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Efeitos isolados e combinados dos metais zinco e alumínio sobre representantes de três níveis 

tróficos de organismos aquáticos dulcícolas 

 

RESUMO 

Os metais estão amplamente distribuídos pela biosfera, porém o aumento de suas concentrações em 

ecossistemas aquáticos causa preocupação. Embora as legislações ambientais utilizem a toxicidade dos 

metais isolados em normativas acerca de concentrações máximas permitidas no ambiente, sabe-se que 

os metais coocorrem nos ecossistemas e, desta forma, estudos de toxicidade de misturas metálicas são 

de extrema relevância. O objetivo deste estudo foi analisar os efeitos isolados e em misturas dos metais 

zinco e alumínio sobre a microalga verde Raphidocelis subcapitata e sobre o cladócero neotropical 

Ceriodaphnia silvestrii, bem como avaliar os efeitos de Zn sobre estágios iniciais de zebrafish (Danio 

rerio). Os resultados indicam que ambos os metais inibiram o crescimento de R. subcapitata, com CI50-

96h: 0,026 mg Zn L-1 e 0,74 mg Al L-1. Quanto aos parâmetros fotossintéticos, houve queda da eficiência 

do complexo de evolução O2 (F0/Fv) e da eficiência do fotossistema II (ΦM), bem como aumento de 

quenchings não-fotoquímicos. Analisando crescimento de R. subcapitata após 96 h, misturas de Zn e 

Al causaram efeitos sinérgicos em concentrações baixas e antagônicos em concentrações altas. 

Analisando-se F0/Fv e ΦM, observa-se antagonismo em altas concentrações de Al. Por meio de curva de 

distribuição de espécies (SSD), calculamos as concentrações perigosas a 5% das espécies, HC5: 0,062 

mg Zn L-1 e 0,15 mg Al L-1; segundo dados da curva SSD, R. subcapitata foi organismo mais sensível 

ao Zn e um dos mais sensíveis ao Al. Para o cladócero C. silvestrii, observamos imobilidade em testes 

de toxicidade aguda, CE50-48: 0,22 mg Zn L-1 e 0,52 mg Al L-1; e redução na reprodução em testes de 

toxicidade crônicos, com CE50-7d: 0,11 mg Zn L-1 e 0,37 mg Al L-1. Em misturas de Zn e Al sobre C. 

silvestrii, observamos sinergismo em relação aos efeitos sobre a mobilidade. Análises de risco 

preliminar (AR) com C. silvestrii demonstram que há maior risco ecológico em misturas do que os 

metais individualmente. Para o peixe-zebra, obtivemos CL50-96h: 24,18 mg Zn L-1; observou-se 

também que Zn alterou a incorporação de alguns elementos essenciais, bem como causou alterações 

comportamentais. Em AR de Zn, analisando-se 3 níveis tróficos, constatamos risco ecológico alto para 

R. subcapitata e C. silvestrii, e risco moderado para zebrafish. Portanto, levando-se em conta os dados 

de misturas, podemos inferir que a toxicidade de misturas é, muitas vezes, imprevisível, de modo que 

as respostas nem sempre são aditivas. Dessa forma, espera-se que este estudo enfatize a importância da 

inclusão de testes ecotoxicológicos de misturas nas análises de risco. 
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Individual and combined effects of the metals zinc and aluminum on representative freshwater 

organisms of three trophic levels   

 

ABSTRACT 

Metals are widely distributed throughout the Biosphere, and the increase in their concentration in aquatic 

ecosystems may cause concern. Although environmental legislation utilizes the isolated metal toxicity 

in normative about maximum allowed concentrations in the environment, it is known that the metals 

cooccur; therefore, studies dealing with the toxicity of metals’ mixtures are of great importance. The 

aim of our study is to analyze the individual and combined effects of mixtures of zinc (Zn) and aluminum 

(Al) on the green microalga Raphidocelis subcapitata and on the Neotropical cladoceran Ceriodaphnia 

silvestrii and, besides that, we also evaluated the isolated effects of Zn on initial stages of zebrafish 

(Danio rerio). Results indicate that both metals inhibited the growth of R. subcapitata, with IC50-96h: 

0.026 mg Zn L-1 and 0.74 mg Al L-1. Regarding the photosynthetic parameters, we observed decay in 

the efficiency of O2 evolving-complex (F0/Fv) and efficiency of photosystem II (PSII) and the increase 

of non-photochemical quenchings. Analyzing the growth of R. subcapitata after 96 h, Zn and Al 

mixtures exerted synergic effects at low concentrations and antagonistic effects at high concentrations. 

Observing F0/Fv e ΦM, we found antagonistic effects at high Al concentrations. By plotting species 

sensitivity distributions (SSD), the hazard concentrations to 5% of the species were calculated, HC5: 

0.062 mg Zn L-1 and 0.15 mg Al L-1; according to SSD, R. subcapitata was the most sensitive organism 

to Zn, and it was one of the most sensitive to Al. Regarding the cladoceran C. silvestrii, we observed 

immobility on acute toxicity tests, 48 h-EC50: 0.22 mg Zn L-1 and 0.52 mg Al L-1; and reduction on the 

reproduction during chronic toxicity tests,7d-EC50: 0.11 mg Zn L-1 and 0.37 mg Al L-1. Mixtures of Zn 

and Al on C. silvestrii exert synergism to mobility. Preliminary risk assessments (RA) of C. silvestrii 

show a higher ecological risk of metal mixtures than the isolated metals’ effects. To zebrafish, we 

obtained 96h-LC50: 24.18 mg Zn L-1; we also observed that Zn altered the uptake of some essential 

elements, and altered behavior of zebrafish. Analyzing the RA of Zn on organisms from 3 trophic levels, 

Zn exerts high ecological risk to R. subcapitata and C. silvestrii, and moderate risk to zebrafish. 

Therefore, observing mixture data, we can infer that the toxicity of mixtures is often unpredictable since 

the responses are not always additive. Thus, based on results from this study we reinforce the importance 

of including ecotoxicological tests of mixtures in risk assessments.  

 

 

 

 

 

Keyword: Aquatic Ecotoxicology, alga, microcrustacean, mixture, fish, risk assessment. 
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ESTRUTURA DA TESE 

 

Esta tese está estruturada inicialmente com uma introdução geral e justificativa, 

seguida de objetivos e hipóteses. A tese possui 4 capítulos escritos no formato de artigos 

científicos, de modo a otimizar a publicação dos artigos e difundir os resultados obtidos com 

celeridade. Cada capítulo possui os seguintes itens: resumo, introdução, material e métodos, 

resultados e discussão, conclusões, referências bibliográficas e materiais suplementares. Os 

artigos estão redigidos de acordo com normas editoriais dos periódicos especializados aos quais 

os artigos foram/serão submetidos. 

Os artigos referentes aos Capítulos 1 e 3 já foram publicados em periódicos e, desta 

forma, a versão apresentada nesta tese é a versão aceita para publicação (obedecendo às 

políticas de copyrights dos periódicos). Apresentamos resumidamente os objetivos de cada 

capítulo a seguir. 

 

Capítulo 1 - Misturas de zinco e alumínio exercem efeitos sinérgicos sobre a alga 

Raphidocelis subcapitata em concentrações ambientalmente relevantes: neste capítulo, 

avaliamos a toxicidade de misturas de zinco (Zn) e alumínio (Al) para a clorofícea R. 

subcapitata, analisando o crescimento populacional. Para os metais isolados, os parâmetros 

estudados foram crescimento, tamanho e complexidade celular, fluorescência da clorofila a 

(Chl a), produção de espécies reativas de oxigênio (ERO’s) e curvas de distribuição de 

sensibilidade de espécies.  

Artigo publicado em Chemosphere: https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125231  

 

Capítulo 2 - Efeitos isolados e combinados de zinco e alumínio sobre o fotossistema II de 

uma microalga de água doce obtidos através de fluorometria de pulso de amplitude 

modulada (PAM): neste estudo, avaliamos misturas de Zn e Al para R. subcapitata, a partir 

de análise de taxa específica de crescimento, parâmetros fotossintéticos (eficiência do 

complexo de evolução do oxigênio e eficiência máxima do fotossistema II), produção de ERO’s 

e fluorescência da Chl a. Para os metais isolados, foram analisados eficiência efetiva do 

fotossistema II e quenchings não fotoquímicos e fotoquímico. 

 

Capítulo 3 - Toxicidade e análise de risco de misturas de zinco e alumínio para 

Ceriodaphnia silvestrii (Crustacea: Cladocera): este capítulo teve como objetivo avaliar os 

https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125231
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efeitos de Zn e Al, isolados e em mistura, através de análises de testes de imobilidade e análises 

fisiológicas (taxas de ingestão). Para os metais isolados, avaliamos seus efeitos crônicos sobre 

a sobrevivência, reprodução, taxa intrínseca de crescimento e idade da primeira reprodução. 

Além disso, foi realizada uma análise de risco ecológica, levando-se em conta concentrações 

ambientais dos metais em corpos d’água do Brasil.  

Artigo publicado em Environmental Toxicology and Chemestry: 

https://doi.org/10.1002/etc.5162  

 

Capítulo 4 - Toxicidade de zinco sobre estágios iniciais de Danio rerio: efeitos sobre 

mortalidade, incorporação de elementos essenciais, comportamento de natação e análise 

de risco ecológico: neste estudo, avaliamos os efeitos tóxicos de Zn sobre estágios iniciais de 

zebrafish (Danio rerio), por meio dos parâmetros: mortalidade, incorporação, parâmetros 

comportamentais e análise de risco ecológico. Os dados deste capítulo foram obtidos durante 

período de doutorado sanduíche na Suíça. 

 

 

https://doi.org/10.1002/etc.5162
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1. INTRODUÇÃO GERAL E JUSTIFICATIVA 

 

1.1. Metais: aplicações e meio ambiente 

Metais são elementos encontrados naturalmente na crosta da Terra (NOUR et al., 

2019). Os metais podem ser liberados no meio ambiente por meio de eventos naturais ou por 

meio de ações antropogênicas, sendo estas últimas as principais causas dessa liberação nos 

ecossistemas (BRIFFA et al., 2020). Dentre os eventos naturais que propiciam a liberação de 

metais no ambiente, podemos citar o vulcanismo, o intemperismo, a formação rochosa e a 

erosão (TCHOUNWOU et al., 2012). Esses eventos naturais podem aumentar emissão de zinco, 

alumínio, cobre, mercúrio, manganês e níquel no ambiente (MISHRA et al., 2019; SEAWARD; 

RICHARDSON, 1990). No que se refere às ações antropogênicas, houve um aumento 

expressivo da utilização de metais a partir da crescente e rápida industrialização, causando 

poluição nos ecossistemas aquáticos e terrestres (NAGAJYOTI et al., 2010).  

Dentre as atividades que geralmente causam contaminação de ambientes por metais, 

destacam-se: mineração, fundição, indústria têxtil, pintura, galvanoplastia, corantes, curtume, 

fabricação de papel, agricultura (fertilizantes), esgoto doméstico e aterros sanitários (HE et al., 

2005; MCRAE et al., 2016; MISHRA et al., 2019; NAGAJYOTI et al., 2010; TCHOUNWOU 

et al., 2012). No Brasil, catástrofes ambientais ocorridas em decorrência de ruptura de barragens 

de rejeitos de mineração, em 2015 (distrito Bento Rodrigues, em Mariana-MG) e em 2019 (em 

Brumadinho-MG), elevaram os níveis de metais nos corpos d’água, causando grande 

preocupação (VERGILIO et al., 2020; VERGILIO et al., 2021). No Brasil, a resolução nº 357 

do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) regulamenta as concentrações máximas 

permitidas de metais em águas doces (classes I, II, III e IV), águas salinas (classes I, II e III) e 

águas salobras (classes I, II e III) (BRASIL, 2005). 

A contaminação por metais causa preocupação, uma vez que os mesmos não são 

biodegradáveis e não podem ser decompostos, sendo contaminantes persistentes no ambiente 

(MISHRA et al., 2019). No entanto, alguns organismos possuem mecanismos fisiológicos para 

desintoxicação e excreção dos metais (BATTUELLO et al., 2016; BRIFFA et al., 2020; 

SRUTHI et al., 2016). Sabe-se que a dose, rota de exposição e especiação química são fatores 

importantes na toxicidade de metais (TCHOUNWOU et al., 2012).  
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1.2. Substâncias-teste 

1.2.1. Zinco 

Zinco (Zn) é o 23º elemento mais abundante na crosta da Terra (United States 

Geological Survey - USGS, 2022) e 2º elemento traço mais abundante para maioria dos 

vertebrados (HOGSTRAND; FU, 2014). Apesar de haver registros pré-históricos de uso do Zn, 

na Europa esse elemento passou a ser produzido para comercialização apenas na metade do 

século XVIII (BURGESS; PRINCE, 2005). Atualmente, as reservas mundiais de Zn chegam a 

1,9 bilhões de toneladas e a produção mundial alcança 13 toneladas métricas (Mt), segundo 

estimativas de United States Geological Survey - USGS (2022). O Zn é utilizado para diversos 

fins, tais como: agente anticorrosivo de ferro e aço, revestimento de telhados, fabricação de 

latão e bronze, peças automotivas, suplemento alimentar, galvanização, dentre outros 

(BURGESS; PRINCE, 2005; CALLENDER; RICE, 1999; KAUR et al., 2014). 

O Zn é um metal essencial para plantas, animais e seres humanos (HORIE et al., 2020; 

MCRAE et al., 2016), sendo constituinte de diversas enzimas como, por exemplo, anidrase 

carbônica e de um tipo de superóxido dismutase (ALSCHER, 2002; BORAN; ULUTAS, 2016; 

LÓPEZ-MILLÁN et al., 2005; MORONEY et al., 2001), e sendo essencial para diversos 

processos fisiológicos (HOGSTRAND; FU, 2014), como por exemplo, manutenção da 

integridade de membranas, processos de reparação do fotossistema II (FSII), neuromodulação 

do sistema nervoso e síntese de proteínas e ácidos nucleicos (LE FAUCHEUR et al., 2006; 

RICHETTI et al., 2011; TSONEV; LIDON, 2012). Apesar da essencialidade do Zn aos seres 

vivos, esse elemento causa efeitos tóxicos em concentrações elevadas (HORIE et al., 2020).  

O Zn pode ser liberado na atmosfera e nos ecossistemas aquáticos por meio de 

atividades de mineração, produção de aço, queima de carvão, efluentes industriais e águas 

residuais urbanas (CALLENDER; RICE, 1999; KAUR et al., 2014; ZHANG et al., 2012).  

Segundo legislação do CONAMA, a concentração máxima permitida em águas doces da classe 

I é de 0,18 mg Zn L-1. Analisando este elemento nos ecossistemas aquáticos do Brasil, o Zn foi 

encontrado em concentrações de 0,002 mg L-1 no Lago Pampulha (FRIESE et al., 2010) e em 

maiores concentrações como, por exemplo, 1,215 mg L-1 no Rio Piracicaba (RODGHER et al., 

2005). Segundo estudo que sumarizou as concentrações de Zn em 100 pontos de coleta em 

corpos d’água brasileiros, o valor médio de Zn encontrado nesses locais foi de 0,047 mg L-1 Zn 

(mediana = 0,014 mg L-1) (GEBARA et al., 2021 - Capítulo 3). 

Estudos demonstram que baixas concentrações de Zn inibem enzimas ligadas ao 

transporte de elétrons, causando disrupção das mitocôndrias (RICHETTI et al., 2011); bem 
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como também se observou alteração no potencial de membrana de mitocôndrias de microalgas, 

indicando alterações em sua atividade (MACHADO et al., 2015). Há evidências de que o Zn 

pode adentrar nas células de animais via canais de cálcio, causando efeito neurotóxico (CAI et 

al., 2006; SARASAMMA et al., 2018). Segundo estudo sumarizando toxicidade de Zn sobre 

organismos aquáticos, esse elemento é tóxico para bactérias, protozoários, algas, macrófitas, 

rotíferos, crustáceos e peixes, sendo que a clorofícea Raphidocelis subcapitata foi o organismo 

mais sensível, com CI50-96h de 0,03 mg L-1 (GEBARA et al., 2020 - Capítulo 1). 

 

1.2.2. Alumínio 

O alumínio (Al) é o metal mais abundante da crosta terrestre (EXLEY; MOLD, 2015; 

HAUG; FOY, 1984; SUWALSKY et al., 2002). O ciclo de produção de Al inclui a extração de 

bauxita em minas, a qual é posteriormente processada em Al, sendo seus rejeitos geralmente 

descartados em aterros (USGS, 2022). Segundo estimativas, os recursos mundiais de bauxita 

estão estimados entre 55-75 bilhões de toneladas, sendo a produção mundial de alumínio 

estimada em 68 Mt, em 2021. Em 2025, o consumo doméstico global de Al chegará a 120 Mt 

e, somente no Brasil, a previsão chega a 1,7 Mt (USGS, 2010). 

O Al é um dos metais mais utilizados pela sociedade, possuindo diversas aplicações, 

dentre elas: indústria da construção; agente coagulante em tratamentos de água; aditivo de 

alimentos e produção de veículos, aeronaves, refrigeradores, embalagem e transporte de 

produtos (BONDY, 2010; RUBINI et al., 2002; USGS, 2010). 

O Al é classificado como metal não-essencial, visto que ainda não possui função 

biológica conhecida (PETROU, 2002; SUWALSKY et al., 2002). Apesar de ser um metal não-

essencial, sabe-se que todos os seres vivos possuem Al em pequenas quantidades, sendo este 

metal também encontrado nos alimentos, água, solo e ar (PETROU, 2002).  

A reatividade primária desse metal se deve aos íons Al3+, sendo sua forma iônica um 

competidor dos íons magnésio (Mg2+) e ferro (Fe2+, Fe3+) (EXLEY; MOLD, 2015). O Al pode 

ser transportado para o interior das células por meio de transporte paracelular, transporte 

transcelular, transporte ativo, por meio de canais ou poros ou por meio de endocitose. Um vez 

dentro das células, o Al pode ser acumulado em vesículas ou pode ser expelido por endocitose 

(EXLEY; MOLD, 2015).  No que se refere à toxicidade do Al em água, é de extrema 

importância que se estude a especiação do metal e de que forma ele está complexado, de modo 

que, para a toxicidade aguda, os compostos com ligantes inorgânicos são mais tóxicos (RUBINI 

et al., 2002). 
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De modo geral, o Al pode exercer toxicidade sobre plantas, animais e humanos 

(RUBINI et al., 2002), sendo neurotóxico para animais (ZATTA et al., 2000) e afetando a 

eficiência da fotossíntese ou causando danos estruturais ao aparato fotossintético de plantas e 

microalgas (CHEN et al., 2010; HAMED et al., 2019; MOUSTAKAS et al., 1995; SAÇAN et 

al., 2007). Segundo estudo de distribuição de sensibilidade de espécies (species sensitivity 

distribution – SSD), o Al exerce toxicidade a diversos organismos aquáticos como, por 

exemplo, rotíferos, algas, peixes, crustáceos, macrófitas, anfípodas, nematódeos e lesmas. 

Segundo esse estudo de SSD, o rotífero Lecane quadridentata foi o organismo mais sensível 

(GEBARA et al., 2020; GUZMÁN et al., 2010) 

No que se refere às concentrações de Al no ambiente, segundo o CONAMA, a 

concentração permitida em corpos d’água doce é de 0,1 mg L-1 Al dissolvido (BRASIL, 2005). 

As concentrações de Al em corpos d’água brasileiros possuem grande variação, entre 0,028 mg 

L-1 (Rio Todos os Santos - (PEREIRA et al., 2018))  e 3,8 mg L-1 (Rio Sinos - (STEFFENS et 

al., 2015)). Segundo análise que sumariza diversos estudos acerca das concentrações de Al em 

36 pontos de coleta em corpos d’água brasileiros, o valor médio de Al encontrado nesses locais 

foi de 0,8 mg L-1 Al (mediana = 0,54 mg L-1) (GEBARA et al., 2021 - Capítulo 3). 

 

1.3. Misturas 

Apesar de Zn e Al ocorrerem simultaneamente em corpos d’água (e.g. DALZOCHIO 

et al., 2017; MACHADO et al., 2017; PEREIRA et al., 2018), a maioria dos estudos 

ecotoxicológicos testam somente a toxicidade isolada desses metais sobre os organismos 

aquáticos, de modo que análises de efeitos combinados desses elementos são extremamente 

escassas. Dessa forma, é importante que estudos nesse sentido sejam realizados e que os dados 

gerados sejam modelados de maneira a se interpretar os efeitos causados por essas misturas 

Compostos que exercem toxicidade possuem um modo de ação, que pode ser definido 

como eventos chave que ocorrem em diversos tipos de organização biológica, de natureza 

bioquímica ou citológica, e que levam a mudanças na anatomia ou na fisiologia de organismos 

(KIENZLER et al., 2017; OECD, 2017). Em misturas, os diferentes compostos podem ter 

modos de ação iguais ou diferentes, havendo na literatura modelos conceituais para ambos os 

cenários, descritos a seguir. Ambos os modelos assumem não interação entre os compostos. 

O primeiro modelo a ser descrito é o modelo de adição de concentração (CA) 

(BERENBAUM, 1985; JONKER et al., 2005; SPRAGUE, 1969), o qual assume que as 

substâncias possuem modo de ação similar, e que pode ser descrito pela equação: 
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Onde: Ci = concentração do químico i na mistura, CExi = concentração efetiva do químico i 

que resulta no mesmo efeito (x%) que a mistura. 

 

 

Já o modelo de ação independente (IA) se baseia na probabilidade de não-resposta 

(BLISS, 1939; JONKER et al., 2005) e assume que as substâncias possuem modos de ação 

diferentes, e pode ser descrita pela equação:  

 

Onde: Y = resposta do endpoint aferido, Ci = concentração do químico i na mistura, qi(Ci) = 

probabilidade de não-resposta, u max = resposta do controle para endpoint aferido, Π= função 

de multiplicação 

 

A ferramenta MIXTOX (JONKER et al., 2005) é utilizada para modelagem de dados 

de misturas. Além dos modelos CA e IA, a ferramenta MIXTOX calcula desvios aos modelos 

CA e IA, de modo a avaliar se os compostos em mistura podem interagir, sendo eles: desvio de 

sinergismo ou antagonismo (S/A), dependentes da proporção da dose (DR), ou dependentes do 

nível da dose (DL) (JONKER et al., 2005; SILVA et al., 2022). 

A partir dos dados gerados pelo MIXTOX, uma das maneiras de representar 

graficamente os efeitos de misturas é através de isobologramas, utilizados com muita frequência 

para representar os dados de misturas binárias (e.g. DOS REIS et al., 2022; LOPES et al., 2016; 

MANSANO et al., 2020; MARTIN-DE-LUCIA et al., 2019; SANCHES et al., 2017; SILVA 

et al., 2020). O isobolograma pode representar graficamente tanto aditividade, quanto efeitos 

de sinergismo (efeitos mais que aditivos) ou antagonismo (efeitos menos que aditivos). O 

isobolograma (Figura 1) representa uma mistura binária entre substância-teste 1 (eixo x) e 

substância-teste 2 (eixo y). Baseado nos dados de toxicidade plotados a partir da CE50 dos 

compostos isolados, podemos traçar uma linha teórica de aditividade, que intercepta as CE50 

de cada composto, formando uma isobole linear (Figura 1, número 1). Podemos visualizar 

efeitos sinérgicos quando os dados plotados se posicionam abaixo da linha de aditividade, 



32 

 

formando isobole de formato côncavo (Figura 1, número 2). Efeitos antagônicos são 

visualizados a partir de dados plotados acima da linha de aditividade, formando isobole de 

formato convexo (Figura 1, número 3) (ALLOATTI et al., 2013; RYALL; TAN, 2015).  

 

 

Figura 1. Isobolograma representando a interação das substâncias-teste 1 e 2. A linha (1) indica 

aditividade, a curva côncava (2) indica sinergismo e a curva convexa (3) indica antagonismo. 

Imagem adaptada de BELL (2005). 

 

 

1.4. Justificativa 

Nos ecossistemas aquáticos, sabe-se que os metais coocorrem, bem como é de pleno 

conhecimento que as ações antrópicas vêm elevando as concentrações desses elementos no 

ambiente. Recentemente, ocorreram no Brasil eventos que liberaram altas concentrações de 

metais nos ambientes naturais, causando grande preocupação quanto a uma possível perda de 

biodiversidade, além do elevado impacto social associado a esses desastres.  

Em 2015, houve a ruptura da barragem do Fundão no distrito Bento Rodrigues, em 

Mariana-MG, liberando entre 34 a 50 milhões m3 de resíduos de minério de ferro no ambiente, 

de modo que a lama contendo esses resíduos atravessou 600 Km pela bacia do Rio Doce. 

Estudos detectaram aumento na concentração de metais no sedimento e/ou na água como, por 

exemplo, ferro, manganês, alumínio, cromo, cádmio, níquel e mercúrio (MARQUES et al., 

2022; VERGILIO et al., 2021). Também foi observado acumulação dos metais alumínio, ferro, 
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manganês e zinco em músculo de peixes (VERGILIO et al., 2021).  

Em 2019, presenciamos outro desastre ambiental, com a ruptura de uma barragem de 

rejeitos de mineração do Córrego do Feijão, em Brumadinho-MG, liberando cerca de 11 a 12 

milhões m3 de resíduos no Rio Paraopeba. Segundo análises, os rejeitos liberados continham 

altas concentrações de ferro, alumínio, manganês e titânio; e as concentrações de ferro, 

alumínio, manganês, zinco, cobre, chumbo, cádmio e urânio estavam acima do permitido por 

legislação brasileira (VERGILIO et al., 2020).  Estudos com os rejeitos e com água proveniente 

do Rio Paraopeba apontam efeitos tóxicos sobre microalgas, microcrustáceos e peixes (ROTTA 

et al., 2020; THOMPSON et al., 2020; VERGILIO et al., 2020).  

Atualmente, a concentração máxima permitida de metais em ecossistemas aquáticos 

brasileiros se baseia somente na toxicidade isolada dos compostos (e.g. BRASIL, 2005). Dessa 

forma, em vista da crescente concentração de metais nos ambientes aquáticos e sabendo-se que 

os metais Zn e Al ocorrem simultaneamente nos ambientes naturais (e.g. DALZOCHIO et al., 

2017; MACHADO et al., 2017; PEREIRA et al., 2018), é de extrema importância que a 

toxicidade isolada e combinada desses metais seja testada sobre organismos pertencentes a 

diferentes níveis tróficos. Estudos acerca de misturas de Zn e Al sobre organismos aquáticos 

dulcícolas são extremamente escassos na literatura e, por isso, nos propusemos a realizar pela 

primeira vez essas análises. Ademais, análises de risco ecológico para corpos d’água brasileiros 

são de extrema importância, já que a maioria dos estudos utiliza concentrações ambientais 

referentes a ambientes temperados nas análises de risco. Para os testes ecotoxicológicos 

apresentados nesta Tese, selecionamos como organismos-teste: a microalga verde Raphidocelis 

subcapitata, o cladócero Neotropical Ceriodaphnia silvestrii e embriões do peixe Danio rerio. 

As microalgas, cladóceros e embriões de peixe são amplamente utilizados em testes 

de toxicidade, sendo organismos-teste recomendados por normativas nacionais e internacionais 

(ABNT, 2017, 2018, 2022; OECD, 2004, 2011, 2012, 2013; USEPA, 2002; b, 2012). As 

microalgas, cladóceros e peixes são vastamente utilizados para aferir toxicidade de metais, visto 

que são organismos-teste sensíveis a estes elementos (e.g. ALHO et al., 2019; DE 

SCHAMPHELAERE et al., 2004; DE SCHAMPHELAERE et al., 2014; DOS REIS et al., 

2022; GRIFFITT et al., 2011; HORIE et al., 2020; LU et al., 2017; NYS et al., 2015; ROCHA 

et al., 2016; SILVA et al., 2018; ZHU et al., 2008).  

Portanto, o presente estudo visou testar efeitos isolados e combinados de zinco e 

alumínio sobre organismos aquáticos representados por um produtor primário (R. subcapitata), 

um consumidor primário (C. silvestrii) e um consumidor secundário (D. rerio). Análises 

ecotoxicológicas sobre diferentes níveis tróficos são de extrema relevância, de modo a entender 
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os possíveis efeitos tóxicos aos ecossistemas aquáticos de maneira holística. Espera-se 

contribuir para o entendimento das possíveis interações dos metais, de modo a aferir possíveis 

efeitos esperados (aditividade), maiores que o esperado (sinergismo) ou menores que o 

esperado (antagonismo). 
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2. OBJETIVOS E HIPÓTESES 

2.1. OBJETIVO GERAL 

Avaliar os efeitos dois metais, zinco (essencial) e alumínio (não essencial), isolados e 

em mistura, sobre organismos aquáticos dulcícolas de diferentes níveis tróficos. 

 

2.2. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

• Avaliar os efeitos isolados e combinados de zinco (Zn) e alumínio (Al) sobre a microalga 

Raphidocelis subcapitata, utilizando-se citometria de fluxo e fluorescência de pulso de 

amplitude modulada para a análise de: densidade celular, morfologia celular, tamanho 

celular, produção de espécies reativas de oxigênio (EROs), fluorescência da clorofila a (Chl 

a) e eficiência do fotossistema II (FSII); 

• Determinar os efeitos isolados e combinados de Zn e Al sobre o cladócero Neotropical 

Ceriodaphnia silvestrii, por meio de testes de toxicidade aguda, taxas de ingestão e análise 

de risco preliminar para corpos d’água brasileiros.  

• Determinar os efeitos isolados de Zn e Al sobre o cladócero Neotropical Ceriodaphnia 

silvestrii, por meio de testes de toxicidade crônica;  

• Determinar os efeitos isolados de Zn sobre estágios iniciais de Danio rerio, por meio de 

testes de sobrevivência (5-d) e através de aferimento da incorporação de elementos 

essenciais; bem como aferir efeitos de Zn sobre comportamento de natação de D. rerio 

•  Realizar análise de risco ecológico do Zn para corpos d’água brasileiros utilizando 

organismos de 3 níveis tróficos distintos; 

• Construir curvas de distribuição da sensibilidade de espécies (SSD) para Zn e Al, de modo 

a analisar quais são as espécies mais sensíveis a esses compostos; 

• Determinar a especiação de Zn e Al nas soluções-teste por meio de modelo de equilíbrio 

químico.
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2.3. HIPÓTESES 

 

1) Os metais Zn e Al causam efeitos deletérios à microalga R. subcapitata, ao 

cladócero C. silvestrii e para D. rerio; 

2) Nas soluções-teste, o Zn tem maior quantidade de íons livre (Zn2+) do que o Al 

(Al3+); 

3) Os efeitos combinados dos metais Zn e Al são diferentes de seus efeitos isolados; 

4) R. subcapitata, C. silvestrii e D. rerio são espécies adequados para as análises, haja 

vista que são seres sensíveis a metais em geral; 

5) Misturas de Zn e Al representam potencial risco ecológico para os corpos d’água do 

Brasil. 
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Misturas de zinco e alumínio exercem efeitos sinérgicos sobre a alga 

Raphidocelis subcapitata em concentrações ambientalmente 

relevantes 

 

Zinc and aluminum mixtures have synergic effects to the algae 

Raphidocelis subcapitata at environmental concentrations 
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Capítulo 1. Zinc and aluminum mixtures have synergic effects to the algae Raphidocelis 

subcapitata at environmental concentrations 

 

 

Abstract 

A large number of metals is present in aquatic ecosystems, often occurring simultaneously, 

however, the isolated toxicity of them are better well known than their mixtures. Based on that, 

for the first time we aimed to test the effects of zinc (Zn) and aluminum (Al) mixtures to the 

microalgae Raphidocelis subcapitata. Regarding isolated toxicity, the 96h IC50 of Zn and Al 

based on specific growth rates occurred, respectively, at 0.40 and 27.40 µM, thus Zn was ≈ 70-

fold more toxic than Al. Both Zn and Al altered the cell size and complexity of R. subcapitata 

at the highest concentrations, although only during Zn exposure was the chlorophyll a 

fluorescence significantly diminished. Microalgae exposed to Al produced more ROS than 

during Zn exposure. Moreover, algae produced less ROS at the highest Zn concentration than 

in the lower concentrations. According to species sensitivity curves (SSD), R. subcapitata was 

the most sensitive organism to Zn and one of the most sensitive to Al. With respect to mixture 

toxicity tests, there were significant deviations for both CA (concentration addition) and IA 

(independent action) models, although data best fitted the CA model and DL (dose level-

dependence) deviation, in which metals showed synergic effects at low concentrations and 

antagonist effects at higher concentrations.  

 

Keywords: antagonism; combined effects; ecotoxicology; metal stress; ROS; species 

sensitivity distribution 

https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125231
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Highlights 

• Zn was ≈70-fold more toxic than Al to R. subcapitata according to 96 h IC50 values 

• Zn diminished chlorophyll a fluorescence, while Al led to higher ROS production 

• R. subcapitata was the most sensitive organism to Zn according to the SSD curve 

• In mixture experiments, the data best fitted the CA model and DL deviation 

• We found synergic effects in low metal concentrations during mixture tests 

 

1. Introduction 

Metal contamination in natural environments is a current problem of great concern 

since potable water is increasingly scarce around the world, and the biodiversity of aquatic 

organisms has been threatened. It is known that anthropogenic actions may alter metal 

concentrations in water, e.g. severe environmental disasters that occurred in Brazil - in 2015, a 

mining company’s dam collapsed in the city of Mariana, releasing a large amount of tailings 

into the Doce river throughout 663.2 Km (Fernandes et al., 2016), consequently increasing 

metal concentrations in water above permitted levels by CONAMA (The National Council for 

the Environment, Brazil) (Brazil, 2005; Carvalho et al., 2017). Other Brazilian aquatic 

environments are also contaminated with metals (Souza et al., 2016; Cruz et al., 2019; Silva et 

al., 2019), which may be toxic to many organisms (e.g. Hsieh et al., 2004; Madoni and Romeo, 

2006; Shuhaimi-Othman et al., 2012; Okamoto et al., 2015). In 2019, another Brazilian dam 

collapsed in the city of Brumadinho (Lopes et al., 2019) , whose impacts still need to be 

carefully assessed. 

Organisms are simultaneously exposed to metals via waterborne and dietary routes 

(Wang, 2012). The guidelines for regulation of the maximum permissible metal concentrations 

in water are usually based on single metal toxicity (Meyer et al., 2015) (e.g. Brazil, 2005; 

https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125231
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USEPA, 2019). However, there is a wide variety of metals coexisting in aquatic ecosystems, 

thus the organisms are exposed to these compounds simultaneously (USEPA, 2007; 

Altenburger et al., 2013). Therefore, the study of combined metal effects is highly important to 

assess their toxicity in a more realistic way. 

Metals can be categorized in essential metals, which in low concentrations are essential 

to life, and non-essential metals, without known function on metabolism. Zinc (Zn) is an 

essential metal (Eisler, 1993), whose world mine production was 13 million tons in 2018 and 

worldwide reserves estimated to 1.9 billion tons (USGS, 2019b). Zinc has been used for many 

purposes such wastewater degradation and as an antimicrobial agent (Lam et al., 2012; Pasquet 

et al., 2014), and according to studies, it is toxic to bacteria – EC50: 12.0 mg L-1 (Toussaint et 

al., 1995), algae – IC50: 0.63 mg L-1 (Wilde et al., 2006), rotifer – LC50: 1.66 mg L-1 (Nelson 

and Roline, 1998), protozoan – EC50: 7.1 mg L-1 (Blinova et al., 2010), crustacean – LC50: 0.17 

mg L-1 (Cooper et al., 2009), fish – EC50: 5.8 mg L-1 (Shedd et al., 1999) and macrophyte – 

EC50: 0.9 mg L-1 (Naumann et al., 2007). 

On the other hand, aluminum (Al) is a non-essential metal (Exley and House, 2011) 

with world reserves of bauxite between 55-75 billion tons (USGS, 2019a). Regarding industrial 

applications, Al has been used in antiperspirants, food preservatives and automobile structures 

(Soni et al., 2001; Callewaert et al., 2014). This metal is toxic to algae – EC50:  10.90 mg L-1 

(Eisentraeger et al., 2003), rotifer – LC50: 0.16 mg L-1 (Guzmán et al., 2010), crustacean – EC50: 

0.93 mg L-1  (Okamoto et al., 2015), amphipods – EC50:  22.0 mg L-1  (Gostomski, 1990), 

nematode – EC50:  18.15 mg L-1  (Wah Chu and Chow, 2002), gastropod – EC50:  30.60 mg L-1  

(Gostomski, 1990), fish – LC50:  7.92 mg L-1  (Griffitt et al., 2008) and macrophyte – IC50: 2.50 

mg L-1  (Stanley, 1974).  

Since Zn and Al have been used in domestic and industrial activities, these metals may 

inevitably end up in aquatic environments and co-occur in mixtures. Studies in Brazilian rivers 

https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125231
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report environmental concentrations about 10-140 µg Zn L-1 and 35.70-2600 µg Al L-1 (Weber 

et al., 2013; Silva et al., 2017; Bianchi et al., 2019). Although the isolated effects of Zn and Al 

are well known, as far as we know, studies of binary mixture toxicity of Zn and Al on algae 

only addressed combined effects of Zn-Cu, Zn-Cd, Zn-Ni and Al-Pb (Franklin et al., 2002; 

Saçan et al., 2007; Nagai and De Schamphelaere, 2016), thus there is a lack of knowledge of 

the combined effects of Zn-Al to algae and to the freshwater organisms in general, although 

these metals may co-occur in natural environments.  

Therefore, the present study intends to fill this gap, studying the isolated ((assessing 

growth, size and cellular complexity, chlorophyll a fluorescence and ROS (reactive oxygen 

species) production)) and combined effects (growth rates) of Zn and Al to the cosmopolitan 

Chlorophyceae Raphidocelis subcapitata, a standardized test organism widely recommended 

in ecotoxicology studies and sensitive to toxicants. Besides that, we plotted species sensitivity 

distribution (SSD) curves to determine R. subcapitata position and to determine its sensitivity 

to Zn and Al compared to other aquatic organisms.  

Among the most used endpoints to assess the toxicity on algae, the cell growth is a 

widely recommended parameter (OECD, 2002; USEPA, 2012). In addition, the flow cytometry 

is also an important tool in toxicity tests on microalgae (Franqueira et al., 2000), providing 

multiple parameters, such as cell size, cellular complexity and chlorophyll a fluorescence, 

frequently related to the efficiency of the photosynthetic processes. ROS measurements are 

relevant, since their increase are related to lipidic peroxidation, e.g. peroxidation of the 

thylakoid membranes during metal stress (Rai et al., 2016), possibly impairing  photosynthesis. 

Our results on metal interactions at low and high levels are greatly important to guide 

new resolutions for metal concentrations in freshwater ecosystems, since microalgae are at the 

base of food webs and the effects on this trophic level could disturb consumers from higher 

trophic levels.  
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2. Material and methods 

2.1. Algae culture and toxicity tests 

Raphidocelis subcapitata was cultured in half-strength CHU-10 medium (Nalewajko 

and O'Mahony, 1989) at 25 ± 2°C in a 12 h/12 h of light (≅ 3900 lux, fluorescent light)/dark 

photoperiod. Culture medium was autoclaved (121°C, 1 atm above standard pressure, 20 min) 

prior to its use. The cultures in exponential growth were inoculated at 5 x 104 cells mL-1 in 500 

mL polycarbonate flasks filled with 250 mL of test solutions. The algae were exposed to Zn 

and Al, in their isolated (control – 0.0008 µM Zn and no Al addition; 0.08, 0.15, 0.23 and 0.46 

µM Zn; 14.82, 22.24, 29.65 and 37.06 µM Al) and combined (full factorial design, 24 

treatments (Fig. 1) forms, in triplicate for 96h. Stock solutions of Zn and Al were obtained from 

Titrisol standard solutions of ZnCl2 (1000 mg Zn L-1) and AlCl3 (1000 mg Al L-1) (Merck, 

Germany). The concentrations tested are among the measured concentrations in natural 

ecosystems. 

 

Fig. 1 Full factorial design of the toxicity test with isolated and combined zinc and aluminum. Treatments T1 to 

T8 refer to isolated compounds, while T9 to T24 refer to mixture of metals, where C = control group. 
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2.2. Cytometer analysis 

Samples (495 µL) were run in a FACSCalibur cytometer (Becton Dickinson, San Jose, 

CA, USA) with a 15 mW blue-argon ion laser (488 nm excitation), using 10 µL of 6 µm 

fluorescent beads (Fluoresbrite carboxylate microspheres; Polysciences, Warrington, 

Pennsylvania, USA) as a standard pattern. FSC-H, SSC-H and FL3-H parameters correspond 

to cell size, cellular complexity and chlorophyll a fluorescence, respectively. To determine the 

cell density, we analyzed SSC-H vs FL3-H, following Sarmento et al. (2008) procedures. The 

ROS measurements were made according to Hong et al. (2009), adding 5 µL of DCFH-DA 

(2′,7′-Dichlorofluorescein diacetate, CAS number 2044–85-1, Sigma Aldrich) in 

dimethylsulfoxide (104 μM DCFH-DA) and diluted in samples to a final concentration of 10 

μM DCFH-DA; ROS were determined analyzing FL3-H vs FL1-H (green fluorescence) 

parameters. Cytometer extracted data were analyzed in FlowJo software, version V10.0 

(Treestar.com, USA). Relative FL1-H and relative ROS (%) were calculated as follows by 

equations (1) and (2):  

FL1-Hrelative = log (FL1-H of samples) / log (FL1-H of beads) (1) 

ROS (%) = (FL1-H of metal treatments / FL1-H of control group) x 100 (2) (Hong et 

al., 2009) 

 

2.3. Metal determination 

Metals were determined in test solutions by inductively coupled plasma optical 

emission spectrometry (ICP-OES, iCAP 7000 Series, Thermo Scientific), in order to ensure the 

nominal concentrations of metal added. Isolated compounds and their mixture determinations 

are available in Figure S1 (Supplementary material). Since nominal concentrations did not vary 

more than 20% from actual concentrations (OECD, 2002), the nominal concentrations were 

maintained. The limits of detection were 0.2 µg Zn L-1 and 1.3 µg Al L-1, while quantification 
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limits were 0.5 µg Zn L-1 and 4.0 µg Al L-1. Moreover, Zn and Al free ions were predicted in 

test solutions by MINEQL+ chemical equilibrium program (version 4.6), by modeling data 

taking into account test conditions, metal concentrations and algae medium chemical 

composition.    

 

2.4. Data analysis 

For statistically significant differences and NOEC (no observed effect concentration) 

and LOEC (lowest observed effect concentration) values, normal data were tested using one-

way analysis of variance (ANOVA) and Dunnett’s post-hoc test, while non-normal data were 

compared with Kruskal-Wallis test and Dunn’s post hoc test. The normality of residuals was 

assessed using R version 3.4.1 (R Development Core Team, 2017) with Shapiro-Wilk test and 

using a half-normal graph of probabilities with a simulation envelope (Moral et al., 2018). For 

all analyses, α = 0.05. The IC50 values were calculated using specific growth rates, by non-

linear regression, with a sigmoidal three parameter logistic curve: Y = max/1 + (C/IC50)
β, where 

Y = response of a parameter, max = the maximum response of this parameter, C = concentration 

of the chemical, β = slope, and IC50 = inhibition concentration. The specific growth rates were 

calculated according to USEPA (2012) equation (3): 

 

µ = [ln(df) - ln(di)] / t  (3) 

 

where: µ = specific growth rate (day -1); df = observed biomass (cell density) at the end 

of the experiment; di = observed biomass (cell density) at the beginning of the experiment; t = 

time of exposure (in days). 

 

SSD (species sensitivity distribution) curves were plotted with log-normal values of 
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EC/IC50 toxicity data for Zn and Al using the ETX 2.0 program (Van Vlaardingen et al., 2004) 

and assuming a 5% log-normality according to the Anderson-Darling test. Moreover, we 

calculated the H5 (hazardous concentrations for 5% of the species) and H50 (hazardous 

concentrations for 50% of the species) (Aldenberg and Jaworska, 2000). 

With regards to the analysis of isolated compounds and mixture treatments, the data 

obtained from toxicity tests were compared to predicted effects of CA (concentration addition) 

and IA (independent action) models using the MIXTOX tool (Jonker et al., 2005). For CA and 

IA models, the following deviations were modeled: synergism/antagonism (S/A), dose ratio-

dependent (DR), dose level-dependent (DL), by adding the parameters “a” and “b”. In S/A 

deviation, “a” becomes negative in synergism interactions, and positive in antagonism. In DR, 

an addition parameter (“bDR”) was added, indicating that the deviation from the reference model 

is controlled by the composition of the mixture. In DL, “a” parameter determines the deviations 

in low and high doses (a > 0 = antagonism; a < 0 = synergism) and “bDR” indicates in which 

dose level the deviation changed. For additional information, details are available in Jonker et 

al. (2005). After the model evaluation, the best fit was chosen through the maximum likelihood 

method and the best representative deviation was statistically identified. 

 

3. Results and discussion 

3.1. Single compounds toxicity  

According to our results, the specific growth rates of R. subcapitata exposed to Zn and 

Al singly declined as the concentration of metals increased (Fig. 2a and c). The 96h IC50 for Zn 

was 0.399 ± 0.102 µM (= 0.026 ± 0.007 mg Zn L-1) (Table 1), lower than literature data of 72h 

EC50 of 0.042 mg Zn L-1 (Aruoja et al., 2009) and 96h EC50 of 0.045 mg Zn L-1 (Blaise et al., 

1986); however, the IC50 value for Zn in the present study was higher than 96h EC50 of 0.006 

mg Zn L-1 reported by Santos-Medrano and Rico-Martínez (2015). With respect to Al, the 96h 
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IC50 occurred at 27.399 ± 1.156 µM (= 0.739 ± 0.031 mg Al L-1) (Table 1), higher than 96h 

EC50 of 0.34 and 0.57 mg Al L-1 reported by Santos-Medrano and Rico-Martínez (2015) and 

Gostomski (1990), respectively. 

In the present study, the LOEC for Zn was 0.08 µM (Dunnett’s test, p < 0.05), and 

NOEC < 0.08 µM; while Al had NOEC and LOEC of 14.82 (Dunnett’s test, p < 0.05) and 22.24 

(Dunnett’s test, p < 0.05) µM, respectively. Therefore, Zn was markedly more toxic to R. 

subcapitata than Al, since Zn had, respectively, an IC50 and LOEC about 70-fold and 185 times 

lower than Al. This could be because, according to MINEQL+ analysis, most of the total Zn 

was in its free form (Zn2+) in all test solutions, while Al was complexed as diaspore in test 

solutions (Table S1, Supplementary material). It is important to note that the resolution of water 

classification of The National Council for the Environment (CONAMA) recommends 

concentrations of 0.18 mg L-1 of total Zn (about 7-fold higher than the IC50 obtained in this 

study for Zn) and 0.1 mg L-1 for dissolved Al, to ensure the protection of aquatic communities 

(Brazil, 2005).  

 

Table 1. NOEC (no observed effect concentration), LOEC (lowest observed effect 

concentration) and Inhibition concentration (96h IC50) based on specific growth rates of 

Raphidocelis subcapitata exposed to zinc and aluminum. IC50 are presented by values and 

standard deviation. 

 

 

 

 Zinc Aluminum 

 (µM Zn) (mg Zn L-1) (µM Al) (mg Al L-1) 

NOEC < 0.08 < 0.005 14.82 0.40 

LOEC 0.08 0.005 22.24 0.60 

96h IC50 0.399 ± 0.102 0.026 ± 0.007 27.399 ± 1.156 0.739 ± 0.031 
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Fig. 2 Specific growth rate (day-1), cell size (FSC-H), cellular complexity (SSC-H) and chlorophyll a 

fluorescence (FL3-H) of Raphidocelis subcapitata exposed to zinc (A, B) and aluminum (C, D) during 96h. 

Metals´ concentrations are expressed in µM. Asterisks represent significant differences from control group (p < 

0.05, one-way ANOVA, followed by Dunnett’s post-hoc test; except the SSC-H parameter (Al treatments), 

analyzed by Kruskal-Wallis and Dunn’s post-hoc test). 

 

 

 

 

From Fig. 2b and d, algal cells exposed to Zn increased in size (relative FSC-H) in all 

concentrations tested with respect to the control group (Dunnett’s test, p < 0.05); during Al 

exposure the cells decreased at 14.82 µM and increased in the other treatments, indicating that 

metals probably disturbed the cell division processes. According to previous studies, algae can 

increase or decrease their cell size when exposed to metals, pesticides and nanoparticles 

(Leboulanger et al., 2011; Çelekli et al., 2016; Roy et al., 2016; Mansano et al., 2017; Silva et 

al., 2018; Sousa et al., 2018). The cellular complexity (relative SSC-H) of R. subcapitata also 

increased in all Zn concentrations (Dunnett’s test, p < 0.05) and at the highest Al concentration 

(37.06 µM) (Dunn’s test, p < 0.05) (Fig. 2b and d), possibly due to metal internalization. 

Regarding chlorophyll a fluorescence (relative FL3-H), we observed a significant (Dunnett’s 
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test, p < 0.05) decrease in fluorescence at 0.46 µM of Zn (Fig. 2b), probably indicating that the 

metal affected the algal photosynthetic apparatus. Regarding the decrease in the fluorescence 

of chlorophyll a during Zn exposure (Fig. 2b), some studies suggest that Zn could replace 

magnesium in chlorophyll molecule (Cabrita et al., 2018), affecting the oxygen evolution 

during photosynthesis and generating unstable Chl a molecules, which can explain the reduced 

fluorescence values (Fig. 2b); besides that, there is evidence that Zn can also  affect the water-

splitting of photosystem II (Van Assche and Clijsters, 1986), affecting photosynthesis. On the 

other hand, Al significantly decreased (Dunnett’s test, p < 0.05) the chlorophyll a fluorescence 

at the concentrations of 14.82 and 22.24 µM, but algae apparently recovered at the 

concentrations of 29.65 and 37.06 µM (Fig. 2d). 

 After only 5h-exposure, both Zn and Al significantly (Dunnett’s test, p < 0.05) altered 

ROS production, with a decrease at 0.46 µM Zn (Fig. 3a) and an increase at 37.06 µM Al (Fig. 

3b). After a 96h-exposure, 0.08, 0.15 and 0.23 µM Zn, R. subcapitata cells produced 

significantly (Dunnett’s test, p < 0.05) more ROS compared to the control. However, at 0.46 

µM Zn it was detected less ROS than in the other Zn concentrations, indeed not differing 

statistically from the control (Fig. 3). In a previous study with R. subcapitata, we also observed 

less intracellular ROS when exposed to higher Cd concentrations than in lower concentrations 

(Alho et al., 2019). It probably occurs because algae have antioxidant mechanisms such as 

enzymes (e.g. superoxide dismutase, glutathione peroxidase, catalase, ascorbate peroxidase) or 

compounds with low molecular weight (Pinto et al., 2003), which allows the algae to decrease 

intracellular ROS content. With regards to Al, after 96h-exposure R. subcapitata cells produced 

significantly more ROS (Dunnett’s test, p < 0.05) in all concentrations tested compared to 

control, and actually the greater Al concentration the greater the ROS production increased. 

Indeed, at the highest Al concentration (37.06 µM) the algal cells doubled the ROS production 

compared to the lowest Al concentration (14.82 µM). It is interesting to point out that at the 
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highest Al concentration, the cell size increase (1.2-fold) was proportionally lower than the 

ROS increase (3-fold). In fact, ROS molecules can interact with fatty acids from cell membrane, 

causing lipidic peroxidation (Vavilin et al., 1998). Since we observed that the greater the ROS 

production, the lower the growth rate, we hypothesized that ROS played a major role on the 

algal growth inhibition. 

 

 
Fig. 3 Cellular reactive oxygen species (ROS) produced by Raphidocelis subcapitata exposed to zinc (A) and 

aluminum (B) during 5 and 96 h. Metal concentrations are expressed in µM. Asterisks represent significant 

differences from the control group (p < 0.05, one-way ANOVA, followed by Dunnett’s post-hoc test). 

 

 

Based on isolated metal toxicity to R. subcapitata, we obtained that Zn affected more 

the chlorophyll a fluorescence at the highest concentration, suggesting impairments of 

photosynthetic apparatus, however algae exposed to the highest Zn concentration produced less 

ROS than in the lower concentrations, suggesting a possible recovery. On the other hand, we 

observed the opposite for Al, since its exposure to R. subcapitata led to a higher ROS 

production, although the chlorophyll a fluorescence was not affected at the highest 

concentration.  
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3.2. SSD analysis 

According to SSD curves (Fig. 4) constructed based on the literature data (Tables S2 

and S3, Supplementary material), R. subcapitata was the most sensitive organism for Zn, and 

was more sensitive than the algae Chlorella sp (Fig. 4a). Moreover, for Al R. subcapitata was 

less sensitive than Stichococcus sp and more sensitive than the algae Monoraphidium 

dybowskii, Desmodesmus subspicatus and Chlorella vulgaris (Fig. 4b). The HC5 and HC50 for 

Zn were, respectively, 0.062 (0.021-0.137) and 1.287 (0.708-2.338) mg Zn L-1; while for Al, 

HC5 and HC50 were, respectively, 0.148 (0.042-0.350) and 2.878 (1.473-5.620) mg Al L-1. 

Therefore, according to HC5 and HC50 values for Zn, R. subcapitata would not be protected; 

while with respect to Al, the algae would be protected only to HC5, but not to HC50. Currently, 

the acceptable Zn and Al levels in water by CONAMA are 0.18 mg Zn L-1 and 0.1 Al mg L-1 

(Brazil, 2005), while maximum acceptable levels by USEPA (criterion continuous 

concentration, CCC) are 0.12 mg Zn L-1 (USEPA, 1995) and 0.38 mg Al L-1 (USEPA, 2018). 

Therefore, for Zn both recommendations would protect 50% of species according to HC50 

(Table 1), but not the 5% (HC5), including R. subcapitata; while for Al, USEPA CCC would 

protect 50% of the species (including R. subcapitata), but not ensuring the 5% of species.
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Fig. 4 Species sensitivity distribution (SSD) based on EC50 values (mg metal L-1) of aquatic organisms, obtained from scientific literature (Tables S2 and S3, 

Supplementary material), exposed to zinc (A) and aluminum (B). Data of the present study (Raphidocelis subcapitata) are in bold. 
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3.3. Mixture toxicity 

The data from the mixture toxicity test (96 h specific growth rates) modeled using the 

MIXTOX tool are available in Table 2. In the present study, both CA and IA models were 

statistically validated, although the CA model better explained the mixture data between Zn and 

Al. For the CA model, the SS (sum of squared residuals) was initially 0.07 (p = 1.44 x 10-6; r2 

= 0.79). The “a” parameter was added in S/A (synergism/antagonism) deviation, and then SS 

decreased to 0.05 (p = 0.002; r2 = 0.85). In DR (dose ratio-dependent) deviation, after adding 

“a” and “bDR” parameters, SS remained 0.05, although with no significance (p = 0.18; r2 = 0.86). 

In DL (dose level-dependence), SS was 0.04 (p = 0.02; r2 = 0.88) (Table 2) and was the best 

deviation for the CA model (Fig. 5b). Regarding the IA model: initially, the SS was 0.11 (p = 

9.69 x 10-5; r2 = 0.68). After that, when the “a” parameter was added in S/A deviation, the SS 

decreased to 0.09 (p = 0.02; r2 = 0.73). In the DR deviation, we added “a” and “bDR” parameters, 

the SS decreased to 0.08, but there was no significance (p = 0.06, r2 = 0.77). It was observed 

that in DL deviation that SS decreased to 0.05 (p = 3.85 x 10-5, r2 = 0.86) and was the best fitting 

model, explaining 86% of the data variation (Fig. 5a). Our results corroborate the IA model 

from MIXTOX, since from the data obtained in the present study, Zn affected more the 

fluorescence of chlorophyll a, while Al induced damage probably due to oxidative damage by 

ROS production. 
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Table 2. Summary of modeled data of specific growth rates of Raphidocelis subcapitata exposed to mixtures of zinc (Zn) and aluminum (Al) 

during 96 h. Values were obtained by the MIXTOX tool (Jonker et al., 2005). Max = maximum response value, β = slope response of isolated 

compounds, IC50 = median growth inhibition concentration; a and bDR/DL = function parameters; SS = sum of the squared residuals; r2 = 

regression coefficient; χ2 or F test = statistical test; df = degrees of freedom; p (χ2/F) = level of significance of statistical test; CA = concentration 

addition model; IA = independent action model; S/A = synergism/antagonism deviation; DR = dose ratio-dependent deviation; DL = dose 

level-dependent deviation. 

 Concentration addition  Independent action 

 CA S/A DR DL  IA S/A DR DL 

Max 0.87 0.86 0.86 0.85  0.80 0.86 0.85 0.86 

β Zn 0.42 0.64 0.73 0.89  0.68 0.65 0.25 0.96 

β Al 3.27 4.06 3.91 4.42  3.06 2.54 2.89 3.97 

IC50 for Zn 0.71 0.43 0.35 0.39  0.67 0.37 1.80 0.34 

IC50 for Al 28.30 27.10 27.30 27.33  32.00 28.38 28.68 27.43 

a - 1.20 0.46 -0.18  - 1.21 5.44 -3.05 

bDR/DL  - - 2.37 5.58  - - -20.77 2.20 

SS 0.07 0.05 0.05 0.04  0.11 0.09 0.08 0.05 

r2 0.79 0.85 0.86 0.88  0.68 0.73 0.77 0.86 

χ2 or F test 18.87 9.11 1.80 5.47  10.46 4.98 3.42 16.94 

Df - 1.00 1.00 1.00  - 1.00 1.00 1.00 

p (χ2/F) 1.44 x 10-6 0.0025 0.1797 0.0193  9.69 x 10-5 0.0256 0.0644 3.85 x 10-5 
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Fig. 5 Isobolograms of specific growth rates of Raphidocelis subcapitata exposed to zinc and aluminum 

mixtures, following the concentration addition (A) and independent action (B) models, both from dose level-

dependence (DL) deviation. Linear lines demonstrate no interaction, while concave and convex shapes represent, 

respectively, synergism and antagonism (Alloatti et al., 2013). 

 

Therefore, we found that the mixtures between Zn and Al were dose level-dependent, 

with synergism in lower concentrations and antagonism in higher concentrations (a < 0), and 

the change from synergism to antagonism occurred at a lower dose-level than the IC50 (bDR > 

2) (Table 2). Based on that, it is important to note that concentrations below 0.026 mg Zn L-1 

and 0.739 mg Al L-1 had a synergic toxicity effect, thus synergism may occur in natural 

environments usually containing low metal concentrations. Concentrations of Zn and Al may 

vary depending on the location site, e.g.: 11.6 µg Zn L-1 (Pardo river, Brazil; Alves et al. 

(2014)), 260 µg Zn L-1 (Buriganga river, Bangladesh; Mohiuddin et al. (2011)), 57 µg Al L-1 

(Yarmouk river, Jordan; Batayneh (2012)) and 52.07 µg Al L-1 (mean value for 113 lakes, USA; 

Warby et al. (2008)). Therefore, legislation should take into account the interactions between 

compounds in order to adjust the recommended maximum level of metals in natural waters.  

The algae, primary producers, are at the base of the food webs, and effects in this trophic level 

could disturb organisms from higher trophic levels. R. subcapitata is a good model to represent 

the green algae in policies regarding mixtures, since it is a standardized test organism. However, 

it is important to note that we believe that environmental policies should take into account the 
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toxicity of several aquatic organisms from distinct trophic levels, in order to be representative 

and ensure the protection of the most sensitive organisms. According to our SSD curves (Fig. 

4), R. subcapitata is a sensitive organism; besides that, we found synergistic effects before 

EC50, enhancing the metals’ toxicity. 

Very few studies addressed the toxicity of Zn-Al mixtures to aquatic organisms (e.g. 

Roy and Campbell, 1995) and the existing studies do not address recent mixture modeling 

techniques. Although there is a lack of knowledge with respect to Zn and Al mixtures to 

freshwater organisms, the mixtures of Zn with other metals were assessed on some organisms. 

For the algae Chlorella sp, Zn-Cu and Zn-Cd mixtures had antagonistic effects (Franklin et al., 

2002), while Zn-Ni had synergic effects to the algae Navicula pelliculosa (Nagai and De 

Schamphelaere, 2016). In Al-Pb mixtures to algae Dunaliella tertiolecta, synergism was 

observed on the cell membrane (Saçan et al., 2007). Regarding animals, mixtures of Zn-Cu and 

Zn-Pb had, respectively, synergistic and antagonistic effects to the cladoceran Daphnia 

carinata (Cooper et al., 2009), while Zn-Ni mixtures had noninteractive and synergistic  effects 

to Daphnia magna (Nys et al., 2015); Zn-Cd mixtures presented synergism to white shrimp 

Penaeus setiferus (Vanegas et al., 1997); and Zn-Cu and Zn-Cd mixtures had, respectively, 

antagonistic and additive effects to the salmon Oncorhynchus tshawyts (Finlayson and Verrue, 

1982).  

  

4. Conclusions 

In general, Zn was more toxic to R. subcapitata than Al according to the growth 

parameter. Moreover, Zn affected more chlorophyll a fluorescence, while Al induced more 

intracellular ROS production. In joint treatments, metal toxicity data best fitted the 

concentration addition model and dose level-dependent deviation. Metals had synergic effects 

at low doses (environmental concentrations) and antagonistic effects at high doses. Synergic 
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effects at environmental concentrations are of high concern, since the predictable impacts for 

the aquatic organisms based on the isolated compounds would underestimate the mixture 

toxicity effects.  
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Supplementary material 

 

Figure S1. Zinc and aluminum determination by ICP-OES. Quantification was grouped by 

treatments with same nominal metal concentration. For zinc (A): sample 1 = T1, T9, T10, T11 

and T12; 2 = T2, T13, T14, T15, T16; 3 = T3, T17, T18, T19, T20; 4 = T4, T21, T22, T23, T24. 

For aluminum (B): sample 1 = T5, T9, T13, T17, T21; 2 = T6, T10, T14, T18, T22; 3 = T7, 

T11, T15, T19, T23; 4 = T8, T12, T16, T20, T24. Treatments´ acronyms are available in the 

manuscript (Fig. 1). 
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Table S1: Zinc (Zn) and aluminum (Al) speciation in test solutions, predicted by the MINEQL+ software. 

 

 

Total Zn added 

(µM) 

Zn2+ 

(µM) 
 

Total Al added 

(µM) 

Al3+ 

(µM) 

Diaspore 

(µM) 

0.08 0.078  14.82 7.33 x 10-8 14.80 

0.15 0.147  22.24 7.33 x 10-8 22.20 

0.23 0.225  25.65 7.33 x 10-8 29.70 

0.46 0.451  37.06 7.33 x 10-8 37.06 
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Table S2. Toxicity data of aquatic organisms exposed to zinc (datum of the present study is in bold), obtained from scientific studies. 

Group Species Endpoint 
Endpoint value 

(mg Zn L-1) 
References 

Algae Raphidocelis subcapitata 96h IC50 0.03 Present study 

Crustacean Ceriodaphnia reticulata 48h LC50 0.08 Mount and Norberg (1984)  

Crustacean Daphnia pulex 48h LC50 0.11 Mount and Norberg (1984) 

Bacteria Escherichia coli 2-3h EC50 0.13 Nelson and Roline (1998) 

Crustacean Ceriodaphnia dubia 48h LC50 0.17 Cooper et al. (2009) 

Crustacean Thamnocephalus platyurus 24h LC50 0.22 Blinova et al. (2010) 

Crustacean Daphnia carinata 48h LC50 0.34 Cooper et al. (2009) 

Crustacean Daphnia magna 48h EC50 / LC50   0.49* Blinova et al. (2010), Oda et al. (2006), Toussaint et al. (1995) 

Crustacean Mysidopsis bahia 96h LC50 0.50 Toussaint et al. (1995) 

Algae Chlorella sp 48h IC50 0.63 Wilde et al. (2006) 

Macrophyte Lemna trisulca 14-day EC50 0.91 Huebert and Shay (1992) 

Protozoan Blepharisma americanum 24h LC50 1.05 Madoni et al. (1992) 

Fish Danio rerio 96h LC50     1.24** Zhu et al. (2008) 

Rotifer Brachionus calyciflorus 24h LC50 1.66 Nelson and Roline (1998) 

Protozoan Colpidium campylum 24h LC50 1.85 Madoni et al. (1992) 

Protozoan Aspidisca cicada 24h LC50 2.40 Madoni et al. (1992) 

Protozoan Paramecium caudatum 24h LC50 2.50 Madoni et al. (1992) 

Fish Pimephales promelas 96h LC50 2.65 Toussaint et al. (1995) 

Protozoan Uronema nigricans 24h LC50 2.90 Madoni et al. (1992) 

Macrophyte Lemna minor 7-day EC50   2.97* Drost et al. (2007), Ince et al. (1999), Naumann et al. (2007) 

Protozoan Euplotes affinis 24h LC50 3.10 Madoni et al. (1992) 

Protozoan Tetrahymena thermophila 24h EC50  6.90* Blinova et al. (2010), Mortimer et al. (2010) 

Fish Nothobranchius guentheri 24h EC50 / LC50  7.06* Shedd et al. (1999) 

Bacteria Photobacterium phosphoreum 5min EC50 12.00 Toussaint et al. (1995) 

Bacteria Vibrio fischeri 5min EC50 13.80 Nelson and Roline (1998) 

Macrophyte Myriophyllum spicatum 32-day IC50 21.60 Stanley (1974) 

Protozoan Euplotes patella 24h LC50 50.00 Madoni et al. (1992) 

* For species with more than one available endpoint data on literature, the geometric means were calculated. 

** The original LC50 value (mg L-1) was recalculated to zinc-based (mg Zn L-1).  

https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125231


74 

 

 

  
This is the accepted version. The final version is available at https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.125231 

Table S3. Toxicity data of aquatic organisms exposed to aluminum (datum of the present study is in bold), obtained from scientific studies. 

Group Species Endpoint 
Endpoint value 

(mg Al L-1) 
References 

Rotifer Lecane quadridentata 48h LC50     0.03** Guzmán et al. (2010) 

Frog Rana pipiens (embryos) LC50 0.47 Freda et al. (1990) 

Algae Stichococcus sp EC50 0.52 Claesson and Törnqvist (1988) 

Fish Salmo salar 96h LC50   0.59* Hamilton and Haines (1995) 

Frog Bufo americanus 96h LC50 0.63 Freda et al. (1990) 

Algae Raphidocelis subcapitata 96h EC50 0.74 Present study 

Algae Monoraphidium dybowskii EC50 1.11 Claesson and Törnqvist (1988) 

Crustacean Ceriodaphnia dubia EC50 / LC50 1.90 Gostomski (1990) 

Crustacean Daphnia magna EC50 / LC50   1.90* Biesinger and Christensen (1972), Okamoto et al. (2015) 

Macrophyte Myriophyllum spicatum 32-day IC50 2.50 Stanley (1974) 

Algae Desmodesmus subspicatus 72h EC50        2.53* ** Eisentraeger et al. (2003) 

Fish Salvelinus fontinalis EC50 / LC50 3.60 Gostomski (1990) 

Crustacean Daphnia pulex 48h LC50 3.65 Griffitt et al. (2008) 

Fish Oncorhynchus mykiss 96h LC50   6.71* Gundersen et al. (1994) 

Fish Danio rerio 48h LC50 7.92 Griffitt et al. (2008) 

Fish Salmo gairdneri EC50 / LC50   9.76* Gostomski (1990) 

Nematode Caenorhabditis elegans 48h LC50 18.15 Wah Chu and Chow (2002) 

Algae Chlorella vulgaris 15-day LC50     21.83** Rai (1998) 

Amphipod Gammarus pseudolimnaeus EC50 / LC50 22.00 Gostomski (1990) 

Fish Pimephales promelas EC50 / LC50 35.00 Gostomski (1990) 

Snail Physa sp EC50 / LC50   41.02* Gostomski (1990) 

 

* For species with more than one available endpoint data on literature, the geometric means were calculated. 

** The original EC50 / LC50 value (mg L-1) was recalculated to aluminum-based (mg Al L-1)
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Efeitos isolados e combinados de zinco e alumínio sobre o 

fotossistema II de uma microalga de água doce obtidos através de 

fluorometria de pulso de amplitude modulada (PAM) 

Single and combined effects of zinc and aluminum on the photosystem II of a 

freshwater microalga assessed by pulse amplitude modulated (PAM) 

fluorometry 
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Capítulo 2. Efeitos isolados e combinados de zinco e alumínio sobre o fotossistema II de 

uma microalga de água doce obtidos através de fluorometria de pulso de amplitude 

modulada (PAM) 

 

Resumo 

 

O aumento da concentração de metais em ambientes aquáticos se deve principalmente às ações 

antropogênicas, causando risco à biota aquática. Apesar de metais coexistirem nos ambientes 

naturais, os efeitos dessas misturas metálicas muitas vezes não são levados em conta em 

análises de risco ecológico. Nos estudos de toxicidade, é essencial que se utilize microalgas 

como organismos-teste, uma vez que fazem parte da base das cadeias tróficas, e efeitos tóxicos 

sobre estes organismos podem reverberar sobre toda cadeia alimentar. O presente estudo 

objetivou estudar, pela primeira vez, os efeitos isolados e combinados de Zn e Al sobre o 

aparato fotossintético da alga verde Raphidocelis subcapitata, utilizando fluorometria de pulso 

de amplitude modulada (PAM). Após 72 h de exposição, os parâmetros fotossintéticos foram 

afetados nas concentrações de 0,08 a 0,46 µM Zn e 22,24 a 37,06 µM Al. A eficiência do 

complexo de evolução do oxigênio - CEO (F0/Fv) foi reduzida em 25% em 0,46 µM Zn e 82% 

em 37,06 µM Al, concentrações essas correspondentes, respectivamente, a 57% e 78% de 

inibição de crescimento algal. Desta forma, inferimos que o crescimento algal foi mais sensível 

para aferir a toxicidade do Zn, enquanto que F0/Fv foi a variável mais afetada pelo Al. Com 

relação aos quenchings não fotoquímicos, houve dissipação passiva de energia (aumento de 

Y(NO)) em 0,46 µM Zn. Em 37,06 µM Al, observamos tanto dissipação regulada (aumento de 

NPQ e (Y(NPQ)), quanto passiva (aumento de qN e (Y(NO)). Nas misturas, obtivemos efeitos 

sinérgicos e antagônicos nas diferentes concentrações e variáveis estudadas, prevalecendo 

antagonismo nas concentrações mais altas dos metais e, em alguns casos, efeitos sinérgicos nas 

menores concentrações de Zn e Al. Isso reitera que os efeitos de misturas nem sempre são 
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aditivos e, portanto, é de extrema importância que se leve em consideração testes de misturas 

em análises de risco ecológico para microalgas verdes. 

 

Palavras-chave: Chlorophyta, EROs, fotossíntese, metal, mistura, quenching.
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1. Introdução 

Os metais são elementos abundantes na Terra, chegando aos corpos d’água por 

fenômenos naturais ou por ações antropogênicas. Os metais podem ser classificados como 

essenciais, quando fazem parte de estruturas ou processos fisiológicos importantes aos seres 

vivos, ou não essenciais, quando ainda não possuem função conhecida nos organismos 

(Nagajyoti et al., 2010) 

Ações antropogênicas ligadas ao descarte doméstico, agricultura e atividades 

industriais elevam os níveis de metais no ambiente (Ochieng et al., 2007). O aumento dos metais 

no ambiente é preocupante já que, além de exercerem seus efeitos de forma isolada sobre os 

organismos, há a possibilidade de que os metais exerçam efeitos deletérios mais que aditivos 

(efeitos sinérgicos) à biota aquática, uma vez que os metais coocorrem nos ambientes naturais 

(e.g. Dalzochio et al., 2017; Machado et al., 2017; Pereira et al., 2018) 

Dentre os organismos componentes da biota aquática, as microalgas são organismos-

teste recomendados por organizações nacionais e internacionais (ABNT, 2018; OECD, 2011; 

USEPA, 2012) para testes ecotoxicológicos e análises de risco ecológico. As microalgas fazem 

parte da base das cadeias tróficas e possuem notável importância ecológica, visto que são 

responsáveis por cerca de 50% da produção de O2 global (Chapman, 2010). Efeitos negativos 

sobre as microalgas podem reverberar por toda a cadeia trófica, já que são produtores primários 

e provêm energia para maioria dos organismos aquáticos (Klaine et al., 2002). Assim como os 

demais organismos vivos, as microalgas necessitam de metais essenciais, em baixas 

concentrações, para seu pleno funcionamento. No entanto, metais essenciais em concentrações 

acima do necessário podem causar disrupção à homeostase das microalgas verdes, causando 

efeitos deletérios sobre o crescimento, parâmetros fotossintéticos e estresse oxidativo (Filova 

et al., 2021; Machado et al., 2015; Reis et al., 2021; Silva et al., 2018). 

Zinco (Zn) e alumínio (Al) são exemplos de metais que coocorrem em corpos d’água 
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brasileiros (Dalzochio et al., 2017; Machado et al., 2017; Pereira et al., 2018). O Zn é um metal 

essencial para microalgas, sendo cofator de enzimas como anidrase carbônica (essencial na 

fisiologia dos processos de fotossíntese e respiração) e constituinte estrutural da enzima 

superóxido dismutase (Cu-Zn SOD), localizada nos cloroplastos e no citosol (Alscher, 2002; 

López-Millán et al., 2005; Moroney et al., 2001). Porém, quando o Zn está presente acima das 

concentrações requeridas pelas microalgas, o mesmo exerce efeitos deletérios tais como 

inibição de crescimento, aumento na produção de espécies reativas de oxigênio (EROs), 

alterações em parâmetros fotossintéticos e até mesmo alterações ultraestruturais (Aruoja et al., 

2009; Farias et al., 2017; Filova et al., 2021). O Al é o elemento mais abundante da crosta 

terrestre, sendo classificado como metal não essencial pois ainda não possui função biológica 

conhecida (Exley & Mold, 2015). O Al pode exercer toxicidade sobre microalgas, afetando a 

eficiência fotossintética, peroxidação lipídica, aumento da produção de EROs e alterações 

ultraestruturais (Hamed et al., 2019; Saçan et al., 2007). 

Mesmo Zn e Al coocorrendo nos ecossistemas aquáticos, poucos estudos relatam a 

toxicidade combinada desses metais sobre organismos aquáticos.  Estudos recentes demonstram 

que misturas metálicas de Zn e Al causaram efeitos sinérgicos (em baixas concentrações) e 

antagônicos (em altas concentrações) para a clorofícea Raphidocelis subcapitata (Gebara et al., 

2020), e efeitos sinérgicos para o cladócero neotropical Ceriodaphnia silvestrii (Gebara et al., 

2021). Dessa forma, novos estudos acerca da toxicidade de misturas de Zn-Al devem ser 

encorajados, tanto com intuito de avaliar outras variáveis, quanto de testar novos organismos-

teste. 

Apesar de haver um estudo acerca de misturas de Zn-Al sobre crescimento de R. 

subcapitata, é relevante que se testem endpoints fisiológicos para que se possa fazer uma 

análise mais robusta do cenário de toxicidade. Nesse sentido, a citometria de fluxo é uma análise 

robusta utilizada em ensaios ecotoxicológicos (e.g. Alho et al., 2019; Dos Reis et al., 2022; 
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Mansano et al., 2017; Moreira et al., 2020), haja visto que por meio dela é possível obter de 

maneira precisa diversos multiparâmetros em nível populacional (densidade celular) e celular 

(morfologia, complexidade celular, produção de espécies reativas de oxigênio - EROs). A 

análise de produção de EROs é de notável importância, visto que a sua produção em excesso 

pode causar efeitos negativos como peroxidação lipídica e danos ao material genético (Rai et 

al., 2016). A produção de EROs é associada à toxicidade exercida pelos metais, sem a certeza 

de que os efeitos associados ao estresse oxidativo são causa ou consequência da exposição aos 

metais (Stoiber et al., 2013). Porém, sabe-se que os radicais livres em níveis normais possuem 

papel fundamental em diversas reações biológicas, já que as EROs são produzidas naturalmente 

em concentrações baixas nos organismos aeróbios, sendo menos de 10% do oxigênio 

consumido transformado em radicais livres (O2•– e HO•) e EROs. (O2•– e HO• e H2O2). De modo 

a controlar os níveis de EROs, há oxidantes de alto (e.g. enzimas antioxidantes) e baixo pesos 

moleculares (e.g. vitaminas, carotenoides) (Lushchak, 2014).  

Sabe-se, ainda, que alguns íons metálicos como, por exemplo, Cd, Cu, Hg, Pb, Ni e 

Zn podem substituir o magnésio (Mg2+) na molécula de clorofila, inibindo a fotossíntese 

(Cabrita et al., 2016; Kupper et al., 2002). Dessa forma, além dos parâmetros tradicionais 

utilizados nos testes de toxicidade, as observações de parâmetros fotossintéticos em 

fluorômetro de amplitude modulada (PAM) compõem ótimas análises, com obtenção 

instantânea dos dados, sendo uma ferramenta sensível para análise de toxicidade de metais 

sobre o fotossistema II (FSII) de microalgas verdes (Echeveste et al., 2017; Machado et al., 

2015; Rocha et al., 2021). Através dos parâmetros de eficiência fotossintética do FSII, por 

exemplo, pode-se detectar in vivo as alterações no processo de fotossíntese em concentrações 

ambientalmente relevantes (Alho et al., 2019). Por meio das análises de fluorometria PAM, é 

possível calcular variáveis como: eficiência do complexo de evolução do oxigênio (CEO, 

F0/Fv), responsável pela quebra das moléculas de água (Herlory et al., 2013; Kriedemann et al., 
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1985); rendimentos máximo (ΦM) e operacional (ΦM’) do FSII, indicando efeitos na cadeia 

transportadora de elétrons no processo de fotossíntese (Rocha et al., 2020); bem como 

quenchings fotoquímicos e não fotoquímicos. O quenching trata-se da análise de decaimento 

da fluorescência, sendo classificados como quenchings fotoquímicos (qP) os que se referem à 

energia luminosa utilizada na etapa fotoquímica da fotossíntese; e quenchings não fotoquímicos 

(qN, NPQ, Y(NO), Y(NPQ)) os referentes à energia que é dissipada e não é utilizada em 

processos fotoquímicos (Juneau et al., 2002; Klughammer & Schreiber, 2008). Dentre os 

quenchings não fotoquímicos, qN e Y(NO) indicam a energia dissipada de forma passiva, 

enquanto que NPQ e Y(NPQ) se referem a processos de fotoproteção, nos quais a energia é 

dissipada na forma de calor de maneira regulada (Klughammer & Schreiber, 2008). 

Com base nisso, o presente estudo objetivou estudar os efeitos de Zn e Al, isolados e 

em misturas, sobre os parâmetros fotossintéticos, produção de EROs e crescimento 

populacional da clorofícea Raphidocelis subcapitata, após exposição de 72 h. Segundo dados 

de distribuição de sensibilidade de espécies aquáticas para Zn e Al, a microalga R. subcapitata 

foi o organismos-teste mais sensível ao Zn e um dos mais sensíveis ao Al (Gebara et al., 2020), 

sendo esta microalga um excelente indicador de toxicidade para estes compostos. Após revisão 

bibliográfica, se verificou que há apenas um estudo acerca de efeitos de misturas de Zn e Al 

sobre o crescimento de uma microalga (Gebara et al., 2020), sendo este o primeiro estudo em 

que se analisam os efeitos combinados desses metais sobre o aparato fotossintético de uma 

microalga, além dos efeitos isolados de Al sobre a fotossíntese de uma microalga verde de água 

doce. Espera-se que nossos resultados ressaltem a importância de análise de múltiplos 

parâmetros em estudos de toxicidade de misturas metálicas. Esperamos que nossos dados 

possam guiar normativas e legislações quanto às concentrações máximas de misturas metálicas 

a serem permitidas nos corpos d´água, de modo a assegurar a proteção das microalgas verdes, 

base das cadeias tróficas aquáticas.  
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2. Material e métodos 

2.1. Culturas algais e componentes químicos  

A microalga verde Raphidocelis subcapitata foi cultivada em meio half-strength 

CHU-10 (Nalewajko & O'Mahony, 1989) em sala climatizada a 25 ± 2°C, em fotoperíodo 12/12 

h claro: escuro (3900 lux, luz fluorescente), em frascos tipo Erlenmeyer de 2 L contendo 1 L  

de meio de cultivo. 

As soluções-teste de Zn e Al foram preparadas a partir de soluções estoque Titrisol® 

de ZnCl2 e AlCl3 (1000 mg metal L-1, Merck, Alemanha). As soluções-teste foram medidas por 

espectrometria de emissão ótica com plasma indutivamente acoplado (ICP-OES, iCAP 7000 

Series, Thermo Scientific), de modo que as concentrações nominais não diferiram mais 20% 

em relação às concentrações medidas, segundo resultados disponíveis em Gebara et al. (2020). 

As soluções-estoque foram medidas por espectrometria de absorção atômica com chama 

(FAAS, PerkinElmer PinAAcle 900 T, USA), sendo a variação das concentrações nominais 

inferior a 10% em relação às concentrações medidas (Gebara et al., 2021). Portanto, neste 

estudo utilizamos as concentrações nominais. 

 

2.2. Testes de toxicidade 

Os testes de toxicidade foram realizados em frascos de policarbonato de 500 mL, 

contendo 250 ml de meio algal half-strength CHU-10 (autoclavado a 121°C e 1 atm, por 20 

min). As algas em fase exponencial de crescimento foram inoculadas na concentração de 5 x 

104 células mL-1. As concentrações dos compostos isolados para Zn foram: 0,08; 0,15; 0,23 e 

0,46 µM Zn (0,005; 0,010; 0,015 e 0,030 mg Zn L-1); e para o Al: 14,82; 22,24; 29,65 and 37,06 

µM Al (0,4; 0,6; 0,8 e 1,0 mg Al L-1). O grupo controle consistiu de meio de cultivo algal sem 

adição de metais, com concentração de 0,0008 µM Zn (concentração presente no meio CHU10/2) 

e 0 µM Al. As concentrações das misturas foram definidas através de design full fatorial, 
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combinando-se todas as concentrações dos metais isolados (Fig. S1). 

2.3. Phyto-PAM  

A fluorescência da clorofila a foi medida diariamente utilizando um fluorômetro de 

pulso de amplitude modulada, com drive óptico ED-101US/MP (Phytoplankton Fluorometer 

Analyzer, Phyto-PAM, Heinz Walz GmbH, Alemanha). Primeiramente as amostras algais (3 

mL) foram adaptadas ao escuro por 15 min, e após aclimatação foi aferido a fluorescência 

inicial (F0) utilizando luz modulada de baixa intensidade (1 µmol de fótons m-2 s-1), que tem 

como intuito evitar a redução das plastoquinonas a (QA) (Juneau et al., 2002). A fluorescência 

máxima (FM) foi aferida utilizando pulsos de luz saturante (0,2 s, 2000 μmol de fótons m-2 s -

1), reduzindo QA. A partir desses parâmetros, para amostras lidas em 0, 24, 48 e 72 h, calculou-

se: a fluorescência variável (FV = FM – F0); a eficiência máxima do FSII (ɸM = (FM-F0)/FM)  

(Schreiber, 2004); e a eficiência do complexo de evolução do O2 (F0/FV = F0 / (FM - F0)) 

(Kriedemann et al., 1985). Além disso, em 72 h as amostras algais (3 mL) adaptadas ao escuro 

também foram expostas à luz contínua actínica (128 µmol de fótons m-2 s-1), com pulsos 

saturantes a cada 20s durante 15 min, obtendo valores da fluorescência em estado estável (FS) 

e da fluorescência máxima das células adaptadas à luz (FM’). Desta forma, a eficiência efetiva 

(ɸM’) do FSII foi calculada como ɸM’ = (FM’- FS) / FM’ (Baker, 2008; Cosgrove & Borowitzka, 

2010; Genty et al., 1989). Além disso, foram calculados quenchings fotoquímico (qP) e não 

fotoquímicos (qN, NPQ, Y(NPQ) e Y(NO)), de acordo com as equações da Tabela 1, a seguir: 
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Tabela 1. Equações para cálculo dos quenchings fotoquímico e não fotoquímicos. 

Quenching Equação Referências 

qP (FM’ - FS) / (FM’ - F0’) Juneau et al. (2002) 

qN 1 - (FM’- F0’) / (FM - F0) Juneau et al. (2002) 

NPQ (FM - FM’) / FM’  Bilger & Bjorkman (1990); Maxwell & Johnson (2000) 

Y(NPQ) (FS / FM’) - FS / FM Klughammer & Schreiber (2008) 

Y(NO) FS / FM Klughammer & Schreiber (2008) 

 

2.4. Citometria de fluxo 

Foi utilizado um citômetro FACSCalibur (Becton Dickinson, San Jose, EUA) com 

laser de argônio, azul (15 mW, excitação 488 nm) para as análises de contagem celular (FL3-

H vs SSC-H), fluorescência da Chl a (FL3-H) e produção de EROs (FL1-H vs FL3-H). As 

análises de densidade celular seguiram procedimentos de Sarmento et al. (2008). Para as 

análises de EROs, adicionou-se o corante DCFH-DA (2’7’-Dichlorofluorescein diacetate, 

número de CAS 2044-85-1, Sigma Aldrich) numa concentração final de 10 µM, de acordo com 

procedimentos de Hong et al. (2009). Para todas as análises, utilizaram-se microesferas 

fluorescentes de 6 µm (Fluoresbrite carboxylate microspheres; Polysciences, Warrington, 

Pennsylvania, EUA) como padrão interno. 

A porcentagem de EROs foi calculada de acordo com as equações (1) e (2) (Alho et 

al., 2019; Hong et al., 2009):  

FL1-H relativo = log (FL1-H das amostras) / log (FL1-H das microesferas)  (1) 

EROs relativo (%) = (FL1-H dos tratamentos / FL1-H do controle) x 100  (2) 

A partir da densidade celular, foram calculadas as taxas específicas de crescimento: µ = 

[ln(df) – ln(di)] / t, onde: µ = taxa específica de crescimento (dia-1), df = densidade celular em 

72 h, di = densidade celular em 0 h, t = tempo de exposição (dias) (USEPA, 2012). 
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2.5. Misturas: análise das interações 

Nos de toxicidade de misturas, os parâmetros analisados foram:  µ, fluorescência de 

Chl a, ɸM, F0/FV and EROs. Para cada um desses parâmetros, considerando modos de ação 

independentes, de modo a analisar as possíveis interações antagônicas e sinérgicas, utilizamos 

as equações (3) e (4) (Gottardi et al., 2017): 

Efeito previsto =
[Zn]

[C]
 x 

[Al]

[C]
           (3) 

Efeito observado =
[𝑀]

[C]
          (4) 

Onde: [C], [Zn], [Al] e [M], respectivamente, correspondem a: grupo controle, zinco 

isolado, alumínio isolado e misturas. 

A partir dos valores de efeito previsto e efeito observado, para µ, Chl a e ɸM calculou-

se a taxa de sinergismo (taxa= efeito previsto/efeito observado - Gottardi et al. (2017)) para 

estimar possíveis interações sinérgicas ou antagônicas dos metais. Para as variáveis F0/FV e 

EROs calculou-se o inverso da taxa de sinergismo apresentada anteriormente (taxa = 1/(efeito 

previsto/efeito observado)), para a normalizar a interpretação dos dados, de modo que para 

ambas as taxas: valores < 1 representem antagonismo; valores > 1 indicam sinergismo; e valores 

próximos a 1 indicam aditividade. 

2.6. Análise estatística 

Primeiramente testou-se a normalidade (Shapiro-Wilk) e variância (teste de Levene) 

dos dados.  Após isso, os dados normais foram analisados com análise de variância (ANOVA), 

one-way, seguido por teste de Dunnett. Dados não-normais foram analisados com teste de 

Kruskal-Wallis, seguido de teste de Dunn. Para todas as análises, α = 0.05. Os dados sofreram 

transformação logarítmica para as análises estatísticas. As concentrações de inibição de 50% 

(CI50) e 10% (CI10) referentes à taxa específica de crescimento foram calculadas por meio de 

equações logísticas de 3 parâmetros: Y = max/1 + (C/CI50)β e Y = (max/(1 + ((0.1/(1 – 0.1)) × 
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(C/CI10)β))), onde Y é a resposta do endpoint, max é a resposta máxima do endpoint, C é a 

concentração do químico, e β é o slope. 

 

3. Resultados e discussão 

Após análise bibliográfica, constatamos que, embora existam estudos acerca da 

toxicidade de Zn sobre o aparato fotossintético de microalgas, estudos sobre os efeitos de Al 

sobre microalgas são muito escassos, e avaliação de efeitos combinados de Zn e Al sobre 

fotossíntese destes metais é inexistente. Os efeitos isolados e combinados dos metais Zn e Al 

foram aferidos para a microalga cosmopolita R. subcapitata, exposta a esses metais por 72 h. 

Uma variável de extrema importância para análises ecotoxicológicas é a especiação dos metais, 

uma vez que é fator determinante para biodisponibilidade, toxicidade e tomada dos metais 

(Bjerregaard & Andersen, 2007). A partir de modelo de equilíbrio químico, sabe-se que Zn e 

Al possuem especiações distintas quando adicionados no meio half-strength CHU-10. Segundo 

análise em MINEQL+, do total adicionado de Zn nas soluções-teste, 98% está disponível como 

cátion Zn2+; enquanto que para o Al, 99% ou mais da concentração adicionada está disponível 

como α-AlO(OH) (diásporo), e apenas 7.33 x 10-8 µM disponível como Al3+ (Gebara et al., 

2020). Dessa forma, acreditamos que a especiação explica parcialmente os efeitos causados por 

Zn em concentrações molares ≅ 100 vezes menores que as concentrações de Al.  

 

3.1. Efeitos isolados 

3.1.1. Citometria de fluxo: inibição de crescimento e fluorescência da clorofila a 

As taxas específicas de crescimento (µ) da microalga R. subcapitata exposta aos 

metais Zn e Al por 72 h, são apresentados na Tabela 2. Ambos os metais inibiram o crescimento 

de R. subcapitata após 72 h, de modo que houve diferença significativa (teste de Dunnett, p < 

0,05) entre todos os tratamentos de Zn e o grupo controle. Já nos tratamentos de Al, houve 
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diferença significativa (teste de Dunnett, p < 0,05) a partir de 22,24 µM Al. Os valores de CI50-

72h foram de 0,42 (0,28-0,56) µM Zn (= 0,027 mg Zn L-1) e 27,22 (26,37-28,08) µM Al (= 

0,73 mg Al L-1); enquanto que os valores de CI10-72h foram de 0,05 (0,01-0,09) µM Zn (= 

0,003 mg Zn L-1) e de 17,01 (15,64-18,37) µM Al (= 0,46 mg Al L-1). Comparando nossos 

dados de CI50-72h da exposição ao Zn com dados para a mesma microalga, nosso dado ficou 

próximo ao valor de CE50-72h = 0,04 mg L-1 (Aruoja et al., 2009) e destoou de valores como 

CE50-72 h = 0,60 µM (Machado & Soares, 2014) e CE50-96h = 0,006 mg L-1 (Medrano & 

Rico-Martínez, 2015). Com relação à CE50-72h do Al, o valor do presente estudo foi maior do 

que valores de CE50-96h = 0,34 mg L-1 e 0,57mg L-1 (Gostomski, 1990; Medrano & Rico-

Martínez, 2015). Um teste de exposição de Zn sobre Chlamydomonas reinhardtii obteve 

valores de CI50 = 0,038 mg Zn2+ L-1, próximo aos valores deste estudo (Mikulic & Beardall, 

2014). 

 

Tabela 2. Taxa específica de crescimento (µ) e fluorescência da clorofila a (f-Chl a) da microalga Raphidocelis 

subcapitata exposta aos metais Zn e Al por 72 h. Os valores estão apresentados como média ± desvio-padrão, de 

modo que os asteriscos representam diferença estatística entre os tratamentos e o grupo controle (One-way 

ANOVA, teste de Dunnett, p < 0,05). 

 

Zn (µM) Al (µM)  µ (dia-1)  f-Chl a (u.a.)a 

Controle  0,92 ± 0,04  0,96 ± 0,01 

0,08 -  0,73 ± 0,06*  0,82 ± 0,12 

0,15 -  0,64 ± 0,05*  0,71 ± 0,02* 

0,23 -  0,67 ± 0,04*  0,86 ± 0,06 

0,46 -  0,40 ± 0,02*  0,82 ± 0,02 

      

- 14,82  0,90 ± 0,00  0,73 ± 0,02* 

- 22,24  0,67 ± 0,02*  0,94 ± 0,04 

- 29,65  0,36 ± 0,03*  1,17 ± 0,05* 

- 37,06  0,20 ± 0,00*  1,21 ± 0,07* 

a (u.a.) = unidades arbitrárias. 
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 Por meio de análise de citometria de fluxo, obtivemos os valores de fluorescência de 

clorofila a (f-Chl a) aferida em nível celular. Na exposição da microalga ao Zn, houve 

diminuição significativa (teste de Dunnett, p < 0,05) de 26% de f-Chl a apenas na concentração 

intermediaria de 0,15 µM Zn em comparação ao controle; enquanto que em exposição ao Al, 

inicialmente houve uma diminuição significativa (teste de Dunnett, p < 0,05) de 24% de f-Chl 

a em 14,82 µM Al, seguida de aumento significativo (teste de Dunnett, p < 0,05) nas demais 

concentrações, atingindo um aumento de 26 % de f-Chl a na maior concentração testada de 

37,06 µM Al em relação ao controle (Tabela 2).  

 

3.1.2. Parâmetros fotossintéticos 

O Zinco impactou significativamente (teste de Dunnett, p < 0,05) a eficiência do 

complexo de evolução do oxigênio (F0/Fv) em 0,46 µM Zn a partir de 24h de exposição, impacto 

esse que persistiu em 48h e 72h em 0,46 µM Zn (Fig. 1A). O Zn também afetou (teste de 

Dunnett, p < 0,05) F0/Fv de R. subcapitata em concentrações a partir de 0,15 µM Zn em 48 h e 

a partir de 0,08 µM Zn em 72 h (Fig. 1A). Em 72 h observamos aumento de ≅ 25% de F0/Fv 

na maior concentração de 0,46 µM Zn (concentração que causou 57% de inibição de 

crescimento), ou seja, o parâmetro µ foi mais sensível que F0/Fv. 

Da mesma forma, o Zn também afetou (teste de Dunnett, p < 0,05) a eficiência 

fotossintética máxima (ΦM) da microalga em 24 e 48 h na mesma tendência descrita 

anteriormente para o F0/Fv, de modo a causar efeito a partir de 0,46 e 0,15 µM Zn em 24 e 48h, 

respectivamente; enquanto que em 72h o Zn causou efeito  (teste de Dunn, p < 0,05) somente 

na concentração mais alta de 0,46 µM Zn (Fig. 1C), da mesma forma que que o rendimento 

efetivo (ΦM`) em 72 h (Fig. 2A), que também foi afetado (teste de Dunnett, p < 0,05) somente 

em 0,46 µM Zn. Em estudo de Machado et al. (2015) com R. subcapitata, os autores observaram 
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diminuição de ΦM apenas em concentrações mais altas, de 2,5 µM Zn. 

No presente estudo, R. subcapitata exposta ao Zn teve diminuição de ΦM já em 24 h, 

demonstrando que esse endpoint foi sensível ao Zn e, comparando com a literatura, em estudos 

com a cianofícea Microcystis aeruginosa, observou-se diminuição significativa de ɸM a partir 

de 48 h de exposição (Deng et al., 2020). Após 72 h de exposição de M. aeruginosa ao Zn, 

Deng et al. (2020) observaram diminuição de 32,7% de ɸM a partir de 0,2 mg íons Zn L-1 

(concentração que causou inibição de crescimento de 21,4%); enquanto que no presente estudo, 

em 72 h observamos diminuição de ≅ 11% de ɸM a partir de 0,46 µM Zn (concentração que 

causou 57% de inibição de crescimento). Dessa forma, podemos observar que diferentes 

microalgas apresentam diferentes respostas: para a cianofícea M. aeruginosa, o ɸM foi um 

endpoint mais sensível do que o crescimento celular; no presente estudo, o crescimento celular 

de R. subcapitata foi mais sensível do que ɸM. Estudos com C. reinhardtii evidenciaram que, 

para esta alga verde, os parâmetros fotossintéticos não foram sensíveis, visto que não houve 

alterações em ɸM nem em NPQ (Mikulic & Beardall, 2014). 
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Fig. 1. Parâmetros fotossintéticos, em valores relativos (Vr), da microalga Raphidocelis subcapitata exposta ao Zn 

e Al por 72h. Para a variável eficiência do complexo de evolução do oxigênio (F0/Fv), quanto menor o valor, maior 

a eficiência (painéis A-B); eficiência máxima (ΦM) do fotossistema II (FSII), quanto maior o valor, maior a 

eficiência (painéis C-D). Asteriscos representam diferença significativa para dados normais (One-way ANOVA, 

teste de Dunnett, p < 0.05) e não-normais (Kruskal-Wallis, teste de Dunn, p < 0,05). Painéis A (0 h), B (0 h) e C 

(72 h) são os que contêm dados não-normais. 

 

O Al exerceu efeitos negativos sobre F0/Fv (teste de Dunnett, p < 0,05) de R. 

subcapitata a partir de 29,65; 14,82; e 22,24 µm Al, respectivamente, em 24, 48 e 72 h (Fig. 

1B). Em 72 h, na maior concentração testada de 37,06 µM Al destaca-se um aumento de F0/Fv, 

ou seja, uma perda eficiência do CEO de cerca de 82% em 72 h (Fig. 1B). Dessa forma, 

podemos inferir que para R subcapitata exposta ao Al, a variável F0/Fv foi mais sensível do que 

µ (inibição de 78% em 37,06 µM Al). Segundo estudo com membranas de tilacóides de 

espinafre, o Al causa desorganização no cluster Mn4O5Ca, desestabilizando o CEO (Hasni et 

al., 2013). Os dados de F0/Fv convergem com os dados de ΦM, visto que se observou queda do 
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ΦM a partir de 22,24 µM Al tanto em 48 quanto em 72 h, concentrações essas em que também 

houve perda de eficiência do CEO. Em 72 h, evidencia-se a diminuição de 22 % de ΦM em 

37,06 µM Al em relação ao grupo controle (Fig. 1D). Quanto ao ΦM` em 72 h, observou-se 

queda da eficiência operacional em 29,65 e 37,06 µM Al (Fig. 2B). Por meio desses dados, 

podemos observar que Al exerce efeito negativo sobre o FSII de R. subcapitata, e uma das 

explicações para estes efeitos é que, segundo estudos, Al pode causar fechamento dos centros 

de reação do FSII ou danos estruturais sobre o aparato fotossintético de microalgas e plantas, 

causando danos às membranas dos tilacóides (Chen et al., 2010; Moustakas et al., 1995; Saçan 

et al., 2007). Estudos com as cianofíceas demonstraram que Al afetou a atividade fotossintética 

dessas microalgas em até 75,5% para Anabaena laxa e 88,7% no caso de Nostoc muscorum 

(Hamed et al., 2019). 

 

Fig. 2. Parâmetros fotossintéticos, em valores relativos (Vr), da microalga Raphidocelis subcapitata exposta ao Zn 

e Al por 72h. Eficiência efetiva (Φ’M) do FS II em 72 h (painéis A-B); Quenchings fotoquímico (qP) e não-

fotoquímicos (qN, NPQ, Y(NPQ) e Y(NO)) em 72 h (painéis C-D). Asteriscos representam diferença significativa 

para dados normais (One-way ANOVA, teste de Dunnett, p < 0,05). 
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Quantos aos quenchings de R. subcapitata em exposição a 0,15 µM Zn (Fig. 2C) 

observamos aumento de Y(NO) e diminuição de NPQ e Y(NPQ) (teste de Dunnett, p < 0,05), 

ou seja, a microalga diminuiu a perda de energia realizada de maneira regulada (mecanismo de 

fotoproteção) e aumentou a perda de energia de maneira não regulada. Na maior concentração 

testada de 0,46 µM Zn, Y(NO) foi a única variável que sofreu aumento significativo (Fig. 2C), 

indicando aumento da dissipação de energia de forma passiva. Estudos de Mikulic & Beardall 

(2014) não obtiveram diferenças no NPQ de C. reinhardtii em concentrações de até 0,04 mg L-

1 Zn, o que demonstra que talvez os quenchings não sejam variáveis tão sensíveis para aferir 

toxicidade do Zn sobre microalgas verdes. Em exposição de R. subcapitata ao Al, houve 

aumento significativo (teste de Dunnett, p < 0,05) de qN e NPQ e Y(NPQ) em 29,65 µM Al, e 

aumento de todos os quenchings não fotoquímicos em 37,06 µM Al (Fig. 2), indicando aumento 

de dissipação de energia tanto de maneira passiva quanto regulada. Estudos com plantas 

expostas ao Al demonstraram diminuição na assimilação de CO2, consequentemente 

acumulando maior energia não utilizada na cadeia transportadora de elétrons e, desta forma, as 

plantas teriam que dissipar esta energia na forma de calor (Chen et al., 2005a; Chen et al., 

2005b; Hasni et al., 2013). Isso pode explicar o aumento de quenchings não fotoquímicos de R. 

subcapitata exposta ao Al (Fig. 2D), que vão de acordo com dados relatando aumento de NPQ 

e qN em plantas expostas a este metal (Chen et al., 2010). 

 

3.1.3. Espécies reativas de oxigênio (EROs) 

A produção de EROs foi significativamente (teste de Dunnett, p < 0,05) alterada nas 

primeiras 5 h de exposição, havendo uma diminuição de EROs em 0,46 µM Zn (Fig. 3A), e um 

aumento de EROs em 37,06 µM Al (Fig. 3B). Acreditamos que a diminuição de EROs em 0,46 

µM Zn em 5h possivelmente ocorreu devido a ativação precoce de mecanismos antioxidantes 

da microalga. Ainda em relação ao Zn, houve aumento significativo (teste de Dunnett, p < 0,05) 
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de EROs em relação ao controle em todas as concentrações testadas tanto em 24, 48 e 72 h de 

exposição. No entanto, de 24 a 72 h observou-se um mesmo padrão, em que houve maior 

aumento de EROs na menor concentração testada do que na maior concentração, sendo a 

produção de EROs de 274,47 ± 16,18% em 0,08 µM Zn e 138,58 ± 15,28% em 0,46 µM Zn em 

72 h de exposição (Fig. 3A). Em um estudo com um metal de íon bivalente, observou que em 

exposição de R. subcapitata ao cádmio (Cd) uma maior produção de EROs em concentrações 

menores (0,02 µM Cd) do que nas maiores (0,17 µM Cd) (Alho et al., 2019). Embora o aumento 

de EROs possa levar a estresse oxidativo e peroxidação lipídica, um estudo com R. subcapitata 

observou que danos à membrana celular ocorrem apenas na concentração mais elevada testada 

(2,5 µM Zn); segundo os autores, provavelmente a membrana celular não é alvo primário da 

ação do Zn, uma vez que observaram inibição de crescimento até 50% em tratamentos em que 

não houve danos às membranas das microalgas (Machado et al., 2015).  

Em nosso estudo observamos produção de EROs em baixas concentrações de Zn. Há 

estudos que também demonstraram presença de estresse oxidativo em microalgas em 

concentrações baixas. Podemos citar como exemplo um estudo de M. aeruginosa, em que houve 

aumento da enzima superóxido dismutase (SOD) e de malondialdeído (MDA) em 

concentrações de Zn que não inibiram crescimento, indicando estresse oxidativo e peroxidação 

lipídica e de proteínas em concentrações baixas de Zn (Deng et al., 2020). Por outro lado, em 

alguns casos o Zn pode diminuir parcialmente o potencial antioxidante de uma clorofícea, como 

observado em Scenedesmus vacuolatus exposta por 72 h a concentrações de 0,001 e 0,1 µM 

Zn2+, em que se observou diminuição do antioxidante glutationa (GSH) (Le Faucheur et al., 

2006). 
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Fig. 3. Valores relativos (%) da produção de espécies reativas de oxigênio (EROs) da microalga Raphidocelis 

subcapitata exposta ao Zn (A) e Al (B) por 72h. Asteriscos representam diferença significativa para dados normais 

(One-way ANOVA, teste de Dunnett, p < 0,05). 

 

Em 72 h de exposição ao Zn, o aumento da produção de EROs está inversamente 

relacionada (Tabela S2-A, r2 = 0,82) ao aumento da inibição do crescimento populacional de 

R. subcapitata, uma vez que houve maior produção de EROs em 0,08 µM Zn (µ = 0,73 ± 0,06 

dia-1 – Tabela 2) do que em 0,46 µM Zn (0,40 ± 0,02 dia-1 – Tabela 2). Com relação à exposição 

de R. subcapitata ao Al, também houve aumento significativo (teste de Dunnett, p < 0,05) em 

todas as concentrações testadas em 24, 48 e 72 h, porém com aumento mais proeminente 

observado nas concentrações mais altas, observando-se 305,37 ± 10,96% de EROs em 37,06 

µM Al em 72 h (Fig. 3B). Comparando a produção de EROs da microalga exposto ao Al, a 

inibição do crescimento populacional segue a mesma tendência de aumento de produção de 

EROs, quanto maior produção de EROs, maior é a inibição do crescimento (Fig. S2-B, r2 = 

0,97). Em microalgas do grupo Cyanophyta, observou-se que Al causou peroxidação lipídica, 

evidenciada por aumento dos níveis de MDA (Hamed et al., 2019). 

 

3.1.4. Análise dos múltiplos endpoints 

A análise de múltiplos endpoints nos ensaios ecotoxicológicos é de importância 

notória, visto que possibilita uma interpretação mais completa dos efeitos tóxicos dos 
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contaminantes para os organismos-teste, possibilitando a detecção de efeito tóxico em 

concentrações subletais no caso das análises fisiológicas (Alho et al., 2019; Reis et al., 2021). 

De modo a analisar a correlação entre as múltiplas variáveis, gráficos de correlação foram 

plotados, utilizando-se: inibição do crescimento (IC), produção de EROs, ΦM e F0/FV (Fig. S2). 

Analisando o crescimento de R. subcapitata exposta aos metais, com relação à 

exposição ao Zn observa-se que quanto maior a inibição de crescimento (IC), menor foi a 

produção de EROs (Fig. S2-A, r2 = 0,82) e, portanto, podemos inferir que a produção de EROs 

não foi uma variável responsável pela maior IC em concentrações mais altas de Zn. Estudos 

com Zn relatam que o possível mecanismo de toxicidade estaria relacionado com concentrações 

extra- e não intracelulares do metal, causando alterações na tomada de cálcio, necessário para 

processo de divisão celular (Arunakumara & Zhang, 2008; Exposito et al., 2017). No que se 

refere à exposição ao Al observa-se o inverso, de modo que quanto maior a IC, maior produção 

de EROs (Fig. S2-B, r2 = 0,97). Observando-se os parâmetros fotossintéticos, no que se refere 

à variável F0/FV vs a IC de R. subcapitata, podemos inferir que para ambos Zn (Fig. S2-C, r2 = 

0,86) e Al (Fig. S2-D, r2 = 0,85), quanto maior o valor de F0/FV (ou seja, menor eficiência do 

CEO), maior a IC. Quando correlacionamos a IC com a ΦM da microalga, também podemos 

inferir que quanto menor a ΦM, maior a IC, tanto para Zn (Fig. S2-E, r2 = 0,87) quanto para Al 

(Fig. S2-F, r2 = 0,93).  

Com relação à produção de EROs, nos tratamentos em exposição ao Zn, os parâmetros 

F0/FV (Fig. S2-G, r2 = 0,59) e ΦM (Fig. S2-I, r2 = 0,59) não foram afetados pela produção de 

EROs, de modo que quanto maior eficiência do CEO e do FSII, maior foi a produção de ROS. 

Um estudo com R. subcapitata observou que concentrações a partir de 0,15 µM Zn alteraram o 

potencial de membrana das mitocôndrias, indicando alterações em sua atividade (Machado et 

al., 2015). Estudos indicam que a mitocôndria possivelmente possui um papel na eficiência 

fotossintética (Araujo et al., 2014; Nunes-Nesi et al., 2008) e, dessa forma, os danos às 
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mitocôndrias a partir de 0,15 µM Zn (Machado et al., 2015) pode ter sido um dos alvos de 

toxicidade do Zn sobre os parâmetros fotossintéticos aferidos no presente estudo, uma vez que 

nesta concentração observaram-se: alterações em ΦM e F0/FV (Fig. 1A e C) em 48 h; e alterações 

em f-Chl a (Tabela 2) e quenchings não-fotoquímicos (qN, NPQ, Y(NPQ) - Fig. 2C) em 72 h. 

Porém, novos estudos precisam ser realizados para elucidar esta questão com mais precisão.  

 Observamos o oposto na correlação entre produção de EROs e os parâmetros 

fotossintéticos da microalga em exposição ao Al, de modo que quanto maior a produção de 

EROs, menor a eficiência do CEO (Fig. S2-G, r2 = 0,97) e do FSII (Fig. S2-J, r2 = 0,98). 

Portanto, através dos múltiplos endpoints inferimos que para Zn: (1) a produção de EROs não 

afetou o crescimento de R. subcapitata, nem sua eficiência do FSII; (2) a inibição do 

crescimento celular foi correlacionado à queda da eficiência do FSII e do CEO; e para Al: tanto 

o aumento na produção de EROs, quanto a queda da eficiência do FSII e do CEO foram 

correlacionados à inibição do crescimento celular. 

 

3.2. Efeitos combinados 

Estudos sobre os efeitos de misturas de Zn e Al sobre organismos aquáticos são 

extremamente escassos na literatura e, portanto, a análise dos efeitos combinados desses metais 

utilizando diversas variáveis é de extrema relevância. No que se refere à toxicidade combinada 

de Zn e Al sobre microalgas, até onde sabemos, há apenas um estudo com a microalga R. 

subcapitata, utilizando taxas de crescimento (Gebara et al., 2020). No que se refere a misturas 

binárias de Zn e Al com outros metais, identificamos na literatura estudos ecotoxicológicos de 

misturas binárias de Zn com cobre (Cu), cádmio (Cd) e níquel (Ni) (Fettweis et al., 2021; 

Franklin et al., 2002; Nagai & De Schamphelaere, 2016); e efeitos combinados de Al e chumbo 

(Saçan et al., 2007).  

De modo a verificar os efeitos das misturas de Zn e Al sobre as variáveis µ, Chl a, 
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F0/FV e EROs de R. subcapitata após 72h de exposição, as taxas de sinergismo (estatisticamente 

significativas) entre valores previstos vs. observados (que indicam possíveis interação 

antagônicas ou sinérgicas) foram plotadas na Fig. 4. Os dados em detalhes dessas taxas estão 

disponíveis no Material suplementar (Tabelas S1 a S5). 

Em relação à taxa específica de crescimento (µ) de R. subcapitata exposta a misturas 

de Zn e Al por 72 h (Fig. 4A), observamos sinergismo nas menores concentrações dos metais 

(0,08 µM Zn e 14,82 µM Al) e na maior concentração de Zn vs. a menor de Al (0,46 µM Zn e 

14,82 µM Al); enquanto que houve antagonismo nas maiores concentrações de Al e Zn (e.g. 

0,46 µM Zn e 37,06 µM Al). Os dados estão de acordo com testes de 96 h com R. subcapitata, 

no qual também houve sinergismo em baixas concentrações e antagonismo e altas 

concentrações desses metais (Gebara et al., 2020). Estudos de misturas sobre o cladócero 

Neotropical C. silvestrii também demonstram efeito sinérgico de Zn e Al em concentrações 

mais baixas (Gebara et al., 2021). Em estudos de misturas binárias Zn com outros metais 

observaram-se efeitos sinérgicos em misturas de Zn com Ni sobre uma diatomácea, quanto 

efeitos antagônicos em misturas de Zn com Cu e Cd sobre uma microalga verde (Franklin et 

al., 2002; Nagai & De Schamphelaere, 2016). 
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Fig. 4. Efeitos combinados de Zn (µM) e Al (µM) sobre a microalga Raphidocelis subcapitata exposta por 72 h. 

As variáveis apresentadas são taxa específica de crescimento (µ, painel A), fluorescência da clorofila a (Chl a, 

painel B), eficiência máxima do fotossistema II (ΦM, painel C), eficiência do complexo de evolução do O2 (F0/Fv, 

painel D) e produção de espécies reativas de oxigênio (EROs, painel E). A legenda de 0,2-1,4 refere à uma taxa 

entre efeito previsto vs efeito observado nas misturas, onde: valores < 1 indicam antagonismo; valores > 1 indicam 

sinergismo; e valores próximos a 1 indicam aditividade. 
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No que se refere aos efeitos combinados de Zn e Al sobre a f-Chl a (Fig. 4B), 

observamos efeitos sinérgicos em todos os tratamentos contendo a menor concentração de Zn 

(0,08 µM Zn) e efeitos sinérgicos acentuados em algumas das maiores concentrações de Zn e 

Al (e.g. 0,23 µM Zn vs. 29,65 µM Al e 0,46 µM Zn vs 29,65 µM Al). Apesar dos efeitos 

sinérgicos acentuados em f-Chl a, observamos uma tendência oposta para ΦM e F0/FV. Quanto 

à variável ΦM (Fig. 4C), houve sinergismo pouco acentuado nas misturas binárias de Zn vs 

14,82 µM Al, nos quais as taxas de valor previsto/observado foram próximas à 1 (Tabela S3), 

tendendo à aditividade; porém, observamos que as interações passaram a ser antagônicas à 

medida que aumentou a proporção da dose de Al, havendo antagonismo acentuado em todas as 

misturas binárias de Zn vs 37,06 µM Al. Em relação a F0/FV (Fig. 4D), observamos novamente 

sinergismo nas misturas binárias de Zn vs 14,82 µM Al e antagonismo em todos os outros 

tratamentos, com efeitos mais acentuados de antagonismo nas misturas de Zn vs 37,06 µM Al. 

Segundo Loustau et al. (2019), a alga verde Uronema confervicolum exposta a 60 µg L-1 Zn e 

20 µg L-1 Cu apresentou maior valor relativo de ΦM  no tratamento em mistura do que nos 

tratamentos isolados; porém em concentrações mais elevadas de 600 µg L-1 Zn e 200 µg L-1 Cu 

foi observado sinergismo durante a mistura. Um estudo sobre misturas binárias de cobalto (Co) 

e Cd sobre R. subcapitata obteve dados com mesmas tendências observadas no presente estudo, 

detectando que Co e Cd afetaram negativamente ΦM e F0/FV nos tratamentos isolados e 

exerceram efeitos antagônicos destas variáveis durante as misturas dos metais (Dos Reis et al., 

2022).  

Quanto aos dados de produção de EROs (Fig. 4E), as interações foram no geral 

antagônicas, com exceção do tratamento 0,46 µM Zn vs. 14,82 µM Al (maior concentração de 

Zn vs. menor concentração de Al). Em estudos com Chlorella vulgaris expostas a misturas 

binárias de Zn-Hg e Cu-Cd, os metais combinados induziram maior produção de EROs do que 

os compostos isolados (Ajitha et al., 2021; Qian et al., 2009). Em estudos acerca de misturas de 
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Al-Pb sobre Dunaliella tertiolecta, observou-se efeito sinérgico de estresse oxidativo, no caso 

danos às membranas celulares (Saçan et al., 2007). 

 

4. Conclusão 

Com base em nossos resultados, observamos que tanto Zn quanto Al causaram efeitos 

tóxicos sobre R. subcapitata. No entanto, Zn exerceu toxicidade em concentrações mais baixas 

do que o Al, tanto para variável crescimento (CI50-72h de 0,42 µM Zn e 27,22 µM Al), quanto 

para os parâmetros fotossintéticos (diminuição de eficiência do CEO a partir de 0,08 µM Zn e 

22,24 µM Al). Comparando a porcentagem de inibição do crescimento com a porcentagem de 

decaimento da eficiência fotossintética separadamente, podemos observar que: para o Zn, o 

crescimento (µ) foi o endpoint mais sensível; enquanto que o parâmetro fotossintético do 

complexo de evolução do oxigênio (F0/Fv) foi o mais afetado negativamente: para Al. Houve 

aumento de quenchings não-fotoquímicos, com dissipação passiva de energia em 0,46 µM Zn 

– aumento de Y(NO); e dissipação de energia tanto passiva quanto regulada em 37,06 µM Al – 

aumento de qN, NPQ, Y(NO) e Y(NPQ). Houve aumento de EROs em todas as concentrações, 

porém para Zn observamos uma tendência inversa, onde aumento de Zn levou a menor EROs; 

enquanto que para Al, quanto maior a concentração, maior a produção de EROs. Comparando-

se as variáveis, o aumento de EROs não foi associado à toxicidade causada pelo Zn sobre os 

parâmetros de crescimento e fotossintéticos; enquanto que para Al houve associação. Com 

relação às misturas: para o crescimento, observamos efeitos sinérgicos em baixas 

concentrações, e efeitos antagônicos em concentrações altas; com relação aos parâmetros F0/Fv 

e ΦM observamos antagonismo em concentrações de 37,06 µM Al. Em geral, quanto às EROs 

observamos interações antagônicas, com exceção de sinergismo em contrações altas de Zn e 

baixas de Al. Dessa forma, concluímos que: (1) em exposição da microalga ao Zn, parâmetros 

de crescimento foram os mais sensíveis; enquanto que para Al, parâmetros fotossintéticos foram 
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mais afetados; (2) para Zn e Al, aumento na inibição da taxa de crescimento foi seguida por 

aumento de EROs, queda de eficiência fotossintética e aumento de dissipação de energia no 

aparato fotossintético; nas misturas, em geral, evidenciaram-se efeitos antagônicos em altas 

concentrações e sinérgicos em baixas concentrações. Como, de maneira geral, não foram 

observados efeitos simplesmente aditivos, recomenda-se o teste de misturas de compostos nas 

análises de risco ecológico.  
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Material suplementar 

 

Fig. S1. Desenho full fatorial de testes ecotoxicológicos de Raphidocelis subcapitata exposta a misturas 

de zinco (Zn) e alumínio (Al) por 72 h. A cor dos círculos plotados correspondem a: grupo controle 

(cinza), tratamento dos metais isolados (branco) e metais em misturas (preto). As concentrações de 

ambos metais estão representadas em µM. 
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Fig. S2. Relações entre os multiparâmetros da microalga Raphidocelis subcapitata exposta por 

72 h isoladamente aos metais zinco (painéis à esquerda – A, C, E, G, I) e alumínio (painéis à 

direita – B, D, F, H, J). Onde: EROs: espécies reativas de oxigênio; F0/FV: eficiência do 

complexo de evolução do O2; ΦM: eficiência máxima do fotossistema II; Vr: valores relativos. 
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Tabela S1. Taxa específica de crescimento - µ (média ± desvio padrão) de Raphidocelis 

subcapitata exposta a misturas de zinco (Zn) e alumínio (Al) por 72h. 

Zn 

(µM) 

Al 

(µM) 

 µ (dia-1)  Dados modelados 

 Controle Zinco Alumínio Mistura  Previsto Observado Efeito 

0,08 14,82  0,92 ± 0,04 0,73 ± 0,06 0,90 ± 0,00 0,51 ± 0,05  0,78 0,56 S 

0,08 22,24  0,92 ± 0,04 0,73 ± 0,06 0,67 ± 0,02 0,45 ± 0,11  0,58 0,49 S 

0,08 29,65  0,92 ± 0,04 0,73 ± 0,06 0,36 ± 0,03 0,37 ± 0,00  0,31 0,40 A 

0,08 37,06  0,92 ± 0,04 0,73 ± 0,06 0,20 ± 0,00 0,28 ± 0,03  0,17 0,31 A 

0,15 14,82  0,92 ± 0,04 0,64 ± 0,05 0,90 ± 0,00 0,63 ± 0,00  0,69 0,69 - 

0,15 22,24  0,92 ± 0,04 0,64 ± 0,05 0,67 ± 0,02 0,46 ± 0,03  0,51 0,51 - 

0,15 29,65  0,92 ± 0,04 0,64 ± 0,05 0,36 ± 0,03 0,36 ± 0,05  0,27 0,40 A 

0,15 37,06  0,92 ± 0,04 0,64 ± 0,05 0,20 ± 0,00 0,39 ± 0,02  0,15 0,43 A 

0,23 14,82  0,92 ± 0,04 0,67 ± 0,04 0,90 ± 0,00 0,55 ± 0,07  0,72 0,61 S 

0,23 22,24  0,92 ± 0,04 0,67 ± 0,04 0,67 ± 0,02 0,52 ± 0,00  0,54 0,57 A 

0,23 29,65  0,92 ± 0,04 0,67 ± 0,04 0,36 ± 0,03 0,36 ± 0,03  0,29 0,40 A 

0,46 14,82  0,92 ± 0,04 0,40 ± 0,02 0,90 ± 0,00 0,36 ± 0,01  0,43 0,39 S 

0,46 22,24  0,92 ± 0,04 0,40 ± 0,02 0,67 ± 0,02 0,45 ± 0,02  0,32 0,49 A 

0,46 29,65  0,92 ± 0,04 0,40 ± 0,02 0,36 ± 0,03 0,35 ± 0,05  0,17 0,39 A 

0,46 37,06  0,92 ± 0,04 0,40 ± 0,02 0,20 ± 0,00 0,27 ± 0,04  0,10 0,29 A 

Os resultados acima apresentaram diferença significativa (p < 0.05, one-way ANOVA, teste de Tukey) entre o 

grupo controle e os tratamentos ou entre os tratamentos isolados e as misturas. Efeitos observados maiores que os 

efeitos previstos indica antagonismo (A); enquanto que efeitos observados menores que efeitos previstos indica 

sinergismo (S). 

 

 

 

 



113 

 

 

Tabela S2. Fluorescência da clorofila a - Chl a (média ± desvio padrão) de Raphidocelis 

subcapitata exposta a misturas de zinco (Zn) e alumínio (Al) por 72 h. 

Zn 

(µM) 

Al 

(µM) 

 Chl a (u.a.)  Dados modelados 

 Controle Zinco Alumínio Mistura  Previsto Observado Efeito 

0,08 14,82  0,96 ± 0,01 0,82 ± 0,12 0,73 ± 0,02 0,60 ± 0,08  0,65 0,62 S 

0,08 22,24  0,96 ± 0,01 0,82 ± 0,12 0,94 ± 0,04 0,66 ± 0,07  0,84 0,69 S 

0,08 29,65  0,96 ± 0,01 0,82 ± 0,12 1,17 ± 0,05 0,79 ± 0,18  1,04 0,83 S 

0,15 14,82  0,96 ± 0,01 0,71 ± 0,02 0,73 ± 0,02 0,68 ± 0,02  0,56 0,71 A 

0,15 22,24  0,96 ± 0,01 0,71 ± 0,02 0,94 ± 0,04 0,66 ± 0,08  0,72 0,68 S 

0,15 29,65  0,96 ± 0,01 0,71 ± 0,02 1,17 ± 0,05 0,92 ± 0,10  0,90 0,96 A 

0,15 37,06  0,96 ± 0,01 0,71 ± 0,02 1,21 ± 0,07 0,69 ± 0,00  0,93 0,72 S 

0,23 29,65  0,96 ± 0,01 0,86 ± 0,06 1,17 ± 0,05 0,82 ± 0,01  1,09 0,85 S 

0,46 14,82  0,96 ± 0,01 0,82 ± 0,02 0,73 ± 0,02 0,69 ± 0,02  0,65 0,72 A 

0,46 29,65  0,96 ± 0,01 0,82 ± 0,02 1,17 ± 0,05 0,77 ± 0,05  1,04 0,80 S 

Os resultados acima apresentaram diferença significativa (p < 0.05, one-way ANOVA, teste de Tukey) entre o 

grupo controle e os tratamentos ou entre os tratamentos isolados e as misturas. Efeitos observados maiores que os 

efeitos previstos indica antagonismo (A); enquanto que efeitos observados menores que efeitos previstos indica 

sinergismo (S). 
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Tabela S3. Eficiência quântica máxima do fotossistema II - ɸM (média ± desvio padrão) de 

Raphidocelis subcapitata exposta a misturas de zinco (Zn) e alumínio (Al) por 72 h. 

Zn 

(µM) 

Al 

(µM) 

 ɸM (V.r.)  Dados modelados 

 Controle Zinco Alumínio Mistura  Previsto Observado Efeito 

0,08 14,82  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,66 ± 0,01 0,62 ± 0,02  0,96 0,93 S 

0,08 22,24  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,64 ± 0,00 0,63 ± 0,00  0,93 0,94 A 

0,08 29,65  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,57 ± 0,01 0,62 ± 0,01  0,83 0,93 A 

0,08 37,06  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,52 ± 0,02 0,58 ± 0,01  0,75 0,87 A 

0,15 14,82  0,67 ± 0,00 0,64 ± 0,01 0,66 ± 0,01 0,59 ± 0,01  0,94 0,88 S 

0,15 22,24  0,67 ± 0,00 0,64 ± 0,01 0,64 ± 0,00 0,61 ± 0,01  0,91 0,92 A 

0,15 37,06  0,67 ± 0,00 0,64 ± 0,01 0,52 ± 0,02 0,61 ± 0,01  0,74 0,91 A 

0,23 14,82  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,66 ± 0,01 0,60 ± 0,01  0,96 0,89 S 

0,23 22,24  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,64 ± 0,00 0,61 ± 0,02  0,93 0,91 S 

0,23 29,65  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,57 ± 0,01 0,60 ± 0,00  0,83 0,89 A 

0,23 37,06  0,67 ± 0,00 0,65 ± 0,01 0,52 ± 0,02 0,60 ± 0,01  0,75 0,90 A 

0,46 14,82  0,67 ± 0,00 0,60 ± 0,01 0,66 ± 0,01 0,57 ± 0,00  0,88 0,85 S 

0,46 22,24  0,67 ± 0,00 0,60 ± 0,01 0,64 ± 0,00 0,58 ± 0,01  0,86 0,86 A 

0,46 29,65  0,67 ± 0,00 0,60 ± 0,01 0,57 ± 0,01 0,59 ± 0,01  0,76 0,88 A 

0,46 37,06  0,67 ± 0,00 0,60 ± 0,01 0,52 ± 0,02 0,60 ± 0,01  0,70 0,89 A 

Os resultados acima apresentaram diferença significativa (p < 0.05, one-way ANOVA, teste de Tukey) entre o 

grupo controle e os tratamentos ou entre os tratamentos isolados e as misturas. Efeitos observados maiores que os 

efeitos previstos indica antagonismo (A); enquanto que efeitos observados menores que efeitos previstos indica 

sinergismo (S). 
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Tabela S4. Eficiência do complexo de evolução do oxigênio - F0/FV (média ± desvio padrão) de 

Raphidocelis subcapitata exposta a misturas de zinco (Zn) e alumínio (Al) por 72 h.  

Zn 

(µM) 

Al 

(µM) 

 F0/FV (V.r.)  Dados modelados 

 Controle Zinco Alumínio Mistura  Previsto Observado Efeito 

0,08 14,82  0,50 ± 0,00 0,53 ± 0,00 0,53 ± 0,03 0,61 ± 0,04  1,12 1,21 S 

0,08 22,24  0,50 ± 0,00 0,53 ± 0,00 0,57 ± 0,00 0,59 ± 0,01  1,21 1,19 A 

0,08 29,65  0,50 ± 0,00 0,53 ± 0,00 0,72 ± 0,04 0,61 ± 0,02  1,53 1,22 A 

0,08 37,06  0,50 ± 0,00 0,53 ± 0,00 0,91 ± 0,04 0,72 ± 0,03  1,93 1,44 A 

0,15 14,82  0,50 ± 0,00 0,57 ± 0,03 0,53 ± 0,03 0,70 ± 0,02  1,21 1,40 S 

0,15 22,24  0,50 ± 0,00 0,57 ± 0,03 0,57 ± 0,00 0,63 ± 0,01  1,30 1,26 A 

0,15 29,65  0,50 ± 0,00 0,57 ± 0,03 0,72 ± 0,04 0,68 ± 0,01  1,64 1,35 A 

0,15 37,06  0,50 ± 0,00 0,57 ± 0,03 0,91 ± 0,04 0,64 ± 0,02  2,07 1,29 A 

0,23 14,82  0,50 ± 0,00 0,56 ± 0,01 0,53 ± 0,03 0,67 ± 0,01  1,19 1,35 S 

0,23 22,24  0,50 ± 0,00 0,56 ± 0,01 0,57 ± 0,00 0,63 ± 0,06  1,28 1,27 A 

0,23 29,65  0,50 ± 0,00 0,56 ± 0,01 0,72 ± 0,04 0,67 ± 0,01  1,61 1,34 A 

0,23 37,06  0,50 ± 0,00 0,56 ± 0,01 0,91 ± 0,04 0,65 ± 0,02  2,04 1,31 A 

0,46 14,82  0,50 ± 0,00 0,67 ± 0,02 0,53 ± 0,03 0,75 ± 0,01  1,42 1,51 S 

0,46 22,24  0,50 ± 0,00 0,67 ± 0,02 0,57 ± 0,00 0,73 ± 0,02  1,53 1,46 A 

0,46 29,65  0,50 ± 0,00 0,67 ± 0,02 0,72 ± 0,04 0,70 ± 0,03  1,93 1,40 A 

0,46 37,06  0,50 ± 0,00 0,67 ± 0,02 0,91 ± 0,04 0,68 ± 0,02  2,44 1,35 A 

Os resultados acima apresentaram diferença significativa (p < 0.05, one-way ANOVA, teste de Tukey) entre o 

grupo controle e os tratamentos ou entre os tratamentos isolados e as misturas. Efeitos observados menores que 

os efeitos previstos indica antagonismo (A); enquanto que efeitos observados maiores que efeitos previstos 

indica sinergismo (S). 
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Tabela S5. Espécies reativas de oxigênio - EROs (média ± desvio padrão) de Raphidocelis subcapitata exposta a misturas de zinco (Zn) e alumínio 

(Al) por 72 h.  

Zn 

(µM) 

Al 

(µM) 

 ROS (%)  Dados modelados 

 Controle Zinco Alumínio Mistura  Previsto Observado Efeito 

0,08 14,82  100,00 ± 10,48 274,47 ± 16,18 144,96 ± 14,40  134,09 ± 23,02  3,98 1,34 A 

0,08 29,65  100,00 ± 10,48 274,47 ± 16,18 309,99 ± 18,31 155,29 ± 3,48  8,51 1,55 A 

0,15 14,82  100,00 ± 10,48 269,10 ± 46,90 144,96 ± 14,40  164,78 ± 48,52  3,90 1,65 A 

0,15 29,65  100,00 ± 10,48 269,10 ± 46,90 309,99 ± 18,31 155,24 ± 12,04  8,34 1,55 A 

0,15 37,06  100,00 ± 10,48 269,10 ± 46,90 305,37 ± 10,96 154,53 ± 34,78  8,22 1,55 A 

0,23 14,82  100,00 ± 10,48 231,17 ± 1,86 144,96 ± 14,40  292,73 ± 40,70  3,35 2,93 A 

0,23 29,65  100,00 ± 10,48 231,17 ± 1,86 309,99 ± 18,31 167,49 ± 3,92  7,17 1,67 A 

0,46 14,82  100,00 ± 10,48 138,58 ± 15,28 144,96 ± 14,40  234,08 ± 28,78  2,01 2,34 S 

0,46 22,24  100,00 ± 10,48 138,58 ± 15,28 298,93 ± 7,78 240,99 ± 8,49  4,14 2,41 A 

0,46 29,65  100,00 ± 10,48 138,58 ± 15,28 309,99 ± 18,31 257,79 ± 23,59  4,30 2,58 A 

0,46 37,06  100,00 ± 10,48 138,58 ± 15,28 305,37 ± 10,96 236,25 ± 18,14  4,23 2,36 A 

Os resultados acima apresentaram diferença significativa (p < 0.05, one-way ANOVA, teste de Tukey) entre o grupo controle e os 

tratamentos ou entre os tratamentos isolados e as misturas. Efeitos observados menores que os efeitos previstos indica antagonismo (A); 

enquanto que efeitos observados maiores que efeitos previstos indica sinergismo (S). 
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Capítulo 3. Toxicity and Risk Assessment of Zinc and Aluminum Mixtures to 

Ceriodaphnia silvestrii (Crustacea: Cladocera) 

 

Abstract 

Despite the co-occurrence of metals in aquatic environments, their joint effects are generally 

not considered during risk assessments. The combined effects of zinc (Zn) and aluminum (Al) 

on aquatic animals are extremely scarce in the literature, although they are commonly used in 

domestic and industrial activities. In the present study, we investigated the effects of mixtures 

of Zn and Al on cladoceran Ceriodaphnia silvestrii. We evaluated immobility (48h) and 

ingestion rates (24 h). Moreover, we performed the chronic toxicity tests of single metals. The 

environmental risks of these substances for tropical freshwaters were estimated from the risk 

quotient (MEC/PNEC). In immobility tests, results showed 48h EC50 of 0.22 mg Zn L-1 and 

0.52 mg Al L-1, and we observed synergistic effects of Zn and Al, following the independent 

action model. The ingestion rates of C. silvestrii were inhibited at 0.1, 0.4, and 0.5 mg Al L-1, 

and they were increased at 0.08 mg Zn L-1; we observed antagonistic effects in all treatments 

combined with 0.5 mg Al L-1. Regarding the chronic toxicity, 7-d EC50 occurred at 0.11 mg Zn 

L-1 and 0.37 mg Al L-1. The risk assessment suggests a potential risk of these metals at 

environmentally relevant concentrations, especially when in the mixture. Therefore, we 

recommend mixture toxicity tests during risk assessments to ensure that zooplankton is 

protected. 

 

Keywords: acute toxicity; combined effect; metal toxicity; reproductive toxicity; risk 

assessment 
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Highlights 

 

• In immobility tests, Zn and Al had synergic effects on C. silvestrii 

• The mixture of Zn and Al is more threatening for zooplankton than Zn and Al isolated 

• Zn is more toxic than Al in acute and chronic toxicity tests in single exposures 

 

1. Introduction 

Metals occur in water bodies due to natural processes and anthropogenic actions. 

Although different metals co-occur in most aquatic environments, their recommended 

concentrations in water bodies are usually based on their single toxicity (e.g., Brazil 2005). 

Besides the additive responses (sum of individual compound toxicities), the effects of the 

mixture of metals may cause synergistic (greater than the additive effect) or antagonistic 

toxicity (smaller than an additive effect) on animals (e.g. Cooper 2009; Son 2016; Gazonato 

Neto 2019). 

Among the metals, zinc (Zn) and aluminum (Al) deserve attention because they have 

been widely used by human society (Graedel 2005; Liu 2012) and they end up in aquatic 

ecosystems, where they co-occur (Weber 2013; Dalzochio 2017; Bianchi 2019). In Brazilian 

freshwaters, Zn concentrations range from 0.002 mg L-1 (Pampulha lake in Friese (2010))  to 

1.125 mg L-1 (Piracicaba river in Rodgher (2005)), while Al concentrations range from 0.028 

mg L-1 (Todos os Santos river in Pereira (2018)) to 3.8 mg L-1 (Sinos rive in Steffens (2015)). 

Despite their co-occurrence, the literature is very scarce about the effects of Zn and Al mixtures 

on aquatic organisms. 

Zinc is an essential metal and is an important component of many enzymes and its 

trace concentrations are essential for biological processes (Rainbow 2002; Maret 2013). 

However, despite being and essential metal, a dysfunction in the calcium uptake in the 

cladocerans’ gills seemed to be related to Zn toxicity mechanism (Hyne 2005). In Brazil, 0.18 
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mg L-1 is the maximum recommended level of Zn for freshwater environments of class 1 (Brazil 

2005). On the other hand, Al does not have a known biological function, despite its massive 

distribution. It is the most abundant metal and is present in cells of all types of organisms (Exley 

2015). It is known that Al is neurotoxic to animals (Zatta 2000), for example, modifying the 

neurotransmitters’ levels of the fish Ctenopharingodon idella (Fernandez-Davila 2012). 

Besides that, Al may cause toxicity to aquatic organisms due to respiratory disturbance caused 

by metal accumulation or due to ionic deregulation of organisms living in acidified waters 

(Gensemer 2018). Currently, 0.1 mg L-1 is the maximum level of dissolved Al for freshwater 

class 1 in Brazil (Brazil 2005). 

According to SSDs (species sensitivity distributions) of Zn and Al toxicity to aquatic 

organisms (Gebara 2020), the most and the least sensitive species to Zn are, respectively, the 

alga Raphidocelis subcapitata (96 h IC50: 0.03 mg L-1) and the protozoan Euplotes patella (24 

h LC50: 50.00 mg L-1). The most sensitive species to Al is the rotifer Lecane quadridentata 

(0.03 mg L-1), and the least sensitive species to Al is the snail Physa sp. (41.02 mg L-1). For 

crustaceans, these metals are toxic at the following levels: Ceriodaphnia reticulata (48 h LC50: 

0.08 mg Zn L-1), Daphnia pulex (48 h LC50: 0.11 mg Zn L-1), Ceriodaphnia dubia (48h LC50: 

0.13 mg Zn L-1 and 1.9 mg Al L-1), Daphnia magna (48h EC50: 0.47 mg Zn L-1 and 0.93 mg 

Al L-1) and Hyalella azteca (7d LC50: 0.056 mg Zn L-1 and 0.089 mg Al L-1) (Mount 1984; 

Gostomski 1990; Nelson 1998; Borgmann 2005; Okamoto 2015). As far as we know, the 

combined effects of Zn and Al have never been tested for crustaceans. 

The microcrustaceans occupy a central position in the food web, disturbances at this 

trophic level can perturb the lower and higher trophic levels, representing a threat to aquatic 

ecosystems. Many studies have focused on addressing the toxicity of metals on primary 

consumers distributed in temperate regions, such as D. magna and C. dubia, but it is also very 

important to understand the toxicity of compounds on tropical species, as risk factors for 
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tropical species may not be accurate using only species from temperate environments as a 

parameter. According to Gunnarsson (2018), there is a need to study the effects of substances 

on tropical native organisms, such as Ceriodaphnia silvestrii, a widely distributed species in 

South America (Fonseca 2004), which is recommended as a test organism by the Brazilian 

Association of Technical Standards (ABNT 2017). C. silvestrii is sensitive to metals (Santos 

2008; Sales 2016), pharmaceutical drugs (Damasceno de Oliveira 2018), metallic nanoparticles 

(Mansano 2018b; Gebara 2019) and pesticides (Mansano 2018a; Silva 2020). 

The aim of our study was to evaluate the effects of Zn and Al, isolated and in the 

mixtures, to the Neotropical cladoceran C. silvestrii. For mixture experiments, we evaluated 

immobility and ingestion rates. For the single compounds, we evaluated the 7-d chronic toxicity 

test and estimated the intrinsic rates of a population increase in C. silvestrii. Preliminary risk-

assessments were also estimated, using risk quotients (RQs) to elucidate if mixture treatments 

would be more harmful to biota than single exposure treatments.  

2. Material and methods 

2.1. Test organisms and chemicals 

Ceriodaphnia silvestrii was cultured in soft artificial water (ASTM 2002) at 25 ± 1°C, 

12/12h light/dark cycle. The alga Raphidocelis subcapitata, which grew in CHU-12 medium 

(Müller 1972), was used to feed the microcrustaceans at a concentration of 2 x 105 cells mL-1. 

We also used a compound made of dried yeast and fish ration as a food source (ABNT 2017), 

prepared according to the procedures described by Gebara (2019). 

Titrisol® standards (Merck) of ZnCl2 and AlCl3 were used as stock solutions. The metal 

concentration of these standards was confirmed by flame atomic absorption spectrometry 

(PerkinElmer PinAAcle 900 T, USA), and the results are presented in Table S1 and Figure S1, 

supporting information. We used MINEQL+ software, version 4.6.3.2 (Environmental Research 

Software, Hallowell, ME, USA) to estimate the free and the complexed amounts of metals in 
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test solutions and to estimate the ions Na+, K+, Mg2+, Ca2+, Cl- and SO4
2- in the artificial water 

(used for the toxicity tests). 

2.2. Single toxicity tests 

The toxicity tests with C. silvestrii followed the Brazilian Association of Technical 

Standards (ABNT 2016, 2017). For the acute toxicity tests, we tested the concentrations of 

0.125; 0.150; 0.200; 0.300; 0.400 mg Zn L-1 and 0.3; 0.4; 0.5; 0.6; 0.75 mg Al L-1. The control 

group consisted of only ASTM water. The concentrations were chosen based on preliminary 

range-finding tests. Each treatment was performed with 4 replicates and 5 neonates (< 24 h-

old) per replicate (n = 20) (USEPA 2002a; ABNT 2016).The tests were maintained in 

incubators at 25 ± 1°C, in the absence of light and without food, as recommended by guidelines 

(USEPA 2002a; ABNT 2016), and we counted the immobile organisms after 48 h. 

For the chronic exposure, besides the control group (only ASTM water), we chose the 

following sublethal concentrations: 0.02; 0.04; 0.06; 0.08; 0.10 mg Zn L-1 and 0.10; 0.20; 0.30; 

0.40; 0.50 mg Al L-1. Each treatment had 10 replicates and 1 neonate (< 24 h-old) per replicate 

(n = 10) (USEPA 2002b; ABNT 2017). At first, the concentrations were chosen based on the 

EC10 from the acute toxicity tests and the EC10 was set as the highest concentration. We then 

adjusted the concentrations based on the mortality and reproduction data obtained in 

preliminary studies. The tests were maintained under the same experimental conditions 

described in Section 2.1. The test solutions were replaced every 48 h. The age of the first 

reproduction, survival percentage and the number of neonates per female were observed under 

a stereomicroscope daily, and the 7-d EC10 and EC50 were calculated based on the fecundity. 

The intrinsic rate of population increase (r) was calculated using Euler’s equation (Abe 2019) 

- Equation 1: 

1 =  ∑ 𝑒− 𝑟𝑥𝑛
𝑥=0 𝑙𝑥𝑚𝑥         (1) 

Where, “r” = intrinsic rate of population rate (day -1), “x” = age of the organisms 
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(days), “lx” = probability of survival in the age “x”, and “mx” = number of neonates in the age 

“x”.  

We assessed C. silvestrii ingestion rates at the same concentrations of the chronic 

toxicity test. Each treatment was performed in triplicate, with 5 organisms (48 h-old) per 

replicate (n = 15). Organisms were placed in flasks containing test solutions with algae and 

maintained at 25 ± 1°C for 24 h in the dark, as described by Mansano (2018b). An additional 

replicate was run for each treatment (without animals) to determine the differences from the 

initial algal concentration. To count the algae, the samples were run in a flow cytometer 

(FACSCalibur, Becton Dickinson) according to the methods proposed by Sarmento (2008), and 

cell density was obtained using FlowJo software (Treestar.com, version V10.0). Ingestion rates 

were calculated according to Villarroel (1999) - Equations 2, 3 and 4: 

F =
V

n
 x 

ln C0−ln Ct

t
− A         (2) 

A =
lnC0−lnC′𝑡

t
                       (3) 

I = F x  √C0 x C𝑡                  (4) 

Where F = filtration rate (mL ind-1 h-1), I = ingestion rate (cells ind-1 h-1), C0 = algae 

density (cells mL-1); at 0h, Ct = algae density (cells mL-1) at 24 h, n = the number of organisms 

per replicate, V = volume of test solution (mL), A = correction factor for changes in algal 

concentrations at 24 h (C’t) in treatments without animals. 

2.3. Mixture toxicity tests 

We assessed the mixture effects of Zn and Al using lethal (immobility test) and 

sublethal (ingestion rates) concentrations, under the same conditions described in Section 2.2. 

The number of replicates during the immobility toxicity test was diminished from 4 to 3, to 

allow more treatments per test to obtain a broader range of responses to the chemical mixture 
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(Pavlaki 2011). For the tests, a full factorial design was chosen, with a control (no metal 

addition), 10 concentrations of the single compounds and 25 combined concentrations of these 

metals (Fig. 1). 

 

Fig. 1 Full factorial design, representing Ceriodaphnia silvestrii in tests with isolated and combined zinc and 

aluminum, during acute tests (48h) (A) and ingestion rates test (B). 

 

Firstly, we analyzed the data from the acute toxicity tests (immobility as the endpoint) 

through the concentration addition (CA) and independent action (IA) models using the 

MIXTOX tool (Jonker 2005). However, acute toxicity data were extended only to IA because 

they did not fit for CA. From the IA model, the following deviations were evaluated: 

synergistic/antagonistic interactions (S/A), deviation dose ratio-dependent (DR) and dose level-

dependent (DL). Further details can be found in Jonker (2005). 
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For the ingestion rate experiment during the mixture experiments we used the 

equations 2, 3 and 4 to calculate the rates. We analyzed the mixture treatments that presented 

statistical differences from the control or from the single metal exposure. We assumed the 

independent action (IA) model, in which the joint effects of the compounds correspond to the 

multiplication of their single effects, with respect to the control. The predicted and observed 

effects were calculated according to Gottardi (2017) - Equations 5 and 6: 

Predicted effect =
[Zn]

[C]
 x 

[Al]

[C]
         (5) 

Observed effect =
[𝑀]

[C]
       (6) 

Where: [C], [Zn], [Al] and [M] correspond, respectively, to the ingestion rates of C. 

silvestrii of the following treatments: control group, single zinc, single aluminum and mixture 

exposure. 

2.4. Preliminary risk assessment 

The risk quotients (RQs) for C. silvestrii exposed to Zn and Al were calculated 

according to Wee (2019) - Equation 7: 

RQ =
MEC

PNEC
         (7) 

Where: RQ = risk quotient, MEC = measured environmental concentration of the 

compound; PNEC = predicted no effect concentration. 

The PNEC (predicted no effect concentration) was calculated according to Wee (2019) 

- Equation 8: 

PNEC =
48 h EC50

AF
       (8) 

PNEC = predicted no effect concentration. The assessment factor (AF) was fixed to 

1000 for the acute toxicity test (EU 2011; OECD 2011). For the risk assessment of the mixture, 

the 48 h EC50, MEC (measured environmental concentrations) and PNEC values were 

expressed in toxic units (Freitas 2018). Toxic units were equal to 48 h EC50 for each single 
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metal. 

2.5. ECx calculation and statistical analyses 

The EC50 values were calculated by non-linear regression with a sigmoidal three 

parameter logistic curve: Y = max/1 + (C/EC50)β. The EC10 values were calculated by the non-

linear regression logistic curve: Y = (max/(1+((0.1/(1-0.1)) x (C/EC10) β))). For both equations: 

Y = response of the endpoint, max = the maximum response of this endpoint, C = concentration 

of the chemical, β = slope. These equations were calculated on Statistica 7.0 software (Statsoft 

2004). EC values are reported through the manuscript as value ± standard error (95% 

confidence intervals). 

We analyzed significant differences between controls and treatments for mobility, age 

of first reproduction, fecundity, intrinsic rate of population increasing and ingestion rates. For 

normal distributed data, we ran one-way ANOVA (Dunnett’s post-hoc test); while for non-

normal, we used Kruskal-Wallis test (Dunn’s post-hoc test). The same tests were used to 

establish the LOEC (lowest observed effect concentration) values. 

3. Results and discussion 

3.1. Single effects  

3.1.1. Mobility acute toxicity tests 

The immobility tests were validated as less than 10% of animals were immobile in 

controls, the pH did not vary more than 1 unit and dissolved O2 concentration was above 7.47 

mg L-1. The pH and water hardness of these tests are available in Table S2, supporting 

information. According to MINEQL+ analyses, ≅ 90% of Zn was available as Zn2+, ≅ 8.0% as 

ZnSO4(aq) and ≅ 1.5% as ZnOH+. With respect to Al, ≅ 96% was available as Al(OH)4
- and ≅ 

2.5% as Al(OH)3(aq) (Tables S3 and S4, supporting information). The amount of the ions Na+, 

K+, Mg2+, Ca2+, Cl- and SO4
2- in the artificial water is available in the Table S5, supporting 

information. 
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Zinc significantly led to an increase (Dunnett’s test, p < 0.05) of immobile organisms 

from 0.20 mg L-1, while Al significantly caused immobility (Dunnett’s test, p < 0.05) from 0.40 

mg L-1 (Fig. 2A and 2B). Thus, the LOEC values are 0.20 mg L-1 for Zn and 0.40 mg L-1 for 

Al. 

 

Fig. 2 Immobilization (%) of Ceriodaphnia silvestrii in single zinc (A) and aluminum (B) experiments (mg metal 

L-1), after 48 h. Bars correspond to mean ± standard deviation. Differences from control (one-way ANOVA, 

Dunnett’s test, p < 0.05) are marked with asterisks. 

 

  From immobility tests, the mean EC50 was 0.22 ± 0.01 (0.20 – 0.24) mg L-1 for Zn and 

0.52 ± 0.01 (0.49 - 0.55) mg L-1 for Al, that is, Zn was about 2 times more toxic than Al (Table 

1). The mean EC10 occurred at 0.13 ± 0.01 (0.11 – 0.16) and 0.36 ± 0.02 (0.31 – 0.41) mg L-1 

for Zn and Al, respectively. The metal speciation analysis (Tables S3 and S4) showed that the 

majority of Zn was available as Zn2+, while Al3+ was not present in test solutions. Thus, we 

believe that Zn exerted greater acute toxicity to C. silvestrii due to the greater bioavailability of 

Zn as free ion. 

Compared to the literature, the EC50 values of the present study for Zn (Table 1) were 

lower than 0.70 and 0.47 mg L-1 for D. magna (Meyer 2015; Okamoto 2015). The LC50 values 

for Daphnia pulex and Ceriodaphnia reticulata were 0.11 and 0.08 mg L-1, respectively (Mount 

https://doi.org/10.1002/etc.5162


128 

 

  

 

This is the accepted version. The final version is available at: https://doi.org/10.1002/etc.5162 

1984). The toxic mechanism of Zn is probably related to the disruption of calcium uptake in the 

gills of fish and cladoceran (Hyne 2005). Moreover, one of the possible causes of the Zn toxicity 

to cladoceran may be related to hypocalcemia as a correlation was observed between the 

decrease in the intern calcium concentrations with an increase of the Zn concentrations in D. 

magna, similarly to results observed for fish (Spry 1985; Muyssen 2006). Aluminum toxicity 

mechanism is probably related to ionic or respiratory disturbances, due to metal accumulation 

(Gensemer 2018). In cladoceran, Al may accumulate on maxillary glands and in ion exchange 

sites (Gensemer 1999). In acidified waters, Al may also accumulate in fish gills (Poléo 1995), 

leading to gills’ structural damage in Salvelinus fontinalis, Salmo salar, Salvelinus alpinus 

(Smith 1995; Poléo 2000), although contrasting data describe no damage to the gills of 

Carassius carassius (Poléo 2017).  

Table 1. Effective concentration (EC50) values (mg metal L-1) for Ceriodaphnia silvestrii 

exposed to zinc (Zn) and aluminum (Al) after 48 h. The EC50 values correspond to values ± 

standard error (95% confidence intervals), calculated from three parameter logistic curves. 

 

 

  

 

 Regarding Al, the EC50 values of the present study (Table 1) were lower than 1.9 mg 

L-1 obtained for C. dubia (McCauley 1986; USEPA 2018), and 0.93 mg L-1 for D. magna 

(Okamoto 2015). Aluminum is known to be neurotoxic to animals (Zatta 2000) probably, in 

part, due to its interaction with neurons, stimulating oxidative damage of the nervous cells 

(Zatta 2002). Besides that, Al exposure is also correlated to changes in the influx and outflux 

of sodium and chloride in D. magna (Havas 1985). 

 48 h EC50 

Exposure Zn (mg metal L-1) Al (mg metal L-1) 

Single 0.22 ± 0.01 (0.20 - 0.24) 0.52 ± 0.01 (0.49 - 0.55) 

Mixtures 0.21 ± 0.03 (0.13 - 0.28) 0.54 ± 0.01 (0.52 - 0.56) 
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3.1.2. Chronic toxicity tests and ingestion rates 

The mortality was less than 20% in chronic toxicity tests, the pH did not vary more 

than 1 unit and dissolved O2 levels were above 7.05 mg L-1. The pH and water hardness of these 

tests are available in Tables S2 and S6, supporting information. According to MINEQL+ 

analyses of the speciation of the metals on the test solutions, ≅ 87% of Zn was available as 

Zn2+, ≅ 8.0% as ZnSO4(aq), ≅3.0% as ZnOH+ and ≅ 1.5% as ZnCO3(aq). Regarding Al, ≅ 98% 

was available as Al(OH)4
- and ≅ 1.5% as Al(OH)3(aq) (Tables S3 and S4, supporting 

information). 

Neither metal displayed a statistically significant effect on the age of first reproduction 

(Fig. 3A and E). Zinc affected the reproduction (Dunnett’s test, p< 0.05) of C. silvestrii from 

0.04 mg L-1 (Fig. 3B), with 7-d EC50 and EC10 occurring, respectively, at 0.11 ± 0.03 (0.06 – 

0.17) mg L-1 and 0.02 ± 0.01 mg L-1. Naddy (2015) found similar results for C. dubia, with 

EC50 of 0.06 mg L-1, while data from Martins (2017) showed a higher EC50 of 0.65 mg L-1 for 

Daphnia longispina. On the other hand, in our study, Al inhibited (Dunn’s test, p < 0.05) the 

production of neonates from 0.4 mg L-1 (Fig. 3F), with EC50 and EC10 of 0.37 ± 0.03 (0.30-

0.43) mg L-1 and 0.19 ± 0.05 (0.09-0.28) mg L-1, respectively, that is, Al was about 3.5 times 

less toxic than Zn to C. silvestrii.  

All the raw data related to the number of neonates per female is available in Table S7, 

supporting information. 
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Fig. 3 Ceriodaphnia silvestrii exposed to zinc (A to D) and aluminum (E to H) during 7-d chronic experiments. 

Columns and bars represent mean values and standard deviation, respectively. Differences from control are marked 

with asterisks (B= one-way ANOVA, Dunnett’s test, p < 0.05; A, D, E, F and H = Kruskal-Wallis, Dunn’s test, p 

< 0.05). 
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We believe that presence of Zn2+ and the absence of Al3+ in test solutions could explain 

the higher toxicity during Zn exposure. Our toxicity tests were carried out using soft artificial 

water, with pH around 7 (Tables S2, S6 and S8). It is important to note that physical and 

chemical parameters of the water may influence the metals toxicity, since they directly 

interferer in the metals’ speciation (Vaananen 2018). Metals are usually bioavailable in their 

free ions’ form. In studies with the cladoceran Ceriodaphnia dubia it was observed that Zn 

toxicity is: pH dependent (the higher the pH, the higher the toxicity for pH between 5.5 and 

7.5); hardness dependent (in pH 7.5, Zn was 2.5 times more toxic in water hardness of 44 than 

in 374 mg CaCO3 L
-1); and Zn toxicity was slightly lower at DOC (dissolved organic carbon) 

concentration up to 10 mg L-1 (Hyne 2005). On the other hand, Al seemed to be bioavailable as 

Al3+ in waters with pH 5 or lower, while in neutral solution Al tends to stay as Al(OH)3 

precipitate (Rubini 2002). For Al, higher pH, hardness and DOC concentrations leads to lower 

toxicity to fish and cladoceran (Gensemer 2018). 

We observed that C. silvestrii exposed to Zn had mortality 3 times higher than the 

animals exposed to Al, comparing the highest concentrations of both metals (Fig. 3C and 3G). 

Zn affected the r parameter (Fig. 3D) from 0.04 mg L-1 (Dunn’s test, p< 0.05); while Al affected 

the r parameter (Fig. 3H) from 0.30 mg L-1 (Dunn’s test, p< 0.05). 

Regarding the ingestion rates at sublethal levels, Zn stimulated an increase (Dunnett’s 

test, p < 0.05) in C. silvestrii rates at 0.08 mg L-1, although at 0.10 mg L-1 there was no statistical 

difference compared with the control (Fig. 4A). Muyssen (2006) also found a trend to increase 

the ingestion and respiration rates of D. magna at 0.08 mg Zn L-1 followed by a trend to decrease 

the rates at higher concentrations, probably due to a Zn hormesis effect. By contrast, under Al 

exposure C. silvestrii had significantly lower ingestion rates (Dunnett’s test, p < 0.05) at 0.1, 

0.4, and 0.5 mg Al L-1 (Fig. 4B), compared to the control. At 0.5 mg Al L-1, we observed a 

decrease (Dunnett’s test, p < 0.05) in the ingestion rates of ≈ 8 times (Fig. 4B). 
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Fig. 4 Ingestion rates (mL ind-1 h-1) of Ceriodaphnia silvestrii exposed to zinc (A) and aluminum (B) for 24 h. 

Differences from the control are marked with asterisks (one-way ANOVA, Dunnett’s test, p < 0.05). 

 

Analyzing the data from the chronic toxicity tests and the ingestion rates´ experiment, 

we inferred some assumptions as follows, as we believe that the physiological responses may 

explain some endpoints observed during chronic exposure. First of all, C. silvestrii exposed to 

0.08 mg L-1 of Zn showed an increase in the ingestion rates (Fig. 4A), although the survival 

decayed to 60% (Fig. 3C). During Zn exposure, C. silvestrii increased the ingestion rates 

probably as a hormesis effect, consequently maintaining their fecundity rates since the organism 

had sufficient energy from food resources. 

For Al, we suggest that decreased fertility may be correlated with lower ingestion rates, 

since the lower the ingestion rates, the lower the fecundity. At 0.5 mg Al L-1, the fertility and 

ingestion rates were, respectively, ≈ 7.5 and 6.8 times lower, compared to the controls, thus we 

hypothesize that animals with less ingestion of food probably invested less energy in 

reproduction, in a possible attempt to survive. Comparing C. silvestrii in concentrations in 

which both metals diminished the survival to 60%, that is, 0.08 mg L-1 of Zn (Fig. 3C) and 0.50 

mg L-1 of Al (Fig. 3G), we observed that the animals reproduced ≈ 5 times more in Zn-exposure 

(Fig.3B) than in Al-exposure (Fig. 3F). 
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3.2. Combined effects 

3.2.1. Mobility toxicity test 

Water pH and hardness of this test are available in Table S8, supporting information. 

The modeled data from MIXTOX are available in Table 2. For S/A deviation: negative “a” 

value indicates synergism; while positive values indicate antagonism. More details of the 

parameters of Table 2 are available in Table S9, supporting information. 

Table 2. Summary of MIXTOX analysis of Ceriodaphnia silvestrii exposed (48 h) to zinc (Zn) 

and aluminum (Al) mixtures, with fit tests of the independent action model (IA). Bold 

represents data from the best deviation (lower p value, followed by lower residuals). Data are 

interpreted according to Jonker (2005). Please see Table S9, supporting information, for more 

details. 

 IA S/A DR DL 

     

Max 0.98 0.98 0.98 0.98 

β Zn 1.80 2.96 3.15 2.71 

β Al 22.8 23.9 24.7 25.4 

EC50 to Zn 0.08 0.23 0.23 0.23 

EC50 to Al 0.51 0.53 0.53 0.54 

a - -10.3 -15.7 20.4 

bDR/DL  - - 10.7 9.57 

SS 143 31.6 30.7 30.1 

r2 0.65 0.92 0.92 0.92 

χ2 or F test 272 111 0.85 1.50 

Df - 1.00 1.00 1.00 

p (χ2/F) 1.2 x 10-57 5.5 x 10-26 0.35 0.22 

max = maximum value of the response; β = slope the individual response dose curve; EC50 = median effective 

concentration; a, bDR and bDL = s function parameters; SS = sum of the squares of the residuals; r2 = regression 

coefficient; Test χ2 or F = statistical test; df = degree of freedom; p( χ2/F) = level of significance for the statistical 

test. IA = independent action model, S/A = deviation synergism/antagonism, DR = dose ratio-dependent 

deviation and DL = dose level dependent deviation. 

The data fitted in the IA model produced a sum of the squared residuals (SS) of 143 

(p = 1.2 x 10-57, r2 = 0.65). After adding the “a” parameter to describe the S/A deviation, the SS 
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value decreased to 31.6 (p = 5.5 x 10-26, r2 = 0.92). After adding “a” and “bDR”, DR (SS = 30.7, 

p = 0.35, r2 = 0.92) and DL (SS = 30.1, p = 0.22, r2 = 0.92) deviations were not significant. 

Therefore, S/A deviation from the IA model presented the best fit for the model, indicating 

synergism (“a” < 0).  

Based on the results previously discussed and based on the mixture isobologram (Fig. 

5) with concave shapes displayed at the bottom left of the graphic, below the additivity line 

represented by the thick dashed line. In isobologram, antagonistic effects would be represented 

by convex shapes displayed above the additivity line. The lines along the shapes represent the 

response of C. silvestrii to the contaminants, being zero the total immobility. Thus, we observed 

synergic effects for C. silvestrii, in tested levels varying from 0.125 to 0.40 mg Zn L-1 and 0.30 

to 0.75 mg Al L-1, and the metals Zn and Al had independent modes of action to the 

microcrustacean, according to the IA model.  

Once the legislation that recommends metal concentrations in water bodies is based 

on single metal toxicity, synergic effects may cause a threat to biota since these interactions are 

not taken into account. As far as we know, there is only one study about Zn and Al mixtures on 

an aquatic organism, where the authors observed synergism at lower metal concentrations and 

antagonism at higher concentrations for the algae R. subcapitata, in a range of 0.005 to 0.030 

mg Zn L-1 and 0.4 to 1.0 mg Al L-1 (Gebara 2020). It is important to test different compounds 

for different organisms and at different conditions as these interactions may sometimes be 

unpredictable. Naddy (2015) suggest that even water hardness may play a role on the 

compound’s interaction - during C. dubia exposure to equitoxic mixtures of cadmium, copper 

and Zn, they found more than additive effects in hard water and less than additive effects in soft 

water medium. 
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Fig. 5 Mixture experiments of Ceriodaphnia silvestrii exposed to zinc and aluminum during 48 h immobility 

toxicity tests. The isobologram of A represents the independent action model (IA), with synergistic deviation 

(S/A). The additivity line is represented by the  thick dashed line, crossing the EC50 of both metals during single 

exposure. The concave shapes, below the additivity lines, represent synergism. The numbers along the shapes 

represent the modelled immobilization ratios of C. silvestrii by the deviation models. 

 

3.2.2. Ingestion rates 

Inhibition of ingestion rate is a response of toxicity. In the mixture exposure (Table 3), 

observed ingestion rates lower than predicted ingestion rates are interpreted as synergism, i.e. 

Zn and Al mixtures inhibited more the ingestion rates than the single exposure to Zn and Al. 

For other endpoints such as immobility, the interpretation would be the opposite: higher than 

predicted effects indicate synergism; while lower than predicted effects indicate antagonism. 

We presented only the statistically significant results in Table 3, the full results (including 

statistical analyses) are available in Tables S10 and S11, supporting information. 
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Table 3. Assessment of ingestion rates (mean ± standard deviation) of Ceriodaphnia silvestrii 

in mixtures of zinc (Zn) and aluminum (Al). Results from mixture treatments presented below 

were statistically different (p < 0.05, One-way ANOVA, Tukey test) from control or from single 

metals exposure. Observed effects higher than predicted effects indicates antagonism (A), while 

observed effects lower than the predicted effects indicates synergism (S).  

Zn 

(mg L-1) 

Al 

(mg L-1) 

 Ingestion rate (x 104 cells ind-1 h-1)  Effect - modeled data 

 Control Zinc Aluminum Mixture  Predicted Observed Effect 

0.02 0.40  1.36 ± 0.23 1.35 ± 0.15 0.73 ± 0.13 0.91 ± 0.13  0.53 0.67 A 

0.02 0.50  1.36 ± 0.23 1.35 ± 0.15 0.20 ± 0.09 0.64 ± 0.15  0.15 0.47 A 

0.04 0.10  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 0.86 ± 0.16 1.10 ± 0.14  0.72 0.81 A 

0.04 0.20  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 1.06 ± 0.33 0.87 ± 0.11  0.89 0.64 S 

0.04 0.50  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 0.20 ± 0.09 0.58 ± 0.06  0.17 0.43 A 

0.06 0.10  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 0.86 ± 0.16 0.77 ± 0.12  0.71 0.57 S 

0.06 0.30  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 1.00 ± 0.13 0.72 ± 0.10  0.82 0.53 S 

0.06 0.50  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 0.20 ± 0.09 0.78 ± 0.26  0.16 0.57 A 

0.08 0.10  1.36 ± 0.23 1.83 ± 0.18 0.86 ± 0.16 1.76 ± 0.37  0.86 1.30 A 

0.08 0.50  1.36 ± 0.23 1.83 ± 0.18 0.20 ± 0.09 1.31 ± 0.07  0.20 0.97 A 

0.10 0.50  1.36 ± 0.23 1.29 ± 0.05 0.20 ± 0.09 0.89 ± 0.05  0.14 0.65 A 

 

  We observed an antagonistic effect at the lowest Zn concentration (0.02 mg L-1) vs the 

highest Al concentrations (0.40 and 0.50 mg L-1), as well as at the highest concentrations of Al, 

for example, 0.04 mg Zn L-1 vs 0.50 mg Al L-1 (Table 3). Moreover, we observed synergism in 

some low and intermediate concentrations, for example, in the treatments 0.04 mg Zn L-1 vs 

0.20 mg Al L-1 (Table 3). We would like to emphasize that although we measured the ingestion 

rates after 24 h of exposure to the contaminant, we encourage ingestion rate experiments 

throughout chronic tests to better understand how these physiological responses would affect 

the fecundity and the body length.  

https://doi.org/10.1002/etc.5162


137 

 

  

 

This is the accepted version. The final version is available at: https://doi.org/10.1002/etc.5162 

The raw data related to the ingestion rates experiments are available in Table S12, 

supporting information. 

 

3.3. Preliminary risk assessment 

The measured environmental concentrations (MECs) of Zn and Al in natural 

environments used in the risk assessment calculations were based on a compilation of median 

measured concentration of Zn and Al obtained from the literature, respectively, for 100 and 36 

Brazilian freshwater sites (Tables S13 and S14, supporting information). We calculated RQ’s 

3 different scenarios: optimistic, realistic and pessimistic using as MEC, respectively, the 

lowest, the median and the highest environmental concentration. 

For the single compounds, the RQs of the realistic scenario were 204 and 1533 for Zn 

and Al, respectively (Table 4). For Zn, optimistic and pessimist scenarios RQs were about, 

respectively, 25 times lower and 3 times higher than the realistic scenario. For Al, optimistic 

and pessimist scenarios RQs were about, respectively, 30 times lower and 2.5 times higher than 

the realistic scenario. When risk assessment of the realistic scenario was predicted for the 

mixtures, RQ was 1825 (Table 4), that is, ≅ 9 times higher than RQ for Zn alone and ≅ 1.2 

times higher than RQ for Al. Comparing to pessimistic and optimistic scenarios, the RQ’s were, 

respectively, 30 times lower and 2.5 times higher than the realistic scenario. Thus, the 

ecological risk is high in all scenarios, since RQ ≥ 1 (Wee 2019; Razak 2021); and potential 

adverse effects may occur since RQ ≥ 100 (Wentsel 1996; Cristale 2013). 
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Table 4. Preliminary risk assessment of Ceriodaphnia silvestrii in zinc (Zn) and aluminum (Al) 

experiments, during acute toxicity tests (48 h), where: MEC = measured environmental 

concentrations (calculated in the present study, based on literature data); PNEC = predict no 

effect concentration; RQ = risk quotient. The assessment factor is 1000. Optimistic and 

pessimistic scenarios were calculated, respectively, with the lowest and the highest MECs 

available in literature (Tables S13 and S14, supporting information). For realistic scenario, 

MEC were set as the median value of the environmental concentrations (Tables S13 and S14, 

supporting information). 

Scenario Metals Exposure MEC 

(mg L-1) 

48 h EC50 

(mg L-1) 

PNEC 

(mg L-1) 

RQ 

 

Optimistic 
Zn Single 0.0020 0.23 0.000230 8.70 

Al Single 0.0279 0.52 0.000520 53.65 

Zn + Al Mixture 0.0623* 0.95* 0.000952* 65.49 

Realistic 
Zn Single 0.05 0.23 0.000230 204 

Al Single 0.80 0.52 0.000520 1533 

Zn + Al Mixture 1.74* 0.95* 0.000952* 1825 

Pessimistic 
Zn Single 0.1400 0.23 0.000230 608.70 

 
Al Single 1.9000 0.52 0.000520 3653.85 

Zn + Al Mixture 4.2625* 0.95* 0.000952* 4477.46 

* Values represented in toxic unit 

Since we observed more accentuated effects when metals were combined, we would 

like to emphasize that including mixture analyses in metal risk assessments would be of great 

importance in tropical countries, thus obtaining more realistic scenarios. We used the 

standardized test species C. silvestrii in our analyses - a primary consumer, but we also 

encourage studies to deal with risk assessments of Zn and Al mixtures to other organisms to 

obtain a more robust risk assessment.  
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4. Conclusion 

Our study showed that the Zn was more toxic than Al during the single exposure tests. 

In chronic assays, both metals affected the fecundity: Zn inhibited the production of neonates 

in lower concentrations than Al, although Al inhibits the fecundity more. Regarding ingestion 

rates, only the Al inhibited C. silvestrii rates, which may have affected the fecundity. During 

the immobility tests with combined metals, Zn and Al had synergic effects to C. silvestrii, and 

the risk assessment pointed out that mixtures would be more threatening than single metals for 

this organism. In the mixture tests evaluating the ingestion rates, we observed antagonism at 

the highest Al concentrations. Therefore, we suggest that experiments that address the 

combined effects of metals should be taken into account in risk analyses as we observed 

significant interactions between Zn and Al on C. silvestrii. 
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Supporting information 

 

 
Figure S1. Calibration curve of zinc (A) and aluminum (B) obtained flame atomic absorption 

spectrometry (PerkinElmer PinAAcle 900 T, USA). Zn was quantified using 213.86 nm 

absorption lines, 0.7 nm slit width, with flame stoichiometry of 10.0 L min-1 of synthetic air 

and 2.5 L min-1 of acetylene; while Al was quantified using 309.27 nm absorption lines, 0.7 nm 

slit width, with flame stoichiometry of 6.0 L min-1 of nitrous oxide and 7.5 L min-1 of acetylene. 
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Table S1. Nominal and measured concentrations of the stock solutions of zinc (A) and 

aluminum (B), quantified by flame atomic absorption spectrometry (PerkinElmer PinAAcle 

900 T, USA). 

 

 

 

 

Compound 
Nominal concentration 

(mg metal L-1) 

Measured concentration 

(mg metal L-1) 

Variation 

(%) 

Zinc (ZnCl2) 1000.00 961.50 ± 1.23 3.85 

Aluminum (AlCl3) 1000.00 1087.00 ± 14.00 8.70 
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Table S2. Water parameters from acute (48h) and chronic (7-d) toxicity tests of Ceriodaphnia 

silvestrii exposed to Zn and Al. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Toxicity 

test 

Zn 

(mg L-1) 
pH 

Hardness 

(mg CaCO3 L-1) 

  (0 h) 
(48 

h) 
(0 h) 

Acute 

(48 h) 

0 7.40 7.49 48.0 

0.125 7.28 7.52 - 

0.150 7.24 7.47 - 

0.200 7.24 7.50 - 

0.300 7.21 7.51 - 

0.400 7.22 7.49 - 

Chronic 

(7-d) 

0 7.59 7.70 48.0 

0.02 7.55 7.73 - 

0.04 7.52 7.72 - 

0.06 7.49 7.70 - 

0.08 7.47 7.69 - 

0.10 7.45 7.70 - 

Toxicity 

test 

Al 

(mg L-1) 
pH 

Hardness 

(mg CaCO3 L-1) 

  (0 h) 
(48 

h) 
(0 h) 

Acute 

(48 h) 

0 7.26 7.79 46.5 

0,3 7.22 7.78 - 

0,4 7.25 7.74 - 

0,5 7.26 7.72 - 

0,6 7.17 7.69 - 

0,75 7.11 7.70 - 

Chronic 

(7-d) 

0 7.59 7.70 48.0 

0.1 7.53 7.73 - 

0.2 7.52 7.75 - 

0.3 7.50 7.77 - 

0.4 7.48 7.81 - 

0.5 7.45 7.82 - 
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Table S3. Speciation of zinc (Zn) in test solutions, predicted by MINEQL+ 4.6.3.2 software. 

 

Toxicity 

test 

 Total Zn added  Zn 2+ ZnSO4(aq) ZnOH+ ZnCO3(aq) 

 (mg L-1) (mol L-1) (mol L-1) (%) (mol L-1) (%) (mol L-1) (%) (mol L-1) (%) 

Acute 

(48 h) 

 0.125 1.91 E-06 1.70 E-06 89.2 1.54 E-07 8.0 3.51 E-08 1.8 0 0 

 0.150 2.29 E-06 2.05 E-06 89.3 1.84 E-07 8.1 4.02 E-08 1.8 0 0 

 0.200 3.06 E-06 2.73 E-06 89.2 2.46 E-07 8.0 5.49 E-08 1.8 0 0 

 0.300 4.59 E-06 4.11 E-06 89.4 3.70 E-07 8.1 7.71 E-08 1.7 0 0 

 0.400 6.12 E-06 5.48 E-06 89.5 4.94 E-07 8.1 1.01 E-07 1.6 0 0 

Filtration 

and 

Chronic 

(7-d) 

 0.02 3.06 E-07 2.65 E-07 86.5 2.38 E-08 7.8 9.90 E-09 3.2 5.36 E-09 1.8 

 0.04 6.12 E-07 5.31 E-07 86.8 4.77 E-08 7.8 1.90 E-08 3.1 9.81 E-09 1.6 

 0.06 9.18 E-07 7.99 E-07 87.1 7.19 E-08 7.8 2.73 E-08 3.0 1.35 E-08 1.5 

 0.08 1.22 E-06 1.06 E-06 87.2 9.56 E-08 7.8 3.55 E-08 2.9 1.71 E-08 1.4 

 0.10 1.53 E-06 1.34 E-06 87.3 1.20 E-07 7.9 4.35 E-08 2.8 2.05 E-08 1.3 
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Table S4. Speciation of aluminum (Al) in test solutions, predicted by MINEQL+ 4.6.3.2 software. 

 

Toxicity 

test 

 Total Al added  Al(OH)4
- Al(OH)3(aq) 

 (mg L-1) (mol L-1) (mol L-1) (%) (mol L-1) (%) 

Acute 

(48 h) 

 0.30 1.11 E-05 1.08 E-05 97.1 2.71 E-07 2.4 

 0.40 1.48 E-05 1.44 E-05 97.0 3.70 E-07 2.5 

 0.50 1.85 E-05 1.80 E-05 97.0 4.62 E-07 2.5 

 0.60 2.22 E-05 2.14 E-05 96.5 6.33 E-07 2.9 

 0.75 2.78 E-05 2.68 E-05 96.4 8.29 E-07 3.0 

Filtration 

and 

Chronic 

(7-d) 

 0.10 3.71 E-06 3.64 E-06 98.1 6.19 E-08 1.7 

 0.20 7.41 E-06 7.28 E-06 98.2 1.18 E-07 1.6 

 0.30 1.11 E-05 1.09 E-05 98.2 1.81 E-07 1.6 

 0.40 1.48 E-05 1.45 E-05 98.3 2.31 E-07 1.6 

 0.50 1.85 E-05 1.82 E-05 98.2 2.95 E-07 1.6 
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Table S5. Speciation of elements of the artificial water, predicted by MINEQL+ 4.6.3.2 

software* 

 

 

 

 

 

 

* The speciation of the elements was also predicted for the test solutions containing Zn and Al. 

The results were the same from the artificial water without metal addition. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Element  (mol L-1) (%) 

Na+  5.69 E-04 99.7 

K+  2.67 E-05 99.6 

Mg2+  4.71 E-04 92.9 

Ca2+  2.01 E-04 91.2 

Cl-  2.68 E-05 100 

SO42-  6.71 E-04 92.3 
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Table S6. Water parameters from toxicity tests of Ceriodaphnia silvestrii exposed to Zn and 

Al mixtures (ingestion rates experiments). 

Zn 

(mg L-

1) 

Al 

(mg L-1) 
pH 

Hardness 

(mg CaCO3 L
-

1) 

  (0 h) 
(24 

h) 
(0 h) 

0 0 7.66 7.7 48.0 

0.02 0 7.57 7.69 - 

0.04 0 7.64 7.71 - 

0.06 0 7.65 7.69 - 

0.08 0 7.65 7.69 - 

0.10 0 7.65 7.67 - 

0 0.10 7.68 7.68 - 

0 0.20 7.68 7.68 - 

0 0.30 7.68 7.69 - 

0 0.40 7.67 7.69 - 

0 0.50 7.66 7.68 - 

0.02 0.10 7.63 7.68 - 

0.02 0.20 7.63 7.69 - 

0.02 0.30 7.62 7.68 - 

0.02 0.40 7.62 7.68 - 

0.02 0.50 7.61 7.68 - 

0.04 0.10 7.61 7.76 - 

0.04 0.20 7.61 7.75 - 

0.04 0.30 7.61 7.73 - 

0.04 0.40 7.61 7.76 - 

0.04 0.50 7.61 7.74 - 

0.06 0.10 7.62 7.77 - 

0.06 0.20 7.61 7.76 - 

0.06 0.30 7.61 7.76 - 

0.06 0.40 7.61 7.75 - 

0.06 0.50 7.61 7.75 - 

0.08 0.10 7.61 7.77 - 

0.08 0.20 7.61 7.75 - 

0.08 0.30 7.59 7.74 - 

0.08 0.40 7.61 7.75 - 

0.08 0.50 7.6 7.74 - 

0.10 0.10 7.61 7.74 - 

0.10 0.20 7.6 7.74 - 

0.10 0.30 7.6 7.75 - 

0.10 0.40 7.59 7.74 - 

0.10 0.50 7.59 7.73 - 
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Table S7. Number of neonates of Ceriodaphnia silvestrii exposed to Zn and Al, during chronic 

toxicity tests. 

Zinc  

(mg L-1) 

Neonates per 

female 

 Aluminum 

(mg L-1) 

Neonates per 

female 

0 22  0 22 

0 25  0 25 
0 18  0 18 

0 23  0 23 

0 23  0 23 
0 20  0 20 

0 26  0 26 

0 23  0 23 
0 21  0 21 

0 23  0 23 

0.02 22  0.10 18 
0.02 20  0.10 17 

0.02 13  0.10 20 

0.02 18  0.10 24 
0.02 21  0.10 21 

0.02 21  0.10 11 

0.02 20  0.10 17 
0.02 21  0.10 23 

0.02 17  0.10 10 

0.02 27  0.10 11 
0.04 21  0.20 30 

0.04 21  0.20 13 

0.04 10  0.20 14 
0.04 19  0.20 20 

0.04 14  0.20 4 

0.04 13  0.20 19 
0.04 18  0.20 23 

0.04 14  0.20 3 

0.04 20  0.20 5 
0.04 16  0.20 18 

0.06 10  0.30 11 

0.06 *  0.30 11 
0.06 20  0.30 13 

0.06 16  0.30 12 
0.06 16  0.30 17 

0.06 18  0.30 14 

0.06 9  0.30 14 
0.06 18  0.30 17 

0.06 19  0.30 22 

0.06 17  0.30 21 
0.08 18  0.40 0 

0.08 16  0.40 6 

0.08 *  0.40 1 
0.08 *  0.40 16 

0.08 *  0.40 10 

0.08 16  0.40 9 
0.08 23  0.40 15 

0.08 6  0.40 10 

0.08 15  0.40 10 

0.08 *  0.40 * 

0.10 *  0.50 4 

0.10 3  0.50 4 
0.10 *  0.50 * 

0.10 *  0.50 * 

0.10 *  0.50 * 
0.10 *  0.50 * 

0.10 *  0.50 5 

0.10 *  0.50 4 
0.10 *  0.50 0 

0.10 9  0.50 1 

* the organism died before the 7th day 
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Table S8. Water parameters from acute toxicity tests of Ceriodaphnia silvestrii exposed to Zn 

and Al mixtures (immobility experiments). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Zn 

(mg L-1) 

Al 

(mg L-1) 
pH 

Hardness 

(mg CaCO3 L
-1) 

  (0 h) 
(48 

h) 
(0 h) 

0 0 7.28 7.48 42.0 

0.125 0 7.18 7.58 - 

0.150 0 7.17 7.61 - 

0.200 0 7.14 7.65 - 

0.300 0 7.11 7.58 - 

0.400 0 7.04 7.56 - 

0 0.300 7.06 7.66 - 

0 0.400 7.05 7.66 - 

0 0.500 7.02 7.68 - 

0 0.600 6.96 7.65 - 

0 0.750 6.92 7.67 - 

0.125 0.300 7.2 7.63 - 

0.125 0.400 6.98 7.63 - 

0.125 0.500 6.98 7.62 - 

0.125 0.600 6.97 7.68 - 

0.125 0.750 6.95 7.55 - 

0.150 0.300 6.98 7.56 - 

0.150 0.400 6.98 7.59 - 

0.150 0.500 6.98 7.6 - 

0.150 0.600 6.93 7.62 - 

0.150 0.750 7.08 7.73 - 

0.200 0.300 7.18 7.75 - 

0.200 0.400 7.18 7.73 - 

0.200 0.500 7.11 7.74 - 

0.200 0.600 7.12 7.73 - 

0.200 0.750 7.07 7.74 - 

0.300 0.300 7.08 7.72 - 

0.300 0.400 7.08 7.72 - 

0.300 0.500 7.07 7.72 - 

0.300 0.600 7.06 7.72 - 

0.300 0.750 6.92 7.72 - 

0.400 0.300 6.95 7.68 - 

0.400 0.400 6.94 7.68 - 

0.400 0.500 6.92 7.68 - 

0.400 0.600 6.93 7.71 - 

0.400 0.750 6.91 7.71 - 
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Table S9. Summary table for interpretation of the parameters substituted in IA (independent 

action) model, adapted from Jonker (2005). Where S/A = synergism/antagonism; DR = dose 

ratio dependence; DL = dose level dependence. 

 

 

Deviation Parameter Value Interpretation 

S/A a > 0 Antagonism 

  < 0 synergism 

    

DR a 

> 0 

Antagonism. Exception: mixture 

ratios where a significant negative b 

value indicates synergism 

 

< 0 

Synergism. Exception: mixture ratios 

where a significant positive b value 

indicates antagonism 

    

 bi 

> 0 

Antagonism, the toxicity of the 

mixture is caused mainly by toxicant 

i 

 
< 0 

Synergism, the toxicity of the mixture 

is caused mainly by toxicant i 

    

DL a 
> 0 

Antagonism at low dose level; 

synergism at high dose level 

 
< 0 

Synergism at low dose level; 

antagonism at high dose level 

    

 bDL 
> 2 

The change occurs at lower dose level 

than EC50 

 = 2 The change occurs at EC50 

 
1 < bDL < 2 

The change occurs at higher dose 

level than EC50 

 
< 1 

No change, but the magnitude of S/A 

is effect level dependent 
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Table S10. Assessment of ingestion rates (mean ± standard deviation) of Ceriodaphnia silvestrii 

in mixtures of zinc (Zn) and aluminum (Al). Results from mixture treatments presented in bold 

were statistically different (p < 0.05, One-way ANOVA, Tukey test) from control or from single 

metals exposure. Observed effects higher than predicted effects indicates antagonism (A), while 

observed effects lower than the predicted effects indicates synergism (S).  

 

 

 

 

Zn 

(mg L-1) 

Al 

(mg L-1) 

 Ingestion rate (x 104 cells ind-1 h-1)  Effect - modeled data 

 Control Zinc Aluminum Mixture  Predicted Observed Effect 

0.02 0.10  1.36 ± 0.23 1.35 ± 0.15 0.86 ± 0.16 1.40 ± 0.38  0.63 1.03 - 

0.02 0.20  1.36 ± 0.23 1.35 ± 0.15 1.06 ± 0.33 1.15 ± 0.06  0.78 0.84 - 

0.02 0.30  1.36 ± 0.23 1.35 ± 0.15 1.00 ± 0.13 1.30 ± 0.21  0.73 0.96 - 

0.02 0.40  1.36 ± 0.23 1.35 ± 0.15 0.73 ± 0.13 0.91 ± 0.13  0.53 0.67 A 

0.02 0.50  1.36 ± 0.23 1.35 ± 0.15 0.20 ± 0.09 0.64 ± 0.15  0.15 0.47 A 

0.04 0.10  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 0.86 ± 0.16 1.10 ± 0.14  0.72 0.81 A 

0.04 0.20  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 1.06 ± 0.33 0.87 ± 0.11  0.89 0.64 S 

0.04 0.30  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 1.00 ± 0.13 1.14 ± 0.43  0.84 0.84 - 

0.04 0.40  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 0.73 ± 0.13 1.20 ± 0.62  0.61 0.88 - 

0.04 0.50  1.36 ± 0.23 1.54 ± 0.11 0.20 ± 0.09 0.58 ± 0.06  0.17 0.43 A 

0.06 0.10  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 0.86 ± 0.16 0.77 ± 0.12  0.71 0.57 S 

0.06 0.20  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 1.06 ± 0.33 1.00 ± 0.07  0.87 0.74 - 

0.06 0.30  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 1.00 ± 0.13 0.72 ± 0.10  0.82 0.53 S 

0.06 0.40  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 0.73 ± 0.13 1.11 ± 0.12  0.60 0.82 - 

0.06 0.50  1.36 ± 0.23 1.51 ± 0.23 0.20 ± 0.09 0.78 ± 0.26  0.16 0.57 A 

0.08 0.10  1.36 ± 0.23 1.83 ± 0.18 0.86 ± 0.16 1.76 ± 0.37  0.86 1.30 A 

0.08 0.20  1.36 ± 0.23 1.83 ± 0.18 1.06 ± 0.33 1.28 ± 0.28  1.05 0.94 - 

0.08 0.30  1.36 ± 0.23 1.83 ± 0.18 1.00 ± 0.13 1.41 ± 0.19  0.99 1.04 - 

0.08 0.40  1.36 ± 0.23 1.83 ± 0.18 0.73 ± 0.13 1.38 ± 0.41  0.72 1.01 - 

0.08 0.50  1.36 ± 0.23 1.83 ± 0.18 0.20 ± 0.09 1.31 ± 0.07  0.20 0.97 A 

0.10 0.10  1.36 ± 0.23 1.29 ± 0.05 0.86 ± 0.16 1.22 ± 0.17  0.60 0.90 - 

0.10 0.20  1.36 ± 0.23 1.29 ± 0.05 1.06 ± 0.33 1.26 ± 0.09  0.74 0.93 - 

0.10 0.30  1.36 ± 0.23 1.29 ± 0.05 1.00 ± 0.13 1.43 ± 0.18  0.70 1.06 - 

0.10 0.40  1.36 ± 0.23 1.29 ± 0.05 0.73 ± 0.13 1.03 ± 0.10  0.51 0.76 - 

0.10 0.50  1.36 ± 0.23 1.29 ± 0.05 0.20 ± 0.09 0.89 ± 0.05  0.14 0.65 A 
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Table S11. Statistical analyses of ingestion rates of C. silvestrii exposed to mixtures of Zn and 

Al. The statistical analyses were assessed to interpret the data of Table 3 (manuscript) and Table 

S10. 
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Table S11. (Continuation) 
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Table S11. (Continuation) 
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Table S12. Ingestion rates of Ceriodaphnia silvestrii exposed to Zn and Al mixtures.  

 

Treatments Zn  

(mg/L) 

Al  

(mg/L) 

Ingestion 

rates  
(cells ind-1 h-1) 

 Treatments Zn  

(mg/L) 

Al  

(mg/L) 

Ingestion 

rates  
(cells ind-1 h-1) 

Control 

T1 0 0 

1.62E+04  Mixtures 

T19 0.04 0.30 

1.62E+04 

1.18E+04  7.70E+03 

1.27E+04  1.03E+04 

Single  

Zn T2 0.02 0 

1.52E+04  

T20 0.04 0.40 

1.64E+04 

1.27E+04  4.85E+03 

1.27E+04  1.48E+04 

T3 0.04 0 

1.64E+04  

T21 0.04 0.50 

6.47E+03 

1.55E+04  5.46E+03 

1.43E+04  5.55E+03 

T4 0.06 0 

1.75E+04  

T22 0.06 0.10 

9.09E+03 

1.50E+04  6.94E+03 

1.29E+04  7.09E+03 

T5 0.08 0 

1.71E+04  

T23 0.06 0.20 

1.07E+04 

2.03E+04  9.36E+03 

1.73E+04  9.97E+03 

T6 0.10 0 

1.24E+04  

T24 0.06 0.30 

6.42E+03 

1.33E+04  8.30E+03 

1.29E+04  6.89E+03 

Single  

Al T7 0 0.10 

8.24E+03  

T25 0.06 0.40 

1.24E+04 

1.04E+04  1.00E+04 

7.29E+03  1.08E+04 

T8 0 0.20 

1.00E+04  

T26 0.06 0.50 

8.48E+03 

7.65E+03  4.90E+03 

1.42E+04  1.00E+04 

T9 0 0.30 

1.04E+04  

T27 0.08 0.10 

1.34E+04 

8.57E+03  2.02E+04 

1.11E+04  1.93E+04 

T10 0 0.40 

7.04E+03  

T28 0.08 0.20 

1.60E+04 

6.09E+03  1.12E+04 

8.68E+03  1.12E+04 

T11 0 0.50 

1.42E+03  

T29 0.08 0.30 

1.55E+04 

3.07E+03  1.19E+04 

1.48E+03  1.48E+04 

Mixtures 

T12 0.02 0.10 

1.19E+04  

T30 0.08 0.40 

1.73E+04 

1.17E+04  1.47E+04 

1.83E+04  9.32E+03 

T13 0.02 0.20 

1.15E+04  

T31 0.08 0.50 

1.35E+04 

1.21E+04  1.35E+04 

1.08E+04  1.23E+04 

T14 0.02 0.30 

1.17E+04  

T32 0.10 0.10 

1.27E+04 

1.20E+04  1.04E+04 

1.55E+04  1.36E+04 

T15 0.02 0.40 

9.82E+03  

T33 0.10 0.20 

1.36E+04 

9.87E+03  1.24E+04 

7.55E+03  1.18E+04 

T16 0.02 0.50 

4.98E+03  

T34 0.10 0.30 

1.52E+04 

6.31E+03  1.55E+04 

8.01E+03  1.22E+04 

T17 0.04 0.10 

9.47E+03  

T35 0.10 0.40 

1.15E+04 

1.19E+04  9.81E+03 

1.18E+04  9.70E+03 

T18 0.04 0.20 

9.57E+03  

T36 0.10 0.50 

9.27E+03 

9.00E+03  8.30E+03 

7.46E+03  9.07E+03 
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Table S13. Measured environmental concentrations (MECs) of zinc (Zn) in Brazilian 

freshwater ecosystems. Where: Flame-AAS = flame atomic absorption spectrometry; GFAAS 

= graphite furnace atomic absorption spectrometer; ICP-MS = inductively coupled plasma mass 

spectrometry; ICP-OES = inductively coupled plasma optical emission spectrometry. 

 

 

 

 

 

 

Site 
Quantification 

(mg Zn L-1) 

Determination 

method 
Reference 

Pardo river 0.0116 ICP-MS Alves (2014) 

Pardo river 0.0133 ICP-MS Alves (2014) 

Pardo river 0.0120 ICP-MS Alves (2014) 

Pardo river 0.0131 ICP-MS Alves (2014) 

Extremoz lake 0.1100 Flame-AAS Barbosa (2010) 

Extremoz lake* 0.2360 Flame-AAS Barbosa (2010) 

Extremoz lake 0.0440 Flame-AAS Barbosa (2010) 

Extremoz lake 0.1280 Flame-AAS Barbosa (2010) 

Extremoz lake* 0.5100 Flame-AAS Barbosa (2010) 

Sinos river 0.0100 - Bianchi (2019) 

Sinos river 0.0200 - Bianchi (2019) 

Sinos river 0.0100 - Bianchi (2019) 

Sinos river 0.0300 - Bianchi (2019) 

Sinos river 0.0100 - Bianchi (2019) 

Ilha river 0.0200 GFAAS Dalzochio (2017) 

Ilha river 0.0200 GFAAS Dalzochio (2017) 

Pampulha lake 0.0181 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0284 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0052 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0146 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0186 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0091 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0144 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0158 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0108 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0059 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 
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Table S13. (Continuation) 

 

Site 
Quantification 

(mg Zn L-1) 

Determination 

method 
Reference 

Pampulha lake 0.0094 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0045 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0045 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0069 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0036 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0085 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0048 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0043 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0058 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0033 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0091 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0059 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0036 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0044 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pampulha lake 0.0022 ICP-OES/ ICP-MS Friese (2010) 

Pardo river 0.0093 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0126 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0089 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0178 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0143 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0750 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.1261 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0644 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.1081 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0797 ICP-MS Machado (2017) 

Todos os Santos river 0.0035 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0091 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0262 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0198 ICP-MS Pereira (2018) 
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Table S13. (Continuation) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Site 
Quantification 

(mg Zn L-1) 

Determination 

method 
Reference 

Todos os Santos river 0.0146 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0081 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0238 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0089 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0297 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0402 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0297 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.0173 ICP-MS Pereira (2018) 

Tietê River 0.0350 - Rodgher (2005) 

Tietê River 0.0120 - Rodgher (2005) 

Piracicaba river* 1.1250 - Rodgher (2005) 

Piracicaba river 0.0150 - Rodgher (2005) 

Barra Bonita dam 0.1190 - Rodgher (2005) 

Barra Bonita dam 0.0020 - Rodgher (2005) 

Bauru river 0.0960 - Rodgher (2005) 

Bauru river 0.0430 - Rodgher (2005) 

Bariri dam 0.0520 - Rodgher (2005) 

Bariri dam 0.0210 - Rodgher (2005) 

Ibitinga dam 0.0420 - Rodgher (2005) 

Ibitinga dam 0.0110 - Rodgher (2005) 

Promissão dam 0.0690 - Rodgher (2005) 

Promissão dam 0.0100 - Rodgher (2005) 

Nova Avanhandava dam 0.0470 - Rodgher (2005) 

Nova Avanhandava dam 0.0090 - Rodgher (2005) 

Três Irmãos dam 0.0750 - Rodgher (2005) 

Três Irmãos dam 0.0120 - Rodgher (2005) 

São João river 0.0130 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.0091 Flame-AAS Silva (2017) 
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Table S13. (Continuation)  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 *These values were excluded from the median calculation, since they are outliers (stepwise Grubb’s 

test, p < 0.001) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Site 
Quantification 

(mg Zn L-1) 

Determination 

method 
Reference 

São João river 0.0237 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.1332 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.1201 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.0162 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.0551 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.0263 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.1400 Flame-AAS Silva (2017) 

São João river 0.0612 Flame-AAS Silva (2017) 

Velhas river 0.0103 ICP-MS Silva (2018) 

Velhas river 0.0201 ICP-MS Silva (2018) 

Velhas river 0.0250 ICP-MS Silva (2018) 

Velhas river 0.0284 ICP-MS Silva (2018) 

São Francisco river 0.0080 Flame-AAS Souza (2016) 

São Francisco river 0.0030 Flame-AAS Souza (2016) 

São Francisco river 0.0130 Flame-AAS Souza (2016) 

Sinos river 0.0033 ICP-OES Weber (2013) 

Sinos river 0.0105 ICP-OES Weber (2013) 

Median value of MECs:    0.0144 mg Zn L-1 
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Table S14. Measured environmental concentrations (MECs) of aluminum (Al) in Brazilian 

freshwater ecosystems. Where: GFAAS = graphite furnace atomic absorption spectrometer; 

ICP-MS = inductively coupled plasma mass spectrometry; ICP-OES = inductively coupled 

plasma optical emission spectrometry. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Site 
Quantification 

(mg Al L-1) 

Determination 

method 
Reference 

Sinos river 0.8100 - Bianchi (2019) 

Sinos river 0.6200 - Bianchi (2019) 

Sinos river 1.0000 - Bianchi (2019) 

Sinos river 1.9000 - Bianchi (2019) 

Sinos river * 2.6000 - Bianchi (2019) 

Ilha river 0.9000 GFAAS Dalzochio (2017) 

Ilha river 1.5000 GFAAS Dalzochio (2017) 

Pardo river 0.0346 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0308 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0695 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0946 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.0949 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.6475 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.5262 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.5326 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.6543 ICP-MS Machado (2017) 

Pardo river 0.5453 ICP-MS Machado (2017) 

Todos os Santos river 0.0279 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.4553 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.4471 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.2340 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.7215 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.6900 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.1091 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.2449 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.2725 ICP-MS Pereira (2018) 

Todos os Santos river 0.7689 ICP-MS Pereira (2018) 
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Table S14. (Continuation) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

*These values were excluded from the median calculation, since they are outliers (stepwise 

Grubb’s test, p < 0.05 
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Capítulo 4. Toxicidade de zinco sobre estágios iniciais de Danio rerio: efeitos sobre 

mortalidade, incorporação de elementos essenciais, comportamento de natação e análise 

de risco ecológico 

 

Resumo 

Metais essenciais são necessários para a manutenção de processos fisiológicos e bioquímicos 

dos seres vivos. No entanto, elevadas concentrações desses componentes-traço podem causar 

toxicidade, de modo que o risco ecológico desses elementos sobre os corpos d’água deve ser 

estimado. Nosso objetivou estudar a toxicidade do zinco (Zn) sobre estágios iniciais de 

zebrafish (Danio rerio) por meio de testes de sobrevivência sob concentrações letais, e por meio 

de testes de comportamento de natação sob concentrações subletais. Além disso, foi realizada 

análise de risco ecológico (AR) para 3 níveis tróficos, calculando-se quocientes de risco (RQ) 

com os valores de CL50 para D. rerio (presente estudo) e com dados da literatura para uma 

microalga e um microcrustáceo. Por meio dos testes de letalidade, obtivemos CL50-96h de 

24,18 ± 1,69 mg L-1 e CL10-96h de 11,06 ± 2,39 mg L-1. Nos experimentos comportamentais, 

observamos que Zn causou mudanças na natação de zebrafish, diminuindo em cerca de 35% a 

distância percorrida e velocidade de natação em 1,12 mg L-1, o que sugere que o Zn 

possivelmente pode ter causado algum efeito neurotóxico. Salientamos que se observaram 

efeitos comportamentais em concentrações cerca de 10 vezes menores que a CL10-96h, 

demonstrando que a análise comportamental foi um endpoint sensível para aferir a toxicidade 

do Zn. Após 120 h de exposição ao Zn, observamos que em concentrações mais elevadas de Zn 

houve diminuição da incorporação de elementos essenciais como Ca, Na, K e Cu. Segundo AR, 

o Zn exerce risco ecológico moderado para zebrafish (RQ = 0,60) e alto risco ecológico para 

microalgas (RQ = 533) e para um cladócero Neotropical (RQ = 65). 

 

Palavras-chave: análise de risco, alterações de comportamento, incorporação de metal, metal, 

toxicidade de zinco, zebrafish.
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1. Introdução 

 

Zinco é um elemento essencial para os seres vivos, por ser um metal requerido em 

processos fisiológicos e bioquímicos, sendo componente de diversas enzimas. A deficiência de 

Zn pode levar a efeitos deletérios nos organismos (Banni et al., 2011; Kumar et al., 2020; Maage 

et al., 2001). No entanto, estudos demonstraram que Zn em concentrações mais elevadas 

também exerce toxicidade sobre organismos aquáticos de diferentes níveis tróficos (Cooper et 

al., 2009; Lu et al., 2017; Wilde et al., 2006; Zheng et al., 2016). Portanto, é importante que 

concentrações ambientais desse composto sejam monitoradas. No Brasil, o nível máximo 

permitido é de 0,18 mg Zn L-1 para águas doces de classe 1 (Brazil, 2005), embora estudos de 

distribuição de sensibilidade de organismos dulcícolas calculem que as concentrações perigosas 

a 5% dos organismos (HC5, hazardous concentration) estão abaixo dessa concentração máxima 

permitida, variando entre valores de 0,027; 0,062 e 0,158 mg L-1 (Feng et al., 2013; Gebara et 

al., 2020; Naito et al., 2010). Dessa forma, é importante que se realizem análises de risco 

ecológico, utilizando como parâmetro as concentrações ambientais de Zn nos corpos d’água 

brasileiros, visto que a grande gama de análises de risco leva em conta concentrações 

ambientais de ambientes temperados. 

Dentre os organismos-teste utilizados em testes ecotoxicológicos, o peixe-zebra 

(Danio rerio, zebrafish), popularmente conhecido como Paulistinha, se destaca como um ótimo 

indicador em testes de análise de risco ecológico, uma vez que que testes com embriões de 

zebrafish (zfe) podem ser utilizados como uma alternativa para algumas categorias de testes 

com ratos e coelhos (Ducharme et al., 2015), diminuindo a necessidade e o uso de mamíferos 

em tais testes. Além disso, D. rerio tem potencial para estudos de genes relacionados a doenças 

que afetam seres humanos, haja vista sua alta taxa de homologia genética com humanos (Howe 

et al., 2013). 
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Nos últimos anos, é crescente a utilização de testes com zfe, de modo a diminuir ou 

substituir testes com peixes juvenis e adultos. Diversas são as vantagens na utilização de zfe 

em testes ecotoxicológicos, uma vez que são de fácil cultivo e possuem alta fecundidade, seu 

cultivo é de baixo custo, possuem transparência e tempo de desenvolvimento embrionário curto, 

possuem alta homologia com mamíferos, além de ser um possível substituto a testes com peixes 

adultos, haja vista que se espera que embriões sejam menos sensíveis a dor e sofrimento durante 

os testes (Ducharme et al., 2015; Sipes et al., 2011). Estudos demonstram que, em geral, zfe 

possuem sensibilidade a tóxicos similar a adultos, sendo uma alternativa aos testes de toxicidade 

aguda com peixes (Alsop & Wood, 2011; Belanger et al., 2013; Lammer et al., 2009).  

Um dos mecanismos de toxicidade do Zn descrito para peixes está relacionado à 

regulação iônica como, por exemplo, alterações na tomada de cálcio (Ca) pelas brânquias 

(Hogstrand et al., 1994; McRae et al., 2016; Spry & Wood, 1985). Dados sugerem que, em 

peixes, Zn e Ca possuem uma área de transporte celular na membrana apical do epitélio 

branquial (Hogstrand et al., 1998); e em larvas de peixe, o transporte possivelmente ocorre no 

epitélio, via canais de Ca2+ (Alsop & Wood, 2011). Sabe-se, ainda, que Zn causa inibição de 

crescimento e alterações bioquímicas em peixes (Abdel-Tawwab et al., 2016). 

Além de testes clássicos de sobrevivência com D. rerio, estudos de comportamento 

são sensíveis para detecção de efeitos de metais, fármacos, pesticidas e nanocompostos (e.g. 

Almeida et al., 2019; Capriello et al., 2019; Lu et al., 2017; Sarasamma et al., 2018; Senger et 

al., 2011; Velki et al., 2017; Zhou et al., 2019). Testes comportamentais estão sendo cada vez 

mais utilizados, devido à sua sensibilidade em detectar efeitos em concentrações subletais, 

sendo o comportamento de D. rerio correlacionado às células da linha lateral e aos músculos 

(Han et al., 2020). Mudanças comportamentais podem ser indicativo de neurotoxicidade, 

podendo levar a alterações na direção e na velocidade de locomoção (Kopp et al., 2018; 

Selderslaghs et al., 2010; Zhang et al., 2022). No entanto, somente parâmetros comportamentais 
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não são suficientes para afirmar que um composto causou, de fato, efeitos tóxicos sobre o 

sistema nervoso de um organismo, sendo importante análises complementares em níveis 

molecular e estrutural (Fitzgerald et al., 2021). Sabe-se que Zn pode alterar parâmetros 

comportamentais de D. rerio, afetando a locomoção, bem como pode causar genotoxicidade 

em concentrações subletais, alterando a expressão de genes ligados ao estresse e causar danos 

ao DNA (Boran & Ulutas, 2016; Lu et al., 2017; Sarasamma et al., 2018). 

Com base nisso, este estudo objetivou estudar efeitos de Zn sobre estágios iniciais de 

D. rerio exposto por até 120 h. Analisou-se sobrevivência, incorporação de elementos 

essenciais e comportamento de natação. Também se realizou análise de risco ecológico, de 

modo a calcular quocientes de risco (RQ, risk quotients) para organismos de 3 níveis tróficos 

distintos, por meio de dados gerados neste estudo e com complementação de dados de literatura. 

 

2. Material e métodos 

Todos os experimentos deste capítulo foram realizados durante doutorado sanduíche 

na Suíça. Desta forma, os testes realizados com embriões e com larvas seguiram legislação 

local, citada ao longo desta seção. 

 

2.1. Especiação dos metais 

Utilizamos modelo de equilíbrio químico para calcular a especiação do Zn durante os 

testes de sobrevivência, utilizando software MINEQL+ (ver. 4.6.2.3 (Environmental Research 

Software). Por meio dos cálculos, estimou-se as concentrações de íons Zn2+ nas soluções teste 

nas concentrações de 5, 15 e 30 mg L-1. 

 

2.2. Cultivo de zebrafish 

Adultos de Danio rerio do tipo selvagem (WM) foram obtidos por meio de cruzamento 
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entre AB, Tübingen e uma população proveniente de um pet shop (OBI, Leipzig, Alemanha). 

Os animais foram cultivados de acordo com condições padronizadas (Westerfield, 2000), que 

estão de acordo com leis de proteção animal da Suíça. Os peixes foram mantidos em sistemas 

de recirculação de água (água da torneira: água deionizada, 1:1), com variáveis químicas e 

físicas da água constantes, a 26 ± 1 ºC e num fotoperíodo de 14h/10h claro/escuro. Os adultos 

de zebrafish foram alimentados duas vezes ao dia, por meio de ração floculada (Tetra, 

Alemanha) e também com oferta de alimento vivo (náuplios de Artemia salina). Para os testes 

de toxicidade, foram instaladas caixas coletoras, com vegetação artificial, de modo a coletar os 

ovos advindos dos cruzamentos.  

 

2.3. Testes de toxicidade 

Os testes de toxicidade consistiram inicialmente de testes de sobrevivência com 

concentrações letais de Zn de acordo com normas da OECD (2013) e, ao final dos testes, a 

incorporação de elementos essenciais foi analisada. Num segundo momento foi realizado teste 

comportamental onde se analisou a natação de D. rerio em concentrações subletais de Zn. 

Durante ambos os testes, D. rerio foi exposto ao Zn desde ovos fecundados (< 1,5 horas pós-

fertilização -hpf) até o estágio de larva (até 120 h), compreendendo estágios iniciais de D. rerio. 

Os testes de sobrevivência e comportamentais seguiram normas de proteção animal, de modo 

que foram utilizados nos experimentos somente estágios iniciais de D. rerio (até 5 dias pós 

fertilização - dpf), sendo estes estágios não protegidos por leis de experimentação animal na 

Suíça (TSchV Art. 112), convergindo com normativas da União Europeia (Beppi et al., 2021; 

EU, 2010; Strahle et al., 2012). 

 

2.3.1. Teste de sobrevivência 

Primeiramente coletou-se os ovos, os quais foram acondicionados em placas de Petri 
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contendo água reconstituída. Posteriormente, os ovos foram gentilmente lavados com água de 

reconstituída. Através de seleção sob esteromicroscópio, os ovos fertilizados em estágio de 

blástula foram separados dos ovos não fertilizados, já que nesse estágio é possível realizar tal 

diferenciação (Kimmel et al., 1995; OECD, 2013). Para os testes de toxicidade, utilizou-se água 

reconstituída diluída numa proporção 1:5 (água reconstituída: água Milli-Q) (OECD, 2013), de 

modo a simular os ambientes tropicais, nos quais a água possui menores valores de dureza.  

Ovos fecundados (< 1,5 hpf) foram expostos a concentrações de 0; 5; 10; 15; 20; 25 e 

30 mg Zn L-1 de solução-teste. As soluções-teste foram feitas a partir de diluição de solução-

estoque de ZnCl2 na concentração de 1000 mg Zn L-1 (Titrisol®, Merck). Cada embrião foi 

exposto individualmente às soluções-teste em microplacas de 24 poços, contendo cerca de 1,8-

2,0 mL de solução-teste por poço. Foram realizadas 24 e 20 réplicas, respectivamente, para o 

grupo e para os demais tratamentos (n = 144 embriões por teste). Os testes de mortalidade foram 

repetidos 3 vezes (n = 432 embriões). Os testes ocorreram em câmara incubadora a 26 ± 1°C, 

14h:10h claro: escuro, durante 120 h de exposição. Os animais foram diariamente observados, 

de modo a se quantificar a mortalidade, caracterizada por coagulação dos ovos fertilizados, 

ausência de formação de somito, ausência de destacamento da cauda do saco vitelino ou 

ausência de batimentos cardíacos, (OECD, 2013). 

 

2.3.2. Análise por ICP-MS: testes de incorporação e determinação metálica 

Preparação dos organismos 

Após os testes de toxicidade descritos no item 2.3.1, as larvas sobreviventes (após 120 

h) foram utilizados nos experimentos de aferimento da incorporação de elementos essenciais.  

As larvas primeiramente foram anestesiadas em banho contendo gelo. Após isso, 

foram colocados em uma rede filtradora de nylon com abertura de 100 µm (Corning®, 431752). 

Os seguintes passos foram realizados: (1) as larvas foram lavadas abundantemente com água 
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Milli-Q; (2) a rede filtradora foi imersa em uma placa de 6 poços contendo EDTA (≥ 98,5 % 

powder, Sigma Aldrich, ED-100G) na concentração de 4mM por 10 min; (3) as larvas foram 

lavadas novamente com água Milli-Q; (4) rede filtradora foi imersa em água Milli-Q por 10 

min; (5) as larvas foram acondicionadas em frascos tipo Eppendorf de 2 mL de capacidade; (6) 

a água foi retirada do frasco cuidadosamente, de modo a não danificar as larvas; (7) o peso 

fresco das larvas foi obtido por meio de balança de precisão; (8) o material foi acondicionado 

a – 20 °C até procedimento de digestão. 

 

Digestão das amostras 

Primeiramente, as amostras foram descongeladas em temperatura ambiente. As 

seguintes etapas foram seguidas: (1) adicionou-se 1 mL de HNO3 (67-69%, trace metal grade, 

A509-P1, Fisherscientific); (2) o material biológico foi colocado em tubos de teflon para 

digestão ácida, adicionando-se HNO3 para um volume final de 3 mL de ácido; (3) adicionou-se 

1 mL de H2O2; (4) as amostras foram digeridas em equipamento UltraCLAVE (MLS GmbH) a 

180 ºC por 15 min; (5) amostras digeridas foram avolumadas para 50 mL, utilizando água Milli-

Q.    

 

Aferimento por ICP-MS 

As concentrações de metais foram quantificadas por meio de espectrometria de massa 

por plasma acoplado indutivamente (ICP-MS) em equipamento 8900 Triple Quadrupole ICP-

MS (Agilent). Foram detectadas simultaneamente concentrações de zinco, cálcio, potássio, 

magnésio, sódio e cobre. Também aferimos a concentração de Zn da solução-estoque e da 

solução-teste dos testes de sobrevivência (tanto nos tubos de ensaio, quanto nas microplacas de 

24 poços, onde os testes de toxicidade ocorreram). 
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2.3.3. Testes comportamentais 

Os testes comportamentais foram realizados nas mesmas condições laboratoriais dos 

testes de sobrevivência. Os zfe (< 1,5 hpf) foram inicialmente expostos a concentrações 

ambientalmente relevantes de 0 (controle); 0,002; 0,047 e 1,12 mg Zn L-1 utilizando-se 

inicialmente 12 réplicas por tratamento (n = 48 embriões/teste). As concentrações de Zn foram 

escolhidas com base num estudo de literatura que reúne medidas de Zn de 100 pontos coletas 

de corpos d’água brasileiros (Gebara et al., 2021). Visando selecionar as 3 concentrações de 

solução-teste, utilizamos a menor concentração ambientalmente encontrada de 0,002 mg L-1, a 

média das concentrações (0,047 mg L-1) e a maior concentração de Zn encontrada (1,12 mg Zn 

L-1). 

Em 120 h, período no qual as larvas já haviam eclodido, analisou-se o comportamento 

de natação das larvas em sala climatizada a 26 ± 1 ºC, por meio de câmara de observação 

DanioVision (DVOC-0040T; Noldus, Holanda), num total de 87 min de análise e de imagens 

gravadas. O primeiro parâmetro analisado foi o movimento espontâneo das larvas na presença 

e ausência de luz: as larvas foram aclimatadas com presença de luz (20min), seguido de período 

de análise de natação espontânea na presença de luz (20 min). Após isso, houve períodos 

alternados de análise de natação espontânea no escuro (2 períodos, total de 20 min) e na 

presença de luz (2 períodos, total de 20 min). O segundo parâmetro analisado foi o movimento 

das larvas após um estímulo acústico vibracional: as larvas foram expostas a luz por 90s, e após 

isso receberam quatro vezes um estimulo vibracional, sendo cada estímulo intercalado por um 

período de 90s de intervalo (Fitzgerald et al., 2019). Os dados de distância percorrida e 

velocidade de natação foram gravados, processados, analisados e extraídos por meio de 

software EthoVision XT13 (versão 13.0.1220, Noldus, Holanda).  
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2.4. Análise de risco ecológico 

A análise de risco ecológico foi realizada através de quocientes de riscos (risk quotient, 

RQ), levando-se em conta as concentrações medidas no ambiente (measured environemntal 

concentrations, MEC) e concentrações sem efeito previsto (predicted no-effect concentration, 

PNEC), de acordo com Wee et al. (2019). 

 

RQ = MEC / PNEC 

 

A concentração de MEC do Zn foi retirada da literatura (Gebara et al., 2021). Já a 

PNEC foi calculada utilizando-se valores de CEx e fatores de avaliação (assessment factor, 

AF): 

 

PNEC = ECx/ AF 

 

O valor de AF foi definido como 1000 para endpoints referentes a testes agudos 

(CE50) com organismos de 3 níveis tróficos; e valores de AF = 50 para avaliação de risco com 

base nos valores de dados crônicos para organismos de 2 níveis tróficos. Esses valores foram 

determinados de acordo com guia da European Chemicals Agency (ECHA /REACH), 

disponíveis em normativa da OECD (2011).  

Para análise de risco, além de utilizar dados deste estudo com zfe, calculamos os RQs 

também para a microalga R. subcapitata e para o cladócero C. silvestrii, utilizando valores de 

CI50-72h e CI10-72h (alga – dados do Capítulo 2 desta Tese) e CE50-48h e CE10-7d 

(cladócero – dados de Gebara et al. (2021)). Dessa forma, pudemos comparar os RQs de 

organismos pertencentes a três níveis tróficos distintos. 
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2.5. Análise dos dados 

Os dados foram testados quanto à normalidade por meio de teste de Shapiro-Wilk e, 

quanto à variância, utilizando-se teste de Levene. Para dados normais, utilizamos análise de 

variância (ANOVA) one-way, seguida de teste de Dunnett. Os dados não-normais foram 

logaritmizados na tentativa de atingir normalidade. Para dados que ainda assim permaneceram 

não-normais, utilizamos teste de Kruskal-Wallis, seguido por teste de Dunn. Para os testes 

comportamentais, checamos a presença de outliers por meio de teste de Dixon. Para todos os 

testes estatísticos, diferenças significativas foram consideradas para p < 0,05. Os cálculos de 

concentrações letais (CLx) foram calculados a partir de equações logísticas.  

 

3. Resultados e discussão 

3.1. Quantificação de zinco nas soluções-teste e solução-estoque 

As soluções-teste foram aferidas tanto nos frascos em que foram diluídas, bem como 

nas placas multipoços, onde ocorreram os testes (Fig. 1). Segundo análise em ICP-MS, a 

diferença entre concentrações nominais vs. concentrações medidas foi menor que 10% e, 

portanto, mantivemos as concentrações nominais neste estudo. As medições nos tubos vs as 

medições nas placas multipoços foram muito similares, indicando que o metal não ficou aderido 

às placas. Também foi aferida a concentração da solução-estoque de 1000 mg Zn L-1, na qual a 

diferença também foi menor que 10% entre concentração nominal e a real (Fig. 1). 
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Fig. 1. Medições (valor médio ± desvio-padrão) das concentrações de zinco (mg Zn L-1) por ICP-MS nas soluções-

teste (1 a 6) e na solução-estoque (7). Quanto às soluções-teste, analisou-se as concentrações nos frascos durante 

as diluições nas placas multipoços, onde os testes de toxicidade ocorreram. 

 

Segundo dados de especiação do Zn, calculado por meio de modelo de equilíbrio 

químico MINEQL+, mais de 90% do total adicionado de Zn estava presente como Zn2+, em 

todas as soluções-teste analisadas (Tabela 1), estando o restante nas formas de ZnOH+, ZnCO3 

e ZnSO4(aq). A análise de especiação metálica é de extrema importância para entendimento da 

toxicidade, especialmente para Zn, visto que parte da toxicidade do Zn é atribuída aos íons Zn2+, 

que competem pela absorção em sítios específicos para absorção de Ca (McRae et al., 2016; 

Tchounwou et al., 2012). 

 

 

 

 

 

 

 



180 

 

 

Tabela 1. Especiação de zinco (Zn) nas soluções-teste, de acordo com predições do software 

MINEQL+. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

3.2. Testes de sobrevivência 

Durante os testes de toxicidade, a sobrevivência do grupo controle foi superior a 95% 

e as taxas de eclosão foram 100% após 96h. As porcentagens de sobrevivência de D. rerio ao 

longo de 120 h estão apresentadas na Fig. 2. Podemos observar diferença significativa (teste de 

Dunnett, p < 0,05) somente a partir de 96 h, nas concentrações de 20, 25 e 30 mg L-1. Em 120 

h, pode-se observar que o Zn reduziu a sobrevivência a partir de 15 mg L-1 (teste de Dunnett, p 

< 0,05), chegando a apenas 16,67 ± 7,64% de sobrevivência na maior concentração testada de 

30 mg Zn L-1. 

Zn total 
mg L-1 5 15 30 

mol L-1 7,65 x 10-5 2,29 x 10-4 4,59 x 10-4 

     

Zn2+ 
mol L-1 7,06 x 10-5 2,16 x 10-4 4,38 x 10-4 

% 92,3 94,2 95,5 

     

ZnOH+ 
mol L-1 2,56 x 10-6 5,48 x 10-6 7,75 x 10-6 

% 3,3 2,4 1,7 

     

ZnCO3 
mol L-1 1,14 x 10-6 - - 

% 1,5 - - 

     

ZnSO4(aq) 

mol L-1 1,6 x 10-6 4,68 x 10-6 8,91 x 10-6 

% 2,1 2,0 1,9 
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Fig. 2. Sobrevivência (%) de Danio rerio exposto ao zinco (mg L-1) ao longo de 120 h. Valores apresentados 

correspondem à média ± desvio-padrão. Asteriscos representam diferenças significativas entre os tratamentos e o 

grupo controle (p < 0,05, ANOVA one-way, e post hoc teste de Dunnett). 

 

 

A partir dos dados de sobrevivência plotados em curvas logísticas (Fig. 3), calcularam-

se os valores de concentração (CL) a 50%, 20% e 10% dos organismos, respectivamente, CL50, 

CL20 e CL10. Obtivemos CL50-96 h de 24,18 ± 1,69 mg L-1 e CL50-120 h de 19,50 ± 0,59 mg 

L-1 (Tabela 2). Estudos com adultos de D. rerio reportaram resultados similares, com valores 

de CL50-96h de 26,4 mg L-1 (Lu et al., 2017) e 30 mg L-1 (Zheng et al., 2016). Dados de outros 

estudos sobre efeitos de Zn sobre D. rerio reportaram valores menores de CL50-96h de 4,66 

mg L-1 (Boran & Ulutas, 2016), 6 mg L-1 (Sarasamma et al., 2018) e 14,02 mg L-1 (Fasmina et 

al., 2021). Para testes com D. rerio com maior duração, observou-se CL50-15d de 1,36 mg L-1 

(Küçükoglu et al., 2013). 
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Fig. 3. Curvas logísticas de sobrevivência (%) de Danio rerio (mg L-1) em exposição ao zinco, após 96 h (A) e 

120 h (B). Asteriscos representam diferenças significativas entre os tratamentos e o grupo controle (p < 0,05, 

ANOVA one-way, e post hoc teste de Dunnett). 

 

 

Tabela 2. Concentrações letais (CLx) de Danio rerio exposto ao zinco durante 96 e 120 h. 

Valores (mg L-1) estão representados como valor ± desvio-padrão (SD). Valores calculados 

com dados de 3 testes de toxicidade. 

 

 

 

 

 

 

3.3. Incorporação dos elementos 

Após 120 h de exposição de D. rerio a concentrações letais e subletais de Zn, foram 

aferidas as concentrações corporais de Zn, Na, Ca, K, Cu e Mg. Na Fig. 4, estão apresentadas 

as correlações entre concentração dos elementos vs concentrações de Zn a que os animais foram 

expostos em meio aquoso. 

 

Duração 

teste 

CL50 

(mg L-1) 

CL20 

(mg L-1) 

CL10 

(mg L-1) 

120 h 19,50 ± 0,59 14,80 ± 0,80 12,59 ± 0,92 

96 h 24,18 ± 1,69 14,76 ± 2,21 11,06 ± 2,39 
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Fig. 4. Correlações entre incorporação de zinco (Zn)-A, sódio (Na)-B, cálcio (Ca)-C, potássio (K)-D, cobre (Cu)-

E e magnésio (Mg)-F por estágios iniciais de Danio rerio (zebrafish) em exposição ao Zn por 120 h. Os valores 

de incorporação estão expressos como: ng /mg PF de D. rerio (zf), onde PF = peso fresco. Os valores foram 

aferidos por ICP-MS. Por favor, note que as escalas dos eixos y são diferentes. 

 

Com relação à incorporação do Zn, houve grande variação dos dados, de modo que 

não foi possível observar tendências (Fig. 4A), não havendo diferenças significativas entre 

controle e tratamentos (Fig. S2 A). Não observamos tendência de acumulação de Zn, pois 
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possivelmente as larvas de D. rerio excretaram Zn por meio de processos de regulação interna, 

indo de encontro de estudos que observaram pouca ou nenhuma acumulação significativa de 

Zn em peixes (Arini et al., 2015; Kamunde & MacPhail, 2011; McRae et al., 2016). 

Para os demais elementos aferidos, observamos que quanto maior a concentração de 

Zn a que os organismos foram expostos, menor a concentração desses elementos, com 

correlações com r2 > 0,70 para Na, Ca, K e Cu, e r2 = 0,61 para Mg (Fig. 4). Também foi 

observada diminuição significativa nas concentrações de Na, Ca, K e Cu, com reduções entre 

94 a 100% nas maiores concentrações, em comparação ao grupo controle (Fig. S2). A 

diminuição da tomada desses elementos nas maiores concentrações de Zn pode ter ocorrido por 

diversos fatores como, por exemplo, diminuição do influxo desses elementos ou até mesmo 

aumento do efluxo. Sabe-se que Cu é elemento essencial para peixes, estando presente em 

muitas enzimas e glicoproteínas (Clearwater et al., 2002; Tavares-Dias, 2021). Como o Cu foi 

um dos elementos mais afetados, hipotetizamos que a diminuição observada na tomada de Cu 

pode ter levado à disrupção de processos fisiológicos e bioquímicos. Sabe-se também que 

deficiência de Ca leva à hipocalcemia, podendo causar morte de peixes (McRae et al., 2016). 

Nossos dados com estágios iniciais de D. rerio corroboram estudos realizados em 

peixes, em que se observaram que Zn2+ inibe a tomada de Ca2+ (Hogstrand et al., 1994; Spry & 

Wood, 1985). Segundo Spry & Wood (1985), Zn causou alteração na regulação iônica em trutas 

(Salmo gairdneri), diminuindo fluxo de Ca, K e Na nas brânquias do animal após 96 h de 

exposição a 0,8 mg Zn2+ L-1. Em estudos com o teleósteo Galaxias maculatus, observou-se 

diminuição de influxo de Ca após exposição a 1 mg L-1 por 96 h (McRae et al., 2016). Dessa 

forma, observa-se padrão similar entre testes com peixes adultos e testes com estágios iniciais 

de D. rerio, no que se refere à diminuição da incorporação de alguns elementos essenciais após 

exposição ao Zn. 
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3.4. Testes comportamentais 

Os dados de distância percorrida por larvas de D. rerio expostas a concentrações 

ambientalmente relevantes de Zn por 120 h estão representados na Fig. 5. Sabe-se que durante 

exposição à luz, as larvas possuem baixa movimentação, de modo a representar a atividade 

basal dos organismos, enquanto que no escuro a atividade aumenta (Velki et al., 2017; Zhang 

et al., 2022), o que é corroborado pelos dados observados no presente estudo.  

Através de observação de nossos dados, pode-se observar que em exposição à luz, o 

Zn não causou alterações de comportamento durante a atividade basal (Fig. 5 A). Já durante a 

análise de natação espontânea no escuro, observamos uma tendência de decaimento da distância 

percorrida com o aumento das concentrações de Zn, de modo que, em 1,12 mg L-1, observou-

se decaimento significativo de 35% na distância percorrida (Fig. 5 A) e na velocidade de 

natação (Fig. 5 B) em relação ao grupo controle (teste de Dunnett, p < 0,05). Ressalta-se que 

foram observados efeitos sobre comportamento de D. rerio em 1,12 mg L-1, cerca de 10 vezes 

mais baixa do que a CL10-96h de 11,06 mg L-1, enfatizando que este endpoint é muito sensível. 

Alterações comportamentais, como mudanças em parâmetros de locomoção, podem ser 

indicativo de neurotoxicidade (Kopp et al., 2018; Zhang et al., 2022). Nos tratamentos em que 

houve estímulo sonoro-vibracional (Fig. 5 C e D), não foram observadas diferenças 

significativas, nem tendências. Outros estudos com adultos de D. rerio observaram mudanças 

comportamentais, como alteração da velocidade de natação, a partir de 3,5 mg L-1 (Lu et al., 

2017) e 0,5 mg L-1 (Sarasamma et al., 2018). Estudos também evidenciam que Zn provocou 

alterações no olfato de D. rerio (Heffern et al., 2018; Hentig & Byrd-Jacobs, 2016). 
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Fig. 5. Análise de natação espontânea de larvas de Danio rerio após exposição de 120 h a concentrações de 0; 

0,002; 0,047 e 1,12 mg Zn L-1. Analisou-se a distância percorrida de movimentos espontâneos a cada 30s (A), e 

após estímulo (C); bem como velocidade de natação de movimentos espontâneos a cada 30s (C), e após estímulo 

(D). Asteriscos representam diferença significativa entre o tratamento e o grupo controle (p < 0,05, ANOVA one-

way, e post hoc teste de Dunnett – painéis A, B e D; p < 0,05, teste de Kruskal-Wallis, e post hoc teste de Dunn – 

painel C). 

 

 

 

3.5. Análise de risco ecológico 

Os estudos de análise de risco ecológico utilizando quocientes de risco são essenciais 

para um entendimento mais amplo e aplicado do risco que determinada substância tem em 

potencial para a biota aquática. A maioria dos estudos utiliza valores de MEC de ambientes 

temperados nos cálculos de RQ. Portanto, estudos de análise de risco voltados para ambientes 

tropicais, especialmente para os corpos d’água brasileiros, são extremamente relevantes. 

Através dos dados da Tabela 3, podemos inferir que o Zn exerce risco ecológico para 

todos os níveis tróficos testados, em especial à microalga e ao microcrustáceo, onde o risco foi 

categorizado como alto. Segundo classificação disponível em Wee et al. (2019), valores de RQ: 
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menores que 0,01 constituem risco não significativo; entre 0,01 e 0,1 constituem risco baixo; 

entre 0,1 e 1 o risco é tido como médio; e quocientes de risco maiores que 1 são tidos como 

alto. Quanto à análise dos dados agudos, o risco calculado para D. rerio foi classificado como 

“Médio” (RQ = 0,60), sendo seu RQ cerca de 100 vezes menor que o RQ de C. silvestrii (RQ 

= 65,45) e 900 vezes menor que o RQ de R. subcapitata (RQ = 533,33). Os RQs calculados 

para os dados crônicos foram cerca de 50% vezes menores tanto para R. subcapitata, quanto 

para C. silvestrii, embora o nível de risco ainda seja classificado como “Alto”. Ressaltamos que 

o valor de MEC utilizado nos cálculos foi de 0,0144 mg L-1 (Gebara et al., 2021), cerca de 10 

vezes abaixo de 0,18 mg L-1, valor máximo permitido pelo CONAMA para águas doce de classe 

1 (Brasil, 2005).  

 

Tabela 3. Analise de risco ecológico de Danio rerio, Ceriodaphnia silvestrii e Raphidocelis 

subcapitata expostos ao zinco (Zn) a. 

Grupo Espécie Teste 
Endpoint 

(mg L-1) 
AF 

PNEC 

(mg L-1) 
RQ Riscod 

MA R. subcapitata A CI50-72h = 0,027b 1000 0,000027 533,33 Alto 

MC C. silvestrii A CE50-48h = 0,22c 1000 0,000220 65,45 Alto 

P Danio rerio A CL50-96h = 24,18 1000 0,024180 0,60 Médio 

MA R. subcapitata C CI10-72h = 0,003269b 50 0,000065 220,25 Alto 

MC C. silvestrii C CE10-7d = 0,020c 50 0,000400 36,00 Alto 

a onde, MA = microalga; MC= microcrustáceo; P = peixe (embriões); A = agudo; C = crônico; RQ = quociente de risco; PNEC 

= concentração prevista sem efeito; MEC (concentração ambiental medida) = 0,0144 mg L-1 - dados de Gebara et al., 2021; AF 

= assessment factor  (fator de avaliação). 
b Dado de CI50 retirada do Capítulo 2 deste Tese. 
c Dado de CE50 de Gebara et al. (2021); 
d Segundo classificação disponível em Wee et al. (2019), valores de RQ: < 0,01 = risco não significativo; entre 0,01-0,1 = risco 

baixo; entre 0,1-1 = risco médio; ≥ 1 = alto. 

 

4. Conclusões 

Por meio dos dados do presente estudo, concluímos que Zn causou efeito agudo sobre 

a mortalidade de zebrafish (CL50-96 h: 24,18 mg L-1) e sobre a incorporação de elementos 
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essenciais tais como: Ca, Na, K, Cu. O comportamento de natação foi afetado em 1,12 mg L-1, 

concentração cerca de 10 vezes menor que a CL10-96h. Além disso, análises de risco ecológico 

demonstraram risco ecológico elevado de Zn sobre microalga verde e sobre cladócero tropical, 

e risco ecológico moderado deste metal sobre zebrafish.  
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Material Suplementar 

 

 
 

Fig. S1. Curvas de calibração dos compostos zinco (Zn)-A, sódio (Na)-B, cálcio (Ca)-C, 

potássio (K)-D, cobre (Cu)-E e magnésio (Mg)-F. As análises foram realizadas por meio de por 

meio de espectrometria de massa por plasma acoplado indutivamente (ICP-MS) em 

equipamento 8900 Triple Quadrupole ICP-MS (Agilent). Cps = counts per second (contagem 

por segundo). 
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Fig. S2. Medição por ICP-MS da incorporação de zinco (Zn), sódio (Na), cálcio (Ca), potássio 

(K), cobre (Cu) e magnésio (Mg) por estágios iniciais de Danio rerio, após 120 h de exposição 

a concentrações de Zn. Os dados estão representados por ng Zn/indivíduo (em preto) e por ng 

metal/ mg peso fresco de D. rerio (cinza). Asteriscos representam diferenças significativas entre 

os tratamentos e o grupo controle (p < 0,05, ANOVA one-way, e post hoc teste de Dunnett para 

painéis A, B(PF), E); (p < 0,05, teste de Kruskal-Wallis, e post hoc teste de Dunn para painéis 

B(ind.-1), C, D, F). 
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CONCLUSÕES FINAIS 

 

A partir do presente estudo, podemos concluir que: 

 

• Os organismos-teste Raphidocelis subcapitata, Ceriodaphnia silvestrii e Danio rerio foram 

sensíveis aos metais estudados, confirmando o potencial destes organismos em ensaios 

ecotoxicológicos para a determinação de potencial toxicológico de metais; 

 

• Segundo análise de modelos de equilíbrio químico, o Zn ficou mais biodisponível como 

íons livre do que o Al, o que explica efeitos tóxicos observados em concentrações mais 

baixas de Zn do que em Al, analisando-se as concentrações de metais totais adicionados;  

 

• Segundo curva de distribuição de espécies (SSD), a microalga foi o organismo mais sensível 

ao zinco (Zn) e um dos mais sensíveis ao alumínio (Al); 

 

• Segundo análise da taxa específica de crescimento de R. subcapitata, as misturas de Zn e 

Al causam efeitos sinérgicos em concentrações mais baixas e efeitos antagônicos em 

concentrações mais altas; 

 

• Ao analisar misturas de Zn e Al sobre parâmetros fotossintéticos de R. subcapitata, 

observamos antagonismo em elevadas concentrações de Al; 

 

• Zinco e Al exerceram efeito sinérgico sobre a mobilidade de Ceriodaphnia silvestrii; 

 

• Análise de risco ecológico preliminar de Ceriodaphnia silvestrii evidenciou que as misturas 

de Zn e Al exercem maior risco ecológico aos corpos d’água brasileiros do que esses 

mesmos compostos isolados; 

 

• O cladócero Neotropical Ceriodaphnia silvestrii foi mais sensível ao Zn e Al do que 

espécies temperadas como, por exemplo, o microcrustáceo Daphnia magna. Isso reafirma 

a importância do uso de espécies tropicais nativas em testes ecotoxicológicos, de modo a 

aferir o potencial risco de contaminantes para ecossistemas aquáticos do Brasil e de outros 

ambientes tropicais; 
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• Zinco exerceu efeitos tóxicos sobre estágios iniciais de Danio rerio, causando letalidade em 

maiores concentrações, alterando a incorporação de elementos essenciais, e alterando o 

comportamento de natação das larvas; 

 

• A toxicidade do Zn seguiu a seguinte ordem: microalga (R. subcapitata) > cladócero (C. 

silvestrii) > zebrafish (D. rerio – estágios iniciais); 

 

•  A toxicidade do Al seguiu a seguinte ordem: cladócero (C. silvestrii) > microalga (R. 

subcapitata). 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

 

Sabe-se que metais estão presentes nos ecossistemas aquáticos. Porém, eventos 

recentes causados por ações antropogênicas acabaram por elevar os níveis de metais em muitos 

corpos d’água brasileiros. Recentemente, acidentes envolvendo colapso de barragens de 

atividades de mineração causaram desastres ambientais imensuráveis à biodiversidade 

brasileira. Os metais Zn e Al ocorrem simultaneamente em corpos d’água do Brasil, porém 

resoluções tanto nacionais como internacionais levam em conta a toxidade individual dos 

compostos. Um exemplo de legislação nacional é a Resolução CONAMA nº. 357, que dispõe 

sobre valores máximos permitidos para diferentes classes de águas. Portanto, estudos que 

avaliem a toxicidade de compostos em mistura são essenciais. 

Para o estudo desta Tese, escolhemos organismos-teste padronizados em 

Ecotoxicologia: a microalga cosmopolita Raphidocelis subcapitata, o cladócero Neotropical C. 

silvestrii, e estágios iniciais do peixe Danio rerio. É importante ressaltar que selecionamos uma 

espécie de cladócero nativa do Brasil, uma vez que espécies temperadas não são representativas 

para ambientes tropicais e podem acabar subestimando o potencial tóxico de contaminantes em 

análises de risco para corpos d’água brasileiros. 

Em relação à 1ª hipótese, ela foi corroborada, visto que ambos os metais Zn e Al 

causaram efeitos deletérios a todos os organismos-teste estudados.  

Com relação à 2ª hipótese, com base na literatura esperávamos diferentes especiações 

de Zn e Al nas soluções-teste; essa hipótese foi corroborada, visto que nos diferentes meios de 

cultivo (half-strength CHU-10 (meio algal), ASTM (meio do microcrustáceo) e OECD water 

(meio do peixe), as soluções-teste apresentaram altos níveis de Zn2+ e baixos níveis de Al3+. A 

diferença na especiação provavelmente levou a diferentes biodisponibilidades dos metais, 

possivelmente explicando toxicidade do Zn em concentrações menores do que as de Al. 

No que se refere à 3ª hipótese, os efeitos das misturas não foram simplesmente 

aditivos. Em misturas de Zn e Al, em baixas concentrações observamos efeitos sinérgicos sobre 

crescimento de R. subcapitata e sobre mobilidade de C. silvestrii; enquanto que em altas 

concentrações observou-se antagonismo sobre crescimento e parâmetros fotossintéticos de R. 

subcapitata.  

Com relação à 4ª hipótese, os organismos foram sensíveis aos metais, de modo que 

para o Zn, R. subcapitata foi o organismo mais sensível; enquanto que para o Al, C. silvestrii 
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foi mais sensível.  

A 5ª hipótese foi corroborada, visto que, segundo análise de risco com C. silvestrii, 

misturas de Zn e Al possuem maior fator de risco ecológico do que os metais isolados. 

Sabemos que a biota aquática é exposta aos contaminantes via água e via alimento 

contaminado. Portanto, para estudos futuros, sugerimos estudos que avaliem misturas de Zn e 

Al sobre uma cadeia trófica, investigando o possível efeito do alimento contaminado sobre 

consumidores primários e secundários. Acreditamos também que estudos acerca de misturas de 

Zn e Al em temperaturas elevadas, simulando cenários de aquecimento global são de extrema 

importância, haja vista o cenário global atual. 


