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PREMESSA 

 

I Metalli pesanti sono componenti naturali della crosta terrestre e si trovano nell’ambiente 

(terreno, acqua e atmosfera) a concentrazioni diverse. Non essendo degradati dall'attivita' 

biologica e fotochimica non posso venire smaltiti e, se rilasciati nell'ambiente, possono 

restarci per centinaia di anni. 

Certi fenomeni naturali come le eruzioni vulcaniche, gli incendi boschivi e le maree 

contribuiscono alla ciclizzazione naturale dei metalli, l'uomo però gioca un ruolo altrettanto 

importante e a volte maggiore di quello della natura. Alterando il ritmo di rilascio e di 

trasporto dei metalli pesanti nell'ambiente, l'uomo e' riuscito ad aumentarne di alcuni 

ordini di grandezza le emissioni in natura.  

I metalli pesanti possono entrare nel corpo umano attraverso l’acqua, l’aria, ed il cibo che 

possono venire contaminati a causa delle attività umane come l’agricoltura o l’industria o 

durante la lavorazione e conservazione degli alimenti.  

In tracce, alcuni di questi elementi fanno naturalmente parte del corpo umano come: 

rame, selenio, zinco, ma l’accumulo nell’organismo di metalli come l’arsenico, il cadmio, il 

piombo e il mercurio, può produrre effetti nocivi nel corso del tempo. 

 

Questo documento è il risultato di un lavoro ricognitivo riguardante, in particolare, studi 

sulle conseguenze che l’utilizzo e la presenza di piombo può avere sulla salute umana. Il 

lavoro ha il solo scopo di fare una revisione bibliografica degli studi disponibili sia nella 

letteratura scientifica ma anche della letteratura “grigia” per poter comprendere meglio 

l’argomento. 
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CARATTERISTICHE GENERALI 

 

Il piombo è l'82° elemento nella tavola periodica e il suo peso atomico è di 207,19.  

E' un metallo noto dall'antichità ed è relativamente abbondante sulla crosta terrestre (13 

gr/ton, al 36° posto), si rinviene in numerosi minerali come la galena (PbS), che 

rappresenta la fonte primaria di piombo allo stato naturale, l’angelesite (PbSO4) e la 

cerusite (PbCO3).  

Il piombo è un metallo lucido e bluastro; è piuttosto morbido, molto malleabile e duttile ed 

è un mediocre conduttore di elettricità. E' molto resistente alla corrosione, ma al contatto 

con l'aria si ossida e annerisce. 

 

UTILIZZI DEL PIOMBO  

 

Il piombo ha avuto molteplici utilizzi che recentemente si vogliono limitare a causa della 

consapevolezza della sua tossicità e del danno indotto dalla sua dispersione non 

controllata nell'ambiente.  

Ci sono ampie categorie di uso, molto diffuse soprattutto in passato: batterie, additivi per 

benzina (non più permessi nell’ambito europeo), prodotti rotolati ed estrusi, leghe, 

pigmenti e composti, guainatura di cavi, colpi e munizioni da caccia.  

Indubbiamente l’impiego più diffuso e considerevole del piombo è stato realizzato 

utilizzandolo come antidetonante, in forma di piombo tetraetile (PbEt4), nella benzina. 

Come è noto l'utilizzo di tale carburante è attualmente in declino appunto per ragioni 

ambientali. Infatti, a causa dell'applicazione di piombo nella benzina, si è formato un ciclo 

“artificiale”: nei motori delle automobili il piombo viene bruciato formando sali (cloro, 

bromo e vari ossidi) che vengono immessi nell'ambiente attraverso gli scarichi delle 

automobili. Le particelle più grandi finiscono immediatamente sul terreno o nell'acqua 

superficiale inquinandola, mentre le particelle più piccole attraversano lunghe distanze e 

rimangono nell'atmosfera per poi in parte ricadere sul suolo sottoforma di pioggia. Questo 

ciclo “artificiale” e' molto più esteso e si aggiunge a quello naturale rendendo così 

l'inquinamento da piombo un problema mondiale.  

Fra il 1926 e il 1977 la produzione americana di piombo tetraetile passò da 1000 a 

266.000 tonnellate annue, e la contaminazione globale crebbe di pari passo. In Giappone, 

fra il 1949 e il 1970, le emissioni atmosferiche di piombo sono aumentate di un migliaio di 
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volte e attualmente nei paesi in via di sviluppo la forma tetraetile e' responsabile del 90% 

delle emissioni di piombo nell'aria. 

Il piombo viene addizionato anche alle ceramiche smaltate, alle vernici, ai materiali 

elettronici, alle batterie, e a tutta una serie di prodotti che vengono inceneriti o smaltiti 

causandone il rilascio nell’aria.  

Inoltre il piombo può essere prodotto e diffuso come inquinante nell'atmosfera durante 

l'estrazione e la lavorazione industriale di altri metalli, come argento, oro, bismuto, ecc. 

Tra gli anni '80 e '90 le emissioni globali di piombo si sono ridotte di due terzi a seguito 

della transizione verso la benzina verde e anche grazie all’ottimizzazione dei trattamenti di 

incenerimento dei rifiuti, alle nuove tecnologie di depurazione delle acque e alla riduzione 

dell'uso del piombo in vernici e batterie.  

Rimane comunque ancora da affrontare il problema dello smaltimento degli enormi e 

diffusi quantitativi di piombo prodotti in passato che tutt’ora permangono nell’ambiente. 

 

TOSSICITÀ E ALTRI EFFETTI 

 

Benché siano trascorsi diversi anni da quando l'OMS descrisse l'avvelenamento da piombo 

come "uno dei peggiori problemi ambientali del mondo", la valutazione e lo studio degli 

effetti sono ancora di grande consistenza e importanza. 

Infatti, visti i suoi vari utilizzi, l'esposizione al piombo può avvenire attraverso molteplici 

vie: acqua potabile, cibo, aria, terreno e polvere. 

Nella popolazione generale non fumatrice adulta la via principale di esposizione proviene 

da cibo (65%) e acqua. 

Cibo, aria, acqua, terreno e polvere sono le potenziali principali vie di esposizione per i 

neonati ed i bambini. Per i neonati fino a 4 o 5 mesi di età, aria, latte, acqua, polvere e 

terreno sono le principali sorgenti.  

Negli esseri umani l'esposizione al piombo può provocare una vasta gamma di effetti 

biologici a seconda del livello e della durata di esposizione; inoltre i feti in sviluppo, i 

neonati e i bambini sono ovviamente più sensibili degli adulti. E’ stato rilevato che questo 

elemento si dimostra capace di attraversare la barriera placentare, raggiungendo, nel feto, 

concentrazioni ematiche e tissutali uguali a quelle della madre (Horiuchi et al. 1959; 

Barltrop 1969). 
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Gli effetti dell’esposizione sono vari e derivano da una vasta gamma di dosi; alti livelli di 

esposizione possono provocare effetti biochimici tossici che comprendono problemi nella 

sintesi di emoglobina, anemia, problemi ai reni, al tratto gastrointestinale, al sistema 

riproduttivo e danneggiamento acuto o cronico del sistema nervoso.  

Studi effettuati a Citta' del Messico, a Città del Capo in Sud Africa e a Rhode Island 

mostrano inoltre che anche i fattori socio-economici sono importanti indicatori dei livelli di 

piombo nel sangue, soprattutto durante l'infanzia.  

Nelle comunità povere africane e americane con abitazioni più vecchie, in cattivo stato e 

dipinte con vernici al piombo, è stato rilevato che circa un bambino su tre presenta alti 

livelli ematici di piombo, con valori maggiori dell'80% rispetto al dato complessivo 

elaborato per la popolazione dei bambini degli Stati Uniti. 

Altri fattori come la vicinanza alle autostrade e lo status nutrizionale, contribuiscono in 

misura altrettanto importante alla diversa esposizione al metallo pesante e alla relativa 

intossicazione. I bambini cinesi delle aree fortemente urbanizzate, per esempio, rivelano 

livelli di piombo nel sangue quattro volte piu' elevati di quelli dei bambini residenti in 

America negli anni '70 (quando l'esposizione era massima). A Pechino su cinque bambini 

uno ha livelli piu' alti di quelli che l'OMS ritiene sicuri. In un quartiere della capitale cinese, 

l'80% della popolazione infantile ha concentrazioni di piombo nel sangue ritenute 

pericolose. 

I bambini presentano una suscettibilità elevata all’esposizione ambientale da piombo per 

vari motivi: il tratto gastrointestinale “giovane” assorbe una percentuale maggiore di 

piombo ingerito, i bambini spesso portano le mani sporche di terra o polvere alla bocca 

(mouthing behaviour) e, in proporzione alle dimensioni del corpo, respirano, bevono e 

mangiano di più di un adulto (Kosnett, 2009).  

La particolare vulnerabilità dei bambini è accresciuta dal fatto che essi sono 

particolarmente esposti all'assunzione di piombo, per esempio se nutriti con latte artificiale 

preparato con acqua ricca di piombo, o per ingestione di frammenti di vernice al piombo. 

Quasi ovunque nei paesi in via di sviluppo l'esposizione al piombo e' in netto 

peggioramento. La popolazione di Dhaka, in Bangladesh, respira aria con i piu' alti livelli di 

piombo di tutto il mondo. In Africa, gran parte della benzina contiene ancora piombo a 

concentrazioni fra le piu' alte del pianeta. 

Dati gli attuali ritmi di industrializzazione, il costante uso di benzina con additivi, l'aumento 

della produzione di veicoli, la costruzione di strade e la persistenza del piombo 
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nell'ambiente, per molti anni ancora l'esposizione e l'intossicazione da piombo resteranno 

un grande problema di salute pubblica. 

Il piombo figura ai primi posti nella lista delle sostanze pericolose indicate dall' ATSDR 

(Agency for Toxic Substances and Disease Registry) nel 1999. La nocività di questo 

metallo è nota da molto tempo, specie nelle sue manifestazioni acute (colica saturnina o 

saturnismo). Perciò, come è accaduto per numerosi altri agenti inquinanti, la dose 

considerata critica è stata notevolmente abbassata. 

Fino a circa trent'anni fa, l'avvelenamento cronico da piombo era definito dalla presenza di 

una dose superiore a 80 µg/dl nel sangue, mentre attualmente viene considerata 'alta' una 

dose di Pb di 30 µg/dl e potenzialmente nocive, specie nello sviluppo, quantità uguali o 

superiori a 10 µg/dl. 

Assorbito essenzialmente attraverso la respirazione e la nutrizione, il piombo non viene 

metabolizzato ma per lo più escreto, ciò che resta, circa il 20%, si distribuisce nei tessuti e 

in particolare:  

- nel sangue, ove circola quasi esclusivamente negli eritrociti; 

- nei tessuti minerali (ossa e denti), ove si accumula; 

- nei tessuti molli (reni, midollo osseo, fegato e cervello). 

Il piombo è in grado di danneggiare praticamente tutti i tessuti operando una riduzione 

dell’attività di vari organi, dell’accrescimento e della durata della vita, nonché una 

alterazione della funzione renale, riproduttiva, del sistema emopoietico e dell’attività 

cerebrale.  

Passiamo brevemente in rassegna gli effetti determinati dall’assorbimento del piombo nei 

vari tessuti. 

Nel sangue, l’intossicazione cronica da piombo metallico può determinare una particolare 

forma di anemia dose dipendente (Cullen MR, Robins JM, Eskenazi B., 1983; Levin SM, 

Goldberg M., 2000). In effetti l’anemia saturnina cronica è un’anemia generalmente 

ritenuta ipocromica, per la capacità del metallo di inibire alcuni enzimi necessari per la 

biosintesi dell’emoglobina (Goldberg A., 1972). 

In particolare, l’inibizione dell’enzima acido delta-aminolevulinico deidratasi è già 

evidenziabile per valori di piombemia al di sopra di 5 µg/dl, mentre l’inibizione dell’enzima 

ferrochelatasi, con il conseguente aumento del livello ematico della zinco-protoporfirina 

(ZPP) oltre i 35 µg/dl, interviene per piombemie superiori a 30 µg/dl (Sakai T., 2000). 

Inoltre, il piombo ha effetti anemizzanti anche perché determina una riduzione dell’emivita 
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in circolo degli eritrociti (Terayama K., 1993), sia per un’azione emolitica diretta a livello 

della membrana eritrocitaria (Sugawara E, Nakamura K, Miyake T. et al., 1991; Hasan J, 

Vinko V, Henberg S, 1976) sia mediante l’inibizione dell’attività della pirimidina 5’-

nucleotidasi (Paglia DE, Valentie WM, Dahlgren JG, 1975; Kim Y, Lee H, Lee CR, et al., 

2002), già evidenziabile a livelli di piombemia al di sopra di 10 µg/dl (Sakai T., 2000).  

A fronte della molteplicità dei meccanismi attraverso cui si esplica l’azione tossica del 

piombo sulla linea cellulare eritroide, le caratteristiche morfofunzionali degli eritrociti, 

nell’anemia saturnina, non sono univocamente definite. 

In letteratura infatti, nell’intossicazione cronica da piombo è riportata un’anemia descritta 

ora come normocitica (il volume dei globuli rossi e la quantità di emoglobina nel globulo 

rosso è nella norma),  (Cullen MR, Robins JM, Eskenazi B., 1983; Waldron HA, 1966; 

Bashir R, Khan DA, Saleem M., Cullen MR, et al. 1995; Popp W, Werfel U, Peters T, et al. 

2001), ora come microcitica (riduzione della quantità di emoglobina circolante e 

dimensioni ridotte dei globuli rossi) , specie in età infantile (Cohen GJ, Ahrens WE, 1959; 

Bhambhani K, Aronow R., 1990). Anche le più recenti segnalazioni di intossicazioni 

extraprofessionali in soggetti adulti non chiariscono se l’anemia saturnina si presenti in 

forma microcitica o normocitica (Dunbabin DW, Tallis GA, Popplewell PY, et al., 1992;  

Auyeung TW, Chang KK, To CH, et al., 2002; CDC, 2004). 

Una riduzione patologica dei livelli di emoglobina è comunque riportata in lavoratori 

professionalmente esposti a piombo inorganico per livelli di piombemia superiori a 50 

µg/dl. Un valore di piombemia (PbB) >50 µg/dl potrebbe pertanto essere considerato il 

Lowest Observed Effect Level (LOEL) del metallo, capace di determinare una anemia 

clinicamente rilevante (Agency for Toxic Substances and Disease Registry, 1999; EPA, 

1986). 

Negli ultimi decenni, la progressiva riduzione dell’esposizione professionale a piombo nei 

Paesi industrializzati, ottenuta grazie ad adeguati interventi di prevenzione primaria e 

secondaria, ha determinato una netta riduzione della frequenza di questa particolare 

forma di anemia (Apostoli P, 1998). D’altra parte è tuttora possibile la rilevazione di casi 

sporadici di anemia saturnina in lavoratori con particolari situazioni professionali. Si tratta 

soprattutto di lavoratori provenienti da Paesi in via di sviluppo, con pregressa e prolungata 

esposizione al metallo e con una scarsa sensibilità nei confronti della sicurezza e dell’igiene 

sul luogo di lavoro (Tandon SK, Chatterjee M., Bhargava A, et al., 2001; Suwansaksri J, 

Teerasart N, et al., 2002; Ankrah NA, 1996). 
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Bisogna poi considerare la probabilità di riscontrare in lavoratori esposti a piombo quadri di 

anemia clinicamente silenti e di eziologia misconosciuta. In diversi Paesi, mediterranei e 

non, sono infatti endemicamente presenti nella popolazione generale in età lavorativa 

diverse forme di anemia (Angastiniotis M, Modell B, 1998).  

Nel corso della sorveglianza sanitaria dei lavoratori esposti a piombo, queste anemie 

possono richiedere al medico del lavoro un’attenta diagnosi, differente da quella per 

l’anemia saturnina, volta ad ottenere un indirizzo terapeutico adeguato e ad evitare 

ripercussioni mediche e legali. 

Anche la composizione della dieta è segnalata tra i fattori che possono modificare il 

comportamento tossicologico del piombo, infatti, quote elevate di proteine, di vitamina D, 

di acido ascorbico e nicotinico, di calcio e di fosfati risultano in grado di diminuire la 

sensibilità alle intossicazioni; al contrario, bassi tenori di ferro e calcio favoriscono la 

mobilizzazione del metallo e carenze di vitamina E si dimostrano in grado di potenziarne 

l’effetto emolitico (Levander et al. 1975; Venugopal e Luckey, 1978). 

E’ stato messo in evidenza come una carenza di ferro possa aumentare la suscettibilità 

verso gli effetti avversi del piombo sull’organismo e, in particolare, sul metabolismo 

dell’eme (il gruppo funzionale dell’emoglobina) (Kwong WT, Friello P, Semba RD, 2004). È 

stato dimostrato che questi due metalli: ferro e piombo, condividono parte dei rispettivi 

meccanismi patogenetici sulla sintesi dell’emoglobina e sono assorbiti nell’intestino legati 

allo stesso trasportatore di metalli bivalenti. 

Attraverso il sangue, il Pb si distribuisce in tutti gli altri tessuti.  

Per la sua capacità di 'imitare' il calcio, sopratutto in caso di insufficiente assunzione di 

questo minerale, il piombo si accumula nelle ossa e vi costituisce una componente stabile. 

Tale componente può essere mobilizzata, e quindi rientrare in circolo nel sangue, in 

particolari stati fisiologici di stress (gravidanza, allattamento, malattie), ma anche come 

conseguenza di un accresciuto apporto di calcio nella dieta. Questo accumulo stabile di Pb 

nelle ossa rende molto lenta la guarigione dalla piombemìa, anche dopo un completo 

allontanamento dall'agente tossico. 

La manifestazione più subdola e pericolosa dell'avvelenamento da piombo è quella a carico 

del sistema nervoso. Negli adulti il danno da piombo si manifesta soprattutto con 

neuropatia periferica, che si ritiene dovuta a un processo di demielinizzazione delle fibre 

nervose. L'esposizione intensa ad elevate dosi di piombo (da 100 a 200 µg/dl) provoca 

encefalopatia, i cui sintomi sono: vertigini, insonnia, cefalea, irritabilità e successivamente 
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crisi convulsive e coma. La neuropatia da piombo colpisce soprattutto nello sviluppo, con 

turbe comportamentali e danni cognitivi.  

Studi epidemiologici hanno evidenziato una forte correlazione fra il livello di piombo nel 

sangue e nelle ossa e scarse prestazioni in prove attitudinali (Kosnett,2009). 

Lo studio dimostra effetti di un 

abbassamento medio del QI pari a 6 

punti in una popolazione di cento milioni 

di persone.  

Il numero di soggetti mentalmente 

ritardati (QI<70) aumenta del 57%, 

passando da 6 a 9,4 milioni, mentre il 

numero di soggetti con intelligenza 

superiore alla media (QI>130) scende da 

6 a 2,4 milioni (Gilbert and Weiss, 2006 

Kosnett, 2009). 
 

 

Una correlazione simile è stata verificata anche in studi comportamentali su animali esposti 

al piombo subito dopo la nascita. Il processo di apprendimento avviene attraverso la 

formazione e il rimodellamento delle sinapsi e l'effetto tossico del piombo su questo 

processo suggerisce che questo metallo danneggia specificamente la funzione sinaptica.  

Il cervello fetale e quello di soggetti giovani è estremamente più sensibile rispetto 

all’adulto, in quanto le cellule endoteliali immature che formano i capillari della barriera 

emato-encefalica del cervello in via di sviluppo presentano una maggiore sensibilità agli 

effetti lesivi del metallo il quale, anche a seguito della minore efficacia della barriera 

stessa, può raggiungere le cellule cerebrali in formazione in quantità più elevate, ed 

indurre pertanto danni più rilevanti (Goyer 1996). 

L'avvelenamento da piombo viene curato con farmaci che esercitano un'azione 'chelante' 

sul metallo, si tratta di molecole in grado di legare il piombo formando un complesso 

stabile che viene poi escreto. I farmaci più utilizzati per questa terapia sono il calcio-EDTA 

(calcio disodico edetato), il diemercaprolo (DMSA o BAL) e la penicillammina, un derivato 

della penicillina privo di azione antibatterica. 
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Va evidenziato, inoltre, che il piombo in ragione dei riscontri relativi alla sua capacità di 

indurre aberrazioni cromosomiche in linfociti umani, viene considerato come potenziale 

mutageno anche se tale affermazione non trova convalida in indagini condotte con modelli 

animali e batterici (Barth et al. 1973, Forni et al. 1976). Inoltre, in questi anni, sebbene 

non sia stato ancora possibile dimostrarla, molte sono state le ricerche sulla correlazione 

tra l’esposizione al piombo e i tumori maligni nell’uomo (Dingwall-Fordyce e Lane 1963; 

Cooper e Gaffey 1975; Baker et al. 1980; Lilis 1981; Silbergeld et al. 2000). 

Risulta invece piuttosto controversa, per la discrepanza dei risultati delle indagini, l’attività 

del piombo sulle risposte immunitarie di tipo umorale (Koller e Kovacic 1974; Lustre et al. 

1978; Lawrence 1981; Koller a Roan 1977). 

 

MECCANISMO DI AZIONE 

 

La tossicità del Pb deriva in larga misura dalla sua capacità di 'imitare' il calcio, ovvero di 

sostituirsi ad esso in molti dei processi cellulari fondamentali che dipendono dal calcio. 

Il piombo può attraversare la membrana cellulare mediante diversi sistemi, non ancora 

completamente chiariti. In particolare, attraversa la membrana degli eritrociti e, una volta 

entrato nel citoplasma, continua la sua azione distruttiva, occupando i siti di legame per il 

calcio su numerose proteine calcio-dipendenti.  

Il piombo si lega anche alla calmodulina, una proteina che, nel terminale sinaptico, 

funziona come sensore della concentrazione di calcio libero e da mediatore del rilascio di 

un neurotrasmettitore.  

Inoltre altera il funzionamento dell'enzima proteina chinasi C, una proteina praticamente 

ubiquitaria di importanza fondamentale per numerose funzioni fisiologiche. La chinasi C 

viene normalmente attivata da un modulatore esterno alla cellula attraverso una catena 

enzimatica e in modo dipendente dal calcio. La proteina attivata, fra l'altro, influenza 

direttamente l'espressione di geni IERG (immediate early response genes : geni a risposta 

immediata). Il piombo presenta un'elevata affinità per i siti di legame specifici del calcio su 

questa proteina; dosi picomolari sono in grado di prendere il posto di dosi micromolari di 

calcio. In sistemi cellulari modello, è stato dimostrato come il piombo sia in grado di 

stimolare l'espressione genica con un meccanismo mediato dalla proteina chinasi C e si 

presume che tale effetto possa avere una relazione con alterazioni del funzionamento 

sinaptico. 
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NEUROTOSSICITÀ 

 

Il piombo supera agevolmente la barriera emato-encefalica, con una velocità tale da 

potersi considerare un potente neurotossico a livello centrale. In questo caso il 

meccanismo di penetrazione non è completamente chiarito, ma è ormai evidente che 

l’accumulo di questo metallo origina spesso un danno cellulare. 

E' noto invece come il piombo interferisca direttamente con l'azione del glutammato, il 

fondamentale neurotrasmettitore del cervello. Il glutammato esplica la sua azione di 

stimolazione eccitatoria dei neuroni legandosi a diverse tipologie di recettori di membrana. 

Dosi micromolari di piombo sono in grado di bloccare il flusso di ioni attraverso il canale di 

membrana associato a una classe specifica di recettori del glutammato (denominati tipo 

NMDA). I recettori NMDA, appunto attraverso il funzionamento del canale ionico, svolgono 

un ruolo fondamentale nella trasmissione sinaptica eccitatoria e, per certe loro 

caratteristiche peculiari, appaiono coinvolti nei processi di formazione delle reti neuronali, 

e quindi nelle funzioni della memoria e dell'apprendimento. Sono proprio questi recettori 

che appaiono uno dei bersagli critici del piombo nei neuroni del sistema nervoso centrale 

ma riguardo a come ciò sia in grado di alterare lo sviluppo cognitivo è tuttora ignoto. 

 

LEGGI E REGOLAMENTI SUL PIOMBO 

 

Già a partire dagli anni ‘70 in Europa sono state adottate misure per regolamentare i livelli 

di piombo nella benzina, nelle vernici, nelle lattine per alimenti e nelle tubature, ottenendo 

un notevole risultato nel ridurne l’esposizione. Restano tuttavia alcune preoccupazioni 

dovute al fatto che il piombo può entrare anche nella catena alimentare. 

La Commissione europea ha pertanto chiesto all’EFSA (European Food Safety Authority) di 

valutare gli attuali livelli di esposizione al piombo, attraverso gli alimenti e altre fonti, e di 

determinare se il livello di riferimento per la tutela della salute pubblica, noto come “dose 

settimanale tollerabile provvisoria” (Provisional Tolerable Weekly Intake o PTWI) sia 

adeguato.  

Di seguito, verranno citati i riferimenti legislativi e normativi inerenti il piombo, a partire 

dal decennio scorso durante il quale si sono fatti grandi passi avanti per la tutela 

dell’ambiente e della salute umana. 
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IL PIOMBO NEGLI ALIMENTI 

 

Il regolamento n. 1881/2006 della Commissione europea stabilisce i tenori massimi di 

alcuni contaminanti negli alimenti, quali il piombo, il mercurio e lo stagno inorganico.  

Il regolamento n. 333/2007 della Commissione riguarda i metodi di campionamento e di 

analisi per il controllo ufficiale dei tenori massimi di questi metalli.  

Le misure di sorveglianza per i residui di elementi chimici nei prodotti alimentari di origine 

animale sono specificate invece nella direttiva n. 96/23/CE del Consiglio.  

In un parere pubblicato ad aprile 2010 sui possibili rischi per la salute relativi alla presenza 

di piombo negli alimenti, il gruppo CONTAM (gruppo di esperti scientifici sui contaminanti 

nella catena alimentare) ha valutato che, in Europa, siano i cereali, gli ortaggi e l’acqua 

potabile a contribuire in maggior misura all’esposizione alimentare al piombo.  

Il CONTAM ha concluso che, per la salute della maggior parte degli adulti, gli attuali livelli 

di esposizione al piombo costituiscono un rischio basso o trascurabile, mentre esistono 

potenziali preoccupazioni in particolare in merito agli effetti sullo sviluppo neurologico per 

feti, neonati e bambini. 

Dopo aver effettuato una disamina dei dati disponibili, il gruppo di esperti ha ritenuto che i 

valori stimati per il consumo settimanale tollerabile temporaneo (PTWI) di piombo non 

sono più adeguati. Nonostante ciò, non è stato possibile stabilire un nuovo livello di 

riferimento, in quanto non esiste una chiara soglia al di sotto della quale si possano 

escludere effetti avversi. 

L’Unione europea (UE) stabilisce i tenori massimi di alcuni contaminanti, al fine di ridurne 

la presenza nei prodotti alimentari ai livelli minimi che possano ragionevolmente consentire 

buone procedure agricole e di lavorazione. L'obiettivo è quello di ottenere un livello 

elevato di protezione della salute pubblica, in particolare per quanto riguarda i gruppi più 

sensibili della popolazione: bambini, persone allergiche, donne in gravidanza, ecc. 

L'assorbimento di piombo può costituire un rischio grave per la salute pubblica in quanto 

può frenare lo sviluppo cognitivo, ridurre le prestazioni intellettuali del bambino, 

aumentare la tensione arteriosa e il numero delle malattie cardiovascolari presso gli adulti. 

Il DLgs 31/2001 inserisce questa sostanza fra i parametri chimici (Allegato I parte B) e 

prevede un valore limite pari a 25 µg/L fino al 25 dicembre 2013. Dopo tale data il limite 

dovrà essere abbassato a 10 µg/L. 
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L’OMS ha stabilito un valore guida, sotto il quale è auspicabile che il contenuto di piombo 

negli alimenti si mantenga, pari a 0,01 mg/L (10 µg/L). Questo valore è stato ricavato 

per impedire l’accumulo del metallo nei bambini, il gruppo più sensibile. In questo modo, 

secondo il principio di precauzione, tale valore dovrebbe essere protettivo anche per 

tutto il resto della popolazione.  

 

IL PIOMBO NELLE ACQUE 

 

La direttiva comunitaria 80/778/CEE 1, sulle caratteristiche di qualità delle acque potabili, 

è stata adottata in Italia con Decreto del Presidente del Consiglio dei Ministri 8 febbraio 

1985 ed è entrata in vigore il successivo 10 maggio 1986. 

Successivamente la normativa è stata modificata con Decreto del Presidente della 

Repubblica 24 maggio 1988, n.236. La procedura di adozione e le premesse alla 

elencazione dei limiti di qualità inseriscono il D.P.C.M. 8 febbraio 1985 e il successivo 

D.P.R. 236/88 tra le norme attuative della riforma sanitaria e lasciano presumere che i 

limiti adottati discendano da considerazioni di carattere sanitario. Va precisato che il 

decreto legislativo 2 febbraio 2001 n. 31, integrato e modificato dal D.lgs. n. 27 del 2 

febbraio 2002, ha attuato la direttiva comunitaria 98/83/CE e ha introdotto una diversa 

disciplina per le acque destinate al consumo umano; la nuova disciplina entrerà 

pienamente in vigore solo nel dicembre 2013. 

Il D.P.R. 236/88 stabilisce i valori guida e i limiti imperativi espressi in concentrazioni 

massime ammissibili (CMA) per alcuni parametri, insieme con l'indicazione delle possibili 

patologie indotte da una prolungata assunzione (vedi tabella seguente). Per il Piombo il 

valore di CMA è di 50 µg/L e sono riconosciuti danni a carico dei reni e del sistema 

ematico (anemia). 
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Il decreto legislativo 31/2001, che attua la direttiva 98/83/CE, introduce nella normativa 

italiana un notevole numero di innovazioni, di principio e operative, destinate a incidere 

sulla gestione degli impianti di trattamento delle acque per il consumo umano. 

Un primo aspetto del decreto riguarda le indicazioni per il rispetto dei valori parametrici, 

cioè i valori il cui superamento comporta un intervento da parte dell'autorità pubblica.  

Gli standard qualitativi indicati nelle parti A e B (A: standard microbiologici, B standard 

chimici) dell'allegato I del decreto (vedi tabella seguente) rappresentano i requisiti minimi 

di qualità il cui superamento si ritiene automaticamente capace di incidere sulla salute 

umana. Tuttavia, i provvedimenti che verranno adottati dall'autorità sanitaria (divieto 

dell'uso, limitazione dell'uso, altri provvedimenti a tutela della salute umana) dovranno 

essere adottati tenendo conto dei rischi che sarebbero provocati da una interruzione 

dell'approvvigionamento idrico o da un uso limitato delle acque destinate al consumo 

umano. 

Con l’applicazione del D. Lgs 31/2001 il valore del piombo passa da 50 µg/L a 10 µg/L 

anche se è previsto un periodo transitorio, con un valore di 25 µg/L, fino alla fine del 

2013. 
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IL PIOMBO NELL’ARIA 

 

La legislazione nazionale relativa all’inquinamento atmosferico si allinea definitivamente 

alla legislazione europea con la pubblicazione del Decreto Legislativo n.155 del 13 agosto 

2010, applicazione della Direttiva 2008/50/CE “Relativa alla qualità dell’aria ambiente e per 

un’aria più pulita in Europa”.  

Nell’aria la solubilità del piombo aumenta in correlazione alle dimensioni delle particelle 

stesse raggiungendo, al diminuire del diametro di queste, il 90%. 

Allo stesso tempo, solitamente in forma insolubile come carbonato(PbCO3), solfato 

(PbSO4) o solfuro (PbS), il piombo è comunemente presente nei sedimenti atmosferici 

(Whitten 1987; Mannimen e Tansakanen 1993). 

Vengono di seguito riportate due delle tabelle in allegato al D.Lgs. n.155 del 2010. 
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(1) Già in vigore dal 1° gennaio 2005. 
(2) La massima concentrazione media giornaliera su 8 ore si determina con riferimento alle medie consecutive su 8 
ore, calcolate sulla base di dati orari ed aggiornate ogni ora. Ogni media su 8 ore in tal modo calcolata è riferita al 
giorno nel quale la serie di 8 ore si conclude: la prima fascia di calcolo per un giorno é quella compresa tra le ore 17:00 
del giorno precedente e le ore 01:00 del giorno stesso; l’ultima fascia di calcolo per un giorno é quella compresa tra le 
ore 16:00 e le ore 24:00 del giorno stesso. 
(3) Tale valore limite deve essere raggiunto entro il 1° gennaio 2010 in caso di aree poste nelle imme diate vicinanzedelle fonti industriali 
localizzate presso siti contaminati da decenni di attività industriali. In tali casi il valore limite da 
rispettare fino al 1° gennaio 2010 è pari a 1,0 µg/m3. Le aree in cui si applica questo valore limite non devono 
comunque estendersi per una distanza superiore a 1.000 m rispetto a tali fonti industriali. 
(4) Valore limite da stabilire con successivo decreto ai sensi dell’articolo 22, comma 6, tenuto conto del valoreindicativo di 20 µg/m3 e 
delle verifiche effettate dalla Commissione europea alla luce di ulteriori informazioni circa leconseguenze sulla salute e sull’ambiente, la 
fattibilità tecnica e l’esperienza circa il perseguimento del valore obiettivonegli Stati membri. 
* Per le zone e gli agglomerati per cui é concessa la deroga prevista dall’articolo 9, comma 10, i valori limite devonoessere rispettati 
entro la data prevista dalla decisione di deroga, fermo restando, fino a tale data, l’obbligo di rispettaretali valori aumentati del margine di 
tolleranza massimo. 
** Per le zone e gli agglomerati per cui é concessa la deroga prevista dall’articolo 9, comma 10, i valori limite devono 
essere rispettati entro l’11 giugno 2011, fermo restando, fino a tale data, l’obbligo di rispettare tali valori aumentati del 
margine di tolleranza massimo. 
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IL PIOMBO NELLE AREE UMIDE  

 

Le aree umide si sono notevolmente ridotte e degradate nel corso della storia, sono  

divenute rare nel tempo a causa dei processi antropici di bonifica effettuati per aumentare 

le superfici coltivabili, dell’urbanizzazione e dell’industrializzazione.  

La scarsa consapevolezza del valore delle zone umide da parte di tutti ha provocato 

evidenti errori e danni. La scarsa volontà politica di incentivare la conservazione di queste 

aree, i piani di sviluppo troppo accentrati e politiche finanziarie non adeguate hanno 

ulteriormente aggravato la situazione. 

Le minacce che possono pregiudicare la sopravvivenza delle aree umide e delle torbiere 

sono essenzialmente rappresentate dalla diminuzione della disponibilità idrica conseguente 

al drenaggio compiuto per sostituire i territori occupati dalle wetlands (aree umide). Altre 

minacce sono rappresentate da interventi quali il colmamento delle depressioni e il 

ricoprimento con detriti, al fine di ottenere nuove superfici edificabili in prossimità di centri 

abitati o di nuclei urbanizzati isolati di ridotte dimensioni. 

A seconda della composizione geochimica dell'area, i metalli pesanti sono presenti in natura 

in concentrazioni diverse. A queste concentrazioni naturali si aggiungono gli ”input 

artificiali” causati dalle varie attività antropiche attraverso fenomeni di deposizione 

atmosferica, dilavamento delle zone limitrofe urbane, agricole e industriali da parte delle 

acque meteoriche, scarichi civili non depurati, ecc.  

Nelle aree umide la caccia agli anatidi costituisce l’attività antropica principalmente 

responsabile della contaminazione da piombo (70-80%) (Scheuhammer AM, Norris SL, 

1996).  

L’attività venatoria che viene praticata all’interno delle aree umide, infatti, oltre 

all’abbattimento diretto di molte specie di anatidi ed al forte disturbo per la sosta degli 

uccelli svernanti, provoca un accumulo di tonnellate di pallini di piombo nel sedimento.  

Ogni cartuccia sparata immette nell’ambiente dai 30 ai 40 grammi di Pb e per ogni anatra 

abbattuta un cacciatore spara in media da 3 a 6 cartucce, e tutti i pallini che non 

colpiscono l’animale, cadono nell’area circostante. Infatti diversamente da quanto accade 

nella caccia vagante, i pallini sparati dall’appostamento fisso ricadono e si accumulano su 

superfici limitate dove possono quindi raggiungere densità elevatissime.  

Secondo stime recenti, nei Paesi dell’Unione Europea, ogni anno vengono accumulate nelle 

zone umide da 2400 a 3000 t di piombo, di cui 148 t in Italia (Guitart R, Mateo R., 2006) e 
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25.000 t di pallini di piombo, pari a circa 700 milioni di cartucce, vengono disperse 

nell’ambiente ogni anno su tutto il territorio italiano, a seguito dell’attività venatoria 

(Consiglio C, 1990).  

Sebbene in circostanze di movimentazione meccanica, come la coltivazione del suolo, o di 

acidità del suolo/sedimento (pH < 6) i tempi di trasformazione e disintegrazione del pallino 

possono essere più brevi (Scheuhammer AM, Norris SL, 1996), la sua totale disintegrazione 

avviene in un intervallo di tempo che va da 30 a 300 anni (Jørgensen SS, Willems M, 

1987).  

La ricaduta su superfici limitate di quantità elevate di pallini, con lunghi tempi di 

persistenza nell’ambiente, porta ad un accumulo nei sedimenti che raggiunge frequenze 

dell’ordine di alcuni milioni per ettaro (vedi Tabella seguente tratta da Leonzio C., Ancora 

S., Bianchi N., 2007).  

Nella Tabella sottostante è riportato il numero di pallini di piombo per ettaro misurati in 

varie zone umide dove è praticata la caccia: Australia, Europa e Nord America (tratta da 

Leonzio C., Ancora S., Bianchi N., 2007).  
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Sebbene le conseguenze dell’immissione di tali quantità di Pb negli ecosistemi delle aree 

umide siano da tempo conosciute, l’entità del fenomeno in Italia, è stata raramente 

indagata sia in termini di concentrazioni di piombo nel sedimento e sia in termini di 

frequenza dei pallini presenti nei sedimenti, nonostante vi siano già segnalazioni di alcuni 

casi di uccelli intossicati e ritrovati morti (Del Bono G, 1970; Galasso C, 1976; Goffredo D 

et al., 1983; Perco F, Leonzio C, Focardi F, et al., 1983; Di Modugno et al., 1994; Tirelli E, 

Tinarelli R, 1996; Tirelli E, Maestrini N, Govoni S, et al., 1996; Ancora S, Bianchi N, Leonzio 

C, et al., 2008; Arcangeli G, Manfrin A, Binato G, et al., 2007). 

Le informazioni disponibili sulla densità dei pallini nelle aree umide in Italia, possono essere 

definite, per il momento, aneddotiche e frammentarie. Gli unici dati disponibili sulla 

frequenza di pallini in alcune aree umide italiane sono quelli riportati nella tabella 

sottostanti: nelle località in cui sono state esaminate più zone campione sono riportati i 

valori minimo e massimo di densità per m
2 
(Tinarelli e Tirelli, 1999 - Leonzio C., Ancora S., 

Bianchi N., 2007). E’ con tutto ciò possibile affermare che il problema nel nostro Paese è 

sottostimato e poco conosciuto. 

 

 

INGESTIONE DIRETTA DEI PALLINI DA PARTE DEGLI UCCELLI  

 

Il fenomeno dell’intossicazione da piombo negli uccelli, è stato messo in relazione alla 

presenza di pallini da caccia nelle zone umide già dalla fine del 1800 (Grinell GB, 1894).  

Alcune specie di uccelli acquatici come fenicotteri, cigni e anatre possono ingerire i pallini 

di piombo accumulati nel sedimento poiché questi presentano dimensioni e consistenza 
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simili ai piccoli frammenti di roccia che utilizzano normalmente (grit) per facilitare la 

triturazione dell’alimento all’interno dello stomaco.  

Gli uccelli acquatici (in particolare gli Anseriformi e i Caradriformi), per le loro abitudini 

alimentari, sono i più colpiti da avvelenamento da piombo perché si alimentano di norma 

setacciando il sedimento sul fondo degli specchi d’acqua o dei pantani. Nelle aree dove 

viene esercitata la caccia da appostamento fisso agli anatidi, le probabilità di incorrere 

nell’ingestione di pallini di piombo sono molto elevate.  

L’ingestione diretta di pallini di piombo derivanti dall’attività venatoria, da parte degli uccelli 

acquatici viene chiamata “intossicazione primaria”, ed è stata segnalata già a partire dalla 

seconda metà dell’Ottocento (Grinell GB, 1894; Hough E, 1894; Bellrose FC, 1959, 

Scheuhammer AM, Norris SL, 1996). Se il numero di pallini ingeriti è elevato (10 o più 

pallini ingeriti) si ha una intossicazione acuta che porta alla morte dell’animale in pochi 

giorni. A causa di ciò si stima che ogni anno muoiono nel mondo diversi milioni di uccelli 

acquatici (Scheuhammer AM, Norris SL, 1996). Altri milioni di uccelli acquatici muoiono in 

seguito all’esposizione a dosi più basse di piombo; l’ingestione più contenuta di pallini, 

ripetuta per lunghi periodi di tempo, è causa di un’intossicazione cronica. L’assunzione di 

dosi subletali di piombo porta a disfunzioni fisiologiche e comportamentali, provocando 

astenia, anemia, nefropatia, diminuzione della massa muscolare, osteoporosi e colpendo il 

sistema nervoso centrale con conseguente difficoltà nel coordinamento dei movimenti. Ciò 

contribuisce ad uno stato di inedia e conseguente maggior facilità a contrarre malattie che 

rende questi uccelli maggiormente esposti alla predazione.  

Negli ultimi 20 anni ricerche effettuate in diversi paesi hanno dimostrato come il piombo 

derivante da attività venatoria può essere trasferito dagli uccelli acquatici e non (che hanno 

accumulato pallini nel ventriglio o in altri organi e nel tessuto muscolare) ad uccelli 

predatori come ad esempio l’Aquila calva (Haliaeetus leucocephalus) (USFWS, 1986) 

generando così quella che viene chiamata “intossicazione secondaria”.  

In conclusione, l’ingestione dei pallini di piombo da parte di uccelli acquatici è stata 

ampiamente documentata per lo più in studi effettuati soprattutto all’estero come in 

Australia (Kingsford RT, Flanjak J., Black S, 1989), Inghilterra (Mudge GP, 1983), Canada 

(Kennedy JA, Nadeau S, 1993), Francia (Pain DJ, 1990), Spagna (Guitart R, To-Figueras J, 

Mateo R, et al., 1994), Olanda (Lumeij JT, Scholten H, 1989), Giappone (Honda K, Lee DP, 

Tasukawa R, 1990; Ochiai K, Hoshiko K, Jin K, et al., 1993), Stati Uniti (Sanderson GC,  

Bellrose FC, 1986; USFWS, 1986).  
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L’entità del fenomeno in Italia, ad esclusione delle segnalazione di alcuni casi di anatidi 

intossicati e spesso ritrovati morti (Del Bono G, 1970; Galasso C, 1976; Goffredo D et al., 

1983; Perco F, Leonzio C, Focardi F, et al., 1983; Di Modugno et al., 1994; Tirelli E, 

Tinarelli R, 1996; Tirelli E, Maestrini N, Govoni S, et al., 1996; Ancora S, Bianchi N, Leonzio 

C, et al., 2008; Arcangeli G, Manfrin A, Binato G, et al., 2007), è stata raramente indagata 

in maniera approfondita. 

 

TRASFORMAZIONI CHIMICHE DEL PIOMBO DAI PALLINI DA CACCIA  

 

Esistono essenzialmente due stadi per la trasformazione del Pb elementare dei pallini: 

- un iniziale attacco sotto l’azione degli agenti atmosferici con la formazione di composti 

prodotto della corrosione;  

- una successiva interazione dei prodotti della corrosione con tutte le molecole del suolo o 

del sedimento, sotto le varie condizioni chimico fisiche dell’ambiente in cui si trovano.  

Quando il piombo metallico in forma di pallini o piombini da pesca viene esposto all’acqua 

e all’aria, va incontro ad evidenti fenomeni di corrosione. I pallini e i piombini vengono 

infatti ricoperti da una crosta di materiale biancastro grigio o marrone (Jorgensen SS, 

Willems M, 1987; Emerson R, 1994) costituita da vari composti del piombo, principalmente 

cerrusite (PbCO
3
), idrocerrusite (Pb(CO

3
)
2
(OH)

2
) e piccole quantità di anglesite (PbSO

4
) 

composti che possono essere quindi dispersi nell’ambiente (Sever C, 1993).  

La degradazione dei pallini di piombo accumulati nel sedimento delle aree umide dipende 

da vari fattori. Il pH è uno dei fattori più importanti per quanto riguarda la mobilità e la 

biodisponibilità del piombo (Staine DJ, 1986). Ad una diminuzione del pH l’incremento del 

Pb2+ in soluzione aumenta di circa 2 ordini di grandezza per ogni unità di pH. Viceversa, le 

rocce contenenti calcio, magnesio, ferro, o altri minerali possono alzare il pH dell’acqua e 

far precipitare il piombo in soluzione. Solo livelli molto contenuti possono rimanere in 

soluzione con un pH>8.0.  

Condizioni aerobiche e acide in concomitanza con fattori fisici come il regime dei flussi 

idrici, il tipo di sedimento e la frequenza del rimescolamento del sedimento aumentano la 

degradazione dei pallini. La mobilità del piombo elementare e dei composti che si 

producono con la degradazione del pallino è influenzata dalla piovosità, la copertura 

vegetativa, l’acidità del suolo e la quantità di sostanza organica presente nel sedimento 

(Scheuammer AM, Norris SL, 1996).  
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Per Lin et al. (1994) l’assorbimento del piombo da parte del suolo è probabilmente sito-

dipendente ed è determinato da una complessa combinazione dovuta al pH del suolo, al 

contenuto di materia organica, alla capacità di scambio cationico e all’intensità di 

lisciviamento. Quindi, anche se con modalità e tempi variabili, i pallini di piombo vanno 

incontro a fenomeni di degradazione e disintegrazione e il piombo può diventare 

biodisponibile per tutti gli organismi animali e vegetali presenti nell’area e dunque entrare 

nella catena trofica. A tutt’oggi comunque non sono ancora state descritte 

sperimentalmente le modalità di bioaccumulo del piombo lungo le catene trofiche (Pain DJ, 

1995).  

 

PIOMBO E DIETA DEL CACCIATORE 

 

Alcune ricerche pubblicate negli Stati Uniti fanno luce sulle conseguenze che l’assunzione 

di piombo attraverso la carne delle selvaggina abbattuta può avere sulla salute delle 

persone.  

Uno studio della University of Colorado sul consumo di cacciagione da parte di adulti e 

bambini (Kosnett MJ, 2009) ha dimostrato che anche l’esposizione a piccole quantita’ di 

piombo inferiori a 25 µg/dL puo’ provocare ipertensione, indebolimento della funzionalita’ 

renale, declino delle capacita’ cognitive e problemi all’apparato riproduttore.  

Il pericolo aumenta se si parla di bambini o addirittura di feti. Il loro sistema nervoso e’ 

ancora in fase di costituzione ed e’ quindi particolarmente sensibile agli effetti nocivi del 

piombo che può interferire sulla crescita e sullo sviluppo neurocognitivo già a 

concentrazioni inferiori a 10 µg/dL. Occorre inoltre tener presente che non è possible 

identificare una soglia minima al di sotto della quale possa essere escluso qualsiasi 

rischio. 

Questo studio epidemiologico e la valutazione del rischio conseguente hanno mostrato 

che il consumo regolare di selvaggina abbattuta con fucile e munizione al piombo puo’ 

causare aumenti anche sostanziali dei livelli di piombo nel sangue in particolare nei 

bambini. 

Un altro studio (Hunt WG, Watson RT, Oaks Jl, 2009) ha verificato la presenza di piombo 

nelle carni di cervo americano (Odocoileus virginianus) abbattuto con carabina e 

munizione tradizionale di piombo con rivestimento di rame, normalmente utilizzata per 

questo tipo di caccia. 
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Trenta carcasse sviscerate di cervo sono state radiografate per individuare la presenza di 

frammenti di piombo. Tutte hanno evidenziato la presenza di frammenti di metallo 

(media geometrica = 136 frammenti, raggio = 15–409) e una notevole dispersione di 

questi frammenti.  

Le carcasse sono quindi state portate a differenti macellatori e la carne confezionata è 

stata sottoposta a una fluoroscopia che ha rilevato la presenza anche nel prodotto pronto 

per il consumo di frammenti nell’80% delle confezioni (24 cervi su 30). Il  32% dei 234 

pacchetti di carne conteneva almeno un frammento e frammenti identificati come 

piombo dall’ICP erano presenti nel 93% di 27 campioni. 

L’analisi degli isotopi ha permesso di confermare che il piombo individuato apparteneva a 

quello contenuto nella munizione utilizzata e non era già presente nel corpo dell’animale 

abbattuto. 

Successivamente, alcuni maiali sono stati alimentati con queste carni di cervo al fine di 

verificare la disponibilità biologica del piombo, ovvero la sua capacità di passare 

all’interno dell’organismo. Le concentrazioni medie di piombo nel sangue di questi maiali 

hanno raggiunto i 2,29 µg/dL (con un picco a 3,8 µg/dL) due giorni dopo l’assunzione 

della carne contaminata dal piombo. Un valore significativamente piu’ elevato di quello di 

un altro gruppo di maiali di controllo (non alimentati con carni di cervo) nei quali si è 

registrato un valore di piombo nel sangue di 0,63 µg/dL. 

Gli scienziati ritengono e concludono che esista un rischio oggettivo per la salute legato 

all’assunzione di carne di selvaggina abbattuta con munizioni di piombo. 

La presenza significativa di residui di piombo nella carne di selvaggina e’ stata accertata 

anche da una ricerca svolta dalla Scuola di Medicina della University of North Dakota 

(Cornatzer WE, Fogarty EF, Cornatzer EW, 2009) che ha analizzato confezioni di carne di 

ungulato donate dall’associazione di cacciatori “Hunters For The Hungry” (Cacciatori per 

gli affamati) ad alcuni centri di assistenza sociale. 

Utilizzando sia la tomografia computerizzata ad alta risoluzione sia la fluoroscopia a raggi 

X e’ stato possibile accertare un rischio oggettivo per la salute dei consumatori dovuto 

alla significativa presenza di residui di piombo nella carne. 

Vale la pena ricordare che gli studi qui citati si occupano di ungulati che sono stati 

abbattuti con carabina e pallottola di piombo rivestita di rame. E’ stato ormai da tempo 

osservato che questa pallottola, entrando nel corpo dell’animale, può deformarsi e quindi 
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disperdere residui anche di grandezza significativa (estratto da “La Caccia al cinghiale” 

anno XI, n°59 – Genn-Febb 2011). 

 

BREVE RASSEGNA DEI  PARERI IN TEMA DI “ PIOMBO NELLE MUNIZIONI” 

 

LA COMMISSIONE EUROPEA 

 

La Commissione europea è una delle principali istituzioni dell'Unione Europea (UE). Essa 

rappresenta e tutela gli interessi dell'UE nel suo insieme. Tra i suoi compiti anche quello di 

preparare le proposte per nuove normative europee e gestire il lavoro quotidiano per 

l'attuazione delle politiche UE.  

Sul tema del piombo nelle munizioni da caccia, la Commissione europea sta prendendo 

attentamente in considerazione la soppressione progressiva dell’utilizzo di pallini di piombo 

in zone umide, un tipo di munizioni considerate come una grave minaccia per numerose 

specie di uccelli caratteristici di queste aree.  

Sono 23 gli Stati membri che hanno già adottato misure per vietare l’utilizzo di munizioni 

al piombo nelle zone umide o che stanno valutando di farlo così come è avvenuto in alcuni 

stati esteri (vedi Tavola sinottica dei provvedimenti di prevenzione del saturnismo e di 

tutela dell’avifauna acquatica in alcuni stati esteri sotto riportata). Tutto ciò soprattutto 

sulla base “dell’accordo sulla conservazione degli uccelli acquatici migratori dell’Africa-

Eurasia” (AEWA – Agreement on the Conservation of African-Eurasian Migratory 

Waterbirds) di cui l’Unione europea e la maggior parte degli Stati membri sono parti 

contraenti. 
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Stati 
Divieto in 

importati zone 
umide 

Divieto in 
tutte le zone 

umide 

Divieto 
sull’uso per gli 

acquatici 

Divieto su 
qualsiasi 
uso 

Divieto sulla 
detenzione e 
il  commercio 

Belgio  X  X  
Canada  X X   
Cipro  X    

Repubblica 
Ceca   X   

Danimarca    X X 
Finlandia   X   
Francia  X    
Germania  X    
Ungaria X     
Lettonia X     

Paesi Bassi    X X 
Norvegia    X X 
Slovacchia  X X   
Spagna X    X 
Svezia  X    
Svizzera  X    
Regno 
Unito X X X   

 

In figura è riportata la situazione nei diversi paesi sulla introduzione del divieto sull’uso dei 

pallini di piombo.  

Al momento attuale si sta legiferando in merito anche in altri Paesi quali l’Italia, il 

Lussemburgo e il Portogallo. Alcuni Stati stanno adottando volontariamente l’eliminazione 

graduale dei pallini di piombo nelle zone umide quali Benin, Guinea-Bissau, Sudafrica, 

Sudan, Parte della Germania e del Regno Unito. 

 

Dallo studio dell’AEWA 2007 è possibile reperire anche informazioni sulla durata del 
processo di eliminazione dei pallini di piombo nelle zone umide: 
 
Canada: 9 anni 
Cipro: 4 anni 
Danimarca: 21 anni 
Finlandia: 4 anni 
Francia: 6 anni 
Germania: dal 1993 e ancora in corso 
Ungheria: 2 anni 
Lettonia: dal 1999 e ancora in corso 
Paesi Bassi: nel 1993 
Svizzera: 2 anni 
Regno Unito: dal 1995 e ancora in corso 
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Nella figura sottostante è possibile osservare una graduatoria (dalle più usate alle meno 

usate) dell’utilizzo di munizioni alternative in alcuni Paesi senza l’accordo AEWA, che hanno 

già vietato l’uso dei pallini di piombo delle zone umide. 

 
 1 2 3 

Zone umide Acciaio Bismuto Tungsteno 
Altri ecosistemi Piombo Acciaio/Bismuto Tungsteno 

Clay target shooting Piombo Acciaio  
 

Sempre nel rapporto AEWA è pubblicata una tabella molto interessante inerente gli effetti 

di differenti munizioni studiati da Niels Kanstrup (2006) presidente della commissione 

uccelli migratori e membro della commissione tecnica AEWA. 

 

 Piombo Acciaio Bismuto Tungsteno Stagno Zinco Lega 
Tungsteno/nichel/ferro 

Tossico 
agli 
uccelli 

acquatici 

SI NO NO NO NO SI NO 

Peso 
specifico 
g/m3 

11,4 7,8 9,6 10,5 7,3 7,3 12 

Durezza SOFFICE DURO SOFFICE SOFFICE SOFFICE DURO DURO 
Stabilità STABILE STABILE FRAMMENTARIO STABILE STABILE STABILE STABILE 

 

 

Il saturnismo può avere importanti ripercussioni sullo stato di conservazione delle specie: 

in particolare l’interesse maggiore è concentrato sulle specie che presentano una strategia 

riproduttiva di tipo K, cioè per le specie che sono caratterizzatela una buona longevità ma 

da una bassa riproduttività: si prendano ad esempio il Condor della California (Cade, 

2007), il Capovaccaio Neophron percnopterus (Andreotti e Leonardi, 2009) e l’Aquila Reale 

(Fasce e Fasce, 2003). 

Ancora pochi studi sono disponibili per valutare la reale portata del fenomeno piombo nel 

sangue delle specie: ad esempio un caso è quello del Grifone nel Parco Naturale di Cazorla 

(Spagna meridionale) per cui su 23 animali analizzati,solo due presentavano nel sangue 

concentrazioni inferiori a 20 µg/dl (García-Fernández et al., 2005). 

Un'altra indagine condotta sulla popolazione di Ripeto sui Pirenei ha fatto emergere che  

analizzando 87 campioni di sangue di questi il 6,9% dei soggetti campionati presentava 

valori di piombo in grado di determinare effetti significativi (Hernández e Margalida, 2009).  
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ECHA (European Chemical Agency) 

 

Il 1° giugno 2007 è entrato in vigore il Regolamento REACH (CE) n. 1907/2006 del 

Parlamento europeo e del Consiglio che, attraverso un unico testo normativo, sostituisce 

buona parte della legislazione comunitaria attualmente in vigore in materia di sostanze 

chimiche e introduce un sistema integrato per la loro registrazione, valutazione, 

autorizzazione e restrizione. Il Regolamento prevede in particolare la registrazione di tutte 

le sostanze prodotte o importate nel territorio dell’Unione in quantità pari o superiore ad 1 

tonnellata all’anno. 

Il Regolamento prevede anche l’istituzione dell’Agenzia Europea per le Sostanze Chimiche 

(ECHA), insediata ad Helsinki, per gestire aspetti tecnico-scientifici e amministrativi 

connessi alle sostanza chimiche e  assicurarne la coerente applicazione a livello 

comunitario.  

 

Fra le autorità di regolamentazione, l'ECHA rappresenta la forza motrice per l'attuazione 

dell'innovativa legislazione dell'UE sulle sostanze chimiche allo scopo di tutelare la salute 

umana e l'ambiente e di promuovere l'innovazione e la competitività.  

Il piombo è una sostanza registrata ormai da diverso tempo e per l’ECHA si autorizza sia la 

sua produzione che l’uso.  

Nessun dossier REACH (Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemical 

substances) può essere reso pubblico neppure sotto forma di estratto, ma è possibile 

reperire utili informazioni sulla sostanza andando a visitare il link 

http://echa.europa.eu/it/information-on-chemicals/registered-substances.  

In particolare, è possibile ottenere informazioni sulla classificazione, gli usi, le proprietà 

chimiche e fisiche, le informazioni ambientali, tossicologiche e ecotossicologiche della 

sostanza.  

L’utilizzo del piombo nelle munizioni è inserito nell’elenco degli usi di questa sostanza 

secondo il Regolamento REACH. Per la preparazione del dossier e dei relativi scenari d’uso 

è necessario analizzare i dati della letteratura scientifica. Nella sezione sulle informazioni 

ecotossicologiche sono stati analizzati oltre 300 articoli scientifici mentre nella sezione sulle 

informazioni tossicologiche circa 200 di cui quasi la metà sono studi epidemiologici. 
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Vista l’autorevolezza dell’ente, nonché il dettaglio di analisi richiesto per la stesura del 

dossier sulla sostanza, appare scontato il riconoscimento dato alla notevole mole di lavoro 

svolta. 

 

AFEMS (Associazione Europea dei Produttori di Munizioni Sportive) 

 

Nel Luglio 2012, è stata trasmessa una nota dell’AFEMS in cui si riporta che l’ECHA “ha 

certificato che il piombo può continuare ad essere usato nelle munizioni senza alcun tipo di 

limitazione e senza alcuna necessità di particolari autorizzazioni”. 

In questa nota, inoltre, l’AFEMS cita il Dossier Piombo, presentato dal Consorzio del 

Piombo a fine 2011, nel quale viene approfondito, con una specifica analisi, lo scenario di 

esposizione relativa al rischio di aumento della mortalità di mammiferi ed uccelli come 

conseguenza dell’esposizione al piombo nelle munizioni. Quest’analisi porterebbe alla 

conclusione, accettata anche da ECHA, che ci sia “una mancanza di correlazione tra 

possibile ingestione di pallini di piombo ed aumento del tasso di mortalità delle specie 

analizzate”.  

 

 

EFSA (European Food Safety Authority) 

 

Da marzo 2010, anche l’Autorità europea per la sicurezza alimentare ha espresso un 

parere scientifico relativo alla presenza del piombo negli alimenti. 

14 Stati membri e la Norvegia hanno contribuito alla raccolta di dati presentando circa 

140.000 risultati di misurazioni delle concentrazioni di piombo nei vari prodotti alimentari e 

nell'acqua del rubinetto. 94.126 risultati riguardano il periodo dal 2003 al 2009 e sono stati 

ritenuti adatti per il calcolo delle concentrazioni di piombo nelle diverse categorie di 

alimenti. Poiché in circa i due terzi dei campioni, il livello di piombo si è rilevato al di sotto 

del limite di rilevazione o del limite di quantificazione, sono stati applicati fattori di 

correzione del campione. I dati raccolti sono stati organizzati in una banca dati sintetica 

sul consumo di alimenti in Europa.  

Le esposizioni al piombo nella dieta (medie e al 95° percentile) sono state calcolate 

separatamente per ciascun paese registrato nella banca dati sia per l'intera popolazione 
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che per sottogruppi di popolazione, compresi lattanti, bambini e vegetariani ed è stato 

utilizzato un approccio deterministico.  

Il gruppo di esperti scientifici sui contaminanti nella catena alimentare (CONTAM) ha 

svolto anche una valutazione probabilistica dell’esposizione considerando i valori inferiori e 

superiori per i campioni non quantificabili. Anche il gruppo CONTAM ha utilizzato 

l'approccio deterministico per la sua valutazione.  

Secondo la valutazione del CONTAM, in 19 paesi europei, l’esposizione alimentare al 

piombo per gli adulti varia  

� per i consumatori medi, da 0,36 µg / kg di peso corporeo al giorno (limite inferiore 

per il paese con l’esposizione media più bassa) a 1,24 µg / kg di peso corporeo al 

giorno (limite superiore per il paese con l’esposizione media maggiore)  

� per i grandi consumatori, da 0,73 µg / kg di peso corporeo al giorno (limite inferiore 

per il paese con l’esposizione media più bassa) a 2,43 µg / kg di peso corporeo al 

giorno (limite superiore per il paese con l’esposizione media maggiore). 

Nel complesso, cereali, ortaggi e acqua del rubinetto si sono rilevate le fonti più importanti 

dell'esposizione nella popolazione generale europea.  

Più in particolare, i gruppi alimentari che sono stati identificati come maggiori fonti 

dell’esposizione sono i seguenti: prodotti cerealicoli, seguiti da patate, cereali in granella 

(escluso il riso), piatti misti a base di cereali, ortaggi a foglia e acqua del rubinetto.  

I dati disponibili riguardanti le donne in gravidanza e i vegetariani non indicano 

un’esposizione attraverso la dieta diversa da quella della popolazione adulta generale.  

I livelli di piombo nel latte materno sono molto variabili, ma l'esposizione dei neonati è 

stimata intorno a 0,21 µg / kg di peso corporeo al giorno in media che può arrivare a 

valori massimi di 0,32 µg / kg peso corporeo al giorno.  

Per i lattanti alimentati con formule pronte, le stime di esposizione media variano da 0,27 

a 0,63 µg / kg di peso corporeo al giorno; per consumi maggiori di latte artificiale, le stime 

si innalzano e variano da 0,40 a 0,94 µg / kg di peso corporeo al giorno.  

Per i bambini di età compresa tra 1-3 anni le stime dell’esposizione alimentare media al 

piombo variano da 1,10 a 3,10 µg / kg ma possono essere raggiunti valori massimo da 

1,71 a 5,51 µg / kg di peso corporeo al giorno.  

Per i bambini di età compresa tra 4-7 anni le stime dell’esposizione alimentare media al 

piombo variano da 0,80 a 2,61 µg / kg di peso corporeo fino a 1,30 a 4,83 µg / kg di peso 

corporeo al giorno. 
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