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L’ammoniaca (NH3) rientra tra le forme di azoto reattivo il cui accumulo nei sistemi naturali è causa di 
problematiche ambientali (Galloway et al., 2003; Erisman et al., 2013) quali l’acidificazione dei suoli (Asman 
et al., 1998) e l’eutrofizzazione delle acque (Sutton and Fowler, 2002). Gli effetti dannosi sulla salute 
dell’uomo (WHO, 2005) e la degradazione degli ecosistemi (Galloway et al., 2003) hanno sollevato la 
questione relativa alla riduzione delle emissioni e deposizioni di tale inquinante, problematica affrontata dal 
protocollo di Gothenburg (1999) e dalle sue successive modifiche, con l’imposizione di produrre 
annualmente gli inventari sugli inquinanti.  

Inoltre, l’NH3 è considerata un gas effetto serra indiretto, in quanto induce la formazione di ossido di azoto 
(Mosier, 2001) ed è un importante precursore di aerosol secondari (polveri fini, PM). Il termine PM, 
dall’inglese Particulate Matter, identifica un mix di particelle solide e liquide sospese in aria (particolato), il 
cui diametro medio pari a 10 micron indentifica il PM10, se pari a 2,5 micron individua il PM2,5. Mentre il 
PM10 può essere inalato e penetrare nel tratto superiore dell'apparato respiratorio, dal naso alla laringe, il 
PM2,5 può essere respirato e spingersi fino ai bronchi. 

Considerato il contesto agricoltura-NH3-PM-COVID-19, in questa sintesi più che alla relazione NH3 - PM10, si 
è evidenziata la stretta relazione tra emissioni di NH3 da agricoltura e PM2.5 proprio perché, a differenza 
del PM10, questo può causare danni più profondi nell'apparato respiratorio ed è ampiamente dimostrato 
che il PM2.5 è associato a problemi di salute quali infezioni respiratorie acute (Burnett et al., 2014).  

A livello globale, le maggiori sorgenti di emissione di NH3 dall’agricoltura sono gli allevamenti e i liquami, 
con 24 Tg/anno, seguiti dall’utilizzo dei fertilizzanti sintetici, con 9.4 Tg/anno (Paulot et al., 2014). Da non 
trascurare, comunque, anche le emissioni di NH3 da combustione fossile che, in ambiente urbano, possono 
essere la sorgente principale di NH3 (Pan et al., 2016). A livello Europeo l’agricoltura è considerata la fonte 
principale di NH3: lo stoccaggio e lo spandimento di reflui zootecnici, l’allevamento di bestiame e 
l’applicazione di fertilizzanti azotati sintetici sono responsabili per più del 90% delle emissioni di NH3 (Reis et 
al., 2009; EEA, 2011). Nel dettaglio, si stima che l’applicazione di fertilizzanti organici sia responsabile del 30-
50% delle perdite totali di NH3 provenienti dall’agricoltura (Leip et al., 2011). In Italia, l’intensa attività 
zootecnica rende la Pianura Padana una delle regioni europee con il più alto livello di emissioni di NH3 
(Clarisse et al., 2009; Skjøth et al., 2011). La Lombardia, il Veneto, l’Emilia-Romagna e il Piemonte 
presentano un’alta densità di allevamento (2.8, 1.7, 1.2, 1.0 LSU·haUAA-1, rispettivamente) superiore alla 
media europea di 1.0 LSU·haUAA-1 (EUROSTAT, 2007) e, quindi, incidono fortemente sulle emissioni di NH3 a 
seguito dello spandimento di liquame da allevamenti di bovini, suini e polli, mentre le emissioni da pascolo 
sono maggiormente presenti in Sardegna, Lazio, Campania e Sicilia. 

Alla luce delle suddette considerazioni, considerando che è ampiamente dimostrato il contributo dell’’NH3 
nella formazione del PM2.5, le strategie di mitigazione (Kuklinska et al., 2015) non possono non coinvolgere 
il settore agricolo, maggiore imputato nella produzione di NH3. In particolare, si è visto come sia possibile 
giungere a una riduzione del PM2.5 con strategie di gestione dell’NH3 a livello regionale in Europa (Brandt et 
al.,2013) e negli USA (Paulot and Jacob, 2014; Muller and Mendelsohn, 2007). A livello globale, Lee et al. 
(2015) hanno dimostrato l’importanza dell’NH3 nelle morti determinate dall’inquinamento dell’aria.   
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Si stima che il 34% del particolato fine in Europa sia direttamente collegato all'emissione di NH3 che genera 
particolato secondario (Pozzer et al., 2017). L'aerosol di ammonio si trova spesso come componente 
dominante del PM in aree con forti fonti di NH3, come è stato recentemente riportato per la Cina 
settentrionale e la regione del Great Salt Lake (Li et al., 2019; Moravek et al., 2019).  

Megaritis et al. (2013) e Bessagnet et al. (2014) hanno trovato che una riduzione di emissioni di NH3 in 
Europa è la strategia migliore di mitigazione del PM2.5 sia in estate che in inverno. De Meij et al. (2009) 
hanno mostrato che una riduzione del 50% delle emissioni dall’agricoltura potrebbe portare a una 
decrescita della concentrazione di PM2.5 fino a 2.4    μg m−3 nella pianura Padana. Wang et al. (2011) 
hanno dimostrato che le emissioni di NH3 contribuiscono per 8–11% alla formazione di PM2.5 nella Cina 
orientale. Pozzer et al.  (2017) hanno trovato che in Europa la più alta riduzione di PM2.5 si otterrebbe 
riducendo le emissioni di NH3 a scala continentale: una riduzione del 50% delle emissioni di NH3 dal 
comparto agricolo può ridurre la concentrazione di PM2.5 fino all’11% in Europa, con riduzioni più 
importanti in inverno.  

Considerato che le perdite di NH3 comportano un danno ambientale ed economico, una valida mitigazione 
delle stesse passa per l’applicazione di opportune “buone” pratiche agricole, su cui si sta lavorando già da 
tempo. Proprio in Pianura Padana, Carozzi et al. (2013) hanno dimostrato, con misure dirette in campo, la 
possibilità di raggiungere un abbattimento delle emissioni di NH3 fino al 95% applicando il liquame 
direttamente nel suolo con iniettori. Tali risultati, ottenuti in condizioni reali, rispondono alla necessità 
evidenziata dalla letteratura recente di aggiornare gli inventari con misure dirette di emissione di NH3 
condotte a scala di campo (Sintermann et al., 2012).  Inoltre, in un esperimento condotto in Pianura Padana 
(Ferrara et al., 2016), un gruppo italiano ha dimostrato che la pioggia determina una significativa riduzione 
delle emissioni di NH3, mentre le temperature dell’aria elevate favoriscono tali emissioni. Da un punto di 
vista agronomico, si dimostra che per aumentare l’efficienza d’uso dell’azoto l’incorporazione del liquame 
deve avvenire il più presto possibile, entro le 24 h dopo lo spandimento, in condizioni meteorologiche che 
limitano le emissioni di NH3 (alta nuvolosità, bassa radiazione solare e temperatura dell’aria). 
 
Sebbene il processo di volatilizzazione dell’NH3 sia molto complesso e la misura di tali flussi sia ancora 
considerata una sfida a causa della natura particolarmente reattiva di tale composto chimico (Harper et al., 
2005; Ferrara et al., 2012; Moravek et al., 2019) non si può prescindere da valutazioni basate su dati 
oggettivi, di cui purtroppo non si dispone su ampia scala. 
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