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ABSTRACT

Nonylphenol (NP) is an industrial chemical with estrogenic activity both in vivo and in vitro; estrogens play a
critical role in the development of prostate and may be the cause of some pathological states, including
cancer. Despite this relationship, little is known about molecular pathways involved on the action of
estrogens and xenoestrogens in prostate models. Thus, in this study we examined the effects of NP and 17p-
estradiol (E2) in human non tumorigenic prostate cells (PNT1A) and in adenocarcinoma prostate cells
(LNCaP). In particular way, we studied their effects on cellular proliferation and their interactions with
estrogen receptors (ERs: ERa and ERp). In LNCaP cells, we also analyzed the expression of cyclin D1, a cell
cycle key regulator involved in prostate carcinogenesis, and non genomic responses as cAMP and Ca™"
levels. Furthermore, the treatment was performed also in presence of selective estrogen antagonist ICI
182,780 (ICI). We found that NP affects cell proliferation in a cell-specific manner: dose- dependent and
non- monotonic way for PNT1A and LNCaP, respectively. Interestingly, in LNCaP the most notable effect
was reached at low NP concentration (10™'° M). Immunofluorescence and western blot analyses revealed that
NP promotes a nuclear localization of ERa, and not ERP. However, this action was more slow compared to
E2. Co-exposure with ICI annulled all the effects observed after the treatment. In LNCaP, real time
experiments showed that cyclin D1 expression was lightly up-regulated after treatment. ELISA and
spectrofluorimetric assays also revealed an increase in c-AMP and Ca'" levels, respectively. These results
confirm the estrogenic activity of NP and suggest that endocrine disrupting chemicals (EDCs) can interfere
with molecular pathways involved in prostate growth through ERo. Moreover, non genomic responses
suggest alternative ways of action for xenoestrogenic molecules.
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RIASSUNTO

11 nonilfenolo (NP) ¢ una molecola di origine industriale con attivita estrogenica dimostrata sia in vivo che in
vitro; gli estrogeni giocano un ruolo critico nello sviluppo della prostata e potrebbero essere la causa di alcuni
stati patologici, cancro incluso. Nonostante questa relazione, sono ancora poco chiari i pathway molecolari
coinvolti nell’azione degli estrogeni e xenoestrogeni su modelli di prostata. Quindi, in questo studio abbiamo
esaminato gli effetti del NP e del 17B- estradiolo (E2) su linee cellulari di prostata umana non tumorali
(PNT1A) e di adenocarcinoma prostatico (LNCaP). Nello specifico, abbiamo studiato i loro effetti sulla
proliferazione cellulare e la loro interazione con i recettori degli estrogeni (ERs: ERa e ERf). Nelle LNCaP,
¢ stata valutata anche 1’espressione della ciclina D1, un regolatore del ciclo cellulare coinvolto nella
carcinogenesi della prostata, e il coinvolgimento di risposte non genomiche, come la variazione dei livelli di
AMP ciclico e di Ca™" intracellulare. Inoltre, il trattamento ¢& stato effettuato anche in presenza dell’inibitore
selettivo per gli estrogeni ICI 182,780 (ICI). Abbiamo osservato che il NP influenza la proliferazione
cellulare in maniera cellulo-specifico: di tipo dose-dipendente per le PNT1A e di tipo non monotonico per le
LNCaP. Interessante ¢ che nelle LNCaP I’effetto piu evidente si ¢ avuto ad una concentrazione notevolmente
bassa di NP (107'° M). Le analisi di immunofluorescenza e di western blot mostrano che il NP promuove una
traslocazione nucleare di ERa e non di ERp. Tuttavia, questo avviene in maniera piu lenta rispetto all’E2. La
co-esposizione con ICI annulla tutti gli effetti osservati dopo il trattamento. Nelle LNCaP, gli esperimenti di
Real Time PCR mostrano una lieve up-regolazione della ciclina DI1. I saggi ELISA e spettrofluorimetrici
rivelano anche un aumento dei livelli di cAMP e di Ca™', rispettivamente. Questi risultati confermano
I’attivita estrogenica del NP e suggeriscono che i distruttori endocrini (EDCs) possono interferire con i
pathway molecolari coinvolti nella crescita della prostata. Inoltre, le risposte non genomiche osservate
suggeriscono modalita alternative di azione per gli xenoestrogeni.

Parole chiave: xenoestrogeni, prostata, nonilfenolo.
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Introduzione

Negli anni recenti ¢ cresciuto sempre di piu ’interesse della comunita scientifica,
delle associazioni ambientalistiche e della politica sulle tematiche di
inquinamento, tutela ambientale e salvaguardia della salute degli organismi
viventi. E’ evidente che la sfrenata industrializzazione, cieca sui rischi e sui danni
in grado di provocare all’intero pianeta, in quanto maggiormente preoccupata da
interessi di tipo capitalistico-economico, se da un lato ha portato enormi benefici
per le popolazioni (tecnologia, trasporti, comfort), dall’altro ha introdotto
nell’ambiente molteplici sostanze chimiche dannose. Il risultato di tutto questo si
¢ tradotto in modo particolare nell’alterazione degli ecosistemi, con danni agli
organismi acquatici e terrestri, € nell’aumento delle patologie, soprattutto quelle a
carico degli apparati riproduttivi maschili e femminili. Il libro “Our Stolen Future
- How we are threatening our fertility, intelligence and survival" (Colborn, 1996)
puo essere considerato come il prototipo del reale interesse del mondo intero ad
una particolare classe di inquinanti ambientali, quella dei Distruttori Endocrini
(EDCs — Endocrine Disrupting Chemicals). Gli autori, infatti, sono stati i primi a
raccogliere in un unico testo 1 risultati di una serie di osservazioni e di
esperimenti, focalizzandosi principalmente sulle molecole in grado di interferire
con 1 messaggi ormonali coinvolti nella crescita e nello sviluppo del feto, oppure
sottolineando 1 casi reali di esposizione agli EDCs ed i1 danni da essi causati, come
ad esempio quelli dell’ormone sintetico dietilstibestrolo (DES), al quale sono state
esposte milioni di donne negli anni ‘50, ‘60 e ‘70 del secolo scorso, perché
utilizzato per portare a termine gravidanze difficili, prevenendo aborti. A distanza
di quasi venti anni dalla pubblicazione del libro, sono aumentate in modo
vertiginoso le molecole classificabili come EDCs, che oramai ci circondano e ci
“accompagnano” in ogni gesto quotidiano, ad esempio durante un semplice
shampoo o durante un pasto; tuttavia, 1 ricercatori sono sempre piu impegnati,
attraverso studi epidemiologici, esperimenti su modelli animali e cellulari, a
caratterizzare gli effetti biologici e le modalita di azione dei distruttori endocrini,
allo scopo di valutare quali sono i rischi reali, in termine di esposizione, e le

patologie in grado di provocare sull’uomo.



CAPITOLO1

DISTRUTTORI ENDOCRINI (EDCs)

1.1 Definizioni e aspetti generali

La definizione attribuita al termine Distruttore Endocrino (EDCs — Endocrine
disrupting chemicals) ha subito continui aggiornamenti nel corso degli anni, in
modo particolare quando ¢ stato caratterizzato ed ¢ emerso un aspetto nuovo di
tali sostanze che era assente nelle definizioni precedenti. Nel 1997, in un rapporto
speciale, ’EPA (Environmental Protection Agency) definisce un EDC come
“...una qualsiasi sostanza esogena che e in grado di interferire con la
produzione, il rilascio, il trasporto, il metabolismo, il legame, [’azione o
[’eliminazione degli ormoni naturali di un organismo, responsabili del
mantenimento dell’omeostasi e della regolazione dei processi di sviluppo”
(Menditto et al., 1997). Tale definizione ¢ stata poi modificata e ampliata nel
documento dell’IPCS (International Programme on Chemical Safety) redatto nel
2002 dalla WHO (World Health Organization), in collaborazione con I’UNEP
(United Nations Environment Programme) e con I’'ILO (International Labour
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Organization) che definisce un distruttore endocrino come “...una sostanza
esogena o una miscela di sostanze che altera le funzioni del sistema endocrino
causando come conseguenza effetti avversi sulla salute di un organismo intatto, o
nella sua progenie o nelle sub — popolazioni”. Nello stesso documento, ¢ stata
data la definizione anche di sostanza considerata come potenziale distruttore

«

endocrino e cio¢ “...una sostanza esogena o una miscela di sostanze che
potrebbero essere collegate a distruzione endocrina in un organismo intatto, nella
sua progenie o nelle sub-popolazioni” (IPCS, 2002). Queste definizioni, senza
subire modifiche, sono state usate anche nell’ultimo documento della WHO e
UNEP del 2012, che rappresenta un update di quello del 2002 sul tema dei
distruttori endocrini (State of Science of Endocrine Disrupting Chemicals, 2012).
Spesso, come avviene in Italia, si utilizza anche il termine “interferente

endocrino” come sinonimo di EDC, di conseguenza in questo testo i termini

distruttori endocrini (EDCs) e interferenti endocrini (IE) verranno impiegati nella



stessa maniera. Risultano evidenti, da queste definizioni, gli aspetti generali degli
EDCs, e cio¢ che si tratta di molecole in grado di interferire con 1’azione degli
ormoni, causando effetti avversi sulla salute dell’'uvomo e delle altre specie. I
sistemi fisiologici influenzati dalla “distruzione” sono molteplici ed includono
tutti 1 sistemi ormonali, da quelli che interessano lo sviluppo e la funzione
riproduttiva a quelli che regolano il metabolismo. La maggioranza degli studi sui
distruttori endocrini riguarda principalmente le molecole che interferiscono con
gli ormoni tiroidei e gli ormoni sessuali (estrogeni ed androgeni); tuttavia, un
crescente numero di studi indica che diversi EDCs possono interferire con altri
sistemi endocrini, ad esempio possono essere collegati allo sviluppo dell’obesita,
interferendo con i meccanismi di sensibilita all’insulina e di tolleranza al glucosio
(Casals — Casals e Desvergne, 2011). Per meglio comprendere le modalita di
azione degli EDCs, ¢ importante ricordare alcune caratteristiche  della
segnalazione ormonale endogena; gli ormoni interagiscono con due diversi tipi di
recettori (Fig. 1): recettori nucleari (es. ormoni steroidei € ormoni tiroidei), dove il
complesso recettore — ormone va a legarsi a specifiche sequenze sul DNA
andando a regolare il processo della trascrizione genica, con conseguente
formazione di nuove proteine, e recettori di membrana (es. recettore per
I’insulina), dove gli effetti biologici sono innescati da un sistema di secondi
messaggeri. In entrambe le modalita, sono coinvolte numerose proteine co-
regolatrici. Per quanto concerne le concentrazioni alle quali gli ormoni esplicano i
loro effetti biologici, si parla di un’azione a bassa concentrazione, con una
risposta di tipo sigmoidale e di un’azione non lineare di tipo non- monotonica (Li
et al., 2007); quest’ultima puod presentare un andamento a forma di U — dove si
osserva la massima risposta a basse e ad alte concentrazioni — e un andamento a
forma di U invertita — con la massima risposta osservata a concentrazioni
intermedie. La risposta di tipo non monotonica spesso ¢ il risultato di una down
regolazione recettoriale. Quando gli ormoni sono presenti in alte quantita, si
legano ai loro recettori causando una down regolazione del numero dei loro stessi
recettori (State of the Science of Endocrine disrupting Chemicals, 2012). Oltre a
questo meccanismo, la risposta di tipo non monotonica pud essere causata da un
aumento di tossicita dell’ormone, quando presente ad alte dosi. Inoltre, gli ormoni
possono presentare delle differenti affinita recettoriali quando presenti ad alte dosi

0 a basse dosi. Ad esempio, ¢ stato visto che a basse dosi gli estrogeni si legano
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esclusivamente ai recettori degli estrogeni, mentre ad alte concentrazioni possono
interagire debolmente con altri recettori ormonali, come quelli per gli androgeni o
per gli ormoni tiroidei (State of the Science of Endocrine disrupting Chemicals,

2012).

Nucleus . Cytoplasm
Steroid > Nonsteroid _
h]::;rrg::ne /V hormane Activated
» 0 \ (first messenger) enzyme

S Receptor —
protein
Hormone- -
receptor o
complex ot o o
Second
o 7\y M cAMP  messenger
o /O o
New
protein
Beceptor Effect on cellular function,
/ protein Eur::- as a?.\lr};cog en
s —t 3 o Plasma "
membrane - B
of target cell Cytoplasm SR

Fig. 1 (State of the Science of Endocrine disrupting Chemical, 2012) Gli ormoni endogeni possono agire
attraverso recettori presenti nel citoplasma e nel nucleo (sinistra), andando ad attivare la trascrizione genica
oppure mediante recettori di membrana (destra), che evocano risposte mediante la formazione di secondi
messaggeri.

Sono due 1 meccanismi con i quali una sostanza chimica esogena puo interferire
con la segnalazione ormonale: un’azione diretta sul recettore dell’ormone
endogeno (agonismo o antagonismo), sia nucleare che di membrana, oppure
un’azione su una proteina che controlla il destino di un ormone sulle sue normali
cellule bersaglio, durante la sua sintesi (es. aromatasi), durante il suo trasporto (es.
proteina carrier del cortisolo) o durante la sua degradazione. I recettori ormonali
presentano un’alta affinita per i loro ligandi naturali che € notevolmente maggiore
a quella che possiedono per 1 distruttori endocrini. Tuttavia, ¢ importante non
confondere 1’affinita (abilita di legare) per il recettore con la potenza (abilita di
causare effetti) di azione (Ruenitz et al., 1996). Su questo punto, ¢ ormai accettato
dalla maggior parte degli autori, che per molteplici EDCs ¢ impossibile stabilire
una threshold (soglia) alla quale si manifesta un effetto biologico massimo e che
spesso questo effetto presenta, allo stesso modo degli ormoni endogeni, una dose-
risposta non lineare € non monotonica; sono riportati, infatti, piu di 50 esempi per

il Bisfenolo A (Richter et al., 2007; Wetherill et al., 2007; Cabaton et al., 2011) e
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studi su circa 60 tipi di distruttori endocrini che presentano questa caratteristica
(Vandenberg et al., 2012). Tuttavia, altri autori negano 1’assenza di una threshold
per gli EDCs e sono contrari ad alcuni principi emersi nel documento redatto dalla
WHO e UNEP nel 2012 (Dietricth et al., 2013), quindi il dibattito scientifico sul
tema “dose — risposta” rimane ancora aperto (Bergman et al., 2013). Gli EDCs
possono influenzare tutte le fasi della vita di un organismo, allo stesso modo di
come fa un ormone endogeno, interagendo e attivando i suoi stessi pathway
molecolari. Se presente durante le fasi di sviluppo di un individuo, ad esempio, il
distruttore endocrino interferira con le fasi di differenziamento cellulare,
influenzando di conseguenza lo sviluppo di un tessuto o di un organo, con effetti
che potranno manifestarsi nell’individuo adulto. Sono proprio la fase gestazionale
e 1 primi anni di vita di un organismo ad essere i periodi critici nei quali
I’esposizione agli interferenti endocrini andrebbe evitata e ai quali il mondo
scientifico rivolge le sue maggiori attenzioni. Un’altra caratteristica fondamentale
degli EDCs ¢ I’effetto che essi possono provocare a basse concentrazioni ¢ a tal
proposito in Tabella 1 sono riportati alcuni esempi di distruttori endocrini per i
quali ¢ certa questa modalita di azione, attraverso studi condotti su diversi modelli

animali.

Tabella 1 (Vandenberg et al., 2012)

Insetticidi/ fungicidi Industriali/Generali
Chlordane Arachlor 1221
Chlorothalonil Bisphenol A/Genistein/DES
Chlorpyrifos Dioxin

DDT 4-methylbenzylidene
Heptachlor Methylparaben
Hexachlorobenzene Nicotin

Maneb Nonylphenol
Parathion Octyphenol
Methoxychlor Sodium Fluoride
Tributyltin oxide PBDEs/PCBs
Vinclozolin Perchlorate

Esempi di EDC i che provocano effetti a basse concentrazioni
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Inoltre, gli EDCs presentano anche il cosiddetto “effetto cocktail”’; molte sostanze,
infatti, esplicano i loro effetti biologici soltanto se addizionate ad altre sostanze
oppure gli effetti sono spesso di tipo additivo; in uno studio condotto su pesci, ¢
stato visto, ad esempio, che una miscela di estrogeni e xenoestrogeni induce un
aumento di vitellogenina che puod essere predetto analizzando gli effetti delle
sostanze prese singolarmente (Brian et al., 2005); allo stesso modo, tali effetti
additivi sono stati riportati, in ratti, per miscele di antiandrogeni e di mimetici
degli ormoni tiroidei, usati a basse concentrazioni (Christiansen et al., 2009;
Crofton et al., 2005). Un altro aspetto emergente degli EDCs ¢ che sono in grado
di causare alterazioni epigenetiche, che possono manifestarsi in modo trans-
generazionale. Ad esempio, ¢ stato visto che un pesticida anti-androgenico, la
vinczolina, ¢ in grado di influenzare lo sviluppo del testicolo in tre generazioni
successive di topi, causate da alterazioni epigenetiche trasmesse da una
generazione all’altra attraverso le cellule germinali (Skinner e Guerrero —

Bosagna, 2009).

1.2 Categorie di EDCs

Gli EDCs rappresentano un insieme eterogeneo di sostanze € possono essere
classificati in diversi modi. Tali classificazioni, sono state pubblicate su differenti
e autorevoli riviste; gli EDCs possono essere classificati esclusivamente in
antropogenici e non, oppure suddivisi in base alla struttura chimica oppure in base
all’origine e alle applicazioni (US EPA 2009; 2010; Kortenkamp et al., 2011;
Ryu, Yoon e Oh, 2011; McKinlay et al., 2008; EEA, 2012; Pongratz e Vikstrom
Bergander, 2011; ChemSec 2011; TEDX, 2011; Lintelmann et al., 2003). In
Tabella 2 ¢ riportata la classificazione degli EDCs secondo il documento del 2012
della WHO e UNEP (State of the Science of Endocrine disrupting Chemicals,
2012) menzionato in precedenza; tale classificazione, suddivide i distruttori
endocrini in quattro grandi classi, che a loro volta racchiudono undici sottoclassi,
basandosi principalmente sulle caratteristiche chimico fisiche di tali composti e
sulle loro aree e origini di applicazione. Da tener presente che molti degli effetti di
numerosi EDCs sono attribuibili anche ai loro metaboliti, che possono di

conseguenza essere 0 meno inclusi nelle diverse classificazioni. Alla prima classe

11



appartengono le sostanze chimiche alogenate persistenti nell’ambiente e con alto
potenziale di bioaccumulazione, il cui impiego ¢ stato bandito in molte nazioni.
Tali sostanze si ritrovano in alte concentrazioni soprattutto nei tessuti animali
ricchi di grasso; il diclorodifeniltricloroetano (DDT) e i1 bifenili policlorinati
(PCB) sono gli esempi piu illustri appartenenti a questa categoria e usati,
rispettivamente, come insetticidi e sigillanti per costruzioni (Stemmler e Lammel,
2009; Hansen e Robertson, 2001). Nella seconda classe rientrano le sostanze
meno persistenti ¢ meno bioaccumulabili delle precedenti, principalmente di
origine industriale e utilizzati per differenti fini, ad esempio come pesticidi oppure
per la produzione di plastica (bottiglie, giocattoli, utensili, prodotti per uso
cosmetico, sacchetti per la spazzatura), allo scopo di migliorarne la flessibilita e la
lavorabilita. Tale classe puo essere ulteriormente suddivisa in quattro sottoclassi:
plastificanti e additivi di materiali (es. Di-2-etilexilftlato DEHP), composti
chimichi policiclici aromatici (es. benzopirene), composti fenolici alogenati (es.
triclosan) e composti fenolici non alogenati (es. bisfenolo A, octilfenolo,
nonilfenolo) (Lyche et al., 2009; Dann e Hontela, 2011; Kang, Aasi e Katayama,
2007). La terza classe di EDCs comprende, invece, i pesticidi comunemente in
uso (es. atrazina, vinclozolina) (Giddings et al., 2005), caratterizzati da una breve
emivita nell’ambiente, che non permette loro di bioaccumularsi nei sedimenti e
nell’ambiente, 1 farmaci, utilizzati come contraccettivi (es. levonorgestrel) (Besse
e Garric, 2009) e nelle terapie ormonali (es. estrogeni sintetici: dietilstibestrolo,
etinilestradiolo), che si ritrovano nell’ambiente in quanto non completamente
rimossi dai trattamenti dei liquami (Monteiro e Boxall, 2010) e gli ingredienti per
prodotti per la cura personale (metil-ciclo-silossano) (Genualdi et al., 2011).
Nell’ultima classe rientrano metalli e sostanze chimiche organo-metalliche (es.
cadmio, metilmercurio) (Pacyna et al., 2010), ritrovate nelle rocce e nel suolo,
oppure utilizzati in prodotti commerciali come in termometri e in batterie, ormoni
naturali (17B-estradiolo; testosterone), escreti dagli animali, e fitoestrogeni (es.
genistein), contenuti in legumi e cereali (Thompson et al., 2006). Aldila delle
classificazioni, alcune caratteristiche strutturali degli EDCs possono fornire degli
indizi sull’attivita esplicata in un organismo; ad esempio, i composti ad attivita
estrogenica, chiamati xenoestrogeni, presentano spesso un anello fenolico, simile
agli estrogeni endogeni e sono privi degli alogeni (Fig. 2). Allo stesso modo, gli

EDCs con attivita tiroidogenica, presentano degli anelli fenolici con atomi di
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bromo o di cloro che rende le strutture simili all’ormone endogeno tiroxina (T4)

(Fig. 3)

Tabella 2 Classificazione degli EDC e relativi esempi

Persistent and bioaccumulative halogenated chemicals

Persistent Organic Pollutants (POPs) (Stockholm Convention)
[PCDDs/PCDFs, PCBs, HCB, PFOS, PBDEs, PBBs, Chlordane, Mirex, Toxaphene,
DDT/DDE, Lindane, Endosulfan]

Other Persistent and Bioaccumulative Chemicals
[HBCDD, SCCP, PFCAs (e.g. PFOA), Octachlorostyrene, PCB methyl sulfones]

Less persistent and less bioaccumulative chemicals

Plasticizers and Other Additives in Materials and Goods
[Phthalate esters (DEHP, BBP, DBP, DiNP), Triphenyl phosphate, Bis(2-ethylhexyl) adipate, n-
Butylbenzene, Triclocarban, Butylated hydroxyanisole

Polycyclic Aromatic Chemicals (PACs) including PAHs
[Benzo(a)pyrene, Anthracene Benzo(a)anthracene, Pyrene]

Halogenated Phenolic Chemicals (HPCs)
[2,4-Dichlorophenol , Pentachlorophenol, Hydroxy-PCBs, Hydroxy-PBDEs, Tetrabromobisphenol A, 2,4,6-
Tribromophenol, Triclosan]

Non-halogenated Phenolic Chemicals (Non-HPCs)
[Bisphenol A, Bisphenol F, Bisphenol S, Nonylphenol, Octylphenol, Resorcinol]

Pesticides, pharmaceuticals and personal care product ingredients

Current-use Pesticides
[2,4-D, Atrazine, Carbaryl, Malathion, Mancozeb, Vinclozolin, Procloraz, Procymidone, Chlorpyrifos,
Fenitrothion, Linuron]

Pharmaceuticals, Growth Promoters, and Personal Care Product Ingredients

[Endocrine active (Diethylstilbestrol, Ethinylestradiol, Tamoxifen, Levonorgestrel), Selective serotonin
reuptake inhibitors (SSRIs; e.g. Fluoxetine), Flutamide, Octylmethoxycinnamate, Parabens, Cyclic methyl
siloxanes (D4, D5,D6), Galaxolide, 3-Benzylidene camphor]

Other chemicals

Metals and Organometallic Chemicals
[Arsenic, Cadmium, Lead, Mercury, Methylmercury Tributyltin, Triphenyltin]

Natural Hormones
[17B-Estradiol, Estrone, Testosterone]

Phytoestrogens
[Isoflavones (e.g. Genistein, Daidzein), Coumestans (e.g. Coumestrol), Mycotoxins (e.g. Zearalenone),
Prenylflavonoids (e.g. 8-prenylnaringenin)]

(Classificazione secondo State of the Science of Endocrine disrupting Chemical, 2012)
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1.3 Distribuzione ambientale degli EDCs

Gli EDCs si accumulano nell’ambiente durante la loro produzione, il loro uso e il
loro smaltimento. Le acque degli effluenti fognari, che possono derivare dalle
case, dalle industrie e dalle compagnie farmaceutiche sono considerate una delle
principali fonti di EDCs. Sono stati ritrovati, infatti, molteplici degli EDCs sopra
elencati, con concentrazioni che variano da ng/L a pg/L (Monteiro e Boxall,
2010); il bisfenolo A, ad esempio, ¢ presente nelle acque reflue municipali ed
industriali. Esso, infatti, non ¢ completamente smaltito dai trattamenti delle acque
(37-94%) e si ritrova negli effluenti e nei fanghi di depurazione (Kang e
Katayama, 2007), nel suolo e nelle acque superficiali (piu di 20pg/L), nel
percolato delle discariche e nei sedimenti fluviali (piu di 1,63 mg/Kg di peso
secco) (Focazio et al., 2008); analogamente, il levonorgestrel ¢ stato ritrovato
negli effluenti municipali a concentrazioni di ng/L (Fick et al., 2010). 11 deflusso a
causa di intense piogge dai campi agricoli puod essere considerato come un’altra
sorgente di EDCs (pesticidi, ormoni, farmaci) responsabile dell’accumulo di
inquinanti nell’ambiente acquatico. I pesticidi utilizzati per scopi agricoli,
vengono infatti ritrovati nei torrenti e nel suolo di queste regioni, soprattutto dopo
intense precipitazioni. Allo stesso modo, le aree urbane rappresentano una grande
fonte di emissione nell’ambiente di vari EDCs, come 1 PCB (policlorobifenili))
contenuto in vernici e colle, il PCDD (dovresti mettere il significato) emesso dagli
incerenitori municipali oppure il PAH (dovresti mettere il significato) derivante
dalla combustione di combustibili fossili dei veicoli. Molti distruttori endocrini
sono trasportati in ambienti distanti attraverso ’aria o le correnti acquatiche. Ad
esempio, alte concentrazioni di isomeri dell’HCH (esaclorocicloesano) sono stati
ritrovati nell’oceano artico, a distanze notevoli da dove essi sono originati (deWit
et al., 2004). Il percorso atmosferico ¢ particolarmente importante per pesticidi,
PCB, DDT, mentre le correnti oceaniche sembrano essere le principali vie
attraverso 1 quali 1 perfluoroottano sulfonati (PFOS) e gli acidi perfluoroottano

(PFOA) si distribuiscono nell’ambiente (Armitage et al., 2009).
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1.4 Esposizione degli uomini agli EDCs

L’uomo ¢ esposto agli EDCs principalmente attraverso il cibo e 1’acqua potabile;
tuttavia, anche la polvere degli ambienti interni come le case o gli uffici
rappresenta un’importante fonte di esposizione. Allo stesso modo, la spazzatura
puo essere considerata una sorgente di esposizione. Un distruttore endocrino puo
quindi essere introdotto in un organismo attraverso 1’inalazione di aria e di
particelle, il consumo di cibo e di acqua contaminati e attraverso il contatto
dermico, come ad esempio si verifica per i prodotti cosmetici. Ovviamente,
I’esposizione umana varia a seconda dello stile di vita dell’individuo, del suo
lavoro e dal posto in cui esso vive. Per 1 metalli e per gli idrocarburi policiclici
aromatici, il cibo e I’acqua rappresentano le maggiori fonti di esposizione per gli
adulti; per i bambini, invece, il portarsi le mani alla bocca e il giocare sul
pavimento sono considerati come un forte rischio di esposizione agli EDCs (es.
ritardanti di flamma); inoltre, essi sono ancora piu esposti a sostanze chimiche
dannose dal momento che, rispetto agli adulti, presentano un’unica dieta
mangiando costantemente gli stessi cibi (che potrebbero risultare contaminati)
(WHO, 2007). L’esposizione agli EDCs con anello fenolico alogenato e non,
avviene attraverso 1’ingestione di cibo nei quali queste sostanze vengono aggiunte
come antiossidanti, ad esempio I’idrossianisole butilato (BHA) o attraverso il cibo
contaminato con 1 fenoli (bisfenolo A, PCP). Tuttavia, I'uptake dei fenoli puo
avvenire anche attraverso la pelle, quando essi sono presenti nei prodotti per la
cura personale. Ancora, il consumo di cibi grassi ¢ un ulteriore fonte di
esposizione agli EDCs altamente persistenti e bioaccumulabili nei tessuti animali.
Da sottolineare che esistono categorie di persone a rischio, come ad esempio gli
agricoltori, che inalano o assorbono attraverso la pelle 1 pesticidi durante le loro
applicazioni. Per quanto riguarda 1’esposizione interna degli uomini agli EDCs, ¢
stata riscontrata la presenza di alcuni di essi nel tessuto adiposo e nei muscoli, di
altri nel sangue, nei polmoni e nelle ghiandole surrenali (Letcher, Klasson —
Wehler e Bergman, 2000). Livelli di EDCs sono stati ritrovati anche nel sangue di
cordone ombelicale, sangue materno e latte materno (Needham et al., 2011;
Karrmann et al., 2007; Thomsen et al., 2010), e per alcuni di essi (fenoli non
alogenati) ¢ stato visto che sono in grado di attraversare efficientemente la
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placenta (Wan et al., 2010). Le vie di escrezione degli EDCs dipendono dal loro
accumulo e dalla loro persistenza nei tessuti. I meno persistenti e i meno
bioaccumulabili vengono rapidamente metabolizzati nel fegato ed ecreti con le
urine e feci (Preau et al., 2010). Il passaggio di EDCs dalla mamma al neonato
attraverso il latte materno puo essere considerata un’altra via di escrezione degli

EDCs dall’organismo.
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CAPITOLO II

EFFETTI DEGLI EDCs

In questo capitolo verranno analizzati gli effetti di vari distruttori endocrini sul
sistema riproduttivo e su altri organi. La categoria a cui appartiene il nonilfenolo e
gli effetti dei distruttori endocrini sulla prostata (cancro incluso) verranno trattati

in maggior dettaglio in capitoli separati.

2.1 EDC:s e sistema riproduttivo femminile e maschile

2.1.1. Sistema riproduttivo femminile

Gli EDCs sono in grado di agire sia sul sistema riproduttivo maschile sia su quello
femminile. E’ stato dimostrato, attraverso studi epidemiologici che il
dietilstibestrolo (DES), somministrato alle donne in gravidanza dagli anni *50 e
’70 del secolo scorso, per prevenire aborti e complicazioni, ha causato nelle figlie
esposte in utero alterazioni nei geni responsabili del differenziamento del tratto
riproduttivo (Pavlova et al., 2004), patologie benigne al sistema riproduttivo,
adenocarcinomi della vagina e della cervice uterina, infertilita (Schrager e Potter,
2004), endometriosi (Missmer et al., 2004) e cancro al seno (Palmer et al., 2006);
tuttavia, altri effetti sono stati osservati anche nei figli maschi esposti in utero
(cisti epididimali, anomalie all’uretra e ai testicoli) (Titus — Ernstoff et al., 2010).
Tali osservazioni sugli uomini, sono state poi confermate su modelli animali
(Cook et al., 2005; Blatt et al., 2003). Diversi studi hanno dimostrato che alcuni
EDCs (diossine, pesticidi, estrogeni sintetici) sono causa di puberta precoce in
ratti (Navarro et al., 2009); anche negli uomini esiste una relazione tra EDCs e
puberta precoce; ad esempio, in molte ragazze affette da puberta precoce,
provenienti soprattutto da paesi industrializzati sono state ritrovati, in campioni di
sangue e di urine, alti livelli di alcuni distruttori endocrini ad azione
xenoestrogenica (Krstevska- Konstantinova et al., 2001; Henley et al., 2007); si €
visto ad esempio, che 1 bifenili polibrominati (PBB), allo stesso modo dei pesticidi
clorinati (DTT), anticipano la comparsa del menarca e lo sviluppo dei peli pubici
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(Vasiliu, Muttineni e Karmans, 2004; Blanck et al., 2000). Gli EDCs possono
anche interferire con la fertilita; a tal proposito, somministrando atrazina ai ratti si
osserva un’ interruzione del ciclo degli estrogeni mentre alcuni pesticidi causano
una diminuzione del numero di follicoli in salute, facendo aumentare quelli
atrofici (Rubi net al., 2001; Nikaido et al., 2004); in mammiferi di laboratorio,
alcuni EDCs, come il clordecone, sono in grado di interferire con lo sviluppo del
sistema genitale urinario (Silbergeld e Patrick, 2005), altri, come il cadmio, sono
in grado di influenzare 1’apertura vaginale (Johnson et al., 2003). Alcuni autori
sottolineano che anche il ciclo mestruale puod essere influenzato dall’esposizione
agli interferenti endocrini; sono stati osservati cicli mestruali piu corti in donne
esposte al cloro-dibromo-metano, ritrovato nell’acqua potabile (Windham et al.,
2003), e cicli mestruali piu lunghi associati all’esposizione alle diossine (Eskenazi
et al., 2007). Alcuni studi epidemiologici hanno evidenziato che 1’esposizione ad
alcuni EDCs pud avere influenza sull’eta della menopausa, con comparsa
anticipata o posticipata (Farr et al., 2006; Cooper et al., 2005); sia studi
epidemiologici sia esperimenti su animali, suggeriscono, invece, una relazione tra
gli EDCs con la comparsa della sindrome dell’ovaio policistico (Fernandez et al.,
2010; Kandaraki et al., 2011) e con I’endometriosi (Guo 2009; Cakmak e Taylor,
2010). L’effetto dei distruttori endocrini sul sistema riproduttivo femminile ¢ stato
anche studiato in altri mammiferi, in vertebrati non mammiferi e in non vertebrati;
ad esempio, ¢ stato osservato un nesso tra EDCs e il fallimento riproduttivo di
alcune specie, come le foche e 1 delfini (Murphy et al., 2010; Alava et al., 2009);
la femminilizzazione dei pesci maschi € un altro tipico esempio di contaminazione
da EDCs (Tyler e Jobling, 2008; Auger et al., 2013; Krurger et al., 2013) e si
ritiene abbia contribuito significativamente ai diffusi cambiamenti nello sviluppo
sessuale e nella fertilita dei pesci in alcuni fiumi del Regno Unito (Jobling et al.,
2002). Per quanto riguarda gli effetti osservati su organismi invertebrati,
interessante ¢ lo studio condotto da Oehlmann et al. (2000) nel quale lumache
esposte al bisfenolo A presentano il fenomeno della “super-femminilizzazione”,
cio¢ la presenza di organi sessuali aggiuntivi e ghiandole sessuali accessorie e

produzione aumentata di uova fuori stagione (Oehlmann et al., 2000)
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2.1.2. Sistema riproduttivo maschile

Come il sistema riproduttivo femminile, anche quello maschile puo essere
influenzato e soggetto a patologie e anomalie a causa dell’esposizione ai
distruttori endocrini, che si manifestano principalmente quando un organismo ¢
esposto durante le fasi iniziali della propria vita. Esistono evidenze
epidemiologiche che alcuni EDCs aumentano 1’incidenza del rischio di cancro ai
testicoli; ¢ stato osservato, infatti, che questo rischio aumenta significativamente
nei figli di donne esposte al DES durante la gravidanza (Strohsnitter et al., 2001);
allo stesso modo, I’esposizione in utero ai distruttori endocrini altamente
persistenti e bioaccumulabili ¢ un fattore di rischio per il cancro al testicolo,
sebbene non vi sia una relazione con 1’esposizione post-natale (Hardell et al.,
20006). II criptorchidismo e I’ipospadia sono altre patologie collegate agli EDCs; ¢
stato visto nei ratti che gli estrogeni causano criptorchidismo downregolando
I’espressione del peptide INSL3, proteina coinvolta insieme al testosterone nel
corretto posizionamento dei testicoli, che possono di conseguenza ritrovarsi nella
cavitd addominale (Emmen et al., 2000); negli uomini, il criptorchidismo e
I’ipospadia sono collegati spesso con I’esposizione a diversi pesticidi (Damgaard
et al.,, 2006; Rocheleau, Romitti e Dennis, 2009) o difenili polibrominati
(Carmichael et al., 2010). Hosie et al. hanno ritrovato, invece, concentrazioni
significative di eptacloro-epossidi e di esaclorobenzene nei tessuti adiposi di
ragazzi affetti da criptorchidismo rispetto a ragazzi controllo (Hosie et al., 2000).
Studi recenti, condotti su ratto, hanno dimostrato come l'assunzione di
fitoestrogeni da parte della madre durante la gestazione possa essere causa di
ipospadia (Carmichael et al., 2013). Anche la qualita del liquido seminale ¢
associata all’esposizione agli EDCs (Hampl et al. 2013). E’ stata analizzata la
qualita del liquido seminale in ragazzi del Taiwan, le cui madri consumavano olio
contaminato da policloruri bifenili durante la gravidanza osservando che gli
spermatozoi presentavano una motilita ridotta e una morfologia anomala (Guo et
al., 2000); gli stessi effetti sono stati osservati in adulti che consumavano lo stesso
olio (Hsu et al., 2003). L’esposizione di ratti a ftalati o altre sostanze anti-
androgeniche sono causa di un’ampia varieta di sintomi, come testicoli non
discesi e malformazioni dei genitali esterni, malformazioni di altri organi sessuali

e anomalie nella qualita del liquido seminale (Foster 2005; Foster 2006). Alcuni
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EDCs sono in grado anche di alterare la distanza ano-genitale; Swan et al. (Swan
et al., 2005) hanno visto che tale distanza ¢ notevolmente ridotta nei bambini di
madri con livelli urinari di ftalati alti. La somministrazione di una miscela di 12
fitoestrogeni, ad alte dosi, su ratti Sprague- Dawley in epoca prenatale ha fatto
rilevare, allo stesso modo, nei ratti maschi della generazione F1, una ridotta
distanza anogenitale, risultato di un'azione anti androgenica (Boberg et al., 2013).
Oltre ad anomalie morfologiche e funzionali a carico degli apparati riproduttivi ¢
stato speculato che alcuni distruttori endocrini possono influenzare anche il
comportamento sessuale, andando ad agire, in modo principale, sui circuiti
neuronali che sono responsabili della sua regolazione (Martini et al., 2010). Sono
documentate anomalie dell’apparato riproduttivo riconducibili agli EDCs anche in
altre specie animali, come negli orsi polari maschi, probabilmente dovute alle alte
concentrazioni di PCB (Sonne et al., 2006), nei mammiferi marini (Murphy et al.,
2010), continuamente esposti a plastificanti, oppure in vertebrati non mammiferi
come gli uccelli (Hart et al., 2003). Nei pesci, come menzionato nel
sottoparagrafo precedente, si assiste al fenomeno della “femminilizzazione”, con
I’induzione di geni estrogeno responsivi, come la vitellogenina (VTG) oppure con
I’inibizione dell’espressione di enzimi coinvolti nella biosintesi degli androgeni
(CYP17, 11 beta-HSD e 17p-idrossisteroido deidrogenasi [17 beta-HSD]) o nel
differenziamento del testicolo (ormone anti — Muller: AMH) (Jobing et al., 2002).
Per gli effetti degli EDCs sugli invertebrati, interessanti sono stati i fenomeni di
intersesso riportati nei mitili nelle aree in cui affondo la petroliera Prestige nel

2002 (Ortiz-Zarragoitia e Cajaraville, 2010).

2.2 EDCs e cancro collegato agli ormoni

Alcune tipologie di cancro, come quello del seno, dell’endometrio, della tiroide,
della prostata, dell’ovaio e del testicolo sembrano essere causate da ormoni, che
possono agire a livello genico ed epigenetico, nell’organizzazione del tessuto e nel
suo differenziamento durante lo sviluppo (Soto e Sonnenschein, 2010). Tuttavia,
I’eziologia dei cancri collegati agli ormoni rimane sconosciuta. Ci sono evidenze
epidemiologiche e sperimentali che diversi EDCs possono essere causa di cancro,

in quanto vanno a mimare gli ormoni endogeni responsabili e specifici per
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determinati organi. Un’altra osservazione ¢ che I’incidenza di queste neoplasie ¢
alta nei paesi industrializzati, dove ¢ maggiore I’esposizione ai distruttori

endocrini

2.2.1. Cancro al seno

La secrezione ciclica di estrogeni durante la vita di una donna ¢ un fattore di
rischio per il cancro al seno; sono state proposte due teorie per spiegare 1’effetto
degli estrogeni nello sviluppo di tale patologia; la prima parla degli estrogeni
come causa di una proliferazione incontrollata delle cellule della mammella
(Russo e Russo, 2006), mentre la seconda suggerisce un’azione genotossica
diretta degli estrogeni sulle cellule, responsabile dell’induzione di aneuploidie e di
un rimodellamento anomalo dei tessuti (Soto e Sonnenschein, 2010). Considerato
il ruolo degli estrogeni sull’eziologia del cancro al seno, sono stati condotti diversi
studi atti a trovare una relazione tra EDCs ad azione xenoestrogenica e cancro alla
mammella. Molteplici studi epidemiologici hanno dimostrato che qualsiasi terapia
basata su estrogeni da soli o insieme al progesterone aumentano notevolmente il
rischio di cancro al seno (Banks et al., 2003; Li et al., 2008). Ci sono evidenze,
inoltre, che D’esposizione al cadmio e a solventi organici ad azione
xenoestrogenica possono aumentare il rischio di tale patologia (Kortenkamp,
2011), cosi come il bisfenolo A ¢ responsabile, in vitro, dell’induzione di geni
specifici del cancro al seno (Dairkee et al., 2008). Rudel et al. hanno identificato
piu di 200 sostanze chimiche in grado di indurre carcinogenesi alle ghiandole
mammarie di ratti F344/N e di topi B6C3F1/N (Rudel et al., 2007); allo stesso
modo il DES, I’estradiolo e altri estrogeni steroidei hanno indotto tumori alle
mammelle in ratti ACI (Ravoori et al., 2007). E’ stato visto che il cancro alle
mammelle indotto da questi EDCs puo essere completamente inibito dal co-
trattamento con il tamoxifen, un antagonista dei recettori per gli estrogeni (Li et
al., 2002). E’ stato dimostrato che 1’esposizione al bisfenolo A durante
I’organogenesi ¢ in grado di provocare profonde alterazioni della ghiandola
mammaria che la rendono piu suscettibile all’azione degli estrogeni e alla

neoplasia (Vanderberg et al., 2008).

22



2.2.2. Cancro all’endometrio

Analogamente al cancro al seno, gli estrogeni possono essere la causa del cancro
all’endometrio, sebbene esistano altri fattori responsabili della sua trasformazione
neoplastica (prostaglandine, fattori di crescita) (Evans et al., 2011; Modugno et
al., 2005). Studi epidemiologici suggeriscono che 1’esposizione a lungo termine al
cadmio ¢ indice di alto rischio di cancro endometriale (Akesson, Julin e Wolk,
2008) e che esiste un’associazione tra livelli sierici di DDE (dicloro-difenil-
dicloroetilene) e iperplasia all’endometrio (Hardell et al., 2004). Esperimenti su
ratti hanno dimostrato che I’esposizione in utero al DES induce up-regolazione di
molecole estrogeno responsive (Li et al., 2003) ed ¢ causa di lesioni endometriali
iperproliferative negli animali adulti, che precedono I’insorgenza del cancro
all’endometrio (Cook et al., 2007). Allo stesso modo, I’esposizione in utero al
bisfenolo A induce un fenotipo simil-endometriosi nelle femmine della
generazione F1 (Signorile et al., 2010), mentre il genistein ¢ causa di cancro

all’endometrio in topi C57BL/6 (Kabbarah, 2005).

2.2.3. Cancro all’ovaio

Pochi studi sono stati condotti sulla relazione tra EDCs e cancro all’ovaio; i fattori
di rischio sono analoghi a quelli visti per il cancro al seno e per il cancro
all’endometrio. Le terapie ormonali sostituitive aumentano il rischio di sviluppare
cancro ovarico (Beral et al., 2007) ed esiste soltanto un’evidenza epidemiologica

tra alle atrazine e tale patologia (Young et al., 2005)

2.2.4. Cancro alla tiroide

Sebbene 1l cancro alla tiroide sia abbastanza raro in uomini e in donne, e€sso
rappresenta il tumore solido in cui il numero di nuovi casi nelle ultime cinque
decadi ¢ in netto aumento rispetto agli altri tumori. Caratteristico delle zone
industrializzate, il cancro alla tiroide deriva da cambiamenti multipli nel genoma

di tireociti ben differenziati (Giusti et al., 2010) e le radiazioni ionizzanti e la
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predisposizione genetica sono i maggiori fattori di rischio. Tuttavia, altre ipotesi,
derivanti da studi su roditori, suggeriscono che una produzione continua
dell’ormone stimolante la tiroide (TSH) ipofisario pud provocare una divisione
forzata delle cellule follicolari tiroidee, causando iperplasia e aumento del rischio
del cancro alla tiroide (State of Science of Endocrine Disrupting Chemicals,
2012); inoltre, nonostante non sia stata ancora accertata la presenza dei recettori
per gli estrogeni su tale ghiandola, sembra che gli estrogeni e le sostanze
xenoestrogeniche possano essere coinvolte nel cancro alla tiroide, dal momento
che I’incidenza aumenta nelle donne in eta fertile (McTiernan, Weiss e Daling,
1984); nei ratti ¢ stato visto che sia il TSH che gli estrogeni stimolano la
proliferazione dei tireociti (Banu, Govindarajulu e Aruldhas, 2002) mentre studi
in vitro dimostrano che 1’estradiolo aumenta la proliferazione di cellule della
tiroide con caratteristiche di malignita ed invasivita (Rajoria et al., 2010).
Considerando queste ipotesi, ¢ stato visto che esiste una relazione tra esposizione
occupazionale ad alcuni solventi e cancro alla tiroide, soprattutto in donne
impiegate nella fabbricazione di calzature e in assistenti di dentisti (Lope et al.,
2005). Un elevato rischio di cancro alla tiroide ¢ stato documentato anche in
agricoltori svizzeri e americani esposti a pesticidi (Bouchardy et al., 2002; Blair et
al., 2005); analogamente, Mastorakos e colleghi hanno identificato dieci EDCs in
grado di causare un elevato rischio di neoplasia alla tiroide dei ratti (Mastorakos

et al., 2007).

2.3 EDC:s e altri disordini

Gli EDCs, oltre ad essere dannosi per il sistema riproduttivo e per lo sviluppo di
alcune neoplasie, possono creare danni sul metabolismo energetico, sull’equilibrio
ormonale degli ormoni tiroidei e della surrenale, sullo sviluppo osseo e sui circuiti

neuronali.

2.3.1. Disfunzioni della tiroide

Esistono molteplici distruttori endocrini in grado di provocare una riduzione degli
ormoni tiroidei circolanti (Howdeshell et al., 2002) in vari modelli sperimentali;

alcuni vanno ad interferire con i recettori tiroidei (Zoeller, 2010), mentre altri
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intervengono sui pathway che regolano la produzione e la degradazione degli
ormoni tiroidei (Gilbert et al., 2012). E’ stato visto, ad esempio, che i bifenili
policlorinati sono in grado, nei ratti, di ridurre i livelli degli ormoni tiroidei T4e T3
(Abdelouahab et al., 2008) e di up regolare o down regolare ’espressione dei
recettori per gli ormoni tiroidei (Amano et al., 2010). Il perclorato, usato in
molteplici applicazioni industriali, ad esempio nella fabbricazione degli airbag, ¢
in grado di interagire con la pendrina, un trasportatore dello iodio (Attanasio et al.,
2011) ed ¢ stata dimostrata, su base epidemiologica, un’associazione inversa tra i
livelli di perclorato ritrovato nelle urine e livelli sierici di ormoni tiroidei (Blount
et al., 2006). La relazione tra EDCs e disfunzioni alla tiroide ¢ stata studiata anche
in vertebrati non mammiferi; ad esempio negli anfibi, nei quali gli ormoni tiroidei
sono necessari per la metamorfosi, ¢ stato visto che il bisfenolo A ha un effetto
antagonista agli ormoni tiroidei, andando a bloccare questo processo (Iwamuro et
al., 2003), mentre 1’erbicida acetoclor accelera la metamorfosi indotta da T3 in
Xenopus (Crump et al., 2002). Nei rettili, in modo particolare nella lucertola
Podarcis sicula, ¢ stato riportato che il tiofanato metile ¢ in grado di alterare la
morfologia della tiroide, con retrazione della colloide, e di provocare una

riduzione dei livelli plasmatici di TSH, Ts e T4 (Sciarrillo et al., 2008).

2.3.2. Disordini metabolici

I disordini metabolici, quali ad esempio il diabete e I’obesita, sono aumentati in
maniera drammatica negli ultimi anni (OECD, 2010). Le cause sono imputabili,
oltre ad una predisposizione genetica, ad un’alimentazione scorretta e ad uno stile
di vita sedentario. Tuttavia, essendo questi disordini provocati da un omeostasi
ormonale alterata, ¢ facile ipotizzare una relazione tra EDCs e queste patologie.
Nei ratti, ¢ stato visto, ad esempio che 1’esposizione durante i primi anni di vita ad
alcuni distruttori endocrini, quali la tributiltina, il bisfenolo A, il dietilstibestrolo,
pesticidi organo clorati e organo fosfati, pud alterare il metabolismo del
colesterolo causando guadagno di peso che ¢ causa di obesita (Slotkin, 2011;
Dirinck et al., 2011; Janesick e Blumberg, 2011). Sebbene esistano pochi studi
epidemiologici a tal proposito, diversi studi in vitro hanno dimostrato che gli

ftalati, il bisfenolo A e alcuni ritardanti di flamma inducono differenziazione degli
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adipociti e adipogenesi, oppure stimolano la produzione di acidi grassi (Janesick e
Blumberg, 2011). Diversi dati indicano anche una relazione tra distruttori
endocrini e diabete di tipo 1 e 2 (Howard e Lee, 2012; Alonso-Magdalena,
Quesada e Nadal, 2011). Lee et al. (Lee et al., 2006), attraverso uno studio
epidemiologico, hanno dimostrato che il rischio dell’insorgenza del diabete di tipo
2 ¢ piu alto nelle persone esposte ad alti livelli di diossine; in ratti esposti in utero
al bisfenolo A ¢ stata osservata un intolleranza al glucosio e un’aumentata
resistenza all’insulina (Alonso-Magdalena et al., 2010). Allo stesso modo, sono
stati osservati gli stessi fenomeni in ratti adulti, dopo trattamento con le atrazine e
col cadmio (Edwards e Prozialeck, 2009; Lim et al., 2009). In ratti, I’esposizione
in utero con il carbenoxolone ¢ causa di iperglicemia (Lindsay et al., 1996),
mentre per altri EDCs, ad esempio quelli presenti nei prodotti per uso cosmetico,
¢ stato visto che sono in grado di inibire I’l13-HSD2, enzima coinvolto nel
metabolismo dei glucorticoidi, la cui down regolazione ¢ causa di disordini

metabolici (Atanosov et al., 2003).

2.3.3. EDC:s e sviluppo nervoso

Gli EDCs sono in grado anche di influenzare lo sviluppo del sistema nervoso.
Diversi studi epidemiologici, condotti su ragazzi altamente esposti, hanno messo
in evidenza che 1 bifenili sono in grado di provocare deficit cognitivi, difficolta
nel linguaggio, alterazione del comportamento sessuale, difficolta nella memoria a
breve termine e lentezza nei movimenti (Park et al., 2009; Stewart et al., 2008);
nei ratti, allo stesso modo, ¢ stato visto che i bifenili possono alterare lo sviluppo
del sistema nervoso, probabilmente agendo sulla segnalazione degli ormoni
tiroidei (Miyazaki et al., 2008). Essi inoltre, influenzano la neurogenesi, la
proliferazione dei neuroni e il loro differenziamento (Fox et al., 2010) ed in vivo
ed in vitro sono in grado di agire sul sistema dopaminergico (DiMaio, Grizenko e
Joober, 2003), cruciale per la patogenesi dell’Alzheimer. Yolton et al. hanno
evidenziato che il bisfenolo A e gli ftalati, ritrovati ad alte concentrazioni nelle
urine di madri in gravidanza, rendono iperattive e aggressive le figlie di due anni
(Yolton et al., 2011), allo stesso modo di quello che si verifica nei ratti (Rubin et

al., 2006); a tal riguardo, gli autori suggeriscono che gli effetti del bisfenolo A sul

26



comportamento sono mediati probabilmente dai recettori per gli estrogeni presenti
nel cervello. Alcuni studi suggeriscono che alcuni ritardanti di flamma sono in
grado di attraversare la barriera ematoencefalica (Szabo et al., 2010) e causare
disordini neurologici in differenti modelli animali come difficolta motorie,
nell’apprendimento e nella memoria (Viberg et al., 2006; Eriksson et al., 2002).
Al-Mousa e colleghi hanno dimostrato che alcuni ritardanti di fiamma
(I’exabromociclododecano, il tetrabrobisfenolo-A e il decabromodifeniletere),
sono in grado di provocare morte cellulare in cellule di neuroblastoma umano SH-
SYSY, legato probabilmente all’aumento nella produzione di specie reattive
dell’ossigeno e alla secrezione del peptide B-amiloide, un biomarker chiave di
alcune patologie neurologiche come 1’Alzheimer (Al-Mousa e Michelangeli,
2012). Altri studi in vitro hanno mostrato, invece, che gli stessi EDCs sono in
grado di interferire con la produzione di neurotrasmettitori (Reistad et al., 2006).
Sono stati osservati effetti di “distruzione neuroendocrina” anche in vertebrati non
mammiferi: 1’esposizione di Xenopus tropicalis all’etinilestradiolo, ad esempio,
provoca una riduzione del recettore per gli estrogeni ERa nel cervello, lasciando
ipotizzare alterazioni a carico dell’apparato riproduttivo attraverso una
riorganizzazione del cervello (Pettersson et al., 2006); somministrando il
fadrozolo ai pesci ¢ stata dimostrata, invece, una riduzione dei livelli di aromatasi
B nel telencefalo e nell’ipotalamo, enzima essenziale per la neurogenesi (Diotel et
al., 2010). Analogamente, una deregolazione dell’attivita o dell’epressione dei
geni codificanti per 1’aromatasi, come il gene cypl9, ¢ stata riportata nel cervello
dei teleostei esposti a fitoestrogeni e fungicidi (Cheshenko et al., 2008). Il
ketoconazolo, largamente diffuso negli shampoo e bagnoschiuma, riduce i
recettori per le gonadotropine nel cervello dei pesci medaka giapponesi (Zhang et
al., 2008). Per altri distruttori endocrini di provenienza industriale, ¢ stata vista la
loro capacita di alterare in vivo, 1 circuiti dopaminergici e adrenergici; ad esempio,
in Rattus norvegicus il cadmio e 1 bifenili policlorinati sono in grado di ridurre i
livelli di dopamina e adrenalina cerebrale (Fonnum e Mariussen 2009; Lafuente et

al., 2003).

2.3.4. Disfunzioni della ghiandola adrenale

Esistono evidenze sulla relazione tra distruttori endocrini e disfunzioni dell’asse

ipotalamo-ipofisi-ghiandola adrenale (HPA), sebbene queste derivino soprattutto
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da esperimenti condotti su vertebrati non mammiferi e su colture cellulari. E’ stato
dimostrato che alcuni distruttori endocrini, ritrovati nel latte umano e nel tessuto
adiposo alterano la steroidogenesi e 1’espressione genica in cellule adrenali umane
H295R (He et al., 2008). Sulla stessa linea cellulare, i pesticidi organo alogenati
decrementano la produzione di cortisolo (Oskarsson et al., 2006) mentre il
MeSO,-DDE fa decrescere la vitalita cellulare delle H295R (Asp et al., 2010). In
un altro studio ¢ stato visto che I’esposizione ad estratti di effluenti di scarichi
fognari e di estratti di olio crudo di merluzzo up-regolano I’espressione del gene
CYPI11B2, che codifica per I’enzima che catalizza ’ultimo step della sintesi
dell’aldosterone (Montano et al., 2011); ¢ stato suggerito inoltre che la corticale
del surrene potrebbe essere un potenziale bersaglio per I’acido perfluononanoico
(Kraugerud et al., 2011). Per quanto riguarda gli studi in vivo, Zimmer et al.
hanno dimostrato che i policloruri bifenili, nelle pecore, interferiscono con lo
sviluppo fetale della ghiandola surrenale e con la produzione di cortisolo (Zimmer
et al., 2011); la presenza di elevati livelli di alcuni ritardanti di flamma brominati,
nel plasma di uccelli artici, ¢ stata associata con alte concentrazioni di
corticosterone e con una ridotta risposta allo stress (Verboven et al., 2010). De
Falco et al. hanno studiato, invece, 1’effetto del fungicida metiltiofanato sulla
ghiandola adrenale della lucertola Podarcis sicula dimostrando che esso ¢ in
grado di aumentare 1 livelli plasmatici di corticosterone e di adrenalina e di far
diminuire quelli dell’ACTH e della noradrenalina, con evidenti alterazioni nella
morfologia tissutale, come ipertrofia del tessuto steroidogenico ed invasione di

linfociti e macrofagi (De Falco et al., 2007).

2.3.5. EDCs e sviluppo osseo

E’ stata ipotizzata una relazione tra interferenti endocrini e patologie scheletriche.
Tale ipotesi si basa principalmente sull’osservazione che nei paesi industrializzati
vi sono sempre piu casi di fratture e lesioni dovute ad osteoporosi (Kanis et al.,
2012) e che il tessuto osseo ¢ un tessuto bersaglio per gli estrogeni. Tuttavia,
poche sono le evidenze che accertano 1’esistenza di questa relazione. Ad esempio,
¢ stato visto che le mogli di pescatori Svedesi che si nutrivano di pesce ad alto

contenuto grasso proveniente dal mar Baltico, presentavano una maggiore
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predisposizione alle fratture ossee e all’osteoporosi rispetto alle mogli di pescatori
che ingerivano pesce proveniente dalla costa ovest della Svezia (Wallin, Rylander
e Hagmar, 2004), fatto causato probabilmente dall’alto contenuto di EDCs
altamente persistenti presenti nel pesce del mar Baltico. E’ stato speculato che
anomalie ossee ritrovate in orsi polari della Groenlandia, in foche grigie del
Baltico e in alligatori Americani sono attribuibili all’esposizione ai distruttori

endocrini (Sonne et al., 2004; Lind et al., 2003).

2.3.6. EDCs e malattie del sistema immunitario

Gli EDCs possono essere collegati anche al sistema immunitario, dal momento
che quest’ultimo interagisce con il sistema endocrino. Studi condotti su ratti
suggeriscono che 1’esposizione al dietilstibestrolo e al genistein contribuisce a
disordini immunitari come ’asma (Guo et al., 2006; Fenaux, Gogal e Ahmed,
2004); alcuni ftalati, presenti negli ambienti interni delle abitazioni, come nei
giocattoli e nelle soluzioni per pulire, aumentano il rischio di ostruzioni ai bronchi
nei ragazzi (Chalubinski e Kowalski, 2006); gli alchilfenoli (cfrt. capitolo
successivo) interferiscono con la produzione di citochine infiammatorie, con un
meccanismo probabilmente mediato dai recettori degli estrogeni (Hung et al.,
2010); altri EDCs, coinvolgono altre molecole responsabili dell’omeostasi del
sistema immunitario, come STAT3, I’IL-6, le MAP chinasi ¢ il fattore NF-kB
(Sekine et al., 2004). Diversi studi hanno collegato ’esposizione ai pesticidi con
I’insorgenza di leucemie giovanili (Birnbaum e Fenton, 2003). Il bisfenolo A,
invece, ¢ stato visto innescare processi pro-infiammatori. Nei ratti, infatti, ¢ in
grado di aumentare la produzione di IL-4, di cellule T helper Th2 e di
immunoglobuline di tipo M (IgM) (Guo et al., 2000; Yurino et al., 2004). Nei
roditori, ¢ stato dimostrato che 1’esposizione prenatale alle atrazine ¢ causa di
immunodepressione nella fase adulta e provoca una riduzione del numero dei
linfociti T helper e dei linfociti T citotossici (Rowe, Brundage e Barnett, 2007). In
uno studio separato, ¢ stato riscontrato nei ratti esposti alle atrazine un aumento

della risposta immunitaria di tipo umorale (Filipov et al., 2005).
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CAPITOLO III

IL NONILFENOLO

3.1 1 fenoli

Tra gli EDCs piu diffusi in natura ritroviamo i fenoli. Tra i fenoli suscitano grande
interesse nella comunita scientifica il bisfenolo A (BPA) e gli alchilfenoli (AP). A
quest'ultima categoria appartengono il nonilfenolo (NP) e I’octilfenolo (OP), di
largo impiego nel commercio industriale. I fenoli sono composti organici che
presentano un gruppo ossidrile direttamente legato ad un anello aromatico (Fig.
4). Essi sono considerati inquinanti ubiquitari, dal momento che si ritrovano in
diverse matrici ambientali e fungono da intermedi nella sintesi industriale di
prodotti altamente diversificati che vanno dai collanti agli antisettici. Risale al
1936 il primo studio che ha dimostrato come alcuni composti fenolici avessero

attivita estrogenica (Dodds et al., 1936).

OH

Fig. 4 Struttura chimica dei fenoli. Gruppo ossidrile legato ad un anello aromatico.

3.2 1l bisfenolo A

Tra 1 fenoli di maggiore interesse va citato il Bisfenolo A (BPA), noto distruttore
endocrino, responsabile di una serie di effetti tossici sulla salute umana, in parte

gia discussi nel capitolo precedente. La contaminazione dell’uomo ¢ confermata

30



dal riscontro di tale composto chimico nelle urine, nel plasma, nel liquido
amniotico, nella placenta, nel latte materno e nei vari tessuti corporei, in particolar
modo in quello adiposo (Ferrara et al., 2011; Edlow et al., 2013; Wan et al.,
2013). Da uno studio condotto da Li e colleghi negli Stati Uniti su ragazzi e
ragazze di etd compresa tra 1 9- 12 anni ¢ emerso che un livello di concentrazione
urinaria in genere >2 pg/L di BPA ¢ associato ad un aumento del rischio di
sovrappeso (=90 Kg), con una relazione dose-dipendente (Li et al., 2013). A causa
del gran numero di applicazioni del BPA, le vie di esposizione umana sono
molteplici. Recenti studi, come quello condotto da Geens et al. nel 2012 hanno
valutato l'esposizione al BPA per via alimentare (bevande rivestite con resine
epossidiche, bottiglie in policarbonato, lattine, ed altre applicazioni come cartone
e materiali in PVC). Dallo studio ¢ stata individuata una certa discrepanza tra le
valutazioni dell'esposizione in base ai dati di biomonitoraggio e quelle in base alle
concentrazioni di cibo e bevande. Infatti dall'uso di concentrazioni urinarie per
studi di biomonitoraggio sono state rilevate concentrazioni di BPA superiori a
quelle attese sulla base delle concentrazioni di cibo e bevande. Da qui ¢ emerso
l'importanza dell'esposizione giornaliera al BPA anche per via non alimentare
(esposizione attraverso la polvere, carta termica, materiali dentali e dispositivi
medici), che se pure inferiore a quella da esposizione al cibo e bevande, sembra
costituire un interessante argomento per studi futuri (Geens et al., 2012). Il BPA,
tra 1 suoi vari impieghi, un tempo veniva utilizzato nella formulazione delle
plastiche dei biberon fino alla meta degli anni 90. L'Autorita Europea per la
Sicurezza Alimentare (EFSA), valutando 1 preoccupanti risultati del mondo
scientifico e 1 rischi dovuti alla sua esposizione per la fauna e per I’'uomo, ha
regolamentato, nel 2006, una quantita limite di esposizione giornaliera “sicura”
nell'vomo, chiamata dose giornaliera tollerabile (TDI), fissata per 0,05
milligrammi per Kg di peso corporeo. Poiche da studi piu recenti emergono
insidiosi effetti del BPA anche a concentrazioni molto basse ¢ minori della TDI
indicata, permangono controversie nella comunita scientifica. Alla luce di tutto
cio0, dal marzo 2011 ¢ stato ufficialmente vietato 1'uso del BPA nella produzione di
biberon per bambini. Tuttavia, sia il materiale proveniente da paesi non europei
(tra tutti USA e Cina), dove la produzione del BPA non ¢ ancora regolamentata,
sia le concentrazioni Europee ancora consentite, rendono il BPA un composto

ancora pericoloso per gli ecosistemi e per I’'uomo. L’esposizione al BPA inizia in
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utero in quanto la sostanza in questione ¢ in grado di attraversare la placenta,
entrando cosi in contatto con il feto durante il suo sviluppo. Gli effetti avversi
sono maggiori durante il periodo prenatale dal momento che il feto presenta una
limitata capacita di metabolizzazione epatica che lo rende, dunque, maggiormente
suscettibile. Si ritiene, infatti, che proprio I’esposizione prenatale al bisfenolo A,
possa comportare la comparsa nell’utero di lesioni ovariche associate ad
endometriosi, prima causa di infertilita tra le donne (Signorile et al., 2012). Inoltre
poiché il bisfenolo A ¢ una molecola in grado di mimare I’azione degli estrogeni,
ormoni essenziali nello sviluppo neuronale, 1’esposizione in epoca prenatale a
dosi minime di tale sostanza pud inibire ’azione degli estrogeni sulla crescita
neuronale. Il BPA ¢ anche in grado di attraversare la lamina basale dei tubuli
seminiferi, alterare la barriera emato-testicolare ed innescare la desquamazione e
I’apoptosi delle cellule germinali differenziate, interrompendo l'adesione e la
comunicazione fra cellule del Sertoli e le cellule germinali (Mc Clusky et
al.,2007). Vi sono crescenti evidenze che indicano come 1’esposizione in utero al
BPA sia implicata nella differenziazione e nel comportamento sessuale; tuttavia, i
meccanismi alla base di questi effetti sono sconosciuti. Kundakovic e
collaboratori hanno fornito la prova che 1’esposizione materna durante la
gravidanza a dosi ecologicamente rilevanti di BPA (2, 20, e 200 mg/Kg/d) induce
nella prole di topi dei cambiamenti nell'espressione di geni codificanti i recettori
degli estrogeni, e che tali cambiamenti sono sesso- specifici, dose- dipendenti, e
diversi a seconda delle varie regioni del cervello (Kundakovic et al., 2013). E
stato dimostrato, inoltre, che il BPA ¢ coinvolto nell’insorgenza di tumori
estrogeno-dipendenti negli esseri umani e in altre specie (Fucic et al. 2012) e che
¢ in grado di promuovere un effetto mitogeno in cellule di seminoma testicolare

JKT-1 (Bouskine et al.,2009; Chevalier et al., 2012).

3.3 Il nonilfenolo

3.3.1. Storia e utilizzo

Il nonilfenolo (NP) ¢ un composto xenobiotico usato per la produzione di

antiossidanti, additivi di oli lubrificanti e in larga misura (65%) per la
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formulazione dei nonilfenoli etolissati (NPE). Questi ultimi, grazie alle loro
grandi performance di surfattanti, sono utilizzati in applicazioni industriali,
commerciali e casalinghe come detergenti, emulsificatori, disperdenti, agenti
umidificanti, agenti antistatici e solubilizzatori (Langford e Lester, 2002; Lorenc
et al., 2003). La loro non completa degradazione, fa si che gli effluenti degli
scarichi fognari rappresentino le maggiori sorgenti di nonilfenolo (Langford et al.,
2005), che risulta essere piu tossico rispetto ai NPE. Il nonilfenolo ¢ stato
sintetizzato per la prima volta nel 1940 e la sua produzione ¢ aumentata in
maniera esponenziale, raggiungendo, agli inizi del secolo, le 154,200 tonnellate
negli USA, le 73,500 tonnellate in Europa, le 16,000 tonnellate in Cina ¢ 16,000
in Giappone (Soares et al., 2008). Le prime evidenze della pericolosita del NP e
dei NPE per I’ambiente risalgono al 1984, quando Giger et al. dimostrarono il loro
effetto tossico per I’ambiente acquatico (Giger et al., 1984). Qualche anno dopo,
Soto e collaboratori, in maniera fortuita, notarono che il nonilfenolo, era in grado
di indurre la proliferazione in cellule di carcinoma mammario. I ricercatori
stavano studiando 1’effetto degli estrogeni sulla proliferazione cellulare e notarono
che le cellule controllo rispondevano in maniera analoga alle cellule trattate.
Tempo dopo, capirono che il responsabile di questo effetto proliferativo era il
nonilfenolo, ritrovato come componente del materiale plastico che utilizzavano
per i loro esperimenti in vitro (Soto et al., 1991). Ad esperimenti successivi (Lee e
Lee, 1996; White et al., 1994) si deve la scoperta che il NP ¢ in grado di mimare il
17B- estradiolo, competendo per i siti di legame dei recettori degli estrogeni
naturali. A causa di queste prime osservazioni, la Comunita Europea, nel 2000, ha
iniziato a prendere provvedimenti contro il NP e i NPE, riducendone, attraverso
una serie di direttive, le quantita di produzione e I’impiego (Directive
2000/60/EC, 2000; Directive 2003/53/EC, 2003). Molte industrie Europee,
Canadesi e Giapponesi iniziano a rimpiazzare questi composti con gli alcool
etossilati. Altri paesi, come la Cina, 1’India, alcune nazioni del Sud America, e in
un primo momento gli Stati Uniti, al contrario, non hanno preso alcuna misura

contro ’utilizzo del nonilfenolo e quindi continuano a produrlo.

3.3.2. Struttura chimica

II nonilfenolo € formato da un anello fenolico e una catena di nove atomi di

carbonio legata in posizione —para (Fig. 5), che puo essere piu o meno ramificata.
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In condizioni ambientali, si presenta come un liquido viscoso che ¢ immiscibile
con I’acqua. E’ prodotto industrialmente dall’alchilazione del fenolo con il
nonene, in condizioni di catalisi acida e la composizione finale ¢ formata da piu di
22 isomeri (Thiele et al., 2004). Come scritto in precedenza, la maggior fonte
ambientale di nonilfenolo deriva dalla degradazione dei rispettivi nonilfenoli
polietossilati. Nonostante esistano poche evidenze sul meccanismo che porta da
NPE a NP ¢ stato suggerito che questa biotrasformazione avviene in ambienti ben
areati ed ¢ dieci volte piu alta a 22,5 °C rispetto a temperature di 13 °C (Manzano
et al.,, 1999). Inoltre, sembra che il NP sia il maggior prodotto di questa
degradazione, dal momento che esso non subisce ulteriori modificazioni (Soares

et al., 2005).

Molecular formula: C5H.4,0

Molecular weight: 220.34 g/mol
Density at 25°C: 0.952 g/cm®®
Solubility in water: 4.9 mg/l ®

Solubility in organic solvents: Soluble in most organic
solvents

pka: 10.28 ©

Partition coefficient (log Ko,): 4.48 @ HO

Vapour pressure at 25°C: 2.07-10% Pa ©

Fig. 5 Proprieta chimico- fisiche (sinistra) e struttura del nonilfenolo (destra). (Soares et al.,

2008)

3.3.3. Fonti ed esposizione umana

Il nonilfenolo ¢ stato ritrovato in diverse matrici ambientali (acque superficiali,
sedimenti, suolo, acque sotterranee e aria). La sua bassa solubilita in acqua, la sua
alta idrofobicita e la sua scarsa mobilita fanno si che sia piu presente nelle matrici
organiche (Langford e Lester, 2002). Avendo un carattere lipofilico, tende inoltre
ad accumularsi nei tessuti degli organismi, determinandone un accumulo nella
catena alimentare. E’ stato visto che la concentrazione di NP degli strati
superficiali delle acque puo decrescere in seguito alla fotolisi indotta dalla luce del

sole (Ahel et al., 1994) e che anche alcuni microorganismi sono in grado di
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biodegradarlo (Corvini et al., 2006), sebbene 1’ossigeno sia un fattore limitante.
L’emivita nei sedimenti ¢ stata stimata essere maggiore di 60 anni (Shang et al.,
1999). Le acque degli effluenti delle discariche di impianti industriali sono una
delle maggiori fonti di nonilfenolo con quantita piu elevate presenti in alcuni
effluenti cinesi (Shao et al., 2003). Per quanto riguarda I’ambiente acquatico, la
presenza del nonilfenolo ¢ sicuramente imputabile all’attivita dell’'uomo. Nella
Tabella 3 sono mostrate le concentrazioni di nonilfenolo ritrovate nelle acque
superficiali e pubblicate nell’ultima rivista dedicata al nonilfenolo (Soares et al.,
2008). Come si puo notare, la concentrazione di nonilfenolo, presente nelle acque
dei fiumi, varia tra 0,7 ng/L a 15 pg/L (Bester et al., 2001; Petrovic et al., 2002)
con differenze stagionali, in quanto le temperature calde dei periodi estivi
aumentano I’attivitd dei microorganismi capaci di degradare i nonilfenoli
polietossilati (Li et al., 2004). In un lavoro piu recente, il NP ¢ stato riscontrato in
concentrazioni piu elevate (136 ng/L), rispetto al bisfenolo A e all’octilfenolo in
diversi fiumi dell’India (Selvaraj et al., 2014). Nei suoli esposti ai fanghi di
depurazione, sono state ritrovate alte concentrazioni di NP (1,6 mg/Kg) se
paragonati a suoli non esposti (0,98 ng/Kg) (Falkenberg et al., 2003) mentre nelle
acque sotterranee, in modo particolare in quelle nelle vicinanze di sedi di attivita
industriali e di agricoltura, sono documentate quantita di 0,8 mg/L (Ahel et al.,
1996), 1,2 g/ (Rudel et al., 1998), 0,38 ng/L (Latorre et al., 2003). Allo stesso
modo, ¢ stata valutata la concentrazione di NP nell’atmosfera (2.2-70 ng/m3),
nonostante tale inquinante, una volta rilasciato nell’aria, ritorni facilmente
nell’acqua e nel suolo ed ¢ stato visto che la sua concentrazione ¢ maggiore di
quella dei policloro-bifenili e di quella degli idrocarburi polialogenati (Cincinelli
et al.,, 2003). Fries e Puttmann hanno riscontrato la presenza di nonilfenolo in
pioggia e neve raccolta in aree urbane (0.062 pg/dm’), suburbane (0.534 pg/dm?)
e rurali (0.099 pg/dm’) del Belgio e della Germania (Fries e Puttmann, 2004).
Sorprendentemente, il nonilfenolo ¢ stato anche ritrovato negli ambienti interni,
nell’aria e nella polvere casalinga, con livelli piu elevati rispetto agli ambienti
esterni e rispetto ad altre 89 sostanze monitorate (Rudel et al., 2003). L’acqua
potabile e il cibo possono rappresentare altre sorgenti di nonilfenolo. Stando agli
ultimi dati relativi a paesi Europei, sono state misurate concentrazioni di NP
nell’acqua potabile di 85 ng/L in Spagna (Petkovic et al., 2003), di 15 ng/L in
Germania (Kuch e Ballschmiter, 2001) e di 18,6 ng/L in Francia (Colin et al.,
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2014). Tuttavia, queste concentrazioni sono relativamente piu basse di quelle
ritrovate nelle pellicole utilizzate per ricoprire i cibi (Guenther et al., 2002) e a
quelle riscontrate nei cibi stessi, come in frutta e vegetali in Taiwan (Yang and
Ding, 2005), nella carne e nel pesce in Cina e in Taiwan (Mao et al., 2006; Shao
et al., 2007) o nei pesci e molluschi in Italia (Ferrara et al., 2005), con i valori piu
alti riportati per le ostriche in Taiwan (236 pg/Kg). La contaminazione del cibo
col nonilfenolo pud avvenire attraverso 1’uso di agenti per la pulizia durante il
processamento industriale degli alimenti, mediante 1’applicazione di pesticidi sui
vegetali oppure attaverso il deterioramento del materiale di imballaggio dei cibi
(Guenther et al., 2002). Sono stati analizzanti anche i cibi destinati ai bambini,
riscontrando presenza di NP in prodotti provenienti dalla Germania (27,1 pg/Kg)
(Guenther et al., 2002), dalla Spagna (Casajuana e Lacorte, 2004), dal Taiwan (21
ng/Kg) (Li et al., 2008) e il latte materno ¢ stato considerato il cibo contaminato
piu pericoloso per i bambini (Ademollo et al., 2008; Lin et al., 2009). Raecker e
colleghi, hanno stimato che in Germania, dove la presenza degli alchilfenoli ¢
ubiquitaria nei prodotti alimentari destinati ai bambini, I’introito giornaliero degli
alchilfenoli ¢ di circa 0,23-0,65 pg/Kg corporei, suggerendo un alto rischio
espositivo per questa categoria (Raecker et al., 2011). L’esposizione umana al
nonilfenolo ¢ difficile da stabilire ma, considerate le varie fonti di NP, si puo dire
che avviene soprattutto dopo I’ingestione di acqua e cibo contaminati (carne, latte,
vegetali, pesci) o attraverso esposizione occupazionale (De Rosa et al., 2003;
Swan et al., 2003). 11 comportamento del nonilfenolo nell’organismo umano fu
studiato in volontari dopo somministrazione orale e intravenosa con nonilfenolo
marcato 13C6—Nonilfen010. Dopo I’esposizione, I’emivita nel sangue fu di 2- 3 ore;
soltanto il 10% fu ritrovato in urine e feci, indicando che era assorbito dal tratto

gastrointestinale (Muller et al., 1998).
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Tabella 3 — Distribuzione del nonilfenolo in fiumi, estuari, oceani e sedimenti di differenti paesi

Country

Sample source and nonviphenol concentration

USA
Switzerland
Canada
Ttaly
Canada
USA
Portugal

USA

Germany

Germany
Japan

USA
Spain

Spain

Germany
Holland

USA
Canada
Korea

China

River water. <1 pgil

River sediments: <3000 mgkg
River water: 0.015-2.25 pg/l

River sediments: 3520 mg'kg

Lake and river water: 0.001-0.92 pg/l
River sediments: 0.17-72 mg/kg
River water (1994): 158 pgl

River water (1996): 8.8 pg/l

Lake sediments: <37 mg/kg

River and ocean water: <10 pgl
River sediments: <1240 mg'kg

River water: 0.0007-0.0044 gl
Estaries: <0.03 pgl

Marina sediments: 0.01-0.153 mg/kg
Sea sediments: <0.01-0.055 mg'kg
River water: 0.0006-0.135 pgl

River water: 0.051-1.08 pgl

River sediments: 0.5-13.0 pg/1

River sediments: 0.01-60 mg/kg
River water. 15 pg/l

River sediments: 0.022-0.645 mg/kg
Ocean water: 0.15-4.1 pgl

Harbour sediments: 0.008-1.05 mgkg
River water. 0.028-1.22 pgl

Estuary water: 0.031-0.934 pg/l
Estuary sediments: 0.0004-1.08 mgkg
River water: 0.1-0.5 pg/1

River sediments: 0.075-0340 mg'kg
River water. <0.092 pg/l

River sediments: 0.0403-0.293 mg'kg
River water. 0,0232-0.1876 ugl
River sediments: 0.0254-0.932 mg'kg
Lake water: 1.9-32.8 ugl

Lake sediments: 3.5-32.4 mg'kg

(Soares et al., 2008)

3.4 Effetti del nonilfenolo

Ci sono evidenze scientifiche che il nonilfenolo agisce da distruttore endocrino,
basate sia su dati epidemiologici sia su esperimenti in vivo ed in vitro. La capacita
dell’NP di interferire col sistema endocrino risiede nel fatto che esso agisce da
xenoestrogeno andando a mimare 1’ormone endogeno 17B-estradiolo (E2), vista la
somiglianza strutturale tra le due molecole, e compete per i siti di legame dei

recettori degli estrogeni (Lee et al., 1996; White et al., 2004), sebbene con minore

specificita (Bloom et al., 1998; Nagel et al., 1997; Bechi et al., 2010).
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3.4.1. Effetti in vivo del nonilfenolo

Tra le classi maggiormente esposte all’azione tossica del nonilfenolo vi sono
specie animali quali pesci ed anfibi, che, a causa del loro stile di vita acquatico,
vivono in una matrice ambientale fortemente contaminata dagli alchilfenoli. I
primi studi sull’azione xenoestrogenica del nonilfenolo riguardano la
femminilizzazione nei pesci maschi, con induzioni di proteine “femminili” e le
alterazioni a carico degli organi sessuali nei pesci femmina (Joblin et al., 1996;
Tabata et al., 2001). El- Jawaher Abdulla ha valutato le alterazioni patologiche
riscontrabili in fegati del pesce Tilapia (Oreochromus spilurs) in seguito
all’esposizione a diverse concentrazioni di NP per un lungo periodo, ovvero a
partire dalle fasi precoci della vita fino al periodo di maturita sessuale,
confrontando le alterazioni riscontrate in pesci di madri trattate con NP alla
concentrazione di 15 pg/L con quelle riscontrate in larve di madri esposte alla
concentrazione di 30 pg/L. Le larve e le madri esposte a queste diverse
concentrazioni di NP mostrano un maggiore accumulo di NP sia nel fegato che
nei muscoli rispetto al gruppo di controllo. L’esame delle sezioni tissutali del
gruppo trattato (15 pg NP/L) ha mostrato la presenza di discontinuita a carico
dell’architettura del fegato, con lisi, perdita dei nuclei, necrosi e infiltrazione di
grasso nel fegato. I cambiamenti sono risultati piu marcati nei tessuti esposti ad
una concentrazione di NP pari 30 pg/L (Abdulla Bin-Dohaish el-J, 2012). E’ stato
valutato se le concentrazioni ambientali di nonilfenolo potessero alterare
I’equilibrio ormonale della ghiandola adrenale dell’anfibio Triturus carnifex
(Capaldo et.al., 2012). I tritoni sono stati esposti all’azione del nonilfenolo
durante 1 periodi di dicembre-gennaio e marzo-aprile, corrispondenti a diverse fasi
del ciclo funzionale delle cellule cromaffini. Lo studio ha dimostrato che il
nonilfenolo non influenzava 1 livelli sierici di ACTH ma al contrario provocava
una diminuzione dei livelli sierici dei corticosteroidi. Il tessuto cromaffine,
invece, reagiva diversamente al nonilfenolo somministrato nei due diversi periodi.
Nel mese di dicembre-gennaio, il rapporto numerico tra i granuli di noradrenalina
e quelli di adrenalina ed i livelli sierici di adrenalina aumentavano, suggerendo un
effetto stimolante nel rilascio di adrenalina. Nei mesi di marzo-aprile, il rapporto
numerico tra 1 granuli di noradrenalina e adrenalina, al contrario, non subiva

modificazioni, ed i livelli di noradrenalina plasmatica si riducevano, andando a

38



suggerire un’azione inibitoria nel rilascio di noradrenalina. Dai dati emersi appare
chiaro che il nonilfenolo ¢ in grado di influenzare l'attivita della ghiandola
adrenale dell’anfibio Triturus carnifex, il cui corretto funzionamento ¢
indispensabile per la sopravvivenza di questa specie (Capaldo et.al., 2012).
L’azione del nonilfenolo sull’asse ipotalamo-ipofisi-ghiandola adrenale ¢ stata
valutata anche in uno studio recente di De Falco et al. sulla lucertola
bioindicatrice Podarcis sicula; 1 risultati ottenuti mostrano evidenti alterazioni
morfologiche della ghiandola e aumento dei livelli sierici di ACTH,
corticosterone e adrenalina in maniera tempo-dipendente (De Falco et al., 2014).
Sullo stesso modello sperimentale ¢ stato visto che il nonilfenolo ¢ in grado di
indurre 1’espressione della vitellogenina (una molecola indotta dagli estrogeni) nel
fegato di esemplari maschi (Verderame et al., 2011). Un altro studio ha valutato,
invece, 1 potenziali effetti di una singola esposizione acuta al nonilfenolo sull'asse
ipotalamo-ipofisi-tiroide del pesce d’acqua dolce Carassius auratus osservando
che I’azione del nonilfenolo comporta una diminuizione significativa dei livelli
dell’ormone tiroxina (Zaccaroni et al., 2009). Sciarrillo e colleghi, hanno studiato,
invece, I’effetto del nonilfenolo sull’asse ipotalamo-ipofisi-tiroide della lucertola
Podarcis sicula. 11 nonilfenolo ha indotto, anche in questa specie, la diminuzione
dei livelli plasmatici di T4 e T3 e un’alterazione morfologica della ghiandola
(Sciarrillo et al., 2010). Perturbazioni a carico della tiroide sono state riscontrate
anche in ratti esposti a dosi crescenti di nonilfenolo (40, 80 e 220 mg/Kg/giorno)
per 15 giorni (Xi et al., 2013). Degno di nota ¢ anche un recente studio condotto
su topi al fine di valutare 1’effetto del NP sulla loro capacita antiossidante e
cognitiva. I topi sono stati trattati per 90 giorni con concentrazioni crescenti di NP
somministrato per via orale. In seguito al trattamento ¢ stata registrata, nel
cervello dei topi, un’importante riduzione dell’attivita di enzimi antiossidanti
quali la superossido dismutasi (SOD), la catalasi (CAT), la glutatione perossidasi
(GPx) e la glutatione reduttasi (GR); parallelamente si ¢ osservato anche un
aumento della malonildialdeide (MDA) nello stesso distretto corporeo. E’ stato
inoltre dimostrato che 1 topi, trattati con NP, possono subire danni come
diminuzione della memoria e della capacita di apprendimento. I risultati indicano,
quindi, che il trattamento con dosi elevate di NP ¢ in grado di indurre stress
ossidativo, alterando 1'equilibrio fra radicali liberi dell’ossigeno e antiossidanti,

con conseguente deterioramento cognitivo nel cervello dei topi maschi (Mao et
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al., 2011). Un lavoro condotto su ratti femmine ha valutato, invece, 1’effetto
deINP sullo stress ossidativo del pancreas e sul metabolismo dei carboidrati. I ratti
sono stati trattati, per sette giorni, mediante somministrazioni orali di NP a diverse
dosi. Dai dati ottenuti si evince che il NP induce stress ossidativo nel pancreas ed
alterazione dell’omeostasi del glucosio. E stata riscontrata, infatti, da una parte, la
diminuzione dell’attivita di enzimi come la superossido dismutasi e la catalasi
pancreatica, in concomitanza all’aumento di H;O, e delle reazioni di
perossidazione lipidica, e dall’altra, I’incremento dei livelli plasmatici di insulina,
con conseguente riduzione della concentrazione di glucosio in circolo
(Jubendradass et al., 2012). Seike et al., hanno dimostrato, invece, un aumento
dell’incidenza di adenomi e carcinomi nei polmoni di ratti esposti per 28
settimane al NP rispetto a ratti controllo, ed un incremento nella formazione del 8-
idrossi-2’-deossiguanosina, un marker di danno al DNA mediato dall’azione dei
radicali liberi dell’ossigeno (Seike et al., 2003). In relazione al metabolismo del
NP e di altri alchilfenoli, sono stati condotti studi sul fegato di ratti Sprague-
Dawley, particolarmente adoperati nell'industria farmaceutica per gli studi di
tossicologia, mediante trattamento con perfusioni di tali composti chimici. Il NP
veniva coniugato con 1’acido glucuronico dall’UGT2BI1, un’isoforma dell’UDP-
glucurosiltransferasi (espressa anche nelle cellule di lievito AH22). Dopo la
perfusione, 1’escrezione del nonilfenolo, sia libero che coniugato con acido-
glucuronico, era minima e la maggior parte di esso permaneva nel tessuto epatico,
a differenza degli altri AP somministrati che, dopo un’ora dalla perfusione,
venivano escreti nella bile. Tali risultati dimostrano che il NP, coniugato con
I’acido glucuronico, non riesce ad essere escreto nella bile in quanto, a causa della
sua catena alchilica piu lunga, non puo essere trasportato dal trasportatore MRP2,
mentre 1’escrezione di altri alchilfenoli-glucuronidi ¢ resa possibile proprio dalle
loro brevi catene alchiliche (Daidoji et al., 2003; Nomura et al., 2008). Per
analizzare ’effetto dell’esposizione gestazionale al NP sullo sviluppo e sulla
fertilita della prole sono stati utilizzati topi ICR (Imprinting Control Region) di
sesso femminile (Kimura et al., 2006). Tale studio ¢ stato condotto in utero
somministrando ai topi ICR, mediante iniezioni sottocutanee giornaliere, diverse
concentrazioni di nonilfenolo in relazione alla dose letale media (LDS50),
precedentemente valutata. E’ stato evidenziato che la somministrazione di NP alle

madri durante il periodo compreso dagli undici ai diciotto giorni di gestazione,
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provoca nella prole maschile una riduzione dose-dipendente del peso
dell’epididimo destro (Hoissani et al., 2001) ed una conseguente diminuzione
della densita dello sperma epididimale (De Jager et al., 1999; Chapin et al., 1999;
Han et al., 2004). Il nonilfenolo, inoltre, induce il processo di apoptosi nei tubuli
seminiferi dei ratti Sprague- Dawley e danni a carico dell’acrosoma negli
spermatozoi di topo, delle cellule del Sertoli ed ispessimento dell’epitelio
seminifero nella generazione F1 (Han et al., 2004). L’azione del NP, come
dimostrato da studi sul ratto, non si limita soltanto agli organi riproduttivi, ma si
estende anche ad organi non-riproduttivi come rene, fegato e cervello (Chapin et
al., 1999; Nagao et al., 2001). In uno studio su piu generazioni condotto sempre su
ratti Sprague- Dawley si ¢ evidenziato che in seguito all’esposizione attraverso la
dieta di quantita di NP superiore a 200 ppm (approssimativamente 20
mg/Kg/dose), si inducono alterazioni a livello renale con conseguente aumento
del peso dell’organo, dilatazione dei tubuli e formazione di cisti isolate (Chapin
et.al.,, 1999). L’esposizione alimentare cronica a questa concentrazione di
nonilfenolo dal settimo giorno di gestazione fino al cinquantesimo giorno
postnatale, conduce allo sviluppo della malattia policistica renale (PDK). L’azione
tossica deINP ¢ confermata dal fatto che addirittura il 100% dei ratti appartenenti
ad entrambi 1 sessi risulta affetto da tale patologia dopo esposizione a dosi elevate
di NP (Latendresse et al., 2001). Gli estrogeni hanno anche proprieta
immunomodulatorie fondamentali per il normale sviluppo del feto, per cui si ¢
ipotizzato che l'esposizione degli adulti al NP potesse danneggiarne il sistema
immunitario. Cosi, ¢ stato eseguito uno studio su ratti di due generazioni per
valutare la capacita del NP di modulare alcuni parametri immunitari. Esemplari
gravidi di femmine di ratti Sprague- Dawley sono stati esposti, tramite il
mangime, al NP per sessantacinque giorni, a partire dal settimo giorno di
gestazione. La generazione F1 ¢ stata esposta in utero agli stessi livelli di
trattamento, dal settimo giorno di gestazione fino al sessantaquattresimo giorno
d’eta. I risultati di questo lavoro indicano che 1'esposizione alimentare al NP puo
aumentare ’attivita delle cellule NK (natural killer) e il numero di leucociti
presenti nella milza della generazione F1 in maniera simile a quanto avviene nella
generazione FO (Karrow et al., 2004). Interessanti sono alcuni risultati relativi agli
effetti del NP e dell’E2 su organi del sistema immunitario e organi del sistema

endocrino di embrioni di quaglie (Razia et al., 2006). Nello specifico, le uova di
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quaglia sono state trattate con iniezioni, dal terzo al quindicesimo giorno di
incubazione, a concentrazioni diverse di E2 ¢ NP. Il trattamento con E2 ha
determinato a livello degli organi immunitari la scomparsa delle cellule linfoidi,
I’appiattimento delle pliche della borsa di Fabrizio, mentre a livello del sistema
endocrino ¢ stata registrata una riduzione dell’area dei follicoli tiroidei e
dell’altezza delle cellule dell’epitelio cubico semplice nella tiroide, un aumento
follicolare a livello del timo e lo svilupparsi dell’ovotestis in embrioni maschili.
Per quel che riguarda invece il trattamento con NP, quest’ultimo non ha indotto né
I’appiattimento delle pliche della borsa di Fabrizio né lo svilupparsi dell’ovotestis
in embrioni maschili, ma ha determinato invece la scomparsa delle cellule linfoidi
e la riduzione dell’altezza delle cellule dell’epitelio cubico semplice nella tiroide.
Recentemente, Zhang et al. hanno dimostrato che I’esposizione prenatale al
nonilfenolo, nei ratti, ¢ in grado di alterare I’adipogenesi della generazione F1 ed
F2, sia di ratti maschi che di femmine, con cambiamenti nell’espressione genica di
enzimi chiave coinvolti nell’adipogenesi e nella litogenesi, aumento di leptina e
colesterolo totali e della quantita del numero delle cellule adipose (Zhang et al.,
2014). Studi recenti hanno evidenziato anche un link tra esposizione al
nonilfenolo e malattie cardiovascolari. In modo particolare, Wang et al. hanno
dimostrato che il NP ha un effetto tossico in cuori isolati dei guinea pig ed
interferisce con I’effetto cardio-protettivo del 17B-estradiolo sul rischio ischemico

(Wang et al., 2013).

3.4.2. Evidenze epidemiologiche

Esistono pochi studi epidemiologici che sottolineano una relazione dannosa tra
esposizione al nonilfenolo e danni sulla salute umana. E’ stato visto che il
nonilfenolo ¢ in grado di attraversare la barriera materno-fetale, come si evince da
un interessante lavoro condotto su circa 40 donne gravide del Taiwan esposte al
NP sia per via alimentare che ambientale. I risultati ottenuti hanno rilevato, infatti,
la presenza di elevate concentrazioni di NP non solo nel plasma materno, ma
anche in quello fetale, indicando cosi che tale sostanza ¢ in grado di attraversare la
barriera materno-fetale. Tale dato ¢ stato confermato dalla presenza di NP nel

sangue arterioso € venoso del cordone ombelicale (Chen et.al., 2010). Yum et al.
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hanno dimostrato la relazione tra nonilfenolo e puberta precoce essendo tale
inquinante presente a concentrazioni piu elevate nel plasma di pazienti con
puberta precoce rispetto a soggetti controllo (Yum et al., 2013); alti livelli
plasmatici e urinari di NP sono stati ritrovati anche in pazienti maschi affetti da
infertilita idiopatica e ipospadia, rispettivamente, se paragonati a soggetti
controllo (Chen et al., 2013; Choi et al., 2012). Recentemente, Shen et al. hanno
riscontrato concentrazioni elevate di nonilfenolo in campioni di urina di donne
affette da leiomioma uterino rispetto a donne controllo; tali differenze, tuttavia,
non sono state riscontrate nei campioni di plasma delle stesse pazienti (Shen et al.,

2013).

3.4.3. Effetti in vitro del nonilfenolo

Si ¢ visto che il NP, in vitro, si comporta da potente agente cancerogeno. Il cancro
indotto dal nonilfenolo ¢ attribuibile alla sua capacita di influenzare il ciclo
cellulare. E' stato osservato, infatti, che il NP causa la proliferazione di cellule
cancerogene della mammella MCF-7, avendo un effetto diretto sia sull’attivazione
del recettore degli estrogeni (ERa) sia su quello del progesterone (PR) (Vivacqua
et al., 2003; Recchia et al., 2004; Soto et al., 1991). Lo stesso effetto proliferativo,
mediato dal recettore a degli estrogeni, ¢ stato riscontrato anche su adipociti 3T3-
L1 (Masuno et al. 2003). Al contrario, svolge un ruolo anti-proliferativo, dose e
tempo dipendente, in cellule del Sertoli di ratto (TM4) (Choi et al., 2011), in
cellule umane di cancro gastrico SCM1 (Kuo et al., 2010), in cellule di
adenocarcinoma gastrico umano (AGS) (Manente et al., 2011), in cellule
linfoblastoidi umane Raji (Yongmei et al., 2011) e in linee cellulari di epitelio
bronchiale (Kuo et al., 2011). Il nonilfenolo ¢ dunque coinvolto nella regolazione
del ciclo cellulare; si ¢ visto, infatti, che esso ¢ in grado di agire sulla via delle
caspasi ed alterare il ciclo cellulare di cellule staminali neuronali (Kudo et al.,
2004). L’esposizione al NP di queste ultime provoca la condensazione e la
frammentazione del DNA, cambi morfologici e apoptosi, aumento dei livelli di
caspasi-3 e accumulo di cellule in fase G2/M del ciclo cellulare (Vazquez et al.,
2005). Tutto cio suggerisce che il NP potrebbe interferire con la neurogenesi del

sistema nervoso centrale. Sono stati studiati gli effetti che il NP esercita sulla
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formazione di specie reattive dell'ossigeno in cellule Raji, una linea cellulare
linfoblastoide umana con caratteristiche di cellule B. I risultati suggeriscono che
I’NP ha effetti citotossici sulle cellule Raji dal momento che la sua azione induce
la formazione di ROS in modo dose-dipendente e altera il profilo del ciclo
cellulare, portando all’accumulo di cellule nella fase G2/M (Yongmei et al.,
2011). Lo scopo di un altro studio ¢ stato invece quello di chiarire il ruolo che il
nonilfenolo ha nell’indurre I’apoptosi in cellule umane di cancro gastrico (SCM1).
E’ stato osservato che il nonilfenolo ¢ in grado di attivare la caspasi-3 e di indurre
la fosforilazione della chinasi p38, coinvolta nel percorso apoptotico (Kuo et al.,
2009). In un altro esperimento, sono stati analizzati gli effetti citotossici del NP
sulla linea di cellule gastriche epiteliali (AGS). Attraverso la citofluorimetria ¢
stato rilevato che il trattamento con il NP, alla concentrazione di 107 M e per un
tempo di 48 h, determina un accumulo significativo delle cellule nella fase di
transizione G2/M, aumentando la percentuale di cellule apoptotiche. Dallo studio
¢ emerso anche un marcato aumento dell’espressione di Fas e Fas-L ¢
’attivazione delle caspasi 8 e 3, ma non della caspasi 9 (Manente et.al., 2011).
Sono stati condotti studi anche su colture cellulari di timociti di topo ed ¢ stato
visto che diverse concentrazioni di NP sono in grado di provocare la
frammentazione del DNA, caratteristica del processo di apoptosi. E’ stata rivelata,
inoltre, una perdita di potenziale di membrana mitocondriale ed un aumento
dell’attivita della caspasi-3, in concomitanza con l'inizio dell’apoptosi. Queste
osservazioni suggeriscono che il nonilfenolo induce apoptosi dei timociti
attraverso 1’attivazione della caspasi-3 e la depolarizzazione mitocondriale (Yao
et al., 2006). Un interessante lavoro di ricerca ha indagato in vitro 1’azione del NP
sulla placenta attraverso cellule di villi coriali (Bechi et al., 2006). Lo studio ha
dimostrato che la placenta, durante il primo trimestre di gravidanza, esprime tre
isoforme di 67, 46 e 39 kDa del recettore ERa e un isoforma di 55 kDa del
recettore ERP. L'immunoistochimica ha rivelato l'espressione di ERa nel
citotrofoblasto dei villi, mentre ERP ¢ risultato espresso principalmente dal
sinciziotrofoblasto. Il trattamento, per 72h, con NP, alla concentrazione di 10'9M,
ha significativamente indotto un aumento nella secrezione dell’ormone B-hCG
(gonadotropina corionica umana) € ha indotto l'apoptosi delle cellule, ma non ha
modificato 1’espressione dei recettori per gli estrogeni. Analogamente, ¢ stata

valutata 1’azione del NP sulla secrezione di citochine umane su cellule espiantate
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dai villi coriali durante il primo trimestre di gravidanza. Le cellule sono state
trattate con concentrazioni di NP molto basse pari a 10°M, 10"'"M ¢ 10°M ed &
stato dimostrato un aumento dei livelli di GM-CSF, IFN-y, IL-1, IL-4, IL-10,
mentre 1 livelli di IL-6 ed IL-8 non sono stati influenzati dal trattamento. Dato
interessante che solleva gravi preoccupazioni circa 1’esposizione delle donne
gravide al NP, in quanto esso potrebbe essere responsabile di problemi di
impianto embrionale e di interruzioni improvvise di gravidanza, in netto aumento
negli ultimi anni (Bechi et.al., 2009). Da altri lavori di ricerca, ¢ emerso che il
trattamento con NP potrebbe causare drammatici cambiamenti morfologici
risultanti in una diminuzione della vitalita di cellule del Sertoli nel testicolo
(TM4), che svolgono un ruolo cruciale nel sostegno e nel nutrimento degli
spermatozoi (Gong et al., 2009; Choi et al., 2011). Recenti studi hanno dimostrato
che il NP puo indurre una diminuzione della secrezione di insulina, provocando
I’insorgenza del diabete di tipo 2, oltre a provocare una disfunzione mitocondriale
responsabile del deterioramento delle cellule B pancreatiche (Song et al., 2012).
L’azione di alcuni EDCs, incluso il nonilfenolo, puo anche influenzare la sintesi
di citochine, immunoglobuline e mediatori cellulari responsabili della
sopravvivenza delle cellule immunitarie. La modulazione da parte di queste
sostanze sulla produzione di interleuchina-4, di linfociti Th1/Th2 e di IgE,
suggerisce il loro potenziale effetto nocivo sul sistema immunitario e sulle
reazioni allergiche (Chalubinski e Kowalski, 2006). L’effetto tossico del
nonilfenolo puo essere associato alla comparsa di asma o alla manifestazione di
reazioni allergiche. A tal proposito ¢ stato condotto uno studio in cui si €
analizzato I’effetto che il trattamento con il NP induce su linee cellulari epiteliali
bronchiali umane. Da questo lavoro ¢ emerso che il NP puod indurre 1’apoptosi
delle cellule mediante attivazione della via apoptotica Fas/FasL. Inoltre, la sua
azione tossica induce le cellule muscolari lisce a proliferare e a produrre citochine
inflammatorie come IL-6 e di IL-8. La proliferazione delle cellule bronchiali ¢ la
principale caratteristica dell’asma, per cui risulta evidente che il NP puo
partecipare alla patogenesi di malattie allergiche attraverso la sua capacita di
causare un danno all’epitelio bronchiale (Kuo et al., 2011). Un interessante lavoro
di ricerca si ¢ focalizzato, invece, sulla capacita che hanno diversi xenoestrogeni
nell’attivare rapidamente le chinasi ERKs nella linea di cellulare ipofisaria

GH3/B6/F10, che esprime alti livelli del recettore di membrana per ERa (m-ER).
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Questi composti, tra cui il nonilfenolo, hanno indotto una rapida fosforilazione di
ERK-1/2 (circa 3-30 minuti dopo l'applicazione), dipendente dalla concentrazione
(10'14, lO'gM), ma con pattern di attivazione nettamente differenti. Per identificare
le vie di segnalazione coinvolte nella attivazione di ERK, sono stati utilizzati
inibitori specifici di ER, quali il recettore di crescita dell’epidermide (EGF), Src,
la fosfoinositide 3-chinasi (PI3K), e un agente di rottura della membrana
plasmatica. L’uso di inibitori multipli ha bloccato ['attivazione di ERK,
suggerendo ’esistenza di complessi sistemi di segnalazione, dovuti all’azione dei
distruttori endocrini (Bulayeva e Watson, 2004). I1 NP inibisce la proliferazione di
cellule ipofisarie GH3-TH singolarmente o in seguito al co-trattamento con
I’ormone tiroideo T3 suggerendo una possibile relazione tra esposizione al NP e
sviluppo fetale del cervello, con conseguenti disturbi cognitivi (Ghisari e
Jorgensen, 2005). Wang et al. hanno valutato gli effetti del NP sugli osteoblasti
mediante uno studio in vitro su cellule di osteosarcoma umano MG63. Da tale
lavoro ¢ emerso che il nonilfenolo, in tali cellule, ¢ responsabile dell’aumento
della concentrazione di Ca®" intracellulare, in quanto oltre a promuovere il rilascio
di Ca®" dai depositi intracellulari, stimola anche I’influsso di Ca®" dallo spazio
extracellulare e pud determinare citotossicita correlata al Ca** con modalita dose-
dipendente (Wang et al. 2005). In osteoblasti di ratto, invece ¢ stato dimostrato
che I’'NP ¢ in grado di indurre 1’apoptosi e di influenzare I’espressione dei
recettori del 17f-estradiolo (Sabbieti et al., 2011). In uno studio recente, Lukac et
al. hanno visto che il nonilfenolo ¢ in grado di alterare la motilita di spermatozooi

bovini in vitro (Lukac et al., 2013).
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CAPITOLO 1V

GLI ESTROGENI

4.1 Gli ormoni steroidei

Gli ormoni steroidei sono ormoni di natura lipidica derivanti da un precursore
comune che ¢ il colesterolo con cui condividono la struttura tetraciclica
(ciclopentanperidrofenantrene). Tali ormoni, a differenza di quelli peptidici, sono
sintetizzati solamente da pochi organi e non vengono immagazzinati in tessuti di
riserva, ma vengono prodotti all’occorrenza e prontamente liberati nel plasma.
Essi sono prodotti per metabolizzazione del colesterolo nella corteccia surrenale,
nelle gonadi e nella placenta e possono essere classificati in corticosteroidi e
ormoni sessuali. I corticosteroidi vengono biosintetizzati e secreti dalle ghiandole
surrenali e comprendono i1 glucocorticoidi, che regolano il metabolismo dei
carboidrati, dei lipidi e delle proteine e i mineralcorticoidi, che regolano il
bilancio salino e la ritenzione idrica. Gli ormoni sessuali comprendono gli ormoni
sessuali maschili (androgeni) e gli ormoni sessuali femminili (estrogeni e
progestinici). Gli ormoni steroidei viaggiano nel flusso circolatorio trasportati da
particolari proteine, le SBP (steroid binding protein) che prendono il nome di
carrier e ci0 consente all'ormone di raggiungere le cellule bersaglio senza essere
facilmente degradato. Essendo di natura lipidica, gli ormoni steroidei entrano
nella cellula e trovano 1 loro recettori specifici a livello citoplasmatico o a livello
nucleare. Alcuni di questi ormoni possono avere il loro recettore anche sulla
membrana esterna: qui il legame attiva la proteina G formata da tre subunita
(a,B,y). La subunita alfa dopo l'attacco si fosforila e si dissocia e va in circolo nel
citoplasma dove viaggia e va ad attivare 1'adenilato ciclasi (meccanismo identico
agli ormoni progestinici). I complessi ormone-recettore esercitano la loro azione
legando elementi responsivi all’ormone (Hormone Response Elements, HREs) sul
DNA ed influenzando cosi la trascrizione dei geni bersaglio. Gli estrogeni nella
donna sono sintetizzati dalle cellule della teca e dalla granulosa nei follicoli
ovarici, dal corpo luteo e dall’unita feto-placentare durante la gravidanza e

nell’'uomo dai testicoli. Gli estrogeni naturali possono essere divisi in: 17f-
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estradiolo (E2), il maggior prodotto della secrezione ovarica; 1’estrone (12 volte
meno potente), prodotto in piccole quantita sia nella donna che nell’'uomo anche
dalla corticale del surrene; D’estriolo (80 volte meno potente), derivato
dall’ossidazione degli altri due, che si verifica principalmente a livello del fegato
ed in minor misura in altri distretti dell’organismo. Il catabolismo degli estrogeni
genera inoltre altre molecole dotate di attivita estrogenica indicate come
catecolestrogeni i quali sono generati per idrossilazione aromatica del 17f3-
estradiolo e dell'estrone nella posizione C2 o C4 in vari tessuti. Tra 1
catecolestrogeni un ruolo di primo piano ¢ svolto dal 4-idrossiestradiolo,
considerato un estrogeno a lunga azione, per via dei lunghi tempi necessari per la
sua dissociazione dal recettore. Gli estrogeni sono necessari per la maturazione
dell’organismo femminile e per le funzioni riproduttive, ma hanno una serie di
effetti anche sui tessuti non riproduttivi, ad esempio a livello osseo,
cardiovascolare e cerebrale. La loro massiccia secrezione in eta puberale, infatti,
induce la chiusura delle cartilagini di coniugazione delle ossa lunghe terminando
la fase di accrescimento staturale. Gli estrogeni stimolano lo sviluppo stromale
della mammella ed il mantenimento delle caratteristiche femminili secondarie
(crescita delle mammelle, distribuzione dei peli, voce, distribuzione del grasso) e
permettono la fecondazione e la gravidanza, intervenendo nella regolazione del
ciclo mestruale, mantengono, inoltre, il trofismo osseo ed hanno quindi azione
protettiva nei confronti dell’osteoporosi. Stimolano la sintesi dei trigliceridi e
I’aumento delle lipoproteine ad alta densita (HDL) proteggendo le pareti vasali
dal danno arteriosclerotico e, dato che le donne possiedono molti piu estrogeni
degli uomini, fino alla menopausa il rischio di sviluppare malattie cardiovascolari
¢ considerevolmente inferiore. Stimolano la lipolisi nel tessuto muscolare ed
adiposo e regolano molte funzioni cerebrali fra cui I’attenzione e la memoria e
stimolano anche la sintesi epatica di numerosi enzimi e proteine come ad esempio
I’angiotensinogeno. La sintesi degli estrogeni dipende dalla compartecipazione
delle cellule della teca e delle cellule della granulosa. Si parla di modello “due
cellule-due gonadotropine”. Le cellule della teca, stimolate dall’ormone
luteinizzante (LH), producono androstenedione e testosterone, che diffondono
nelle cellule della granulosa, dove sono convertiti rispettivamente in estrone € in
estradiolo sotto l'azione dell'ormone follicolo stimolante (FSH). L’enzima

coinvolto ¢ I’aromatasi, localizzata a livello del reticolo endoplasmico, che tramite
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idrossilazione e deidratazione determina 1’aromatizzazione dell’anello A degli

androgeni. L attivita aromatasica ¢ indotta dall’ormone FSH.

4.2 Pathway molecolari degli estrogeni

Gli estrogeni giocano diversi ruoli nella crescita, sviluppo, riproduzione e
mantenimento di un diverso range di tessuti nei mammiferi. Gli effetti fisiologici
degli estrogeni sono mediati da recettori intracellulari ER (recettori per gli
estrogeni), che regolano la trascrizione di geni target, attraverso il legame a
specifiche sequenze sul DNA. Gli ER orchestrano sia risposte genomiche sia
risposte non genomiche in risposta agli estrogeni, xenoestrogeni e segnali emanati
dai pathway di segnalazione dei fattori di crescita (Fig. 6). Gli effetti pleiotropici
e tessuto-specifici degli estrogeni sono mediati attraverso [’espressione
differenziale di due distinte isoforme di ER: ERa ¢ ERP e i loro coregolatori
(Moggs e Orphanides, 2001); le attivita di molteplici proteine di interazione con
gli ER convergono e conferiscono distinte funzionalita agli ER, che includono
I’attivazione e la repressione della trascrizione, 1’integrazione di vie di trasduzione
del segnale intracellulari e il controllo della progressione del ciclo cellulare. Tutte
e due le isoforme di ER sono largamente espresse nell’organismo di entrambi 1
sessi. ERa predomina nell’utero e nella ghiandola mammaria mentre ERP svolge
ruoli significanti nel sistema nervoso centrale, nel tratto urogenitale, sistema
immunitario, tessuto osseo, reni € polmoni (Gustafsson, 2000). A livello cellulare,
la maggior espressione di ERa ed ERP si ritrova nel nucleo e nel citoplasma.
Tuttavia, piccole quantitd (2%) possono ritrovarsi sulla membrana cellulare.
Entrambi gli ER esibiscono strutture caratteristiche appartenenti alla
superfamiglia dei recettori nucleari. Sono composti da tre domini funzionali: il
dominio trascrizionale ligando indipendente AF-1 (Activation Function 1) nella
regione NH; terminale, il dominio di legame al DNA e il dominio di legame al
ligando che contiene un dominio trascrizionale AF-2 (Activation Function 2)
dipendente da ligando (Mishra et al., 2003). Per svolgere le loro funzioni nel
nucleo e nel citoplasma gli ER integrano segnali multipli sia dai ligandi che da
pathway trasduzionali intracellulari. E’ stato dimostrato che gli estrogeni, via ER,

agiscono sulla vascolatura, cosi come sul tessuto osseo, sul sistema riproduttivo,
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sul fegato e sul cervello attraverso risposte rapide non genomiche oppure
mediante il pathway classico (effetti genomici) (Driggers e Segars, 2002).
Quest’ultimo dipende sull’interazione diretta degli estrogeni con i suoi recettori.
Non appena attivato, il complesso ormone- recettore ¢ in grado di attivare
direttamente la trascrizione genica oppure puo interagire con fattori di trascrizione
influenzandone la loro attivita. Il percorso non classico lavora piu rapidamente e
dipende dall’abilita degli estrogeni di interagire sia con recettori per ormoni non
steroidei sia con recettori per ormoni steroidei situati sulla membrana cellulare. In
entrambi 1 modi vengono attivate proteine chinasi che in ultimo regolano la
trascrizione di geni specifici (Lorenzo, 2003). In tabella 4 sono riportate le

proteine di interazione agli ER e i geni regolati dagli estrogeni.
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Fig. 6 Rappresentazione schematica della via di segnalazione degli estrogeni (vedi testo per i

dettagli)

4.2.1. Meccanismo di azione “classico”

Il meccanismo classico dell’azione degli ormoni steroidei coinvolge I’interazione
con 1 recettori intracellulari, che sono sia citoplasmatici che nucleari; il legame

dell’ormone agli ER causa il rilascio del recettore da un complesso inibitorio
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formato dalle HSP (Heat Shock Protein) che comporta cambi conformazionali che
fanno si che il complesso recettore-ligando vada a legarsi alla sequenza
palindromica ERE (Estrogen responsive element), localizzata nei promotori dei
geni target, con conseguente attivazione della trascrizione genica (Knoblauch e
Garabedian, 1999). In presenza di un’esposizione acuta ai ligandi estrogenici, la
trasduzione del segnale ¢ mediata in parte attraverso il recettore ERa (Bjonstrom e
Sjoberg, 2005) e una caratteristica di questa trasduzione ¢ la traslocazione
dell’ERa citoplasmatico nel nucleo (Hsu et al., 2009; Bjornstrom e Sjoberg, 2005;
Okada et al., 2008). La massima attivita trascrizionale richiede la partecipazione
sia del dominio AF-1 sia di AF-2 ed ¢ influenzata da molteplici cofattori come i
complessi di rimodellamento della cromatina, coattivatori e corepressori. I
coattivatori in genere non si legano al DNA ma sono reclutati sui promotori dei
geni target attraverso le interazioni proteina-proteina che si stabiliscono con gli
ER. Esempi di coattivatori degli ER includono membri della famiglia p160/SRC
(Steroid Receptor Coactivator), NcoA2; NCOA3/AIBI/TRAMI/RAC3; i
cointegratori: CBP (CREB- Binding Protein), p300 e membri della famiglia
CITED. Esempi di corepressori implicati nel silenziamento genico sono NCoR
(Co-repressori per recettori nucleari), la proteina MTA-1 (Metastasis Associated
1). Alcuni coregolatori, come PELP-1 (Proteine nucleari ricche in prolina e acido
glutammico) agiscono sia da coattivatori che da repressori di ER. Un secondo
meccanismo di azione del pathway classico coinvolge interazioni proteina-
proteina: il complesso ER-ligando interagisce con fattori di trascrizione come NF-
Kappa B (Nuclear Factor Kappa B), la proteina attivatrice 1 e la proteina SP-1
(Specific Protein 1) che influenzano la trascrizione genica (Moggs e Orphanides,

2001).

4.2.3. Meccanismo di azione “non classico”

I recettori degli estrogeni localizzati sulla membrana cellulare e nel citoplasma
sono anche coinvolti con la trasduzione degli effetti non genomici degli estrogeni,
che sono molto rapidi se paragonati con la trascrizione genica e la sintesi proteica
(Simoncinti et al., 2003). Tipicamente, questi effetti avvengono nel giro di secondi

o minuti mediante il reclutamento di secondi messaggeri quali I’ossido nitrico
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(NO), RTK (recettori tirosin chinasi), GPCR (recettori accoppiati a proteine G) e
proteine chinasi che includono PI3K (fosfatidil inositolo 3 chinasi), serina-
treonina chinasi Akt, membri della famiglia delle MAPK (proteina chinasi attivata
da mitogeni), proteine chinasi A e C (PKA, PKC). Il ruolo anti apoptotico degli
estrogeni avviene attraverso [’attivazione dei GPCR ed il pathway Akt.
L’attivazione della cascata delle MAPK ¢ legata all’attivazione di eventi
citoplasmatici a valle o a eventi trascrizionali che coinvolgono il potenziamento
dell’attivita di AF-1 (Lorenzo, 2003). Dopo il legame al ligando, ER induce la
fosforilazione di proteine adattatrici, Src ¢ SHC (proteine con dominio SH2) che
porta alla formazione di un complesso SHC-GRB2 (Growth Factor Receptor
Binding Protein 2)-SOS con conseguente attivazione di Ras, Raf, Erkl/2
(Extracellular Signal regulated Kinases), JNK (c-Jun N-terminal kinase) e p38.
Queste infine traslocano nel nucleo dove partecipano alla trascrizione genica. Le
MAPK possono inoltre direttamente catalizzare la fosforilazione della serina 118

degli ER aumentandone la loro efficienza trascrizionale.

Tabella 4 — Sigle dei geni target dei recettori ERa ed ERP (ER) e relative funzioni

Cofattori di ER e proteine di interazione: AHR, BCARI, BRCA1l, CAV1, CCNDI1, EFNAS, ESRI,
ESR2, HSP90AAI, IGF1, MED1, MTA1, NCOA1, NCOA2, NCOA3, NCOR1, NCOR2, NROB1, NROB2,
NRIP1, PELP1, PGR, PHB2, SAFB, TFF1 (PS2), VDR.

Geni target dei recettori degli estrogeni:

Differenziamento sessuale femminile: BCL2L1 (BCL-X), FST, NRIP1, PGR, VEGFA, WNT4, WNT5A.
Differenziamento sessuae maschile: BCL2L1 (BCL-X), CCNDI1, CYP19A1, WNT4, WNT5A.

Ciclo ovulatorio: BCL2L1 (BCL-X), BMP4, ERBB2 (HER2), FST, NRIP1, PGR, TGFB3, VEGFA,
WNTS5A.

Gravidanza: FOS, JUNB, PGR, PTGS2 (COX2), SNAII (Snail), SOCS3, SPP1 (Osteopontin), TGFB3,
WNT4.

Sviluppo ghiandola mammaria: BMP4, CAV1, CCNDI1, ERBB2 (HER2), ERBB3, IGFBPS5, IRS1, NR3C1
(GRL), PGR, PTCH1, TGFB3, VEGFA, WNT4, WNT5A.

Sviluppo del sistema cardiovascolare: C3, CAV1, CCL2 (MCP-1), EGR3, ERBB2 (HER2), ERBB3,
JUNB, KLK3, MMP9 (Gelatinase B), NRP1, PTCH1, PTGS2 (COX2), RARA, SOCS3, TGFA, THBSI,
VEGFA, WNT4, WNT5A.

Sviluppo del sistema nervoso: APBB1, BDNF, CCL2 (MCP-1), CITED2, CKB, CYP19A1, EGR3, ERBB2
(HER2), ERBB3, FOS, FOXAI, L1ICAM, LGALS1, NAB2, NR2F6, NR3C1 (GRL), NRP1, PTCHI,
S100A6, SPP1 (Osteopontin), VEGFA, WNT4, WNTS5A.

Sviluppo osseo: BMP4, BMP7, IGF1, IGFBP5, JUNB, MMP9 (Gelatinase B), NAB2, PTGS2 (COX2),
SNAII (SNAIL), SPP1 (Osteopontin), TGFB3, WNT4, WNT5A.

Regolazione della crescita: BMP7, CTGF, EBAGY9, ERBB2 (HER2), IGFBP4, IGFBP5, NOV, NRP1,
PTCHI1, SOCS3, SPP1 (Osteopontin), WISP2, WNTS5A.

Trascrizione: EGR3, FOS, FOXAI, JUNB, MAFF, MYC, NCOA1, NCOA3, NR3C1 (GRL), NR5A2,
NRIP1, PGR, RARA, SNAII (Snail), XBP1.

Altri geni: AKAP1, CTSD, CYP1AI, G6PD, LPL, LTBP1, PDZK1, RALA, TFF1 (PS2).

(fonte: Qiagen, sample and assay technologies)
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CAPITOLO V

PROSTATA ED EDCs

5.1 Breve cenni di anatomia e istologia della prostata

La prostata, o ghiandola prostatica, ¢ la piu importante ghiandola accessoria
dell’apparato riproduttivo maschile, la cui funzione € necessaria per la fertilita; la
funzionalitda spermatica, infatti, dipende dal contributo del fluido prostatico
(Lorenzetti et al., 2010); questo rappresenta circa il 30% dell’eiaculato e fornisce
proteine (es. antigene prostatico specifico), elementi in tracce (es. zinco) e altre
molecole (es. citrato) essenziali per I’attivazione e la capacitazione degli
spermatozoi (Jonsson et al., 2006; Veveris-Lowe et al., 2007). La crescita ¢ lo
sviluppo di questa ghiandola ¢ controllata generalmente dagli androgeni; tuttavia,
in letteratura ¢ suggerito in questi processi un ruolo di uguale importanza svolto
dagli estrogeni (Bostwick et al., 2004; Taplin ¢ Ho, 2001; Prins e Korach, 2008).
La prostata differisce considerevolmente tra le varie specie di mammiferi, per le
caratteristiche anatomiche, chimiche e fisiologiche. Negli uomini, ha una struttura
a forma di noce, circonda I’uretra ed ¢ situata alla base della vescica (Fig. 7a). Ha
un diametro trasversale medio di 4 cm alla base, verticalmente ¢ lunga 3 cm e
antero-posteriormente circa 2 cm; la prostata, il cui sviluppo embrionale ¢
condizionato da vari fattori tra i quali ’indispensabile presenza di testosterone
fetale, subisce un’evoluzione strutturale e ponderale dalla nascita all’eta adulta per
raggiungere un peso di circa 20 g all’eta di 20-25 anni, che pud notevolmente
aumentare in condizioni patologiche. Sebbene nella prostata adulta e in condizioni
fisiologiche non si riescano a distinguere strutture lobulari, secondo il modello
proposto da Mc Neal (Mc Neal, 1969, 1981, 1989) ¢ possibile suddividere tale
ghiandola in tre zone: la zona centrale, la zona di transizione e la zona periferica,
insieme ad uno stroma fibromuscolare anteriore e una regione periuretrale
(Timms, 2008) (Fig. 7b). La zona periferica rappresenta la parte piu estesa della
prostata ed ¢ il punto da dove origina la maggior parte dei carcinomi. Al contrario,
I’iperplasia prostatica benigna, una condizione patologica non maligna presente

negli anziani, origina dalla zona di transizione. A differenza della prostata umana,
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la prostata di topo presenta lobature multiple con distinti pattern di ramificazioni,
aspetto istologico, espressione genica e secrezione proteica (Cunha et al. 1987).
Queste corrispondono ai lobi ventrali, laterali, dorsali e anteriori con i lobi dorsali
e laterali spesso considerati insieme per le analisi. Sebbene alcuni autori ritengano
che 1 lobi dorso- laterali della prostata di topo presentino analogie con la zona
periferica dell’'uomo, soprattutto nella patogenesi del cancro prostatico, la
maggior parte dei patologici confuta e respinge questa conclusione (Shappell et al.
2004). Tuttavia, le analogie nei profili di espressione genica tra le due specie
supportano 1’idea che la zona dorso-laterale del topo ¢ molto simile alla zona
periferica umana (Berquin et al., 2005). A livello istologico, sia la prostata di
uomo che quella di topo presentano un epitelio pseudostratificato con tre tipi
differenti di cellule epiteliali: luminali, basali e neuroendocrine distribuite in uno
stroma formato da fibrocellule muscolari lisce e tessuto connettivo fibroso (Foster
et al., 2002; van Leenders e Schalken, 2003; Hudson, 2004; Shappell et al., 2004;
Peehl, 2005). Le cellule dello strato luminale formano un continuo strato di cellule
colonnari polarizzate responsabili della secrezione proteica, che presentano
marker caratteristici, come la citocheratina 8 e 18 e alti livelli di recettore degli
androgeni (AR). Le cellule basali, sottostanti a quelle luminali, esprimono il p63 e
le citocheratine ad alto peso molecolare 5 e 14, con livelli bassissimi di AR.
Infine, le cellule neuroendocrine, la cui funzione rimane sconosciuta, e presenti in
misura minore, esprimono marker endocrini come la cromogranina A e la

sinaptofisina e sono AR negative (Shen et al., 2010).

Vescica Vescicola seminale
7 ] ‘ _ Lo sfintere si
: ./ | \ contrae durante
Ossa del pube . A B : 1— Dotto eiaculatorio leiaculazione
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| Prostata Dotto elaculatorio
Ghiandola bulbo-uretrale

Epididimo

Fig. 7a Anatomia del tratto riproduttivo maschile. Si noti la posizione della prostata (web).
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Uretra prostatica

Dotto Eiaculatorio |

Fig. 7b Struttura della prostata umana secondo il modello di McNeal. A- zona centrale B-
stroma fibromuscolare C- zona di transizione D- zona periferica E- regione della ghiandola

periuretrale (web).

5.2 Cancro alla prostata

Il cancro alla prostata rappresenta uno dei cancri maschili maggiormente
diagnosticati in Europa e negli Stati Uniti, con un forte incremento nel numero di
casi nell’ultimo ventennio (Fig. 7¢). La maggior parte dei tumori alla prostata
deriva dalle cellule epiteliali della ghiandola e gli androgeni sono stati considerati
per molto tempo come i principali responsabili nell’insorgenza di questa patologia
(Huggins e Hodges, 2002). Il coinvolgimento degli estrogeni, invece, ¢ stato
riconosciuto soltanto piu tardi. Sebbene questi ultimi, insieme agli androgeni,
giochino un ruolo fondamentale nella normale crescita e nel normale sviluppo di
tale ghiandola (Bostwick et al. 2004; Taplin e Ho, 2001; Prins e Korach, 2008),
I’esposizione agli estrogeni durante la vita fetale puo alterare lo sviluppo della
prostata, portando all’iperplasia e al cancro nelle fasi successive della vita (Huang

et al., 2004; Prins e Korach, 2008; Ellem e Risbridger, 2009).
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Fig. 7c¢ Trend di incidenza del cancro alla prostata in paesi Europei (sopra) e non (sotto).
Numero di casi/100 000 maschi (http://globocan.iarc.fr/factsheets/cancers).

5.2.1. Ruolo degli estrogeni su cancro e patologie prostatiche

L’azione degli estrogeni sulla prostata puo essere mediata attraverso due distinti
recettori, il recettore per gli estrogeni ERa e il recettore ERB (Kuiper et al., 1997).
Questi due recettori, sebbene presentino un’omologia strutturale e stessa
specificita di legame al ligando (cftt. capitolo precedente), controllano pathways
molecolari differenti nella prostata. ERa sembra essere coinvolto nella
proliferazione cellulare, mentre ERP sembra essere implicato nel processo
apoptotico e nel differenziamento cellulare (Ellem e Risbridger, 2009; Hartman et
al., 2012). Questi due recettori sono inoltre espressi in maniera differente nel
compartimento epiteliale e stromatico della prostata, con ERa localizzato
principalmente nelle cellule mesenchimali ed ERP in quelle epiteliali (Kuiper et

al., 1996; Cooke et al., 1991; Prins et al, 2001). Alcuni autori suggeriscono che
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ERpP possa proteggere la ghiandola dallo stress ossidativo; ¢ stato dimostrato
infatti, che tale recettore ¢ piu effettivo di ERa nell’induzione di enzimi
antiossidanti (Montano e Katzenellenbogen, 1997; Montano et al., 2004), sebbene
questi risultati si riferiscano ad altre patologie, come malattie cardiovascolari,
degenerazione neuronale e sviluppo del cancro al seno (Dimitrova et al., 2002;
Gelinas et al., 2004; Treuter et al., 2000; Bianco et al., 2005). Un crescente
numero di prove indica che la segnalazione operata dagli estrogeni ¢ importante
nella morfogenesi duttale della prostata (Chen et al., 2009) e nella composizione
della matrice extracellulare (Chang et al., 1999), nonché nella carcinogenesi
prostatica. In modo particolare, nelle cellule epiteliali prostatiche, durante la
vecchiaia, si osserva una riduzione del So-didrotestosterone e 1’aumento degli
estrogeni (Vermeulen et al., 1972; Krieg et al., 1993) che causano la stimolazione
estrogenica dell’epitelio prostatico, con la riattivazione della crescita che porta
alla trasformazione neoplastica. Esperimenti condotti su modelli animali, hanno
stabilito, infatti, che gli estrogeni, da soli o in sinergia con gli androgeni, inducono
un’aberrante crescita e trasformazione neoplastica della ghiandola (Bostwick et
al., 2004; Ho, 2004; Taplin e Ho, 2001). E’ stato dimostrato, in varie specie, che
I’esposizione sia in utero sia nella fase adulta a dosi farmacologiche di estrogeni ¢
in grado di provocare lesioni benigne che rientrano sotto il nome di metaplasia
squamosa, derivanti dalla proliferazione aberrante delle cellule epiteliali dello
strato basale (Adams et al., 2002). La somministrazione di 17p-estradiolo, insieme
al testosterone, nei ratti Noble, ¢ causa di lesioni precancerose simili a quelle che
si osservano nella neoplasia prostatica intraepiteliale umana (Ho et al., 1997; Ho
et al., 1995; Leav et al., 1989). Nei ratti, ’esposizione in utero a bassi livelli di
estrogeni ¢ causa di fenotipi iperplastici in eta adulta (vom Saal et al., 1997). Prins
et al. (Prins et al., 2001) hanno dimostrato che 1 fenotipi iperplastici spesso non si
riscontrano nei topi knockout (KO) per ERa nati da madri estrogenizzate. In topi
knockout per ERp, al contrario, I’iperplasia ¢ ancora rilevabile, confermando che
ERa ¢ il recettore principalmente coinvolto nella crescita cellulare aberrante. Da
altri studi, condotti sempre in modelli di topi knockout per i recettori degli
estrogeni € emerso pero che 1’alterazione di uno dei due recettori (ERa o ERP) o
di entrambi, non influenza il fenotipo prostatico, suggerendo il possibile
coinvolgimento di altri recettori chiamati “recettori correlati ai recettori degli

estrogeni” (ERR; a, B, y); si tratta di recettori nucleari orfani costitutivamente
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attivi che non necessitano del legame con gli estrogeni. Numerose evidenze
sperimentali suggeriscono che gli ERR possono interferire con i recettori degli
estrogeni (ER) in diversi tipi di cellule attraverso la competizione per i loro siti di
legame al DNA o ai loro coattivatori trascrizionali. A tal proposito, Cheung et al.
hanno indagato sull’espressione dell'mRNA e delle proteine di tre ERR in cellule
epiteliali di prostata umana, in linee cellulari stabilizzate, in xenotrapianti tumorali
e in tessuti prostatici, evidenziando [’espressione dell’'mRNA dell’ERRa in
diverse linee cellulari tra cui la linea cellulare non tumorale umana PNTIA
(Cheung et.al., 2005). Nello stesso studio, gli autori hanno dimostrato che gli
ERRs, che sono coespressi con i canonici ER in cellule prostatiche, sono in grado
di regolare la crescita cellulare e modulare le vie di segnalazione dei recettori
degli estrogeni, interferendo con la trascrizione di ERa nelle cellule prostatiche

(Cheung et al., 2005).

5.2.1. Evidenze epidemiologiche tra EDCs e cancro alla prostata

Il grande aumento dei casi diagnosticati di cancro alla prostata in parte pud essere
attribuito al miglioramento delle metodiche analitiche, come 1’introduzione e il
dosaggio dell’antigene prostatico specifico (PSA). Tuttavia, esistono evidenze
epidemiologiche che diversi fattori ambientali, quali la dieta e 1’esposizione a
sostanze chimiche, possono contribuire all’insorgenza del cancro alla prostata
(Lichtenstein et al., 2000; Bostwick et al., 2004). Studi epidemiologici rivelano,
infatti, che I’esposizione a diversi pesticidi usati in agricoltura, come il bromuro di
metile, il clorofiros, il fonofos, il cumafos, il forato, la permetrina e il butilato,
possono giocare un ruolo nell’insorgenza di questa patologia (Alavanja et al.,
2003; Koutros et al., 2010; Fabry et al., 2006). In modo particolare, il clorofiros, il
fonofos, il cumafos, il forato, e la permetrina sono tiofosfati che agiscono
inibendo [’acetilcolina esterasi, ma sono anche inibitori degli enzimi P450.
Clorofiros, fonofos e forato inibiscono fortemente CYP1A2 ¢ CYP3A4, che sono
1 principali P450 che metabolizzano 1’estradiolo (E2), I’estrone e il testosterone
nel fegato (Usmani et al., 2006 Usmani et al., 2003). Cio suggerisce che
I'esposizione a questi composti puo interferire con il metabolismo degli ormoni

steroidei, disturbando I'equilibrio ormonale che a sua volta contribuisce ad un
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rischio maggiore d’insorgenza di anomalie alla prostata. Anche altri pesticidi
organoclorati, come 1’oxiclordano, il transclordano e il clordecone sono stati
associati con I’aumento del rischio del cancro alla prostata (Multigner et al., 2010;
Hardell et al., 2006; Cockburn et al., 2011); al contrario, non sono state trovate
associazioni con I’esposizione alle diossine e ad alcuni policloro-bifenili (Ritchie
et al., 2003; Aronson et al., 2010). L’esposizione all’arsenico presenta una forte
associazione con I’insorgenza del cancro alla prostata (Schuhmacher-Wolz et al.,
2009), mentre ci sono dati discordanti sull’effetto del cadmio (Bostwick et al.,
2004; Sahmoun et al., 2005); il meccanismo preciso con il quale questi EDCs
inducono la carcinogenesi in tale ghiandola resta ancora sconosciuto; tuttavia,
osservando le strutture chimiche dei composti in questione, si pud notare che si

comportano tutti da mimetici degli estrogeni naturali.

5.2.2. Studi in vivo e in vitro su relazione tra EDCs e cancro alla prostata

Esistono grosse difficolta nel trovare validi modelli animali che presentino le
stesse caratteristiche della prostata umana, soprattutto quelle che si evidenziano
nelle varie patologie prostatiche; queste caratteristiche da tenere in considerazione
includono I’androgeno dipendenza, lo sviluppo di un androgeno indipendenza in
stadi piu avanzati, una crescita lenta con periodi di lunga latenza e I’abilita di
metastatizzare nei linfonodi, nelle ossa e in altri organi. I ceppi di roditori piu
utilizzati per tali scopi sono i ratti F344 e i ratti Noble; tuttavia, nei primi ¢
impossibile indurre tumori mediante somministrazione di androgeni e in entrambi
¢ difficile osservare metastasi. Per ovviare a ci0, sono stati ingegnerizzati ceppi di
roditori modificati transgenicamente con ghiandola prostatica con caratteristiche
patologiche simili a quella umana, come i1 topi TRAMP e i topi LADY
(Grabowska et al., 2014). Pochi dati sono presenti in letteratura sull’effetto del
nonilfenolo sulla prostata; ¢ stato visto, ad esempio, che 1’esposizione in utero al
nonilfenolo causa alterazioni morfologiche e riduzione del peso della prostata in
ratti di generazione F1 (Jie et al.,, 2010); analogamente, ¢ stata ritrovata una
riduzione del peso della prostata ventrale in ratti Sprague-Dawley dopo
somministrazione orale con nonilfenolo (Who et al., 2007); al contrario, in un

altro studio, condotto su ratti F344 ¢ stato dimostrato che I’esposizione al
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nonilfenolo durante il periodo di sviluppo degli organi sessuali, non produce
alterazioni morfologiche significative della prostata rispetto al gruppo controllo
(Inaguma et al., 2004). Piu lavori si ritrovano, invece, sull’effetto del bisfenolo A
(BPA) su ratti e su linee cellulari di prostata; diversi dati indicano che nei ratti, la
somministrazione di basse dosi di BPA durante le fasi iniziali di vita, cio¢ quando
1 tessuti sono particolarmente sensibili a stimoli di natura endocrina, ¢ in grado di
influenzare diversi aspetti dello sviluppo della prostata (Welshons et al., 2006;
Vandenberg et al., 2012). Chitra et al. hanno dimostrato che 1’esposizione di basse
dosi di BPA nei ratti adulti ¢ in grado di incrementare il peso della prostata
ventrale (Chitra et al., 2003), mentre altri autori hanno visto che 1’esposizione ad
alte dosi puo indurre I’espressione della citocheratina 10 (una proteina collegata
alla metaplasia squamosa) nell’epitelio prostatico di topo (Ogura et al., 2007).
Recentemente, Castro et al. hanno studiato, nella prostata ventrale di ratti adulti,
dopo iniezione col bisfenolo per quattro giorni, 1’espressione di tre isoforme
dell’enzima Sa-reduttasi (5a-R di tipo 1, 2, e 3) e dell’aromatasi, enzimi chiave
coinvolti nella biosintesi del diidrotestosterone e dell’estradiolo, rispettivamente,
mostrando una riduzione di 5a-R1 e 50-R2 e un aumento di 50-R3 (marker di
malignitd) e dell’aromatasi (Castro et al., 2013); nello stesso studio, gli autori
hanno riscontrato un alto rapporto estradiolo/testosterone, che ¢ spesso associato
con patologie prostatiche. Studi in vitro, invece, hanno dimostrato che il BPA si
comporta come un potente mitogeno in differenti linee cellulari di prostata umana
(LNCaP, PC3) attraverso un meccanismo che vede il coinvolgimento del recettore
per gli androgeni (Wetherill et al. 2002; Wetherill et al. 2005; Wetherill et al.
2006).
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CAPITOLO VI

SCOPO DELLA RICERCA

Le tematiche inerenti ai distruttori endocrini (EDCs) sono oggetto di numerosi e
continui dibattiti, che coinvolgono, oltre ai ricercatori scientifici, associazioni
ambientalistiche e istituzioni politiche; si cerca di individuare le sostanze
chimiche abili nell’interferire con il sistema endocrino e laddove individuate,
caratterizzarne 1 meccanismi molecolari potenzialmente legati ad effetti dannosi
per gli ecosistemi e per I’'uomo. Gli xenoestrogeni, molecole in grado di mimare
gli estrogeni naturali, rappresentano una delle categorie piu interessanti di EDCs,
visto che I’esposizione umana a tali sostanze potrebbe essere causa di molte
patologie, in modo particolare alcuni tumori collegati agli ormoni (es. cancro al
seno, all’endometrio, alla prostata). Evidenze epidemiologiche e dati ottenuti sia
in vivo che in vitro, suggeriscono una possibile relazione tra xenoestrogeni e
sviluppo di patologie prostatiche (Koutros et al., 2010; Alavanja et al., 2003). La
prostata, ghiandola importante per la fertilita dei mammiferi, risponde sia a
stimoli androgenici che estrogenici. Disequilibri ormonali tra androgeni ed
estrogeni possono essere la causa di una crescita aberrante e di stati patologici
della prostata, cancro incluso. Tuttavia, sono ancora poco noti gli esatti pathway
molecolari con i quali la prostata risponde a estrogeni e xenoestrogeni. Le
difficolta risiedono soprattutto nell’impossibilita di trovare validi modelli
sperimentali in vivo che presentino una ghiandola con caratteristiche simili a
quella umana, fatta eccezione per alcuni topi transgenici (Grabowska et al., 2014).
Considerato questo background e data 1’esposizione umana agli EDCs, in questo
lavoro ho studiato gli effetti del nonilfenolo, un noto inquinante ubiquitario ad
azione estrogenica, su due linee cellulari di prostata umana, le PNTIA (non
tumorigeniche) e le LNCaP (adenocarcinoma prostatico umano), andando a
valutare gli effetti sulla proliferazione cellulare, I’interazione con i recettori per gli
estrogeni (ER) e il possibile coinvolgimento di risposte non genomiche, come la
variazione di messaggeri intracellulari come AMP ciclico (cAMP) e Calcio
(Ca™). Sulle LNCaP ¢ stata studiata inoltre I’espressione della ciclina D1, un noto

target di responsivita agli estrogeni, coinvolto anche in patologie prostatiche.
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Parallelamente, nei vari esperimenti, le cellule sono state trattate con 1’ormone
endogeno 17p-estradiolo, al fine di verificare analogie o meno tra le due sostanze,
e co-esposte con l’inibitore selettivo per gli estrogeni ICI 182,780. Il fine di
questo studio ¢ quello di aumentare le conoscenze sui meccanismi molecolari con

1 quali xenoestrogeni ed estrogeni esplicano 1 loro effetti biologici sulla prostata.
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CAPITOLO VII

MATERIALI E METODI

7.1 Colture cellulari

Per la realizzazione degli studi in vitro, sono state allestite colture cellulari di
cellule epiteliali di prostata umana (PNT1A) (ECACC Salisbury, UK) e di cellule
di adenocarcinoma prostatico umano (LNCaP) (ATCC® CRL-1740™).
Composizione dei terreni di coltura utilizzati: PNT1A: RPMI-1640 (Lonza), 10%
FBS (siero fetale bovino) (Sigma Aldrich), 2 mM L-glutammina (Euroclone), 100
U/mL penicillina/streptomicina (Lonza), 40pug/mL gentamicina (Euroclone);
LNCaP: RPMI-1640, 10% FBS, 2mM Sodio Piruvato (Euroclone), 2 mM L-
glutammina, 1% amminoacidi non essenziali (NEA), 100 U/mL
penicillina/streptomicina, 40pg/mL gentamicina. Le cellule crescono adese alla
superficie (fenotipi epithelial like) di flask da 25cm” e 75 cm? (Sarstedt), capsule
Petri da 100 mm (Sarstedt), il terreno di coltura cambiato ogni due giorni e sono
tenute in un incubatore ad umidita controllata a 37 °C e con il 5% CO,. Raggiunta
la confluenza del 70%, le cellule sono state staccate enzimaticamente con 0,25%
di tripsina/EDTA (Invitrogen) e fatte crescere nei supporti utilizzati per i vari
esperimenti: multiwell da 96 pozzetti per 1 saggi MTT e per 1 saggi
spettrofluorimetrici, multiwell da 24 pozzetti per i saggi del cAMP, chamber slide
(Nunc, Labtek) per gli esperimenti di immunofluorescenza e capsule Petri da 100
mm per I’estrazione proteica e del’RNA. Per gli esperimenti sono state utilizzate
cellule che hanno subito da 6 a 15 e da 7 a 13 passaggi per le PNT1A e per le
LNCaP, rispettivamente.

7.2 Sostanze chimiche

Il nonilfenolo (NP) (Sigma 290858), il 17B-estradiolo (E2) (sigma E8875),
I’inibitore selettivo degli estrogeni ICI 182,780 (ICI) (SIGMA 14409) sono stati

sciolti in DMSO (Sigma D8418) e poi diluiti nel terreno di coltura RPMI-1640
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privo di FBS (RPMI-1640- serum free) e di rosso fenolo alle concentrazioni
utilizzate nei vari esperimenti. Nel gruppo controllo, le cellule sono state trattate

esclusivamente con 0,01 % DMSO in RPMI — serum free.

7.3 Saggi MTT

La citotossicita in vitro del NP e dell’E2 ¢ stata valutata utilizzando il test (3-(4,5-
dimetiltiazol-2-i1)-2,5-difeniltetrazolio bromuro) MTT (Cayman Chemicals). Il
saggio dipende dalla capacita riduttiva cellulare di metabolizzare I’'MTT ad un
prodotto di formazano altamente colorato. Le cellule sono state fatte crescere in
piastre da 96 pozzetti (3 x 10" cellule/pozzetto) in 200 pL di terreno di coltura
completo. Ad adesione avvenuta, sono state ormone deprivate (RPMI — serum
free) per 24 h. Dopo, il NP e I’E2 sono stati diluiti a diverse concentrazioni (da 10
®M a 107> M) con o senza I’aggiunta di ICI (10”7 M). Il tempo di esposizione alle
sostanze ¢ stato di 24 h. Dopo il periodo di incubazione, sono stati aggiunti 10 pL.
di MTT ad ogni pozzetto e le cellule sono state incubate per 4h a 37 °C.
Successivamente, il terreno di coltura ¢ stato rimosso delicatamente e rimpiazzato
da 100 pL di Crystal Dissolving Solution (a base di isopropanolo acido) allo
scopo di sciogliere i cristalli di formazano, producendo una soluzione di color
viola. Per le misurazioni di assorbanza ¢ stata effettuata una lettura
spettrofotometrica a 570 nm utilizzando un lettore di piastre. L’assorbanza di tale
composto solubilizzato ¢ direttamente proporzionale all’attivita metabolica ed alla
vitalita cellulare. Sono stati eseguiti tre saggi e per ogni classe sperimentale il test

¢ stato eseguito in triplicato.

7.4 Immunofluorescenze

Per la localizzazione dei recettori degli estrogeni ERa ¢ ERP ¢ stata effettuata
un’immunofluorescenza indiretta. Le cellule sono state fatte crescere in chamber
slide da quattro pozzetti (Nunc Lab-Tek Chamber slide) alla densita di 5 x 10*
cellule/pozzetto. Ad adesione avvenuta, sono state deprivate di FBS per 24h. Il

giorno successivo le cellule sono state trattate con NP ed E2 (PNT1A: 10° M NP
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e 10°M E2) (LNCaP: 10" M NP e 10° M E2) ¢ tale trattamento ¢ stato effettuato
sia in presenza che in assenza dell’inibitore ICI (107 M). Il trattamento & stato
ripetuto per due differenti tempi di incubazione: 2h e 6h. Le cellule controllo,
sono state trattate con DMSO allo 0,01% in terreno di coltura. A trattamento
terminato, le cellule sono state fissate con metanolo freddo per 10 minuti a
temperatura ambiente, permeabilizzate con Triton X-100 allo 0,4% in PBS per 10
minuti, lavate con 0,1% Triton X-100 in PBS (T-PBS) e trattate con normal goat
serum (NGS) 5% per 30 minuti a temperatura ambiente, per il bloccaggio dei siti
aspecifici. Successivamente, ¢ avvenuta I’incubazione con 1’anticorpo primario
overnight a 4°C. Gli anticorpi primari utilizzati sono rabbit polyclonal anti-human
ERa (Santa Cruz — sc544) e rabbit polyclonal anti-human ERp (Santa Cruz sc-
8974), diluiti 1:200 in 1% NGS T-PBS. Nel controllo negativo ¢ stato omesso
’anticorpo primario. Il giorno successivo, dopo tre lavaggi in T-PBS, le cellule
sono state incubate con un anticorpo secondario anti-rabbit Alexa Fluor 488
(Invitrogen) per un’ora al buio. L’anticorpo secondario ¢ stato diluito 1:400 in 1%
NGS T-PBS. Rimossa la soluzione di anticorpo secondario, sono stati effettuati
tre lavaggi in PBS ciascuno da cinque minuti, al buio, per eliminare I’anticorpo
fluorescente che non si ¢ legato; le cellule sono state poi trattate con 1 pg/mL
Hoechst (Invitrogen) per due minuti, al fine di evidenziare i nuclei in
fluorescenza. Le osservazioni sono state eseguite con un microscopio Axioskop
(Carl Zeiss) equipaggiato ad epifluorescenza, con 1’obiettivo 40x, utilizzando due
filtri differenti: quello per I’Hoechst 33258 e quello per I’Alexa Fluor 488, che
emettono, rispettivamente, nel blu (eccitazione: 360 nm, emissione: 452 nm) e nel
verde (eccitazione: 488 nm, emissione: 530 nm). Le immagini sono state acquisite
mediante una videocamera Axiocam MRc5 (Carl Zeiss) ed il software Axiovision
4.7 (Carl Zeiss). Per 1 diversi gruppi sperimentali sono stati scelti campi simili per
densita cellulare. Per ogni condizione sperimentale sono state ripetute tre
immunofluorescenze e sono stati scelti a caso diversi campi per I’analisi dei dati.
Successivamente le immagini acquisite sono state corrette per luminosita e

contrasto e processate mediante il software Image J.

7.5 Estrazione proteica
Per I’isolamento delle proteine citoplasmatiche e nucleari sono stati preparati

buffer differenti. All’Harvest buffer (10 mM HEPES a pH 7.9, 50 mM NaCl, 0,5
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M saccarosio, 0,1 mM EDTA, 0,5% Triton X-100) sono stati aggiunti ImM DTT,
10 mM pirofosfato di tetrasodio, 100 mM NaF, 1 mM PMSF, 4 mg/ml Aprotinina
e 2 mg/ml Pepstatina A. Al tampone A (10 mM HEPES a pH 7.9, 10 mM KClI,
0.lmM EDTA, 0.1 mM EGTA) sono stati aggiunti ImM DTT, ImM PMSF,
4mg/mL Aprotinina and 2mg/mL Pepstatina A. Al Buffer C (10mM HEPES pH
7,9, 500mM NaCl, 0.1mM EDTA, 0.1mM EGTA,0.1% NP-40) sono stati aggiunti
ImM DTT, ImM PMSF, 4mg/mL Aprotinina e 2mg/mL Pepstatina A. Le capsule
Petri con adese le PNTI1A, per le classi sperimentali controllo e trattate con NP
(10°M) ed E2 (10°M), dopo 2 e 6 ore di esposizione, sono state poste per 10
minuti in ghiaccio. Dopo due lavaggi in PBS freddo, sono stati aggiunti 100 pl di
PBS-EDTA 1 mM e le cellule sono staccate meccanicamente dal fondo delle dish,
raccolte e centrifugate a 3000 rpm per 5 minuti a 4°C e poi risospese nell’harvest
buffer freddo. Sono state poi incubate in ghiaccio per 5 minuti e sottoposte ad una
centrifuga a 1000 rpm per 10 minuti, per far sedimentare i nuclei. Il surnatante
ottenuto (estratto citoplasmatico) ¢ stato poi centrifugato a 14000 rpm per 15
minuti, per purificarlo. Il pellet (estratto nucleare) ¢ stato poi risospeso nel Buffer
A e centrifugato a 1000 rpm. Al nuovo pellet, ottenuto nel passaggio precedente, ¢
stato poi aggiunto il Buffer C per 15 minuti a 4°C. Tale soluzione ¢ stata poi
centrifugata a 14000 rpm per 10 minuti a 4°C. Il surnatante ottenuto, contenente
I’estratto nucleare, ¢ stato trasferito in una nuova provetta. La concentrazione
proteica, degli estratti nulceari e citoplasmatici ¢ stata determinata mediante
lettura spettrofotometrica, utilizzando 1l metodo Pierce (Thermo). Tale

valutazione ¢ stata effettuata in triplicato.

7.6 SDS-PAGE e western blot per ERa, ERP

Le proteine estratte (50 pg totali per ogni classe sperimentale) sono state separate
mediante elettroforesi su gel di poliacrilammide (SDS-PAGE) al 10% in
condizioni denaturanti e trasferiti su una membrana di nitrocellulosa. Proteine a
peso molecolare noto sono state utilizzate come scala di riferimento (ProSieve™
QuadColor™ protein marker, che permette di discriminare proteine da 4.6 a 300
kDa). In seguito all’elettroforesi, un gel ¢ stato colorato con Blu Coomassie

(Biorad), I’altro ¢ stato trasferito (Transfer Kit Biorad) su filtro di nitrocellulosa
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(Schleicher e Schuell) a 400 mA per 2h a 4°C; le proteine trasferite sono state
visualizzate mediante colorazione con Rosso Ponceau (Sigma-Aldrich), al fine di
verificare possibili errori nel caricamento. Le membrane di nitrocellulosa sono
state trattate con 5% di latte in TBS-Tween per 2 ore a temperatura ambiente, per
bloccare 1 siti aspecifici. In seguito ¢ stata effettuata un’incubazione con gli
anticorpi primari anti-ERa (1:500), anti-ERp (1:500) e con anti-B-tubulina
(1:2000) e anti-HDAC 2 (1:2000) in TBS-Tween e latte allo 0,25%, 4°C
overnight. E’ seguita poi la rilevazione mediante 1’utilizzo di anticorpo secondario
accoppiato a perossidasi di rafano e visualizzato con chemiluminescenza
(Amersham). La purezza delle frazioni nucleari e citoplasmatiche ¢ stata
confermata utilizzando anti-HDAC 2 e anti-f-tubulina. I dati sono stati analizzati
utilizzando il software ImageJ (sviluppato da Wayne Rasband, National Institutes
of Health, USA) per determinare la densita ottica (OD) delle bande. I valori di OD
sono normalizzati sulla B-tubulina per le proteine citoplasmatiche e HDAC-2 per
le proteine nucleari. I controlli negativi sono stati ottenuti attraverso I’omissione
dell’anticorpo primario. Ogni western blotting ¢ stato eseguito in duplicato, per tre

trattamenti indipendenti.

7.7 Real Time PCR (qPCR)

E’ stata valutata I’espressione del gene della ciclina D1 sulle cellule LNCaP in
seguito al trattamento per 24h con E2 10° M e NP 10"° M dopo che le cellule
sono state deprivate di FBS per 24h. Il trattamento ¢ stato eseguito in triplicato.
L’mRNA totale ¢ stato estratto utilizzando il Pure Link RNA mini kit (Catalog no.
12183020; Ambion Life Technologies) seguendo le indicazioni per cellule
aderenti. Successivamente, ’RNA estratto ¢ stato purificato con DNAsi (Catalog
no. 1907, Ambion, turbo DNA-free) e quantizzato mediante lettura al nanodrop
(letture 260 nm e 280 nm). Inoltre, al fine di verificare che ’RNA totale estratto
fosse integro, ¢ stata eseguita una migrazione elettroforetica dell’RNA totale su
gel di agarosio in formaldeide. Per ogni classe sperimentale, ¢ stato retotrascritto 1
ng di RNA mediante il kit Invitrogen Super Script II Reverse Trascriptase. Le
reazioni di Real Time PCR sono state eseguite utilizzando I’ Applied Biosystem

7500 con il SYBR Green Master Mix PCR (Applied Biosystems) effettuando un
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triplicato tecnico. I dati di qPCR sono stati normalizzati con il metodo del ACt
(ACt ¢ il Ct del gene target sottratto dal Ct del gene housekeeping) usando come
gene housekeeping il gene HPRT1; I’analisi dell’espressione genica relativa ¢

-AACt
2

stata effettuata con il metodo (Livak e Schmittgen, 2001). L’analisi statistica

(Anova test con correzioni Bonferroni) ¢ stata effettuata sulla media =SEM del 2~
AACt ottenuto nei tre differenti esperimenti e considerata significativa per P<0.05.
(coppie di primer utilizzate: ciclina D1: FW 5’-CGTGGCCTCTAAGATGAAGGA-3’
REV 5’-CGGTGTAGATGCACAGCTTCTC-3’; HRPTI: Fw 5’-

CGTCTTGCTCGAGATGTGATG-3’ REV 5’-GCACACAGAGGGCTACAATGTG-3).

7.8 Misure di Ca*' intracellulare

Per la valutazione del Ca*" intracellulare a seguito del trattamento delle LNCaP
con NP (10° ¢ 10"°M) ed E2 (10° ¢ 10° M), in presenza o in assenza di ICI (10”7
M) ¢ stata utilizzata la sonda fluorescente Quest Fluo-8H (QF8) (Catalog No.
21091, AAT Bioquest), in grado di emettere nelle lunghezze d’onda del verde
(Eccitazione: 450 nm; Emissione: 514 nm). Le LNCaP sono state fatte crescere in
multiwell da 96 pozzetti a fondo bianco (3x10* cell/well). Ad adesione avvenuta,
le cellule sono state incubate per 30 minuti a 37°C con la sonda QF8 (3 uM),
sciolta in PBS + Probenecid 0,2 mM (probenecid; Catalog No. 20060, AAT
Bioquest). Dopo aver eliminato la sonda in eccesso, attraverso due lavaggi veloci
in PBS, le LNCaP sono state trattate con 50 uL delle sostanze in esame, alle
concentrazioni sopra riportate, sciolte in RPMI-serum free privo di rosso fenolo, e
la piastra ¢ stata immediatamente letta a 514 nm con lo strumento TECAN
Infinite-Pro 200 e 1 dati relativi sono stati ottenuti mediante il software EVO logic.
La calibrazione degli esperimenti di fluorescenza ¢ stata effettuata secondo il
metodo di Grynkiewics et al. (1985) nel quale la concentrazione di calcio

intracellulare, espressa in nM, ¢ determinata dalla seguente equazione:
[Ca]free = Kd[F — Fmin] / [Fmax — F]

dove Kd ¢ la costante di dissociazione apparente della sonda per il Ca** (232nM),
F ¢ la fluorescenza del nostro campione con la sonda per il Ca*", Fmin & la

fluorescenza in assenza di calcio, Fmax ¢ la fluorescenza della sonda saturata con
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il Ca®". Sono stati eseguiti tre saggi e per ogni classe sperimentale il test ¢ stato

eseguito in triplicato.

7.9 Valutazione dei livelli di AMP ciclico (c-AMP)

Le LNCaP sono state fatte crescere in piastre da 24 pozzetti (5x10%) in terreno
completo ed il rilascio di cAMP intracellulare ¢ stato determinato utilizzando un
kit Elisa competitivo, seguendo le istruzioni del produttore (Cayman Chemical
Item Number 581001). Le LNCaP sono state incubate con NP (10° M; 107 M)
ed E2 (10° M; 10° M) per 30 minuti ed 1 ora (37° C; 5% CO,). Dopo
I’incubazione ¢ stato aggiunto 0,1 M di HCI, i lisati sono stati poi centrifugati a
600 g (a temperatura ambiente) e il surnatante ¢ stato utilizzato per valutare il
rilascio di cAMP, mediante una piastra da 96 pozzetti con anticorpi monoclonali
di topo anti-IGg di coniglio pre-adsorbiti. I risultati sono stati ottenuti mediante
lettura spettrofotometrica a 420 nm e le concentrazioni di cAMP, espresse come

pmol/mL ricavate da una retta di taratura.

7.11 Analisi statistica dei dati

Tutti gli esperimenti sono stati eseguiti in triplicato. Tutti 1 dati riportati in grafico
sono espressi come media + SEM dei tre esperimenti. L’analisi statistica per i
saggi MTT, Western Blot, ELISA e Quest Fluor-8H ¢ stata effettuata utilizzando
il test non parametrico Mann-Whitney e le differenze sono state considerate

significative per P <0,05.
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CAPITOLO VIII

RISULTATI

8.1 Trattamento PNT1A
8.1.1. Saggi MTT

Come primo passo ¢ stata posta I’attenzione sulla variazione della vitalita cellulare
delle PNT1A in seguito al trattamento per 24h con NP ed E2 (da 10° M a 10
M), sia in presenza che in assenza dell’inibitore ICI (107 M). Tale indagine
condotta mediante saggio MTT ha evidenziato un effetto proliferativo del
nonilfenolo (Fig. 8a) in maniera dose-dipendente. Il NP a tutte le concentrazioni
utilizzate determina, infatti, uno stimolo proliferativo sulle PNT1A: tale azione
raggiunge il suo massimo effetto alla concentrazione di 10° M, e continua anche a
concentrazioni pill basse della sostanza (107 M, 10™® M, 10® M). Al contrario, le
concentrazioni di NP IO'IOM, 10" M e 10" M non sembrano influenzare la
vitalita cellulare; a tali concentrazioni, infatti, i valori di assorbanza sono
paragonabili a quelli delle cellule controllo. Il trattamento con I’inibitore ICI
riduce gli effetti proliferativi del NP. Anche il trattamento con I’E2 (Fig. 8b)
influenza in maniera dose-dipendente la proliferazione cellulare. Tale effetto,
come riscontrato per il NP, & massimo alla concentrazione di 10° M, ma si
mantiene alto anche a concentrazioni piu basse. Il trattamento con I’inibitore ICI
provoca una drastica riduzione degli effetti proliferativi indotti dall’E2. Mettendo
a confronto 1 grafici relativi agli esperimenti dei saggi MTT per NP ed E2 (Fig.
8c), si puo notare come [’azione dell’E2 sulla proliferazione cellulare sia
maggiore rispetto a quella dell’interferente endocrino, e persista anche a

concentrazioni molto basse della sostanza, come a 10" Mea10"M.

8.1.2. Immunofluorescenza per ERa

E’ stato localizzato il recettore degli estrogeni ERa, in seguito al trattamento con

NP (10°M) ed E2 (10°M) per 2h e 6h. Le immagini di fluorescenza delle cellule
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controllo mostrano una localizzazione citoplasmatica del recettore, di preciso
nella regione perinucleare, ad entrambi i tempi considerati (Fig. 9a; Fig. 10a); il
trattamento con E2 induce una traslocazione nucleare di ERa sia dopo 2 che dopo
6 h di esposizione (Fig. 9¢; Fig. 10c); nelle immagini relative al NP, invece,
osserviamo una localizzazione citoplasmatica di ERa dopo 2h (Fig. 9b) e
positivita nucleare al tempo di 6h (Fig. 10b). La distribuzione di ERa nelle cellule
trattate con NP ed E2 in presenza dell’antagonista ICI (10”7 M) & prevalentemente
perinucleare (Fig. 11); 1 nuclei cellulari appaiono, infatti, senza alcun evidente

segnale fluorescente nucleare.

8.1.3. Immunofluorescenza per ERf

Come descritto sopra, abbiamo localizzato il recettore degli estrogeni ERp sulle
PNTI1A in microscopia in fluorescenza dopo trattamento con NP ed E2. Le
immagini relative al trattamento per 2h (Fig. 12) e 6h (Fig. 13) non mostrano
nessuna differenza tra cellule controllo e cellule trattate. ERP si localizza infatti

nel citoplasma, con scarso segnale fluorescente nei nuclei.

8.1.4. Western blot per ERa e per ERf

Sono state separate le proteine citoplasmatiche dalle proteine nucleari per la
localizzazione di ERa ed ERp in seguito al trattamento con E2 (10° M) ed NP
(10° M) a tempi differenti. Dopo 2 h di esposizione, abbiamo ritrovato ERa. (peso
molecolare: 66 KDa) espresso negli estratti citoplasmatici delle PNTIA trattate e
non trattate, con valori di densita ottica (OD) piu bassi nella classe sperimentale
E2 (Fig. 14a in alto; Fig. 14b). Gli estratti nucleari, invece, presentano il segnale
per ERa esclusivamente nelle PNT1A trattate con E2, con nessuna banda nelle
lane controllo e in quella relativa al NP. L’analisi di western blot, relativa ad ER3
(peso molecolare: 56 KDa), allo stesso tempo di esposizione, rileva un segnale
soltanto nelle frazioni citoplasmatiche (Fig. 14a in basso); il grafico mostra valori
piu bassi di OD nel gruppo trattato con E2 (Fig. 14¢). Nessun segnale ritrovato
per HDAC2 (55 KDa) e per la B-tubulina (55 KDa) nelle proteine citoplasmatiche
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e in quelle nucleari, rispettivamente, ci indica che la separazione proteica ¢
avvenuta correttamente. Dopo 6h di esposizione ad NP e ad E2, osserviamo le
bande relative ad ERa sia negli estratti citoplasmatici sia in quelli nucleari (Fig.
14f in alto) di tutte e tre le classi sperimentali. Tuttavia, 1 valori di densita ottica
sono piu alti nei gruppi trattati con E2 e NP (Fig. 14d). Allo stesso tempo, ERJ ¢
stato ritrovato soltanto nella frazione citoplasmatica (Fig. 14f basso; Fig. 14e). E’
stato effettuato anche un’analisi di western blot per ERa in presenza dell’inibitore
ICI (107 M) (Fig. 15), essendo 1’unico dei due recettori ritrovato nel nucleo dopo
il trattamento con E2 (2h e 6h) ed NP (6h). Notare 1’assenza del segnale nucleare
nelle PNTI1A trattate con E2 + ICI dopo 2h (Fig. 15a; Fig. 15b). Dopo sei ore di
trattamento (Fig. 15¢; Fig. 15d), si osserva, invece, un debole segnale negli
estratti nucleari in tutti e tre i gruppi sperimentali, se lo si paragona alle rispettive

frazioni citoplasmatiche.
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Fig 8 Saggi di proliferazione MTT sulle PNT1A: le cellule sono state esposte per 24 h a
concentrazioni crescenti di nonilfenolo (NP) (a) e di 17B-estradiolo (E2) (b), con o senza
I’aggiunta dell’inibitore ICI 182,780 (I). (¢): grafici messi a confronto. In grafico sono riportate le

medie = SEM dei valori di assorbanza di tre esperimenti indipendenti. *P<0,05
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ERa Merge

Fig 9 Localizzazione di ERa dopo 2h di esposizione al nonilfenolo (NP) e al 17f-estradiolo (E2): E2 (c¢)
promuove la traslocazione citoplasma-nucleo di ERo. Le PNT1A sono state fatte crescere in chamber slide e
messe in condizioni serum-free. 24 ore dopo, le cellule sono state trattate con 10° M di NP (b) ¢ 10° M di E2
(¢). Le cellule controllo (a) sono state trattate con DMSO 0,01 %. ERa (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hoechst)
sono stati analizzati per immunofluorescenza; merge: sovrapposizione dei canali per Alexa Fluor 488 (verde)

e Hoechst (blu). Scale bar 10um.
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ERe Merge

Fig 10 Localizzazione di ERa dopo 6h di esposizione al nonilfenolo (NP) e al 17p-estradiolo (E2): si noti
la localizzazione nucleare di ERa a seguito del trattamento con NP (b) e con E2 (¢) . Le PNT1A sono state
fatte crescere in chamber slide e messe in condizioni serum-free. 24 ore dopo, le cellule sono state trattate con
10° M di NP e 10° M di E2. Le PNTIA controllo (a) sono state trattate con DMSO 0,01 %. ERa (Alexa

Fluor 488) e i nuclei (Hoechst) sono stati analizzati per immunofluorescenza. Scale bar 10um.
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ERa Merge
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Fig 11 Localizzazione di ERo dopo 2h e 6h di esposizione al nonilfenolo (NP) (a; c) e al 17p-estradiolo
(E2) (b; d) in presenza dell’inibitore ICI 182,780 (I): si noti la localizzazione citoplasmatica di ERa in tutte
le immagini mostrate e debole segnale nucleare. Le PNT1A sono state fatte crescere in chamber slide e messe
in condizioni serum-free. 24 ore dopo, le cellule sono state trattate con 10° M di NP e 10° M di E2 con
addizionato 107 M di ICI. ERa (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hdechst) sono stati analizzati per

immunofluorescenza. Scale bar 10um.
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ERp Merge

Ctrl

E2

Fig 12 Localizzazione di ERP dopo 2h di esposizione al nonilfenolo (NP) (b) e al 17p-estradiolo (E2) (c):
distribuzione prevalentemente citoplasmatica di ERB. Le PNT1A sono state fatte crescere in chamber slide e
messe in condizioni serum-free. 24 ore dopo, le cellule sono state trattate con 10 M di NP (b) e 10° M di E2
(¢). Le cellule controllo (a) sono state trattate con DMSO 0,01 %. ERp (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hoechst)

sono stati analizzati per immunofluorescenza. Scale bar 10um.
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ERB Merge

Ctrl
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Fig 13 Localizzazione di ERP dopo 6h di esposizione al nonilfenolo (NP) (b) e al 17B-estradiolo (E2) (c):
segnale fluorescente piu evidente nelle zone citoplasmatiche. Le PNT1A sono state fatte crescere in chamber
slide e messe in condizioni serum-free. 24 ore dopo, le cellule sono state trattate con 10° M di NP (b) ¢ 10
M di E2 (¢). Le cellule controllo (a) sono state trattate con DMSO 0,01 %. ERB (Alexa Fluor 488) e i nuclei

(Hoechst) sono stati analizzati per immunofluorescenza. Scale bar 10um.
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Fig 14 Analisi di Western Blot (SDS PAGE 10%) per ERa e ERP dopo 2h (a) e 6h (f) di trattamento con
Nonilfenolo (Nony) 10° M e 17p-Estradiolo (Estro) 10M. 1 valori di densita ottica (OD)- 2h: (b),(c) 6h: (d), (e) -

sono normalizzati sulla B-tubulina per gli estratti proteici citoplasmatici (cytoplasm) e su HDAC2 per gli estratti nucleari
(nuclear). P< 0,05
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Fig 15 Analisi di Western Blot (SDS PAGE 10%) per ERa dopo 2h (a) e 6h (c) di trattamento con Nonilfenolo
(Nony) 10°M e 17p-Estradiolo (Estro) 10°M in presenza dell’inibitore ICT 182,780 107 M (I). I valori di densita
ottica (OD)- 2h: (b), 6h: (d)- sono normalizzati sulla B-tubulina per gli estratti proteici citoplasmatici (cytoplasm) e su

HDAC?2 per gli estratti nucleari (nuclear). P <0,05
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8.2 Trattamento LNCaP

8.2.1. Saggi MTT

I grafici relativi al trattamento delle LNCaP con diverse concentrazioni di NP (Fig. 16a) ed
E2 (Fig. 16b) mostrano un effetto di stimolo della proliferazione cellulare dopo
esposizione alle due sostanze. Per il NP (Fig. 16a), tale effetto si manifesta alle
concentrazioni pill basse testate; in modo particolare, alla concentrazione di 10"° M si
riscontra il massimo effetto, con i valori piu alti di assorbanza. L’aggiunta dell’inibitore
ICI comporta una riduzione di tale effetto. Le LNCaP trattate con le concentrazioni piu alte
presentano valori simili a quelli che si osservano per le cellule controllo. L’E2, invece,
stimola la proliferazione delle LNCaP a tutte le concentrazioni utilizzate, con il massimo
effetto evidenziato a quella di 10° M (Fig. 16b). A questa concentrazione, in presenza di
ICI, si riduce I’effetto di E2. Mettendo le due curve a confronto (Fig. 16¢), si nota un
andamento pressoché simile tra le due sostanze, con valori di assorbanza piu alti nella

curva relativa all’E2.

8.2.2. Immunofluorescenza per ERa

Nel gruppo sperimentale controllo, le cellule LNCaP presentano positivita al recettore ER-
a, che si localizza a livello citoplasmatico e piu precisamente nella zona perinucleare (Fig.
16a; Fig. 17a). 1l trattamento con NP 10" M, dopo 2h di esposizione, non altera tale
localizzazione perinucleare del recettore a (Fig. 17b): 1 nuclei cellulari, appaiono, infatti,
scuri ed il segnale fluorescente si riscontra prevalentemente a livello citoplasmatico; dopo
6h di trattamento, al contrario, ¢ possibile osservare una forte positivita nucleare, seppur il
segnale fuorescente permanga nel citoplasma (Fig. 18b). Il trattamento con E2 (10® M)
sembra indurre una traslocazione di ERa dal citoplasma al nucleo ad entrambi 1 tempi
considerati; come si pud notare nell’immagine Fig. 17¢, I’'immunopositivita dopo 2h ¢
forte a livello dei nuclei, che appaiono verdi, mentre nel citoplasma il segnale fluorescente
¢ scarso o assente. La sovrapposizione dei canali per Alexa Fluor 488 ed Hoechst, rende
ancor piu evidente la positivita nucleare di ERa dopo trattamento con E2 (Fig. 17¢ merge);
al tempo di 6 ore, ERa si localizza nel nucleo delle LNCaP, con un debole segnale
citoplasmatico (Fig. 18c¢). In presenza dell’inibitore ICI (107) la distribuzione di ERa &
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citoplasmatica sia nelle LNCaP trattate con E2 (Fig. 19b; Fig. 19d) sia in quelle trattate
con il NP (Fig 19a; Fig. 19¢) ad entrambi i tempi presi in esame (confrontare con le classi

senza inibitore).

8.2.3. Immunofluorescenza per ERf

Le cellule controllo mostrano una localizzazione recettoriale citoplasmatica (Fig. 20a; Fig.
21a): 1 nuclei appaiono scuri ed il segnale fluorescente ¢ citoplasmatico. Il trattamento con
NP (Fig. 20b; Fig. 21b) ed E2 (Fig. 20c; Fig. 21¢) non comporta alcuna variazione in
questa localizzazione. La positivita al segnale ¢ infatti prevalentemente perinucleare e

paragonabile al gruppo controllo sia dopo 2h che dopo 6h di incubazione.

8.2.4. Espressione della ciclina D1

L’espressione relativa del gene della ciclina D1, normalizzata sul gene housekeeping
HPRTI, risulta essere significativamente aumentata nelle LNCaP trattate rispetto alle
LNCaP controllo. In modo particolare, il trattamento con I’E2 up-regola la ciclina D1 in

maniera maggiore rispetto al trattamento con NP (Fig. 22).

8.2.5. Livelli di Calcio (Ca**) e di AMP ciclico (cAMP)

In Fig. 23a sono mostrati 1 risultati ottenuti dall’indagine condotta, mediante la sonda
Quest Fluo-8, sul rilascio di Ca*" intracellulare, in cellule LNCaP, dopo somministrazione
di NP alle concentrazioni di 10° ¢ 10'° M e di E2 alle concentrazioni di 10° e di 10 M,
in presenza o in assenza dell'inibitore ICI (10”7 M). Dall’osservazione dei dati, nelle cellule
controllo la concentrazione del Ca®" risulta di 278,665 nM. Il nonilfenolo, usato alle
concentrazioni di 10" M e 10° M provoca un aumento del Ca®" intracellulare,
rispettivamente, a 410,074 nM e a 440,019 nM, mentre in seguito al trattamento con E2
alle concentrazioni di 10 ¢ 10° M, la concentrazione del Ca*" risulta ancora maggiore e,
aumenta a 431,956 nM e 522,442 nM. L’aggiunta dell’inibitore selettivo per il recettore
degli estrogeni riduce la concentrazione di calcio nelle LNCaP trattate con E2, mentre nelle
cellule trattate con NP tale diminuzione si manifesta soltanto alla concentrazione piu bassa

di NP (10" M). Mediante saggio ELISA competitivo, sono state quantizzate le variazioni
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di cAMP in seguito al trattamento a vari tempi (30min e 1h) con diverse concentrazioni di
NP (10°M e 10"° M) e di E2 (10° M e 10™ M) (Fig. 23b). Dal grafico si pud notare che il
NP 10" M induce un lieve aumento di cAMP ad entrambi i tempi di esposizione (dopo 30
minuti il cAMP aumenta a 333,5 pmol/ml e dopo 1 h fino a 412,731 pmol/ml), mentre alla
concentrazione di 10° M I’aumento si registra soltanto dopo 1h di esposizione (392,955
pmol/ml). Il trattamento con E2, al contrario, non mostra alcun effetto sul rilascio di cAMP

rispetto a quello registrato per le cellule controllo.
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Fig. 16 Saggi di proliferazione MTT dopo 24 ore di esposizione al Nonilfenolo (NP) (a) e al 17p-estradiolo (b) (Da
10° M a 10> M) in presenza o in assenza dell'inibitore selettivo dei recettori degli estrogeni ICI 182,780 (I). Le cellule
LNCaP controllo sono state trattate con DMSO 0,01 %. Notare I’effetto proliferativo del nonilfenolo alla concentrazione
di 10" M e dell’E2 a 10° M. In figura (c) i due andamenti messi al confronto. In grafico sono riportate le medie +SEM
di tre esperimenti. *P<0,05 rispetto al controllo.
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ERa Merge

Ctrl

E2

Fig. 17 Localizzazione di ERa in cellule LNCaP dopo 2h di trattamento con Nonilfenolo (NP) (b) e 17p-Estradiolo
(E2) (c). Le cellule LNCaP sono state fatte crescere in chamber slide e dopo essere state deprivate di FBS per 24 ore sono
state trattate con il nonilfenolo (10"'°M) o con il 17p-Estradiolo (10 M). Le cellule controllo sono state trattate con 0,01
% DMSO. Notare la distribuzione prevalentemente citoplasmatica di ERa nelle cellule controllo (a) e nelle LNCaP
trattate con NP (b) e nucleare in quelle esposte all’E2 (¢). ERa (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hoechst) sono stati analizzati
attraverso immunofluorescenza. Merge: sovrapposizione dei canali per Alexa Fluor 448 e Hoechest. Scale bar 10um
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Fig. 18 Localizzazione di ERa in cellule LNCaP dopo 6h di trattamento con Nonilfenolo (NP) (b) e 17p-Estradiolo
(E2) (c). Le cellule LNCaP sono state fatte crescere in chamber slide e dopo essere state deprivate di FBS per 24 ore sono
state trattate con il nonilfenolo (101 M) o con il 17p-Estradiolo ( 10° M). Le cellule controllo (a) sono state trattate con
0,01 % DMSO. Notare il segnale nucleare nelle LNCaP trattate (b, ¢). ERa (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hoechst) sono
stati analizzati attraverso immunofluorescenza Scale bar 10um
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Fig 19 Localizzazione di ERa dopo 2h e 6h di esposizione al nonilfenolo (NP) (a; c) e al 17p-estradiolo
(E2) (b; d) in presenza dell’inibitore ICI 182,780 (I): si noti la localizzazione citoplasmatica di ERo. in tutte
le immagini mostrate e segnale nucleare presente soltanto in poche cellule. Le LNCaP sono state fatte
crescere in chamber slide e messe in condizioni serum-free. 24 ore dopo, le cellule sono state trattate con 107'°
M di NP ¢ 10 M di E2 con addizionato 10”7 M di ICL. ERa (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hdechst) sono stati

analizzati per immunofluorescenza. Scale bar 10pum.

87



ERp Merge

Ctrl

E2

Fig. 20 Localizzazione di ERp in cellule LNCaP dopo 2h di trattamento con Nonilfenolo (NP) (b) e 17p-Estradiolo
(E2) (c). Le cellule LNCaP sono state fatte crescere in chamber slide e dopo essere state deprivate di FBS per 24 ore sono
state trattate con il nonilfenolo (101 M) o con il 17p-Estradiolo ( 10° M). Le cellule controllo (a) sono state trattate con
0,01 % DMSO. Segnale fluorescente piu evidente nei citoplasmi cellulari. ERf (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hoechst)
sono stati analizzati attraverso immunofluorescenza. Scale bar 10um
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Fig. 21 Localizzazione di ERp in cellule LNCaP dopo 6h di trattamento con Nonilfenolo (NP) (b) e 17p-Estradiolo
(E2) (c). Le cellule LNCaP sono state fatte crescere in chamber slide e dopo essere state deprivate di FBS per 24 ore sono
state trattate con il nonilfenolo (10'° M) o con il 17p-Estradiolo ( 10° M). Le cellule controllo (a) sono state trattate con
0,01 % DMSO. Si notino le zone dei nuclei con scarso segnale fluorescente. ERB (Alexa Fluor 488) e i nuclei (Hoechst)
sono stati analizzati attraverso immunofluorescenza. Scale bar 10um
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Fig. 22 Real Time PCR per la ciclina D1 su cellule LNCaP dopo 24 h di esposizione al nonilfenolo (NP) 10°M e
al 17p- estradiolo (E2) 10° M. Notare un lieve incremento di espressione dell’'mRNA della ciclina D1 in seguito al
trattamento. I valori sono normalizzati utilizzando come gene housekeeping I’HPRT1 e riportati in grafico come media

+SEM di tre esperimenti indipendenti. I valori tra cellule trattate e cellule controllo sono statisticamente significativi (P
<0.05)
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Fig. 23 Valutazione dei livelli di Ca® (a) e di cCAMP intracellulare (b) mediante Quest Fluor 8 e saggio ELISA
competitivo, rispettivamente (vedi testo per i dettagli). In grafico sono riportate le medie = SEM di tre esperimenti,
dopo aver trasformato per il Ca®" i valori di fluorescenza in nM e per il cAMP i valori delle letture a 420nm in pmol/mL.
P < 0,05 rispetto al controllo.
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CAPITOLO IX

DISCUSSIONI

La classe dei distruttori endocrini (EDCs) ¢ sicuramente la categoria di inquinanti
ambientali piu studiata dalla comunita scientifica. E’ un gruppo eterogeneo di molecole,
che comprende una pletora di strutture chimiche abili nell’interferire col sistema
endocrino, causando disequilibri ormonali responsabili di differenti patologie in diversi
distretti corporei, come la tiroide, I’endometrio, il sistema nervoso centrale ed altri. Tra
queste, destano particolare attenzione i mimetici degli estrogeni naturali, conosciuti come
xenoestrogeni, in quanto una prolungata esposizione ad essi, in maniera particolare nelle
fasi critiche per lo sviluppo di un organismo, potrebbe essere la causa, nelle fasi successive
della vita, di problemi al sistema riproduttivo e di cancri collegati agli ormoni (Dairkee et
al., 2008; Cook et al., 2007). Il nonilfenolo, noto distruttore endocrino presente in diverse
matrici ambientali e in prodotti di uso quotidiano (Colin et al., 2014; Soares et al., 2008),
ha dimostrato attivita xenoestrogenica sia in test in vitro sia in test in vivo (Tabata et al.,
2001; Soto et al., 1991; Joblin et al., 1996). Tuttavia, sono pochi i dati presenti in
letteratura che riguardano i precisi meccanismi molecolari attivati da tale inquinante, in
particolar modo quelli relativi ai suoi effetti su modelli di prostata umana. A tal proposito,
considerando il ruolo degli estrogeni naturali nella crescita di tale ghiandola e nelle
patologie prostatiche, in questo studio abbiamo voluto studiare gli effetti del nonilfenolo su
due differenti modelli cellulari di prostata umana: le PNT1A (non tumorali) e le LNCaP
(tumorali), linee cellulari accettate ed usate per lo studio degli EDCs, xenoestrogeni
inclusi, grazie alla loro sensibilita all’azione degli ormoni steroidei e all’espressione dei
recettori per gli stessi (Stephen et al., 2004; He e Falany, 2007; Johnson et al., 2010; Dong
et al., 2013). In parallelo, le cellule son state esposte al 17B-estradiolo, al fine di verificare
analogie e differenze tra estrogeni e xenoestrogeni. I primi risultati evidenti da noi ottenuti,
dimostrano, su entrambe le linee, un effetto proliferativo delle sostanze testate dopo 24 h
ore di esposizione. Tuttavia, tale effetto si ¢ dimostrato essere cellulo-specifico, in quanto
sulle PNT1A ¢ stato di tipo dose-dipendente, con la massima risposta a concentrazioni alte
(10° M), mentre sulle LNCaP & avvenuto a concentrazioni piti basse (NP: 10"°M; E2: 107
M). L’E2 ha provocato uno stimolo proliferativo maggiore se paragonato al NP; in
entrambi 1 casi, tuttavia, I’inibitore selettivo per gli estrogeni ICI 182,780 (Dalvai e
Bystricky, 2010) ha parzialmente inibito gli effetti riscontrati dal trattamento con le
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sostanze analizzate singolarmente. Questo primo dato conferma 1’azione xenoestrogenica
del nonilfenolo sui modelli da noi testati ed ¢ in accordo con dati ottenuti su altre linee
cellulari dipendenti da estrogeni (Soto et al., 1991; Soto e Sonnenschein, 2010). II dato piu
interessante ¢ sicuramente 1’effetto biologico visualizzato a concentrazioni relativamente
basse sulle LNCaP, quasi a suggerire una modalita dose-risposta non monototica
riscontrata in altri studi sugli EDCs (Vandenberg et al., 2012). Successivamente, ¢ stata
posta I’attenzione sul possibile coinvolgimento dei recettori per gli estrogeni (ERs), dopo
esposizione per 2h e 6h al NP e all’E2, alle concentrazioni dalle quali abbiamo ottenuto
una risposta significativa nei saggi MTT. Attraverso analisi di immunofluorescenza e
western blot (per le PNT1A) abbiamo ottenuto risultati simili per le due linee cellulari: una
rapida traslocazione (2h) citoplasma-nucleo di ERa dopo trattamento con E2 e una piu
lenta (6h) dopo aggiunta del NP. Tuttavia, 1’azione dell’E2 perdura fino a 6h di
esposizione. Come avvenuto per i saggi di proliferazione, la co-esposizione delle due
sostanze con ICI 182,780 inibisce questa traslocazione, con ERa che si ridistribuisce nel
citoplasma cellulare. Al contrario, la localizzazione del recettore ER} non sembra essere
influenzata dal trattamento. La presenza del recettore ERa nel nucleo suggerisce
’attivazione della trascrizione di geni estrogeno-responsivi; ¢ noto dalla letteratura il
duplice significato nella prostata dei recettori per gli estrogeni; ERa € implicato, infatti, in
processi di crescita cellulare ed ¢ il responsabile di stati patologici (iperplasia prostatica,
cancro), mentre ERP ha un ruolo apoptotico e anti-ossidante (Ellem e Risbridger, 2009;
Hartman et al., 2012); probabile quindi, che 1’effetto proliferativo da noi riscontrato sia
imputabile all’interazione del NP e dell’E2 con ERa e non con ERf. Altri studi condotti su
altre linee cellulari, hanno dimostrato la traslocazione citoplasma-nucleo di ERa in seguito
al trattamento con estrogeni e xenoestrogeni (bisfenolo e cadmio), sebbene i1 tempi
analizzati sono stati tra i 30 minuti e le quattro ore (Weng et al., 2010; Simpkins et al.,
2012; Siewit et al., 2010). La differenza tra NP ed E2 riscontrata negli esperimenti di
immunofluorescenza € in primis imputabile all’affinita ligando-recettore, che ¢ di gran
lunga superiore per I’E2, ligando naturale degli ERs, ma anche dal fatto che il NP possa
agire attraverso altri pathway molecolari. A tal proposito, abbiamo valutato 1’azione del NP
e dell’E2 su due vie di segnalazione rapide non genomiche, ponendo I’attenzione sui
messaggeri secondari intracellulari AMP ciclico e Ca®", mediante saggi ELISA e saggi
spettrofluorimetrici, rispettivamente. Dai risultati ottenuti si evince che I’E2 ¢ in grado
soltanto di provocare un aumento di Ca" intracellulare, mentre il NP induce un rilascio di

entrambi 1 messaggeri secondari, sebbene 1’aumento di cAMP sia lieve. Il dato interessante
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& che ’aggiunta dell’inibitore ICI 182,780 interferisce con il rilascio di Ca*" indotto dalle
due sostanze. E’ nota, infatti, la presenza sulla membrana plasmatica di recettori per gli
estrogeni (mER) in grado di indurre un rilascio di Ca** ¢ la loro inibizione da parte di ICI
182,780 (Bulayeva e Watson, 2004), cosi come ¢ stato caratterizzato il recettore GPR30,
accoppiato a proteine di tipo Gg (Simoncini et al., 2003). Tuttavia, non esistono studi
relativi alla loro espressione nelle cellule PNTIA e nelle LNCaP, quindi possiamo soltanto
speculare che il NP, prima dell’interazione con i classici ER, possa interagire con recettori
di membrana, scatenando 1’attivazione di percorsi di segnalazione mediati dai messaggeri
intracellulari cAMP e Ca'". Il 17p-estradiolo, al contrario, agisce soltanto sul rilascio di
Ca'"', probabilmente via mER, ma predilige 1’interazione con gli ER intracellulari.
Mediante esperimenti di Real Time PCR, sulle LNCaP abbiamo riscontrato una lieve up-
regolazione dell’'mRNA messaggero della ciclina D1 dopo 24h di esposizione, sebbene tale
effetto sia piu evidente dopo trattamento con I’ormone naturale 173-estradiolo. Tale dato ¢
in accordo con I’effetto proliferativo ottenuto, essendo la ciclina DI un target di
responsivita agli estrogeni, la cui deregolazione ¢ indice di stati iperplastici e neoplastici
della prostata (Leu et al., 2014; Ju et al., 2014; Casimiro et al., 2007). Tuttavia, andrebbero
valutati altri geni e tempi piu lunghi di esposizione (48 h; 72 h). In conclusione, si puo
affermare che i nostri risultati offrono spunti interessanti per proseguire la ricerca sulla
tematica interferenti endocrini e prostata: in primo luogo, 1’azione riscontrata sulla
proliferazione cellulare, avvenuta in modalita simil-estrogenica, suggerisce I’attivazione di
altri geni estrogeno-responsivi e la deregolazione di molecole coinvolte nel ciclo cellulare,
oltre alla ciclina DI da noi esaminata; presumibilmente, questa azione coinvolge il
recettore ERa; in secondo luogo, il NP, dopo brevi tempi di esposizione, sembra attivare
risposte rapide non genomiche e presumibilmente pathway alternativi alla segnalazione

estrogenica.
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