high" mostrano mediane simili, indicando l'assenza di un'associazione 

lineare tra contenuto di P. oceanica e abbondanza di microplastiche. Nella spiaggia di Sturla, la classe 

"high" mostra valori più elevati rispetto alle altre classi, tuttavia il numero limitato di osservazioni 

richiede prudenza nell’interpretazione. 

I boxplot rappresentati in Figura 4.26 non evidenziano un gradiente positivo chiaro tra la presenza 

di P. oceanica e l'abbondanza di microplastiche in nessuna delle due spiagge. 

Tabella 4.6: Statistiche descrittive dell'abbondanza di microplastiche (MP, items/kg) suddivise per classe di presenza 

di P. oceanica nei sedimenti: assente (0 g/kg), bassa (< 5 g/kg) e alta (> 5 g/kg). Per ciascuna classe sono riportati 

il numero di osservazioni (n), il valore minimo (Min), il primo quartile (Q1), la mediana, la media, il terzo quartile 

(Q3), il valore massimo (Max) e la deviazione standard (SD). Dati aggregati su quattro campionamenti stagionali 

(aprile 2024 – ottobre 2025).  

 

 

 
Figura 4.26: Distribuzione dell'abbondanza di microplastiche (MP, items/kg) nelle stazioni di Sette Nasi (7N) e Sturla 

(ST), suddivise per classe di presenza di P. oceanica nei sedimenti: assente (0 g/kg), bassa (< 5 g/kg) e alta (> 5 

g/kg). I box rappresentano il primo e terzo quartile (IQR), la linea centrale la mediana; i punti indicano i valori 

anomali (outlier). Dati aggregati su quattro campionamenti stagionali (aprile 2024 – ottobre 2025). 
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La Figura 4.27 riporta i risultati del test di correlazione di Spearman tra la quantità di Posidonia e 

l’abbondanza di microplastiche, suddivisi per spiaggia. È possibile osservare come in entrambe le 

spiagge le due variabili siano legate da correlazioni debolmente positive, pari a ρ = 0.089 (p = 0.678) 

e Sturla ρ = 0.184 (p = 0.413), ma non statisticamente significative.  

 

 

 
 
Figura 4.27: Correlazione di Spearman tra l'abbondanza di microplastiche (MP, items/kg) e la quantità di P. 

oceanica (g/kg) dei Sette Nasi (a sinistra) e Sturla (a destra). Entrambe le variabili sono espresse in scala logaritmica 

(log₁p). La linea verde rappresenta la retta di regressione lineare; la banda grigia indica l'intervallo di confidenza 

al 95%. 

 



 

 62 

4.5.2 RELAZIONE TRA MESOPLASTICHE E P. oceanica  

La distribuzione dell'abbondanza di mesoplastiche (MEPs, items/kg) in funzione della presenza di P. 

oceanica nei sedimenti è illustrata in Figura 4.28 e in Tabella 4.7. Nella spiaggia dei Sette Nasi, si 

osserva un gradiente crescente delle mediane al crescere della presenza di P. oceanica, dalla classe 

"absent" alla classe "high". Nella spiaggia di Sturla, il gradiente è ancora più marcato, sebbene la 

classe "high" sia rappresentata da un numero limitato di osservazioni e questo come già sottolineato 

impone cautela nell'interpretazione dei risultati.  

I boxplot rappresentati in Figura 4.28 suggeriscono, in entrambe le spiagge, una tendenza all’aumento 

dell’abbondanza di mesoplastiche all’aumentare del livello di presenza di P. oceanica.  

Tabella 4.7: Statistiche descrittive dell'abbondanza di mesoplastiche (MEPs, items/kg), suddivise per classe di 

presenza di P. oceanica nei sedimenti: assente (0 g/kg), bassa (< 5 g/kg) e alta (> 5 g/kg). Per ciascuna classe sono 

riportati il numero di osservazioni (n), il valore minimo (Min), il primo quartile (Q1), la mediana, la media, il terzo 

quartile (Q3), il valore massimo (Max) e la deviazione standard (SD). Dati aggregati su quattro campionamenti 

stagionali (aprile 2024 – ottobre 2025). 

 

 

 
 
Figura 4.28: Distribuzione dell'abbondanza di mesoplastiche (MEPs, items/kg) nelle stazioni dei Sette Nasi (7N) e 

Sturla (ST), suddivise per classe di presenza di P. oceanica nei sedimenti: assente (0 g/kg), bassa (< 5 g/kg) e alta 

(> 5 g/kg). I box rappresentano il primo e terzo quartile (IQR), la linea centrale la mediana; i punti indicano i 

valori anomali (outlier). Dati aggregati su quattro campionamenti stagionali (aprile 2024 – ottobre 2025). 
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I risultati dell’analisi di correlazione tra la quantità di P. oceanica e l’abbondanza di mesoplastiche 

sono riportati in Figura 4.29. 

Per la spiaggia dei Sette Nasi, l'analisi ha restituito un coefficiente di correlazione ρ = 0.793 (p = 

3.88×10⁻⁶), indicando una correlazione positiva forte e significativa. Per la spiaggia di Sturla, il 

coefficiente di correlazione è risultato ρ = 0.522 (p = 0.018), anch'esso positivo e statisticamente 

significativo.  

In entrambi i siti è stata quindi rilevata un'associazione statisticamente significativa tra il contenuto 

di P. oceanica e l'abbondanza di mesoplastiche.  

 
 
Figura 4.29: Correlazione di Spearman tra l'abbondanza di mesoplastiche (MEPs, items/kg) e la quantità di P. 

oceanica (g/kg) dei Sette Nasi (a sinistra) e Sturla (a destra). Entrambe le variabili sono espresse in scala logaritmica 

(log₁p). La linea verde rappresenta la retta di regressione lineare; la banda grigia indica l'intervallo di confidenza 

al 95%. 



Discussione 
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5. DISCUSSIONE  

5. 1 ABBONDANZA DELLE MICRO- E MESOPLASTICHE  

Le abbondanze medie di microplastiche rilevate nei quattro campionamenti, comprese tra 6,5 ± 6,63 

e 31,59 ± 19,53 items/kg sono risultate generalmente superiori rispetto a quelle delle mesoplastiche, 

comprese tra 0,21 ± 0,25 e 7,48 ± 10,03 items/kg. Questo pattern risulta coerente con il progressivo 

processo di frammentazione dei rifiuti plastici, attraverso il quale oggetti di dimensioni maggiori 

vengono progressivamente degradati generando un numero crescente di particelle di taglia inferiore 

(Barnes et al., 2009; Cózar et al., 2014). 

I valori di abbondanza ottenuti nel presente lavoro sono risultati più bassi rispetto ad altri studi 

condotti su spiagge Mediterranee ed Europee. Ad esempio, Constant et al. (2019), in due siti del Golfo 

del Leone, caratterizzati da un regime microtidale analogo a quello della costa ligure, hanno riportato 

valori medi a circa 58 e 166 items/kg per le microplastiche. A scala europea, Lots et al. (2017) hanno 

riscontrato abbondanze comprese tra 72 e 1.512 items/kg per le microplastiche. Tale differenza non 

deve tuttavia essere interpretata necessariamente come indicativa di un minore livello di 

contaminazione, ma va ricondotta anche alla notevole eterogeneità metodologica che caratterizza gli 

studi sulle microplastiche (Hidalgo-Ruz et al., 2012; Prata et al., 2019). Ad esempio, Lots et al. (2017) 

includevano nel conteggio complessivo anche le fibre, mentre nel presente studio le microfibre sono 

state analizzate separatamente (Sezione 5.3) ed escluse dal calcolo dell'abbondanza delle 

microplastiche. Inoltre, differenze nelle soglie dimensionali considerate, nei protocolli di 

campionamento e nelle caratteristiche sedimentologiche e idrodinamiche dei siti rendono complesso 

un confronto quantitativo rigoroso (Prata et al., 2019).  

Convertendo i valori di abbondanza ottenuti su base areale è possibile confrontare i risultati con gli 

studi che esprimono l'abbondanza in items/m². Le abbondanze ottenute variano da 292,5 ± 359,0 

items/m² per le microplastiche a 185,8 ± 570,0 items/m² per le mesoplastiche. I valori ottenuti 

risultano dunque sensibilmente superiori a quelli riportati da Taïbi et al., (2021) lungo la costa 

algerina (7.60 ± 18.80 e 66.00 ± 107.28 items/m²) per le plastiche  e da Bentaallah et al., (2024), che 

hanno osservato valori medi di circa 55 items/m² (55,47 ± 48,01) per le microplastiche. Al contrario, 

essi rimangono inferiori rispetto a quanto riportato da Merlino et al., (2020) per tre spiagge del 

Santuario Pelagos (535.13 ± 389 items/m²) sempre per le microplastiche.  
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Le abbondanze relativamente contenute e la variabilità osservata potrebbero essere influenzate anche  

dalla natura confinata delle pocket beaches investigate. Questi sistemi sono caratterizzati da riserve 

sedimentarie limitate, ridotto scambio di sedimenti con i tratti costieri adiacenti (Corbau et al., 2023), 

e da una maggiore sensibilità alle dinamiche locali e alle variazioni del volume sedimentario rispetto 

alle spiagge aperte di maggiori dimensioni (Marco-Peretó et al., 2024). In tale contesto, il materiale 

plastico accumulato nel sedimento può essere soggetto a rapidi processi di deposizione, risospensione 

e ridistribuzione, influenzandone la permanenza e la distribuzione spaziale all’interno della spiaggia. 

Si tratta tuttavia di un'ipotesi interpretativa supportata dalle caratteristiche geomorfologiche di questi 

sistemi e dalla letteratura disponibile, che richiederebbe verifiche specifiche mediante studi dedicati 

ai processi di trasporto e ritenzione dei sedimenti e dei detriti plastici. 

5. 2 FORMA, DIMENSIONE E COMPOSIZIONE CHIMICA    

In entrambe le spiagge, Sette Nasi e Sturla e per entrambe le classi dimensionali, i frammenti duri 

rappresentano la categoria morfologica dominante, con percentuali comprese tra il 54% e il 70% per 

le microplastiche e tra il 75% e il 79% per le mesoplastiche. Questo pattern è coerente con quanto 

riportato per il Mar Ligure e il Tirreno settentrionale (Caldwell et al., 2019) e per i sedimenti costieri 

del Montenegro (Bošković et al., 2022), dove la frammentazione progressiva dei rifiuti plastici è 

indicata come uno dei principali processi responsabili della formazione di particelle di piccole 

dimensioni (Caldwell et al., 2019). Una netta dominanza dei frammenti è stata osservata anche in altri 

contesti mediterranei: Taïbi et al. (2021), lungo la costa algerina occidentale, hanno riportato una 

prevalenza di frammenti pari all'83,3% per le microplastiche, mentre Bentaallah et al. (2024), sempre 

sulle spiagge algerine, hanno riscontrato una percentuale di frammenti del 79,8% per le 

microplastiche. La predominanza dei frammenti, frequentemente caratterizzati da una superficie 

irregolare e angolosa, suggerisce un'origine prevalentemente secondaria (Andrady, 2011; Wagner et 

al., 2018), riconducibile alla degradazione e alla frammentazione meccanica di manufatti plastici di 

maggiori dimensioni  (Andrady, 2011; Kole et al., 2017).  

Tuttavia, per quanto riguarda le microplastiche, una porzione rilevante era costituita da particelle 

gommose nere (rubber granules) che rappresentavano il 41,2% del totale nella spiaggia dei Sette Nasi 

e 18.5% del totale a Sturla. Una delle principali sorgenti di microplastiche gommose nere negli 

ambienti urbani è rappresentata dall’usura degli pneumatici che genera le cosiddette Tyre and Road 

Wear Particles, (TRWP) (Baensch-Baltruschat et al., 2020; Kole et al., 2017). La morfologia delle 

particelle rinvenute nel presente studio non sembra essere tuttavia pienamente compatibile con quella 

tipicamente descritta per i TRWP.  
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Il confronto morfologico al SEM (Figura 5.1) conferma tale osservazione. Le TRWP riportate in 

letteratura (Fig. 5.1a) presentano frequentemente forme allungate o irregolari e superfici spesso 

caratterizzate da inclusioni minerali fini e dimensioni micrometriche (decine di µm). I granuli di 

intaso impiegati nei campi ad erba sintetica presentano tipicamente forme più regolari e dimensioni 

maggiori. In particolare, i granuli di riferimento prelevati da campi sportivi genovesi (Fig. 5.1b, 5.2c) 

mostrano una morfologia a blocchi poligonali ed equidimensionali, con dimensioni millimetriche. Le 

particelle rinvenute nei campioni di sedimento (Fig. 5.1c)  mostrano caratteristiche morfologiche e 

dimensionali maggiormente compatibili con quelle dei granuli di intaso rispetto a quelle tipicamente 

descritte per le TRWP. 

 Questa attribuzione è ulteriormente supportata dal colore (Figura 5.2) infatti, i granuli estratti dal 

sedimento (Fig. 5.2 a–b) presentano in alcuni casi riflessi verdastri, sovrapponibili a quelli prelevati 

dai campi in erba sintetica di riferimento (Fig. 5.2 c).   

 
Figura 5.2: Confronto tra i granuli gommosi rinvenuti nei sedimenti di spiaggia e i granuli di intaso di riferimento. 

(a) Granuli estratti dai campioni di sedimento con scala millimetrica; (b) dettaglio a maggiore ingrandimento dei 

granuli campionati; (c) granuli di intaso prelevati da campi sportivi in erba sintetica genovesi. 

 
Figura 5.1: Confronto al microscopio elettronico a scansione (SEM) tra (a) particelle da usura di pneumatico e 

manto stradale (TRWP) riportate in letteratura, di morfologia allungata e cilindrica (scala: 20 µm) (Kreider et al., 

2010) ; (b) granuli di intaso di riferimento prelevati da un campo sportivo in erba sintetica genovese, di morfologia 

poligonale ed equidimensionale (scala: 2,00 mm); (c) particelle gommose rinvenute nei campioni di sedimento del 

presente studio, morfologicamente sovrapponibili ai granuli di intaso di riferimento (scala: 2,00 mm). 
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Nel complesso, questi elementi suggeriscono che i granuli di intaso possano rappresentare una 

sorgente rilevante delle particelle gommose rinvenute nei sedimenti, indicando un possibile 

contributo significativo anche della componente primaria all’abbondanza complessiva delle 

microplastiche osservate. Il contesto dei siti rafforza questa lettura: la presenza di molteplici campi 

in erba sintetica nell’ area prossima alle due spiagge, configura quest’ultimi come sorgenti plausibili 

per l'abbondanza di rubber granules osservata. Questo risultato costituisce un elemento 

potenzialmente rilevante, poiché tali particelle sono state finora scarsamente documentate negli 

ambienti marini e costieri, e fornisce un dato utile per future indagini nel bacino ligure-tirrenico.  

Per quanto riguarda la distribuzione dimensionale, la prevalenza della classe 1–3 mm per le 

microplastiche, e 5–10 mm per le mesoplastiche in entrambe le spiagge, risulta coerente con il 

processo di frammentazione progressiva già discusso precedentemente e in accordo con quanto 

osservato da Rios-Fuster et al., (2023) nell'Area Marina Protetta di Cabrera.  

L'analisi della composizione polimerica completa la caratterizzazione morfologica, contribuendo a 

formulare ipotesi sulle possibili sorgenti di origine e a valutare le differenze nel potenziale di rilascio 

di sostanze chimiche tra le diverse tipologie di plastica. A tal proposito, il PVC, uno dei polimeri più 

additivati con plastificanti, quali gli ftalati, e stabilizzanti (Henkel et al., 2022), è risultato tra i 

materiali più abbondanti e ricorrenti, rientrando stabilmente tra i primi tre, sia nelle microplastiche 

sia nelle mesoplastiche di entrambe le spiagge. Questo dato è coerente con la sua posizione tra i 

polimeri più prodotti a livello globale (Campisi et al., 2025) e con la sua elevata densità (1,16–1,58 

g/cm³), che può favorirne l'accumulo nei sedimenti. La sua abbondanza potrebbe essere tuttavia 

sottostimata in letteratura, poiché le soluzioni saline a bassa densità comunemente impiegate nella 

separazione densimetrica non consentono il recupero efficiente dei polimeri più densi (Hidalgo-Ruz 

et al., 2012). Al contrario,  la soluzione di ioduro di sodio impiegata in questo lavoro (≈1,8 g/cm³) 

risulta idonea al loro recupero. Inoltre, la degradazione fotoossidativa, ne può alterare lo spettro FTIR, 

aumentando il rischio di una classificazione erronea come polietilene (Fernández-González et al., 

2022). Questo sottolinea l'importanza di adottare soluzioni di separazione a densità adeguata e criteri 

rigorosi di identificazione spettrale per ottenere stime più affidabili della contaminazione da PVC. 

La sua elevata densità può inoltre contribuire a spiegare la ricorrenza del PVC in entrambi i siti. 

Poiché tende a depositarsi più facilmente rispetto ai polimeri galleggianti, il suo rinvenimento può 

essere compatibile con la presenza di sorgenti locali o prossime alla costa (Horton & Dixon, 2018), 

tra cui la rete di scarico costiera.  



 

 68 

Il polistirene (PS) è risultato essere l'altro polimero più abbondante nelle mesoplastiche, il più 

rappresentato ai Sette Nasi (39,5%) e il secondo a Sturla (21,6%), rinvenuto quasi esclusivamente in 

forma di frammenti duri (89,4% dei casi) piuttosto che come foam espanso: la sua origine è quindi 

più plausibilmente riconducibile a imballaggi monouso rigidi e oggetti di consumo in PS (es. posate, 

contenitori) frammentati meccanicamente, piuttosto che a manufatti in polistirene espanso, 

tipicamente associati a galleggianti e cassette per la pesca, la cui presenza nei campioni analizzati in 

questo lavoro risulterebbe marginale (6,6% dei casi). Polietilene (PE) e polipropilene (PP), pur 

essendo i polimeri più prodotti a livello globale, sono stati rinvenuti solo in quantità ridotte. Tale 

risultato potrebbe essere legato alla loro bassa densità, che ne favorisce il galleggiamento e 

permanenza in colonna d'acqua anziché la deposizione nel sedimento.  Coerentemente, PE e PP 

risultano frequentemente abbondanti nei campioni di acqua superficiale, incluso il Mar Ligure, dove 

il PP è particolarmente rappresentato nelle frazioni dimensionali più piccole (Tsiaras et al., 2022).  

Poliammide (PA), polietilene tereftalato (PET) e poliuretano (PU), presenti in quantità marginali, 

possono essere associati a diverse tipologie di manufatti e attività antropiche. La PA è compatibile 

con materiali tessili e attrezzi da pesca, mentre il PU può essere riconducibile anche a materiali di 

coibentazione e applicazioni nautiche. Il PET, può invece derivare, tra le altre sorgenti, dalla 

frammentazione di imballaggi monouso, come le bottiglie in plastica, processo ampiamente 

documentato come sorgente di microplastiche secondarie (Wawer et al., 2025).   

5. 3 MICROFIBRE 

L'analisi delle microfibre tramite spettroscopia µ-FTIR è stata condotta in quanto, sulla sola base 

visiva, molte fibre presentano un aspetto compatibile con quello delle fibre sintetiche, senza che ciò 

ne confermasse la natura plastica. Solo una parte delle fibre selezionate ha restituito uno spettro 

sufficientemente interpretabile da consentirne la classificazione. La limitata qualità del segnale 

potrebbe essere legata a vari fattori, tra cui l'interferenza di coloranti, trattamenti superficiali, processi 

di degradazione o al ridotto diametro di molte fibre, che può complicarne l'analisi, anche mediante µ-

FTIR (Löder & Gerdts, 2015).  I risultati riportati seguito si riferiscono pertanto esclusivamente alle 

fibre classificabili.  

Tra queste, la componente predominante è risultata essere di origine naturale (89,9%), costituita quasi 

interamente da fibre cellulosiche, con una quota minoritaria di lana (3,9%). Le fibre sintetiche 

rappresentavano il 10,1% delle fibre identificate ed erano costituite prevalentemente da PET (91,3%), 

mentre il PP era presente in percentuali più basse (8,7%).  

Questo risultato presenta una rilevanza metodologica, poiché,  in assenza di caratterizzazione 

chimica, una parte cospicua delle fibre avrebbe potuto essere classificata come microplastica sulla 
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sola base morfologica, determinando una possibile sovrastima dell'abbondanza, come discusso anche 

da Caldwell et al. (2019) nello stesso bacino. La prevalenza di fibre di origine naturale è in linea con 

quanto osservato su scala globale da Suaria et al. (2020), nelle acque oceaniche superficiali, 

suggerendo che il fenomeno non sia circoscritto al presente studio, nonostante i polimeri sintetici 

costituiscano la maggior parte della produzione tessile mondiale. Il confronto, principalmente 

metodologico, sottolinea quindi l'importanza dell'analisi spettroscopica per una stima più affidabile 

della contaminazione da microplastiche (Santini et al., 2022).  

Tra le fibre naturali classificabili, la componente cellulosica può derivare sia da materiali tessili, sia 

vegetali, mentre la lana, essendo una fibra di origine  animale, rappresenta un indicatore più specifico 

di apporti tessili (Suaria et al., 2020). Infatti, il suo trasferimento ai sedimenti costieri è compatibile 

con apporti veicolati dalle acque reflue e dal dilavamento urbano, anche in relazione alla presenza di 

impianti di depurazione in prossimità di entrambe le spiagge.  

Tra le fibre sintetiche classificabili, il PET è risultato predominante, coerentemente con in il suo 

ampio impego nel settore tessile (Textile Exchange, 2019) e con la sua frequente presenza negli 

ambienti marini (Suaria et al., 2020). Le fibre di poliestere possono infatti essere rilasciate durante il 

lavaggio domestico di capi sintetici (Browne et al., 2011; Henry et al., 2019) e raggiunge i sedimenti 

costieri attraverso le acque reflue, poiché gli impianti di depurazione non ne garantiscono la completa 

rimozione (Mishra et al., 2019).  

Il PP, presente in percentuali più contenute, potrebbe essere associato a diverse origini. Questo 

polimero è infatti impiegato nella produzione di corde nautiche, reti da pesca e tessili tecnici. La sua 

presenza risulta pertanto compatibile con le attività portuali e nautiche riconducibili alla vicinanza 

del porto di Genova e all'intenso traffico diportistico lungo la costa. 

5. 4 GRANULOMETRIA DEI SEDIMENTI  

La geomorfologia e le caratteristiche granulometriche di una spiaggia possono influenzare la 

ritenzione dei rifiuti plastici nei sedimenti. Ad esempio, la morfologia semi-confinata dei Sette Nasi, 

delimitata da frangiflutti in massi ciclopici, potrebbe favorire l'intercettazione e la ritenzione locale 

del materiale rispetto a tratti costieri più aperti. Per esplorare l’eventuale associazione tra 

l'abbondanza di microplastiche e mesoplastiche e la percentuale delle diverse classi granulometriche, 

è stata condotta un'analisi di correlazione di Spearman separatamente per ciascun sito.  

A Sette Nasi è emersa una correlazione positiva, moderata e significativa tra la frazione di sabbia fine 

e l'abbondanza di microplastiche, cioè dove la percentuale di sabbia fine è maggiore, tende ad essere 

maggiore anche l’abbondanza di microplastiche. Questa tendenza è coerente con i meccanismi di co-
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deposizione di particelle leggere e sedimenti fini in condizioni di bassa energia idrodinamica 

(Chubarenko et al., 2018). A Sturla, invece, nessuna classe granulometrica ha mostrato 

un'associazione significativa, suggerendo che il rapporto tra granulometria e abbondanza di 

microplastiche non sia una relazione costante ma che possa dipendere dall'assetto idrodinamico 

locale. Tale risultato è in linea con quanto osservato da Asensio-Montesinos et al., (2022), che hanno 

riscontrato una relazione analoga in una sola di due spiagge a pressione antropica contrastante  

Per le mesoplastiche, l'unica correlazione statisticamente significativa, di segno negativo, è stata 

osservata a Sette Nasi con la frazione granulometrica dei granuli (2–4 mm), in questo caso, dove la 

percentuale di granuli è maggiore, l'abbondanza di mesoplastiche tende a essere minore. Tale 

associazione potrebbe riflettere differenze nelle condizioni idrodinamiche tra i punti di uno stesso 

sito: nei punti  caratterizzati da sedimenti più grossolani, una maggiore energia del moto ondoso 

potrebbe favorire la rimobilitazione e la dispersione delle mesoplastiche. Tuttavia, non essendo 

emersa alcuna relazione con la frazione dei ciottoli (> 4 mm), non è possibile individuare un 

andamento pienamente coerente con questo fenomeno.  

Nel complesso, i risultati suggeriscono che la granulometria possa contribuire alla distribuzione delle 

particelle plastiche, ma debba essere interpretata insieme ad altri fattori locali, quali idrodinamica, 

morfologia del sito e vicinanza a potenziali sorgenti. 

5. 5 P. oceanica E ACCUMULO DI PLASTICHE  

L'analisi di correlazione tra la quantità di detrito di P. oceanica e l'abbondanza delle due frazioni 

plastiche ha evidenziato una risposta distinta tra microplastiche e mesoplastiche: per le microplastiche 

la relazione con la quantità di detrito risulta debole e meno evidente, mentre per le mesoplastiche la 

correlazione è positiva, forte e statisticamente significativa in entrambi i siti. 

Questa differenza potrebbe essere interpretata, in via ipotetica, alla luce del meccanismo di 

intrappolamento fisico esercitato dai depositi temporanei di detrito spiaggiato. La matrice fibrosa 

formata dai residui fogliari può creare strutture tridimensionali in grado di intercettare e trattenere il 

materiale plastico di dimensioni compatibili con gli spazi presenti nel detrito. Le mesoplastiche 

risultano dimensionalmente maggiormente compatibili con questo meccanismo, in linea con la 

correlazione positiva osservata in entrambi i siti. Le microplastiche, al contrario, potrebbero 

presentare un comportamento idrodinamico più simile a quello delle particelle fini ed essere più 

facilmente mobilizzate dall'azione delle onde e dai flussi interstiziali, risultando meno trattenute.  

Questa interpretazione, in linea con l'assenza di correlazione qui osservata, resta tuttavia un’ipotesi 

interpretativa e non dimostra direttamente il processo di intrappolamento. 
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Il confronto con la letteratura recente supporta comunque la plausibilità di questa ipotesi, sebbene gli 

studi disponibili siano ancora limitati. Afeniforo et al., (2025), nella prima valutazione quantitativa 

di plastiche intrappolate nelle banquette di P. oceanica su tre spiagge maltesi, hanno riscontrato che 

le mesoplastiche costituiscono la categoria dimensionale più abbondante tra il materiale intercettato 

dal detrito. Pur riferendosi a depositi più persistenti rispetto a quelli osservati nel presente studio, tale 

risultato è coerente con la correlazione positiva tra mesoplastiche e detrito rilevata nei due siti liguri. 

Sghaier et al., (2025) hanno documentato microplastiche in tutti i campioni di banquette analizzati 

lungo le coste tunisine.  

Questi risultati suggeriscono che, analogamente alle banquette, i depositi temporanei di Posidonia 

oceanica, oltre a svolgere importanti funzioni ecologiche (protezione dall'erosione, apporto di 

nutrienti, rifugio e fonte trofica per la fauna invertebrata di spiaggia) (Colombini et al., 2009), possano 

rappresentare comparti transitori di ritenzione delle mesoplastiche. La gestione del detrito di P. 

oceanica dovrebbe dunque tener conto sia delle sue funzioni ecologiche sia della possibile presenza 

di materiale plastico intrappolato. 

5. 6 LIMITI DELLO STUDIO E PROSPETTIVE FUTURE 

Il presente studio ha consentito di caratterizzare l’abbondanza, la morfologia e la composizione 

polimerica delle microplastiche non fibrose e delle mesoplastiche presenti nei sedimenti di due 

spiagge urbane del litorale genovese, integrando quattro campagne di campionamento condotte in 

due annualità. L’approccio adottato ha inoltre permesso di approfondire la composizione delle 

microfibre mediante µ-FTIR e di esplorare l’associazione tra le particelle plastiche, le caratteristiche 

granulometriche dei sedimenti e il detrito spiaggiato di P. oceanica. Nel complesso, questo lavoro si 

inserisce nel progetto SUNRISE (Le soluzioni basate sulla natura per la conservazione della 

biodiversità marina e lo sviluppo sostenibile in Mar Ligure) e costituisce una base di riferimento per 

il monitoraggio a lungo termine, contribuendo alle attività richieste dalla Marine Strategy Framework 

Directive e alla conoscenza dell'ecosistema spiaggia nel Mar Ligure.  

Alcuni aspetti metodologici devono tuttavia essere considerati nell'interpretazione dei risultati. Il 

campionamento, è stato limitato alla prima linea di spiaggiamento, in accordo con i protocolli 

raccomandati per spiagge di piccole dimensioni (Besley et al., 2017; Wootton et al., 2025), mentre 

l’analisi delle microplastiche è stata effettuata sub-campione di sedimento di circa 500 g, scelta che 

può introdurre variabilità in matrici caratterizzate da una distribuzione eterogenea delle particelle. 

Analogamente, la quota di microfibre non identificabili mediante µ-FTIR (54,7%), riconducibile a 

fattori ampiamente documentati in letteratura quali dimensioni ridotte e alterazione degli spettri 
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(Löder & Gerdts, 2015), introduce un margine di incertezza nella stima del rapporto fibre 

naturali/sintetiche, che deve quindi essere riferita esclusivamente alla frazione classificabile. Si tratta 

di limiti comuni alla gran parte degli studi di monitoraggio delle microplastiche in matrici 

sedimentarie, che non compromettono la validità delle tendenze osservate. 

Alcuni sviluppi futuri potrebbero rafforzare questo quadro: l'estensione del campionamento a più 

transetti e profondità del sedimento, l'inclusione di più cicli stagionali, l'integrazione con dati 

idrodinamici e pluviometrici, e l'aumento del numero di fibre sottoposte a µ-FTIR.  

Una prospettiva di particolare rilevanza ecologica riguarda lo studio della fauna associata alle 

banquette di P. oceanica. Questi accumuli di detrito ospitano infatti una ricca comunità di invertebrati 

(anfipodi, isopodi, e altri organismi di spiaggia) che si nutrono direttamente del materiale vegetale in 

decomposizione o dei detritivori a esso associati (Karlsson et al., 2018; Ory et al., 2017; Sawalman 

et al., 2021), Poiché le banquette trattengono anche una quantità significativa di mesoplastiche, come 

emerso in questo lavoro, gli organismi che vi si nutrono potrebbero entrare in contatto diretto con 

questo materiale o ingerirlo accidentalmente insieme al detrito vegetale, con un potenziale rischio di 

trasferimento delle plastiche, e dei contaminanti a esse associati, lungo la rete trofica di spiaggia. 

Studi futuri mirati a verificare l'ingestione di plastiche da parte di questi organismi permetterebbero 

di chiarire se e in che misura questo meccanismo di accumulo comporti un reale rischio ecologico. 
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6. CONCLUSIONI 

Il presente studio condotto sulle spiagge dei Sette Nasi e di Sturla ha evidenziato una generale 

eterogeneità delle particelle plastiche rinvenute nei sedimenti. In entrambi i siti e per entrambe le 

classi dimensionali considerate, la morfologia prevalente è risultata essere quella dei frammenti duri, 

riconducibile alla progressiva frammentazione di manufatti di maggiori dimensioni, suggerendo 

un’origine principalmente secondaria. Una porzione rilevante delle microplastiche non fibrose era 

tuttavia costituita da granuli di gomma nera, le cui caratteristiche morfologiche sono risultate 

compatibili con quelle dei granuli da intaso impiegati nei campi sportivi in erba sintetica. Tale 

risultato suggerisce un possibile contributo significativo anche delle microplastiche primarie e 

fornisce un dato di interesse su una sorgente ancora scarsamente documentata negli ambienti marini 

e costieri. Tra i polimeri predominanti rientra il PVC, la cui presenza suscita particolare interesse, sia 

per l’elevata densità, che può favorirne la deposizione nei sedimenti, sia per il potenziale rilascio 

degli additivi associati. L'analisi delle microfibre mediante µ-FTIR ha inoltre evidenziato, tra le fibre 

identificate, la netta predominanza di fibre naturali rispetto a quelle sintetiche, suggerendo come la 

sola identificazione visiva avrebbe potuto determinare una sovrastima dell'abbondanza di 

microplastiche. Uno degli aspetti di maggiore interesse riguarda la relazione con il detrito di 

Posidonia oceanica. Mentre l'abbondanza di microplastiche non ha mostrato associazioni 

significative con la quantità di detrito spiaggiato, le mesoplastiche risultavano positivamente e 

significativamente correlate in entrambi i siti. Tale relazione potrebbe riflettere un meccanismo di 

intrappolamento fisico operato dalla matrice fibrosa dei depositi temporanei di P. oceanica, 

potenzialmente più efficace nei confronti di particelle di taglia maggiore.  Tale lettura resta tuttavia 

da intendersi come ipotesi interpretativa da verificare.  

Nel complesso, i risultati ottenuti contribuiscono ad ampliare la conoscenza sull’inquinamento da 

plastica nelle spiagge urbane del Mar Ligure e forniscono una base per studi futuri, contribuendo a 

una migliore comprensione dei fattori che influenzano l'accumulo dei detriti antropogenici sugli 

arenili liguri, spesso caratterizzati da analoghe condizioni morfodinamiche e da simili sorgenti di 

immissione. In questa prospettiva, la possibile funzione dei depositi temporanei di P. oceanica quali 

serbatoi transitori di mesoplastiche e dei relativi contaminanti, suggerisce l'opportunità di 

considerarne con attenzione la gestione, bilanciandone il valore ecologico con il potenziale ruolo di 

accumulo.
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