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RESUMO 

 

 

O uso de nanopartículas (NP) metálicas tem crescido exponencialmente, gerando 

preocupações sobre o seu risco ambiental para a biota aquática. As NP de óxido de cobre (NP 

de CuO) são frequentemente empregadas em tintas anti-incrustantes, e as NP de óxido de 

cromo (NP de Cr2O3) vêm sendo utilizadas como pigmento verde. A extensa utilização dessas 

NP pode contaminar os ecossistemas aquáticos, e os seus efeitos toxicológicos no ambiente 

são pouco conhecidos. Neste estudo, foi avaliada a toxicidade aguda induzida pelas NP de 

CuO e Cr2O3, comparando-se com CuSO4 como fonte de íons Cu2+ e Cr(NO3)3 como fonte de 

íons Cr3+, utilizando o microcrustáceo Daphnia similis e o rotífero Brachionus calyciflorus 

como organismos-teste. Para D. similis, a CE50 média para NP de CuO foi de 0,064 mg/L e 

para CuSO4 foi de 0,015 mg/L, valores estes mais baixos do que os valores encontrados na 

literatura para D. magna. Para B. calyciflorus, a CE50 para NP de CuO foi de 0,0145 mg/L e 

para CuSO4 foi de 0,0029 mg/L. A diminuição da toxicidade da NP em relação ao sal pode ser 

devido ao fato de que as NP de CuO tendem a se aglomerar, o que pode ter reduzido a 

liberação dos íons Cu2+ no meio do teste. A CE50 média para NP de Cr2O3 foi de 6,74 mg/L e 

para Cr(NO3)3 foi de 11,98 mg/L para D. similis, enquanto que para B. calyciflorus foi de 

89,97 mg/L (NP de Cr2O3) e 14,72 mg/L (Cr(NO3)3). O tamanho reduzido das NP de Cr2O3 

(15-30 nm) e o maior potencial zeta podem ter contribuído para maior estabilidade em 

suspensão e menor potencial de aglomeração, explicando uma maior toxicidade das NP em 

relação ao sal Cr(NO3)3, o que não foi observado para B. calyciflorus. As NP de CuO foram 

consideradas muito tóxicas e as NP de Cr2O3 perigosas para os organismos testados. 

Entretanto, B. calyciflorus se mostrou mais sensível às NP de CuO e ao CuSO4 do que D. 

similis, que apresentou maior sensibilidade às NP de Cr2O3 e ao Cr(NO3)3 em comparação ao 

rotífero.  

 

 

Palavras-chave: Nanotoxicologia, nanopartículas de óxidos metálicos, microcrustáceos, 

rotíferos, testes de toxicidade aguda. 

 

 

 



      
 
                                       

 
ABSTRACT 

 

 

The use of metal nanoparticles has grown exponentially, but there are also concerns about the 

environmental risk to aquatic biota. Copper oxide nanoparticles (CuO NPs) are frequently 

employed in antifouling paints, and nanoparticles of chromium oxide (Cr2O3 NPs) have been 

used as a green pigment. Their extensive use can contaminate aquatic ecosystems, and the 

toxicological effects of these NPs to the biota are poorly known. In this study, we evaluated 

the acute toxicity induced by CuO NPs and Cr2O3 NPs, comparing with CuSO4 as Cu2+ ion 

source and Cr(NO3)3 as Cr3+ ion source , using Daphnia similis and Brachionus calyciflorus. 

For D. similis, the mean EC50 for CuO NPs was 0.064 mg/L and for CuSO4 was 0.015 mg/L, 

lower values of EC50 than those available in the literature for D. magna. For B. calyciflorus, 

the EC50 for CuO NPs was 0.0145 mg/L and for CuSO4 was 0.0029 mg/L. The decrease in 

toxicity of NPs compared to salt may be due to the fact that CuO NPs tend to agglomerate, 

which may have reduced the release of Cu2+ in the test medium. The mean EC50 for Cr2O3 

NPs was 6.74 mg/L and for Cr(NO3) was 11.98 mg/L for D. similis, whereas for B. 

calyciflorus was 89.97 mg/L (Cr2O3 NPs) and 14.72 mg/L (Cr(NO3)3). The reduced size of the 

Cr2O3 NPs (15-30 nm) and the higher Zeta Potential may have contributed to the higher 

stability in suspension and less potential for agglomeration, partially explaining the higher 

toxicity of NPs in relation to Cr(NO3)3 salt, which was not observed for B. calyciflorus. CuO 

NPs were considered very toxic and Cr2O3 NPs were considered dangerous for organisms 

tested. However, B. calyciflorus was more sensitive to NP of CuO and CuSO4 than D. similis, 

which showed greater sensitivity to NP Cr2O3 and Cr (NO3)3 in comparison to the rotifer. 

 

 

Keywords: Nanotoxicology, metal oxide nanoparticles, microcrustaceans, rotifers, acute 

toxicity tests.  
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1 INTRODUÇÃO  

 

 

A Nanotecnologia é uma área da ciência que envolve processos, materiais e produtos 

na escala nanométrica (10-9 m), e tem despertado interesse crescente nas últimas décadas por 

utilizar materiais e sistemas cujos componentes apresentam propriedades físicas, químicas 

e/ou biológicas significativamente novas. Esses materiais têm beneficiado distintos 

segmentos, tais como, alimentício, eletrônico, farmacêutico, biotecnológico, médico-

hospitalar, cosmético, agrícola e de segurança nacional (MOORE, 2006).  

Como qualquer área da tecnologia que faz uso intensivo de novos materiais e 

substâncias químicas, a nanotecnologia traz consigo alguns riscos ao meio ambiente e à saúde 

humana. O pequeno tamanho das nanopartículas (NP) facilita sua difusão e transporte na 

atmosfera, em águas e em solos, e pode facilitar também a sua entrada e acúmulo em células 

vivas (QUINA, 2004). 

Em vista do grande número de produtos no mercado, o uso da nanotecnologia vem 

sendo amplamente discutido quanto aos seus potenciais impactos, como a contaminação do 

meio ambiente e o lançamento de efluentes resultantes deste processo, que pode apresentar 

toxicidade desconhecida ou elevada. Devido ao rápido crescimento da produção e 

comercialização desses produtos, os ecossistemas aquáticos podem ser contaminados por 

poluentes nanométricos, e dentre eles pode-se destacar as NP de óxidos metálicos, que vem 

sendo sintetizadas em grande escala e utilizadas em inúmeras aplicações industriais (BRAR et 

al., 2010). 

Para Wang et al., (2011), entre as NP de óxidos metálicos de transição, o óxido de 

cobre (CuO) tem atraído especial atenção, pois vêm sendo utilizados na composição de tintas 

anti-incrustantes de embarcações (ICOMIA, 2006; MELEGARI et al., 2013), representando 

assim uma importante fonte de contaminação aos ecossistemas aquáticos. As nanopartículas 

de óxido de cromo (Cr2O3) também tem despertado interesse para várias aplicações, como na 

composição de materiais de revestimento de proteção térmica, como catalisadores e como 

pigmentos verdes utilizados na composição de tintas e vidros (MAKHLOUF et al., 2013). 

A fim de estudar os efeitos deletérios que os nanomateriais exercem sobre os seres 

humanos e o meio ambiente, surgiu a ciência denominada Nanotoxicologia, que é uma 

subárea da toxicologia dedicada à essa questão (STONE et al., 2010). Porém ainda são 

escassos os estudos sobre a toxicidade de NP em organismos aquáticos. Estudos utilizando 

diferentes organismos-teste são necessários para determinar seus efeitos, e estabelecer 
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critérios de liberação dessas NP no meio ambiente. Nesse contexto, as espécies do gênero 

Daphnia e os rotíferos têm se apresentado como potenciais organismos-teste em estudos 

ecotoxicológicos, por serem sensíveis e de fácil cultivo e manipulação em laboratório. 

Particularmente os dafinídeos são considerados bons organismos para a toxicologia 

aquática, pois são filtradores e capazes de ingerir nanopartículas (ARTAL et al., 2013). A 

espécie Daphnia magna é um dos mais antigos e mais utilizados organismos-teste em 

Ecotoxicologia, e é um organismo padrão reconhecido nos protocolos da USEPA (Agência de 

Proteção Ambiental dos Estados Unidos). Entretanto, no Brasil, a espécie Daphnia similis 

vem sendo também uma das espécies mais utilizadas para ensaios de avaliação de toxicidade 

aguda (ZAGATTO, 1988), pois ocorre em ambientes tropicais e dessa forma proporciona 

resultados ecologicamente mais relevantes (RODGHER et al., 2010). 

Juntamente com as espécies de Daphnia vêm se destacando no campo da 

ecotoxicologia os rotíferos, pois além de possuir um importante papel na cadeia trófica como 

condutores do fluxo de energia (WALLACE, 2002), eles também possuem grande sucesso 

ecológico por terem curto tempo de geração e reprodução partenogenética (SNELL e 

JANSSEN, 1995). Além disso, são cosmopolitas e em grande parte detritívoros, 

desempenham um importante papel nos processos de purificação da água e são encontrados 

em grande abundância em lagoas de tratamento de esgoto (PAGGI, 1995). Rotíferos do 

gênero Brachionus podem ser um bom organismo-teste para avaliar a toxicidade das NP por 

causa de sua rápida reprodução, tempos de geração curtos e sensibilidade às mudanças 

ambientais, além da disponibilidade comercial de ovos dormentes (cistos) (SNELL e 

JANSSEN, 1995). 

A literatura relata efeitos tóxicos de NP de CuO e NP de Cr2O3 em organismos 

aquáticos (HEINLAAN et al., 2008; BUFFET et al., 2011; LIN et al., 2012, 

MANUSADZIANAS et al., 2012), gerando uma preocupação a respeito do comportamento 

dessas NP em ambientes aquáticos e indicando uma necessária caracterização dos seus efeitos 

sobre a biota. 
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2 DESENVOLVIMENTO 

 

 

2.1 NANOMATERIAIS E O MEIO AMBIENTE 

 

 

O aumento da produção e a crescente aplicação dos nanomateriais têm provocado uma 

ampla discussão sobre os riscos potenciais destes materiais ao meio ambiente. A produção 

anual de bens de consumo que contêm nanopartículas teve um aumento significativo nos 

últimos anos. Em 2004, sua produção anual foi de 1.000 toneladas, e atualmente, a produção é 

de 5.000 toneladas, e a estimativa é de um aumento para 100.000 mil toneladas na próxima 

década (PASCHOALINO et al., 2010). Estes números indicam uma inevitável exposição 

humana e ambiental às NP. 

Existem diversos tipos de nanopartículas, e para Christian et al. (2008), dois tipos de 

classificação das NP possuem grande relevância ambiental: as nanopartículas inorgânicas e 

orgânicas. Podem-se citar como exemplo, para NP inorgânicas, as de nano-ouro, nano-cobre, 

nano-prata; os óxidos metálicos, tais como, nano óxido de cobre, dióxido de titânio e os 

quantun dots (materiais semicondutores). Já as NP orgânicas, são exemplos clássicos os 

nanotubos de carbono e o fulerenos (C50 e C70). As NP podem ter origens naturais, provindas 

de rochas vulcânicas, fumaça, poeiras de minerais, entre outros. Entretanto, levando em 

consideração a gama de produtos com NP engenheiradas disponíveis no mercado (cerca de 

900), estes podem ser considerados, na atualidade, a principal fonte destes materiais ao 

ambiente (CHATTERJEE, 2008). 

Os ambientes naturais vêm sendo contaminados por produtos e resíduos 

nanotecnológicos, seja durante os processos de produção, transporte e utilização, tanto de 

maneira direta quanto indiretamente por descarte dos produtos consumidos (THE ROYAL 

SOCIETY AND ROYAL ACADEMY OF ENGINEERING, 2004; MUELLER e NOWACK, 

2008). Além disso, houve também o desenvolvimento de técnicas de remediação de água com 

base na utilização de nanomateriais, como por exemplo, nanopartículas de ferro, o que indica 

uma fonte direta de contaminação dos ambientes aquáticos (VASEASHTA et al., 2007). 

Os nanomateriais possuem características que podem facilitar a sua translocação pelos 

compartimentos ambientais (atmosfera, águas e solo), tais como tamanho reduzido, grande 

área superficial e capacidade de aglomeração e dispersão (QUINA, 2004), de forma que 

podem se tornar disponíveis aos diferentes organismos e ocasionar danos à cadeia alimentar 
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(LOVERN et al., 2007), causando perturbação no equilíbrio de todo o ecossistema aquático 

(PASCHOALINO et al., 2010). 

Ainda se sabe pouco a respeito dos efeitos dos nanomateriais sobre os organismos e 

seus impactos sobre os ecossistemas. A literatura atual indica que muitos tipos de NP têm o 

potencial de causar efeitos adversos em uma ampla variedade de organismos aquáticos, desde 

bactérias, passando por invertebrados, peixes e outros vertebrados (OBERDÖRSTER et al., 

2006; ARUOJA et al., 2009; SCOWN et al., 2010). 

Devido às suas características, as NP podem penetrar em tecidos vivos e afetar os seus 

processos metabólicos (MEDINTZ et al., 2005). Por possuírem uma pequena dimensão, 

podem ter maior permeabilidade através de mucosas e membranas celulares, e, além disso, 

por ter uma área superficial aumentada, os efeitos tóxicos podem ser potencializados 

(SERVICE, 2004). Recentemente foi demonstrado que a reatividade de superfície e a 

desestabilização química de NP de óxidos metálicos estavam envolvidas no seu potencial de 

toxicidade por levar à geração de espécies reativas de oxigênio (ROS) (AUFFAN et al., 2012). 

Estudos ecotoxicológicos são necessários para determinar métodos seguros para 

utilização e eliminação de NP (HANDY et al., 2008). Entretanto, a falta de abordagens 

padronizadas para caracterizar os efeitos deletérios das NP e a incerteza a respeito de como 

esses efeitos podem ser incorporados na avaliação de risco ecológico indicam a necessidade 

de testar cada tipo de nanomaterial produzido e comercializado (KLAINE et al., 2012).  

 

 

2.2 ESTUDOS ECOTOXICOLÓGICOS DE NANOMATERIAIS 

 

 

 Nos últimos dez anos, houve uma evolução no número de trabalhos indexados no 

banco de dados do “ISI Web of Knowledge” que reportam estudos toxicológicos de 

nanomateriais (Figura 1). Embora seja expressivo e crescente o número de artigos publicados 

nesta área, ainda não há um consenso sobre os riscos desses materiais para a saúde humana e 

meio ambiente (JOHNSTON et al., 2013). 

 

 

 

 

 



13 

 

      Figura 1: Evolução do número de publicações científicas envolvendo toxicidade de  
        nanomateriais e nanopartículas.  

 
      Fonte: MARTINEZ e ALVES, 2013. 
 

Diversos ensaios toxicológicos padronizados estão disponíveis para se avaliar a 

resposta biológica de uma substância química em um organismo. No entanto, não há 

padronização para a avaliação da toxicidade de NP, o que dificulta a comparação de 

resultados e o consenso sobre a toxicidade desses materiais. Os estudos realizados até o 

momento são adaptações dos procedimentos padrões utilizados para outras substâncias 

(PASCHOALINO et al., 2010).  

A maioria dos testes de toxicidade de nanomateriais é realizada in vitro, com o 

objetivo de avaliar os riscos para a saúde humana, utilizando-se culturas de células de 

mamíferos, as quais foram extraídas das mais variadas partes do corpo como cérebro, 

pulmões, coração, pele e fígado (SAYES et al. 2007). Em relação aos testes in vivo, observa-

se que grande parte destes utilizam organismos aquáticos, os quais traduziriam o impacto 

destes nanomateriais no ambiente, já que as águas continentais e marinhas seriam o principal 

compartimento receptor de nanomateriais. Nestes testes normalmente são utilizados bactérias 

(Aliivibrio fischeri, anteriormente denominado Vibrio fischeri), peixes (Danio rerio), 

crustáceos (Daphnia sp.) e algas (Pseudokirshneriella subcapitata) (OBERDÖRSTER et al., 

2006; ARUOJA et al., 2009). Variando-se a concentração do nanomaterial em contato com os 

organismos, o teste permite calcular estatisticamente os indicadores que irão possibilitar a 

comparação de toxicidade entre diferentes nanomateriais e/ou entre nanomateriais e 

substâncias químicas em outras escalas de tamanho.  

Os principais testes in vivo que estão sendo utilizados para avaliação ecotoxicológica 

de nanopartículas são os testes de toxicidade aguda, sendo que os parâmetros de avaliação 

mais utilizados são a mortalidade e a imobilidade dos organismos-teste. Esses testes têm por 
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objetivo determinar a Concentração Letal Media (CL50) ou a Concentração Efetiva Media 

(CE50), isto é, a concentração do agente tóxico que causa mortalidade ou imobilidade, 

respectivamente, a 50% dos organismos-teste depois de um determinado período de exposição 

(MAGALHÃES e FERRÃO-FILHO, 2008).  

Estes ensaios, cujo objetivo é avaliar a toxicidade dos nanomateriais no meio aquático, 

estão sendo realizados principalmente com organismos do gênero Daphnia (Figura 2), como a 

Daphnia magna, em função de serem elos importantes na cadeia alimentar entre as algas, 

consumidas por estes, e os peixes, que são seus predadores (OBERDÖRSTER et al., 2006).  

 

       Figura 2: Representação gráfica de Daphnia sp. 

 
                              Fonte: RUPPERT e BARNES, 1996. 

 

Os dafinídeos são considerados bons organismos-teste em nanotoxicologia aquática, 

pois são filtradores, são capazes de ingerir nanopartículas e têm sido propostos como um 

organismo modelo para o ensaio ecotoxicológico de nanomateriais (ARTAL et al., 2013). 

Além disso, em função de sua relativa simplicidade com relação a outros testes que utilizam 

animais maiores, e em função de ser um organismo representativo já que sua extinção poderia 

causar grave desequilibro pela drástica diminuição de peixes, o teste com Daphnia 

provavelmente é o teste mais indicado no momento para avaliação da toxicidade aguda de 

nanomateriais, conforme mostra a tendência observada nos trabalhos publicados (ARTAL et 

al., 2013). 
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No Brasil, Daphnia similis, embora não seja uma espécie nativa, vem sendo 

juntamente com D. magna, uma das espécies mais estudadas e utilizada para ensaios de 

avaliação de toxicidade aguda (ZAGATTO, 1988). A utilização de D. similis se baseia na alta 

sensibilidade que estes microcrustáceos apresentam a vários toxicantes (WREN e 

STEPHENSON, 1991; FOSSI et al., 1998). Existe um grande número de informações sobre 

suas técnicas de cultivo e sobre as respostas à exposição a diversas substâncias tóxicas. 

RODGHER et al. (2010) avaliaram os efeitos dos metais cádmio e cromo sobre D. similis, e 

observaram que essa espécie é tão sensível quanto D. magna e Daphnia pulex a esses metais.  

Estudos têm demonstrado alta toxicidade de diversos tipos de nanomateriais para 

espécies do gênero Daphnia. Gaiser et al. (2012) avaliaram a toxicidade aguda de NP de prata 

para D. magna, e obtiveram uma CL50 de 0,1 mg/L, consideravelmente mais tóxica que a 

micro prata, que apresentou CE50 de 1 mg/L. Nanomateriais de prata também foram 

avaliadas utilizando D. similis (ARTAL et al., 2013) e D. pulex (GRIFFITT et al., 2008) 

como organismos-teste, sendo encontrados valores de CE50 de 1.1 µg/L e 0.04 mg/L, 

respectivamente.  

Nanopartículas de ZnO, TiO2 e Al2O3 foram avaliadas por Zhu et al. (2009) utilizando 

D. magna como organismo teste, e grandes quantidades de material escuro foram encontradas 

no trato digestivo das Daphnia após a exposição, mas não no grupo de controle, mostrando 

que esses organismos são capazes de ingerir tais nanomateriais. Dessa forma, o potencial para 

a subsequente transferência de NP para outros níveis tróficos deve receber atenção adicional. 

Lovern et al. (2008) estudaram a absorção e liberação de NP de ouro no trato digestivo 

de D. magna, e encontraram as nanopartículas na cavidade oral, ao longo do trato digestivo e 

na cauda, indicando que houve a acumulação das nanopartículas. NP de CuO foram avaliadas 

juntamente com micropartículas de CuO, utilizando D. magna (HEINLAAN et al., 2008), e as 

NP foram muito mais tóxicas (CE50 = 3,2 mg/L) do que as micropartículas (CE50 = 164,8 

mg/L).  

Zhu et al. (2010) avaliaram a transferência trófica de nanopartículas de TiO2 na cadeia 

alimentar, incluindo D. magna e seu predador, D. rerio. As Daphnia foram expostas às NP e 

utilizadas como alimento para os peixes, e apesar de não ter ocorrido biomagnificação, 

concluiu-se que a dieta é uma das principais vias de exposição a NP para organismos 

aquáticos maiores. 

Juntamente com as Daphnia, os rotíferos, principalmente do gênero Brachionus, têm 

sido utilizados para avaliação de efeitos agudos de diversos compostos (DAHMS et al., 2011), 

pois apresentam pequeno tamanho, tempo de geração curto e disponibilidade de cistos 
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comerciáveis (SNELL e PERSOONE, 1989). Particularmente a espécie Brachionus 

calyciflorus (Figura 3) é amplamente utilizada para estudos toxicológicos, pois desempenha 

um papel importante em diversos processos ecológicos em comunidades de água doce e 

possui uma distribuição cosmopolita (CHAROY et al., 1995). 

 

             Figura 3: Brachionus calyciflorus. 

 
                Fonte: http://www.microbiotests.be/toxkits/ 
                                                       rotoxkitf.pdf 

 

Testes de toxicidade aguda e crônica para B. calyciflorus e Brachionus plicatilis já 

foram descritos e padronizados (SNELL, 1991; SNELL, 1998). Entretanto, estudos de 

toxicidade de NP empregando rotíferos ainda são escassos. Um estudo utilizando o rotífero 

Brachionus manjavacas demonstrou que as taxas de crescimento populacional foram 

reduzidas a 50% quando expostos a quantum dots (materiais semicondutores) de 37 nm a uma 

concentração de 0,3 mg/L. Foi observada a absorção desses nanomateriais no intestino e nos 

ovos das mães expostas, e a prole afetada sofreu redução de vitalidade mesmo após serem 

colocadas em um ambiente livre de quantum dots (SNELL e HICKS, 2011).  

Manusadzianas et al. (2012) avaliaram os efeitos tóxicos de NP de óxido de cobre para 

B. calyciflorus, obtendo CE50 de 0,39 mg/L, valor que indica alta toxicidade desse 

nanomaterial para essa espécie. Em um estudo que avaliou a toxicidade de NP de TiO2 de 

diversos tamanhos para o rotífero B. plicatilis observou-se que quanto menor a nanopartícula 

maior a toxicidade, o que pode indicar que devido ao menor tamanho elas são mais facilmente 

ingeridas. NP de TiO2 de 15 nm apresentaram CE50 de 5,37 mg/L, NP de 25 nm, CE50 de 

10,43 mg/L e NP de 32 nm, CE50 de 267,3 mg/L (CLEMENT et al., 2013). Dessa forma, os 
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rotíferos também podem ser organismos teste úteis, fornecendo informações relevantes sobre 

os efeitos das NP. 

  

 

2.3 NANOPARTÍCULAS DE ÓXIDO DE COBRE (CuO) e ÓXIDO DE CROMO     (Cr2O3) 

 

 

Entre os óxidos metálicos de transição, o óxido de cobre tem atraído atenção por suas 

diversas aplicações (WANG et al., 2011), pois são utilizados como fotocondutores (ZHOU et 

al., 2006) e possuem uma excelente condutividade térmica podendo ser utilizado como fluído 

de transferência de calor em máquinas e fototérmicas (CHANG et al., 2005). Além dessas 

aplicações, as NP de CuO têm sido utilizadas como biocidas na composição de tintas anti-

incrustantes de embarcações (ICOMIA, 2006; MELEGARI et al., 2013), o que representa 

uma importante fonte de contaminação dos ecossistemas aquáticos por esse tipo de NP 

(PERREAULT et al., 2010). 

Nos últimos dez anos surgiram preocupações quanto aos efeitos do cobre sobre o 

ambiente marinho, pois altos níveis deste metal foram detectados em áreas de intensa 

operação naval (MARTINS e VARGAS, 2013). O potencial tóxico das tintas anti-incrustantes 

à biota marinha já foi estudado e constatado. Reichelt-Brushett e Harrison (2000) 

demonstraram que concentrações relativamente baixas de cobre prejudicaram e inibiram a 

colonização de larvas de coral (Acropora tenuis) em um ambiente marinho na Austrália. 

Johnson et al. (2007) avaliaram o efeito do cobre em embriões de D. rerio, e verificaram que 

os indivíduos expostos tiveram os batimentos cardíacos mais rápidos, sugerindo respostas ao 

estresse nos embriões durante a exposição. 

Vários trabalhos têm demonstrado toxicidade de NP de CuO para organismos 

aquáticos. Buffet et al. (2011) avaliaram seus efeitos em Scrobicularia plana (molusco 

bivalve) e Hediste diversicolor (invertebrado marinho) e observaram alterações 

comportamentais (hábitos de alimentação e de escavação), além de um aumento da proteína 

metalotioneína, cuja produção é induzida pelo aumento da entrada de metais na célula. 

Heinlaan et al. (2008), utilizando os crustáceos D. magna e Thamnocephalus platyurus em 

testes de toxicidade aguda, verificaram que as NP de CuO foram muito mais tóxicas em 

comparação com a micropartícula para esses organismos. 

Perreault et al. (2010) avaliaram o efeitos das NP de CuO na macrófita Lemna gibba, e 

verificaram elevada inibição dos processos fotossintéticos e diminuição do crescimento dos 
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organismos expostos por 48 horas a uma faixa de concentração de 100 a 400 mg/L. A alga P. 

subcapitata teve seu crescimento completamente inibido por NP de CuO quando exposta a 

uma concentração de 6,4 mg/L, a qual foi muito mais tóxica que a micropartícula, cuja 

inibição ocorreu a 25,6 mg/L (ARUOJA et al., 2009). 

Todos esses resultados geram preocupação acerca do comportamento das NP de CuO 

em sistemas aquáticos e de sua elevada biodisponibilidade em relação a partículas maiores 

(ALMEIDA et al., 2007). Dados obtidos na literatura sugerem que a toxicidade de 

nanopartículas metálicas está relacionada principalmente à liberação de íons metálicos no 

meio (HEINLAAN et al., 2008; PERREAULT et al., 2014). Da mesma forma a 

biodisponibilidade do cobre é o principal determinante de toxicidade, e ela é afetada por 

diferentes componentes abióticos e bióticos dentro do ambiente aquático (ARUOJA et al., 

2009). No estudo de Aruoja et al. (2009), verificou-se que a toxicidade das NP de CuO para P. 

subcapitata foi semelhante à do sulfato de cobre (CuSO4), indicando que os efeitos tóxicos 

são devidos aos íons cobre disponíveis. Dessa forma, faz-se necessária a correta 

caracterização de seus efeitos nos organismos aquáticos, considerando a elevada toxicidade já 

constatada do cobre para os organismos aquáticos (KAHRU e DUBOURGUIER, 2010). 

Nanopartículas de óxido de cromo (Cr2O3) tem atraído uma considerável atenção nos 

últimos anos. Além de possuírem elevada área superficial, essas NP são bastante resistentes 

ao desgaste, sendo utilizadas para várias aplicações, como por exemplo, na composição de 

materiais de revestimento de proteção térmica e como catalisadores (MAKHLOUF et al., 

2013). Essas NP são consideradas um importante material refratário devido ao seu elevado 

ponto de fusão (2435ºC) e resistência à oxidação (GIBOT e VIDAL, 2010). 

Além dessas aplicações, nanopartículas de Cr2O3 têm sido utilizadas como pigmento 

verde, como por exemplo, o Viridian (Cr2O3.2H2O), que foi descoberto como pigmento em 

1838 e o processo de sua manufatura foi patenteado por Guinet em 1859 (HORIE et al., 

2013). Devido à sua alta estabilidade, esse pigmento, também chamado de verde de cromo, é 

amplamente utilizado na composição de tintas e vidros (NANUM NANOTECHNOLOGY, 

2013). 

 São limitados os dados disponíveis na literatura sobre toxicidade de NP de óxido de 

cromo. Annarao et al. (2008), em um estudo de toxicocinética, avaliaram  a distribuição de NP 

de Cr2O3 em ratos, e verificaram sua que absorção foi eficiente através da pele e houve uma 

distribuição uniforme nos tecidos e nos músculos. Vajpayee et al. (2011) avaliaram os efeitos 

fitotóxicos de NP de Cr2O3 em trigo (Triticum aestivum), e observaram que houve inibição da 

germinação de sementes e no crescimento das plântulas de forma concentração dependente. 
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No entanto, estudos publicados na literatura sobre a toxicidade desses tipos de NP para os 

organismos aquáticos são raros. Lin et al. (2012) avaliaram seus efeitos em D. rerio e 

demonstraram que essas NP interferiram na eclosão do embrião desse organismo. Da mesma 

forma que a toxicidade de várias NP metálicas está relacionada à liberação dos íons no meio, 

Lin et al. (2012) demonstraram que provavelmente essa liberação se aplica também às NP de 

Cr2O3. Ao comparar o seu efeito com o do sal de cromo solúvel, verificou-se que ambos 

inibiram a atividade da enzima ZHE1, que é responsável pela eclosão do embrião de D. rerio. 

Dessa forma é necessário avaliar os efeitos das NP de Cr2O3 para organismos de outros níveis 

tróficos, além de D. rerio.  

 

 

2.4 CARACTERIZAÇÃO DE NP PARA ESTUDOS TOXICOLÓGICOS 

 

 

Ao se iniciar um estudo de toxicidade com NP em organismos vivos, é necessário 

caracterizar as suspensões-teste para compreender os possíveis fatores responsáveis pelos 

efeitos deletérios observados. Existem diferentes tipos de caracterização que podem ser 

realizadas para uma determinada NP.  

Segundo Krug e Wick (2011), um conjunto mínimo de informações sobre as 

propriedades de nanomateriais para cada estudo deve ser estabelecido, e esse conjunto deve 

ser composto de: 

a) Composição química, pureza, impurezas; 

b) Tamanho e distribuição do tamanho da partícula; 

c) Superfície específica; 

d) Morfologia (cristalina/amorfa); 

e) Química de superfície, revestimento, funcionalização; 

f) Grau de aglomeração/agregação e distribuição da partícula em condições 

experimentais; 

g) Solubilidade em água;  

h) Reatividade da superfície e/ou a de carga superficial (Potencial Zeta). 

Para a determinação do tamanho e da estrutura de nanopartículas, a microscopia 

eletrônica de transmissão (TEM) tem se mostrado a mais adequada dentre as técnicas de 

microscopia disponíveis para a obtenção de imagens diretas das NP. A TEM projeta elétrons 

através de uma camada muito fina do material a ser analisado, produzindo uma imagem 
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bidimensional em uma chapa fotográfica ou em uma tela fluorescente. Em geral, o 

experimento utilizando o TEM resulta em uma imagem que é transferida para um computador 

onde é tratada estatisticamente com ajuda de um software específico (DURAN et al., 2006). A 

difração de raios X (DRX) também pode ser utilizada na determinação do tamanho das 

partículas, através da equação de Debye-Scherrer, todavia a aproximação feita é insuficiente 

para dar a distribuição de tamanho real das NP (KOGA e SUGAWARA, 2003). 

Outra forma de caracterização das suspensões é através da determinação do potencial 

zeta das partículas. Segundo Schaffazick et al., (2003), a medida é realizada através da técnica 

de Mobilidade Eletroforética, ou seja, através da medida das cargas superficiais da amostra. O 

potencial zeta é o potencial elétrico no plano hidrodinâmico de cisalhamento, e depende não 

somente da superfície da partícula, mas também do dispersante. Pode ser afetado pelo pH ou 

força iônica do meio. Dessa forma, pode-se prever a estabilidade de suspensões coloidais. 

Esta técnica, contudo não leva em conta a heterogeneidade das cargas de cada molécula, 

fornecendo sempre um valor médio.  
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3 JUSTIFICATIVA 

 

 

O recente aumento na produção, tipos e utilização de nanomateriais tem levantado 

preocupações sobre o que a liberação desses materiais no ambiente pode acarretar. Pouco se 

sabe sobre o efeito de NP em organismos aquáticos, mas já existem evidências de que estes 

compostos podem entrar na cadeia alimentar e se acumular em diferentes níveis tróficos 

(HOLBROOK et al., 2008). Além disso, experimentos com organismos aquáticos têm 

demonstrado que a presença de nanopartículas leva à diminuição da fertilidade, mudanças 

fisiológicas, alterações de comportamento e um aumento na taxa de mortalidade 

(TEMPLETON et al., 2006). Em vista disto, e do fato que ainda faltam muitos dados sobre a 

ecotoxicologia de NP, é de suma importância o desenvolvimento de estudos que possam 

avaliar os efeitos tóxicos destes materiais a organismos relevantes dos ambientes aquáticos.  

Nanopartículas de óxidos metálicos têm recebido especial atenção devido às suas 

diversas aplicações industriais. A sua crescente produção e comercialização leva a uma 

preocupação sobre o seu descarte no meio ambiente e seus possíveis efeitos tóxicos aos 

organismos aquáticos. Nanopartículas de óxido de cobre são utilizadas para diversos fins, 

merecendo destaque a sua utilização na composição de tintas anti-incrustrantes de 

embarcações, estando assim em contato direto com o meio aquático. Estudos têm 

demonstrado elevada toxicidade dessas NP para organismos aquáticos de diferentes níveis 

tróficos, demonstrando dessa forma a importância de avaliar os efeitos agudos e crônicos 

desse material (HEINLAAN et al., 2008; ARUOJA et al., 2009; KAHRU e DUBOURGUIER, 

2010; BUFFET et al., 2011; ISANI et al., 2013). As nanopartículas de óxido de cromo vêm 

sendo utilizadas na composição de tintas e vidros (pigmento verde de cromo), porém, estudos 

sobre a toxicidade dessas NP para organismos aquáticos são escassos, de modo que só foi 

encontrado um estudo na literatura abordando toxicidade dessas NP para D. rerio (LIN et al., 

2012). 

Além da forma que essas NP vêm sendo utilizadas, possibilitando que sejam liberadas 

em grande quantidade em ambientes aquáticos, a facilidade que elas possuem em penetrar em 

sistemas vivos devido ao seu tamanho nanométrico e ao desconhecimento de seu potencial 

toxicológico, as NP de CuO e de Cr2O3 estão incluídas na Rede cooperativa de pesquisas em 

nanotoxicologia aplicada a nanopartículas de interesse da indústria petrolífera e de tintas nº 

552112/2011-9. 
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Para a avaliação da toxicidade de NP de CuO e NP de Cr2O3, os organismos D. similis 

e B. calyciflorus são considerados como bons organismos-teste, pois apresentam reprodução 

predominantemente partenogenética, ciclo de vida e tempo de geração curto, além de serem 

altamente sensíveis à várias substâncias tóxicas. D. similis, além de apresentar alta 

sensibilidade e serem representantes dos ecossistemas tropicais, são fáceis de serem 

manipuladas e cultivadas em laboratório. B. calyciflorus são muito utilizados em avaliações 

de toxicidade aguda e crônica, devido à comercialização dos seus cistos para a realização dos 

testes. Além disso, uma recente revisão da Organização para a Cooperação Econômica e 

Desenvolvimento (OECD, 2006) sobre o uso de invertebrados em ensaios de toxicidade de 

produtos químicos identificou os rotíferos como um dos táxons mais promissores. 

Nesse contexto a obtenção de dados sobre a toxicidade desses dois tipos de 

nanopartículas para organismos considerados importantes, tando do ponto de vista ambiental 

quanto do seu uso em testes ecotoxicológicos padronizados, pode contribuir para o 

entendimento dos impactos ao meio ambiente decorrentes da presença dessas NP em 

ambientes aquáticos.  
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4 OBJETIVOS 

 

 

4.1 OBJETIVO GERAL 

 

 

O presente trabalho tem como objetivo geral avaliar a toxicidade de nanopartículas de 

óxido de cobre (CuO) e de óxido de cromo (Cr2O3), em comparação ao sulfato de cobre 

(CuSO4) como fonte de íons Cu2+ e ao nitrato de cromo Cr(NO3)3 como fonte de íons Cr3+, 

através da exposição do microcrustáceo de água doce D. similis e do rotífero B. calyciflorus 

para avaliação de toxicidade aguda dessas NP. Esta comparação entre as NP e os sais de 

partida se deve ao fato de que a toxicidade de nanopartículas metálicas está relacionada 

principalmente à liberação de íons metálicos no meio (HEINLAAN et al., 2008; ARUOJA et 

al., 2009; PERREAULT et al., 2014). 

 

 

4.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 

a) Realizar ensaios de toxicidade aguda utilizando D. similis para suspensões das 

nanopartículas de CuO e de Cr2O3 e para soluções de CuSO4 e de Cr(NO3)3; 

 

b) Realizar ensaios de toxicidade aguda utilizando B. calyciflorus para suspensões 

das nanopartículas de CuO e de Cr2O3 e para soluções de CuSO4 e de Cr(NO3)3. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



24 

 

5 MATERIAIS E MÉTODOS  

 

 

5.1. ORIGEM E CARACTERIZAÇÃO DAS NP  

 

 

As NP de CuO e de Cr2O3 foram sintetizadas e caracterizadas pelo Laboratório de 

Toxicologia Ambiental ENS (LABTOX) da Universidade Federal de Santa Catarina. A NP de 

CuO foi obtida via método de decomposição térmica direta a partir do sal precursor 

CuSO4.5H2O (sulfato de cobre pentahidratado), e a NP de Cr2O3 foi obtida pelo mesmo 

método com o Cr(NO3)3.9H2O (nitrato de cromo III nonohidratado) como sal precursor. 

Ambas as NP foram caracterizadas por Microscopia Eletrônica de Transmissão (TEM), 

Difração de raios-X (DRX) e pela determinação do Potencial Zeta (ζ).  

 

 

5.2 PREPARO DAS SUSPENSÕES DE NP E DAS SOLUÇÕES DOS SAIS DE PARTIDA 

 

 

As NP de CuO e Cr2O3 são pouco solúveis, portanto foram preparadas suspensões com 

as mesmas. Para a realização dos testes com D. similis, a suspensão da NP de CuO foi 

preparada a uma concentração de 100 mg/L, pesando 0,01 g das NP e diluindo em 100 mL de 

água mineral, e a suspensão de NP de Cr2O3 foi preparada a uma concentração de 1g/L, 

pesando 0,1 g da amostra e diluindo em 100 mL de água mineral. A água mineral utilizada foi 

a mesma utilizada no cultivo das D. similis. 

Já para a realização dos testes com B. calyciflorus, as suspensões da NP de CuO e de 

NP de Cr2O3 foram preparadas a uma concentração de 1g/L, pesando 0,01 g das NP e diluindo 

em 10 mL do meio de diluição do Kit ROTOXKIT FTM, da Microbiotests. 

Todas as suspensões foram colocadas em frasco ‘Schott’ de 200 mL em banho de gelo 

e sonicadas por 30 minutos. O desrruptor de células ultrassônico (Cole Parmer – 100 W) 

trabalhou na potência máxima de 99%. Os testes foram realizados imediatamente após a 

sonicação das suspensões, e antes e durante o procedimento tomou-se o cuidado de 

homogeneizá-las. 

 Foram preparadas soluções de CuSO4 e Cr(NO3)3, à uma concentração de 100 mg/L e 

1 g/L, respectivamente, para os testes com D. similis. Para os testes com B. calyciflorus, as 
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soluções foram preparadas às concentrações de 10 g/L para CuSO4 e 1g/L para Cr(NO3)3. 

Esses sais inorgânicos foram utilizados na síntese das respectivas NP, ou seja, são os sais de 

partida ou precursores das NP. Ambos os sais são solúveis em água, e as soluções foram 

preparadas com a mesma água mineral que é utilizada no cultivo de D. similis e com o meio 

de diluição do Kit ROTOXKIT FTM para os rotíferos. 

 

 

5.3 TESTE DE TOXICIDADE AGUDA COM D. similis 

 

 

Todos os procedimentos necessários para a realização dos testes de toxicidade aguda 

com D. similis, incluindo cultivo dos organismos, carta-controle e o próprio teste, foram 

realizados no Laboratório de Ecotoxicologia e Microbiologia Ambiental Prof. Dr. Abílio 

Lopes (LEAL), da Faculdade de Tecnologia da UNICAMP, câmpus Limeira. 

 

 

5.3.1 Cultivo das D. similis 

 

 

O cultivo das D. similis (Figura 4) foi realizado de acordo com a norma NBR 12713 

(ABNT, 2009). As culturas foram mantidas em água de diluição, em local limpo, isento de 

substâncias ou vapores tóxicos. 

 
       Figura 4: Daphnia similis adulta  

 
                      Fonte: Da autora. 
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Os organismos foram mantidos em cristalizadores de vidro com capacidade para 2 L 

(100 organismos por cristalizador), em estufa incubadora tipo B.O.D. da marca Marconi, 

modelo MAC 403, com controle de temperatura e luz (Figura 5). A incubadora foi regulada 

para um fotoperíodo de 16 horas de luz e 8 horas de escuro, intensidade luminosa de 

aproximadamente 1000 lux e temperatura de 22 +/- 2 ºC. A sala de cultivo para manipulação 

das culturas foi aclimatada com temperatura de 20 +/- 2 °C. 

 
  Figura 5: Cristalizadores e estufa incubadora tipo B.O.D. utilizados  
  no cultivo de D. similis. 

 
                               Fonte: Da autora. 
 

A renovação da água de cultivo nos cristalizadores foi realizada 3 vezes por semana 

evitando-se diferença de temperatura maior que 2 °C. No manuseio das D. similis foram 

utilizadas pipetas do tipo Pasteur, e lotes com organismos com idade superior a 28 dias foram 

descartados (ABNT, 2009).  

Os organismos jovens ou neonatas (Figura 6), obtidos por partenogênese a partir da 

segunda postura e cultivados nas condições estabelecidas, foram os organismos utilizados nos 

ensaios, atendendo aos requisitos da norma NBR 12713 (ABNT, 2009). Segundo esta norma 

deverão ser utilizados organismos jovens entre 6 e 24 horas de idade, obtidos a partir de 

fêmea com idade entre 7 dias e 28 dias. 
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                                       Figura 6: Neonata (organismo jovem)  
                                                     da espécie D. similis. 

 
                                                     Fonte: Da autora. 

 

 

5.3.2 Água de Diluição 

 

 

A água de diluição foi preparada com água mineral de boa qualidade, de uso comercial 

com procedência conhecida (Jacutinga), cujas características estão listadas na Tabela 1. Essa 

água foi utilizada tanto para a manutenção das culturas quanto para a realização de testes de 

toxicidade.  

 

                                    Tabela 1: Características químicas e físico-químicas  
                                    da água mineral Jacutinga. 

Água mineral - Jacutinga 

Composição química (mg/L) 

Bicarbonato 52,05 

Cálcio 6,816 

Sódio 6,497 

Magnésio 3,477 

Nitrato 2,53 

Cloreto 1,57 

Potássio 1,415 

Sulfato 0,25 

Fluoreto 0,08 

Características Físico-Químicas 

pH a 25 ºC – 6,41 

Temperatura da água da fonte – 21,8 ºC 

Condutividade elétrica a 25 ºC – 101,2 uS/cm 
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Foram adicionados sais na água de diluição para correção de alguns parâmetros, tais 

como: pH de 7.2 a 7.6, dureza total de 40 a 48 mg/L em CaCO3 e condutividade de 

aproximadamente 160 uS/cm. Para isso foram utilizadas 2 soluções: SOLUÇÃO 1, contendo 

sulfato de cálcio e SOLUÇÃO 2, contendo cloreto de potássio, bicarbonato de sódio e sulfato 

de magnésio (ABNT, 2009). A água de diluição foi mantida com aeração constante e filtrada 

antes de ser utilizada (Figura 7). 

 

                              Figura 7: Recipiente com a água mineral utilizada no cultivo 

 
                         Fonte: Da autora. 
 

Para manter o controle da qualidade de cada lote de água de diluição preparado 

realizou-se o teste de viabilidade. Este teste foi conduzido uma vez por mês através da 

exposição de 10 organismos-teste distribuídos em 5 réplicas. Esses recipientes foram 

mantidos nas mesmas condições de manutenção das culturas e sem alimentação, por um 

período de 48 horas. Após esse período, foram efetuadas as leituras dos testes, sendo 

observado o número de organismos móveis. O lote de água de diluição foi considerado 

aceitável para uso quando a porcentagem de imobilidade dos organismos não excedeu a 10% 

do valor total de organismos (ABNT, 2009). 

 

 

5.3.3 Alimentação dos organismos 

 

 

As culturas de D. similis foram alimentadas com cultura de P. subcapitata em fase 

exponencial de crescimento e concentração final de 3 x 106 células por organismo por dia 
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(Figura 8) e alimento composto (ração para truta e levedura, marca Tetramin) cuja a 

quantidade final foi 0,05 mL por organismo por dia. 

 

                                                             Figura 8: Alimento composto  
                                                             de algas. 

 
Fonte: Da autora. 

 

 

5.3.4 Testes de sensibilidade  

 

 

Os testes de sensibilidade foram realizados mensalmente para avaliação das condições 

fisiológicas dos organismos-teste, utilizando como substância de referência o cloreto de sódio 

(NaCl). Os resultados obtidos e a análise estatística indicam se o organismo está dentro da 

faixa de sensibilidade estabelecida (carta-controle) e apto a ser usado nos testes. 

Para o teste de sensibilidade com D. similis preparou-se, a partir de uma solução 

estoque de NaCl, as concentrações 1,5; 2,0; 2,5; 3,0; 3,5 e 4,0 mg/L. Na montagem do ensaio 

cada concentração foi preparada em triplicata, com 10 mL das diferentes concentrações em 

cada recipiente. Preparou-se o controle negativo com água de diluição também em triplicata 

contendo 10 mL em cada recipiente e colocou-se cinco neonatas por recipiente. A leitura final 

da sensibilidade foi realizada após 48 horas de exposição. Para estar de acordo com os padrõs 

da CETESB (1994), os valores da CE50 dos testes de sensibilidade para o NaCl devem estar 

entre 1,6 e 3,6 g/L.  

 

 

 



30 

 

5.3.5 Teste de toxicidade aguda com D. similis 

 

 

Os testes de toxicidade aguda com D. similis foram realizados de acordo com as 

condições padronizadas pela norma brasileira NBR 12713 (ABNT, 2009). Os testes foram 

realizados com a exposição de organismos jovens (entre 6 a 24 horas de idade) a diferentes 

concentrações das NP e dos respectivos sais de partida, preparadas com água de cultivo.  

Para a amostra de NP CuO e CuSO4 foram utilizadas as concentrações 0,02; 0,04; 

0,06; 0,08; 0,10; 0,12; 0,14 e 0,16 mg/L. Para NP Cr2O3 foram utilizadas as concentrações 10, 

15, 20, 25, 30, 35 e 40 mg/L e para Cr(NO3)3 foram utilizadas as concentrações 30, 60, 90, 

120, 150 e 180 mg/L. 

Para cada diluição, inclusive no controle negativo, foram adicionados 20 organismos, 

escolhidos e distribuídos aleatoriamente em quatro réplicas com volumes iguais a 10 mL. O 

ensaio foi mantido com temperatura controlada de 20 a 22 ºC por 48 horas em ambiente 

escuro, com os recipientes cobertos e sem alimentação dos organismos. 

Ao final do ensaio foi registrada a quantidade de organismos imóveis em cada 

concentração testada, a fim de realizar o cálculo da porcentagem de imobilidade para cada 

concentração em relação ao controle. Para a validação dos resultados no término do ensaio a 

porcentagem de organismos imóveis no controle negativo não pode ultrapassar os 10%. 

Dessa forma, o número de organismos imóveis em cada concentração testada foi 

utilizado para calcular a concentração que causou efeito em 50% dos organismos (CE50), 

utilizando o método estatístico “Trimmed Spearman-Karber Method for Estimating Median 

Lethal Concentrations in Toxicity Bioassays” (HAMILTON et al., 1977). Nas Figuras 9 e 10 

estão demonstrados os procedimentos do ensaio de toxicidade com os materiais avaliados. 
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  Figura 9: Esquema do ensaio de toxicidade aguda com NP CuO e CuSO4 com D. similis. 

 
 Fonte: Da autora. 
 
 
 Figura 10: Esquema do ensaio de toxicidade aguda das NP Cr2O3 e Cr(NO3)3 com D. similis. 

 
Fonte: Da autora. 
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5.4 TESTES AGUDOS COM Brachionus calyciflorus 
 

 
Os testes agudos com o rotífero B. calyciflorus foram realizados utilizando o Kit 

ROTOXKIT FTM, da Microbiotests (Figura 11). O kit é composto por cistos (ovos dormentes), 

sais para o preparo do meio de diluição (NaHCO3, 96 mg/L; CaSO4.2H2O, 60 mg/L; 

MgSO4.7H2O, 123 mg/L e KCl, 4 mg/L) e material para a montagem do teste (placas 

escavadas e pipetas). 

 

                       Figura 11: Kit ROTOXKIT FTM da Microbiotests. 

 
                       Fonte: Da autora. 
 

Os cistos disponíveis no kit foram incubados por 16 horas, à 25ºC e com iluminação 

de 4.000 lux. Após verificar a eclosão dos cistos (Figura 12), o ensaio de toxicidade aguda foi 

realizado utilizando-se uma placa escavada disponível no kit (Figura 13). Na placa existem 6 

cavidades para lavagem dos organismos (uma para o controle negativo e 5 para as 

concentrações do toxicante) a fim de diminuir a diluição do toxicante. Após a lavagem, são 

colocados 30 organismos jovens (0 a 2 horas de idade) para cada diluição, inclusive no 

controle negativo, escolhidos e distribuídos aleatoriamente em seis réplicas.  
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 Figura 12: Cistos de B. calyciflorus (A) e organismos jovens após a eclosão (B). 

 

 Fonte: Da autora. 
 

  Figura 13: A - Placa utilizada para a realização do ensaio (I – cavidade de incubação dos cistos;  
  2 – cavidade de lavagem; III – cavidades para as diluições das NP e dos sais).  
  B - Foto do procedimento do ensaio de toxicidade aguda com B. calyciflorus. 

 
Fonte: Da autora. 
 

O meio de diluição do teste foi o mesmo utilizado na incubação dos cistos, e foi 

preparado de acordo com o protocolo do kit, utilizando água destilada e os sais NaHCO3, 96 

mg/L; CaSO4.2H2O, 60 mg/L; MgSO4.7H2O, 123 mg/L e KCl, 4 mg/L.  

Para a amostra de NP de CuO foram utilizadas as concentrações 0,001; 0,003; 0,01; 

0,03 e 0,1 mg/L e para CuSO4 foram utilizadas as concentrações 0,001; 0,005; 0,01; 0,05 e 

0,1 mg/L.  Para NP de Cr2O3 e para Cr(NO3)3 foram utilizadas as concentrações 50, 100, 150, 

300 e 500 mg/L.   

Os organismos foram mantidos em incubadora do tipo B.O.D. por 24 horas, à 25ºC, no 

escuro e sem alimentação. Ao final do teste, o parâmetro avaliado foi a imobilidade dos 

organismos. 
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6 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 

 Os resultados e discussão sobre a caracterização das amostras e sobre os testes de 

toxicidade aguda com D. similis estão apresentados na segunda parte dessa dissertação sob a 

forma de artigo. Esse artigo foi submetido à revista oficial da Sociedade Brasileira de 

Ecotoxicologia (ECOTOX-BRASIL) que se chama Ecotoxicology and Environmental 

Contamination (EEC) e que possui Qualis CAPES B2 na área de avaliação Ciências 

Ambientais. Dessa forma, nessa seção de resultados serão apresentados os resultados dos 

testes de toxicidade aguda com B. calyciflorus. 

 

 

6.1 TESTES DE TOXICIDADE AGUDA COM Brachionus calyciflorus 

 

 

Os valores de CE50 das NP de CuO, do CuSO4, das NP de Cr2O3 e do Cr(NO3)3 com 

B. calyciflorus foram determinados pela média dos resultados obtidos de 3 testes 

independentes e corrigidos pelas concentrações de cobre e cromo presente na NP e no sal, já 

que a literatura sugere que a toxicidade desse tipo de NP está principalmente relacionada a 

liberação dos íons metálicos no meio dos testes (HEINLAAN et al., 2008; ARUOJA et al., 

2009; PERREAULT et al., 2014). Essa correção foi realizada através de um cálculo que 

determina a porcentagem da massa do cobre na molécula de CuO e de CuSO4 e do cromo na 

molécula de Cr2O3 e de Cr(NO3)3, então é feita uma conversão das concentrações das 

substâncias para as concentrações dos íons metálicos.  

O valor médio de CE50 para a NP de CuO para B. calyciflorus foi 0,011 mg/L, com 

intervalo de confiança de 95% entre 0,008 e 0,018 mg/L. Os valores das CE50 para os 3 testes 

independentes são apresentados na Tabela 2, já corrigidos para íons cobre, e as curvas dose-

resposta estão representadas na Figura 14. 
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                     Tabela 2: Valores de CE50 encontrados para os 3 testes  
                      independentes com NP de CuO para B. calyciflorus. 

 

 

 

 

 

 

*CE50 – Concentração efetiva 50% 
**IC95% - Intervalo de confiança de 95% 
***Coeficiente de variação 

 

      Figura 14: Curva dose-resposta da NP de CuO referente ao teste de toxicidade  
      aguda com B. calyciflorus. 

 
                     Nota: As concentrações estão em valores corrigidos para cobre, e os pontos  
                     nas curvas indicam os valores médios de organismos imóveis para cada  
                     concentração. 

 

O valor de CE50 médio para o sulfato de cobre (CuSO4) para B. calyciflorus foi igual 

a 0,0025 mg/L, com intervalo de confiança de 95% entre 0,0025 e 0,004 mg/L. Os valores das 

CE50 para os 3 testes independentes são apresentados na Tabela 3, já corrigidos para íons 

cobre, e a figura 15 representa a curva dose-resposta referente ao teste com CuSO4 para B. 

calyciflorus. 

 CE50*  
(mg/L) 

IC 95%** 

Teste 1 0,014 0,008 – 0,024 

Teste 2 0,010 0,008 – 0,016 

Teste 3 0,010 0,008 – 0,016 

Média 0,011 0,08 – 0,018  

Desvio 

padrão 

0,0023  

CV (%)*** 23,09  
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          Tabela 3: Valores de CE50 encontrados para os 3 testes  
          independentes com CuSO4 para B. calyciflorus. 

 

*CE50 – Concentração efetiva 50% 
**IC95% - Intervalo de confiança de 95% 
***Coeficiente de variação 

 
                    Figura 15: Curva dose-resposta do CuSO4 referente ao teste de toxicidade  
                    aguda com B. calyciflorus. 

 
       Nota: As concentrações estão em valores corrigidos para cobre, e os pontos  
       nas curvas indicam os valores médios de organismos imóveis para cada  
       concentração. 

 

A NP de CuO apresentou toxicidade aproximadamente 4 vezes menor que a solução de 

CuSO4 nos testes com B. calyciflorus. Esse resultado pode estar relacionado com a tendência 

à aglomeração e coagulação das NP de CuO, que foi observada durante o preparo da 

suspensão, mesmo após o processo de sonicação. Dessa forma pode ter ocorrido uma menor 

liberação dos íons Cu2+ no meio do teste, reduzindo sua disponibilidade aos organismos e o 

aumento no tamanho dos agregados pode também ter dificultado a sua ingestão pelos 

rotíferos.  

 CE50*  
(mg/L) 

IC 95%** 

Teste 1 0,003 0,0025 - 0,005 

Teste 2 0,002 0,0025 – 0,005 

Teste 3 0,0025 0,0025 – 0,0025 

Média 0,0025 0,0025 – 0,004 

Desvio 

padrão 

0,0005  

CV (%)*** 20  
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O potencial zeta da suspensão de NP de CuO apresentou-se baixo (-11,73 mV), outro 

fator que indica a aglomeração das NP. O potencial zeta caracteriza a estabilidade coloidal, e 

dá boa informação sobre a mobilidade dos nanomateriais, suas taxas de agregação e 

interações com as superfícies. Quando seu valor se aproxima de 0 mV, ocorre uma agregação 

maior, e o seu valor parece estar relacionado com o potencial de toxicidade (CATTANEO et 

al., 2009).  

Apesar de ter apresentado toxicidade menor que o sal CuSO4, a NP de CuO deste 

estudo apresentou toxicidade bem maior (aproximadamente 27 vezes) que a encontrada na 

literatura (0,39 mg/L) para B. calyciflorus (MANUSADZIANAS et al., 2012). Essa diferença 

pode ser devida à aglomeração das NP, já que no trabalho de Manusadzianas et al. (2012) as 

NP se aglomeraram mais rápido do que neste estudo, o que pode ter reduzido a 

biodisponibilidade dos íons cobre aos organismos. O tamanho dos agregados de NP também 

pode ter influenciado a toxicidade, já que de acordo com Pauluhn (2009), o tamanho dos 

agregados parece ser mais informativo do que o próprio tamanho da NP.  

Entretanto, neste estudo e no estudo de Manusadzianas et al. (2012), a toxicidade da 

NP de CuO e do CuSO4 de modo geral se assemelham para os organismos já testados, 

reforçando a hipótese de que a toxicidade das NP está relacionada predominantemente à 

liberação dos íons no meio (HEINLAAN et al., 2008; PERREAULT et al., 2014). Esse 

mesmo comportamento foi verificado nos testes de toxicidade aguda com D. similis, na qual a 

NP de CuO apresentou uma CE50 (0,064 mg/L) 4 vezes menor que a CE50 (0,015 mg/L) para 

CuSO4, ou seja, a NP de CuO foi menos tóxica pelos mesmo motivos.  

Dos trabalhos encontrados sobre a toxicidade de NP de CuO para organismos 

aquáticos (HEINLAAN et al., 2008; ARUOJA et al., 2009; PERREAULT et al., 2010; 

MANUSADZIANAS et al., 2012), o rotífero B. calyciflorus se apresentou o mais sensível à 

esse tipo de NP, indicando a importância de se avaliar a toxicidade de NP de CuO para 

organismos de diferentes níveis tróficos. 

Embora a toxicidade da NP tenha sido menor que a do sal, os valores da CE50 

apresentaram-se muito baixo, indicando alta toxicidade. De acordo com a Diretiva 

67/548/EEC, principal legislação da União Europeia sobre segurança química, substâncias 

que apresentam CE50 menores que 1 mg/L são classificadas como muito tóxicas, indicando 

que a NP de CuO e o CuSO4 podem oferecer riscos potenciais à biota aquática (KAHRU e 

IVASK, 2012). 

A NP de Cr2O3 apresentou uma CE50 média igual a 78,27 mg/L, com intervalo de 

confiança de 95% entre 63,55 e 96,4 mg/L. Os valores das CE50 para os 3 testes 



38 

 

independentes são apresentados na Tabela 4, já corrigidos para íons cobre, e as curvas dose-

resposta estão representadas na Figura 16. 

 

                         Tabela 4: Valores de CE50 encontrados para os 3 testes  
                          independentes com NP de Cr2O3 para B. calyciflorus. 

 

*CE50 – Concentração efetiva 50% 
**IC95% - Intervalo de confiança de 95% 
***Coeficiente de variação 

 

            Figura 16: Curva dose-resposta das NP de Cr2O3 referente ao teste de toxicidade  
            aguda com B. calyciflorus. 

 
            Nota: As concentrações estão em valores corrigidos para cromo, e os pontos nas  
            curvas indicam os valores médios de organismos imóveis para cada concentração. 

 

O nitrato de cromo (Cr(NO3)3) apresentou CE50 média igual 15,32 mg/L, com 

intervalo de confiança de 95% entre 13,52 e 17,91 mg/L. Os valores das CE50 para os 3 testes 

independentes são apresentados na Tabela 5, já corrigidos para íons cromo, e a figura 17 

representa a curva dose-resposta referente ao teste com Cr(NO3)3. 

 CE50*  
(mg/L) 

IC 95%** 

Teste 1 89,97 68,21 – 118,68 

Teste 2 68,24 57,4 – 81,12 

Teste 3 76,61 65,05 – 89,42 

Média 78,27 63,55 – 96,4 

Desvio 

padrão 

10,96  

CV 

(%)*** 

14,3  
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           Tabela 5: Valores de CE50 encontrados para os 3 testes  
           independentes com NP de Cr2O3 para B. calyciflorus. 

 

*CE50 – Concentração efetiva 50% 
**IC95% - Intervalo de confiança de 95% 
***Coeficiente de variação 

 

                           Figura 17: Curva dose-resposta do Cr(NO3)3 referente ao teste de toxicidade  
                           aguda com B. calyciflorus. 

 
             Nota: As concentrações estão em valores corrigidos para cromo, e os pontos nas  
             curvas indicam os valores médios de organismos imóveis para cada concentração. 

 

 

A NP de Cr2O3 apresentou toxicidade aproximadamente 5 vezes menor que a solução 

de Cr(NO3)3 nos testes com B. calyciflorus. Esse resultado pode estar relacionado à tendência 

à sedimentação das nanopartículas observada durante a realização do teste. Embora a 

suspensão com as NP de Cr2O3 apresentou-se relativamente mais estável e com poucos 

aglomerados, foi observada uma deposição do material no fundo das escavações das placas de 

teste, cujo volume é de 300 µL. Dessa forma, possivelmente houve uma menor liberação dos 

 CE50*  
(mg/L) 

IC 95%** 

Teste 1 14,72 13,41 – 17,81 

Teste 2 15,75 13,92 – 17,81 

Teste 3 15,48 13,23 – 18,12 

Média 15,32 13,52 – 17,91 

Desvio 

padrão 

0,535  

CV 

(%)*** 

3,45  
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íons Cr3+ no meio do teste, reduzindo sua disponibilidade aos organismos, e também a 

formação dos aglomerados parece ter dificultado a sua ingestão.  

Esse comportamento não foi observado nos testes com D. similis, no qual a NP de 

Cr2O3 apresentou toxicidade aproximadamente 2 vezes maior que a solução de Cr(NO3)3. 

Entretanto, nos testes com D. similis, as nanopartículas apresentaram menor tendência à 

sedimentação, se mantendo mais estáveis em suspensão e menos aglomeradas, e 

consequentemente mais disponíveis às Daphnia. Além do cromo liberado no meio do teste, as 

NP presentes no interior do trato digestivo das D. similis podem ter agido como uma fonte 

direta de liberação dos íons Cr para os tecidos dos organismos-teste. Outro fator que pode ter 

influenciado na toxicidade dessas NP é o meio utilizado na realização do teste, água mineral 

para D. similis e meio padrão de diluição do Kit ROTOXKIT FTM para B. calyciflorus, já que 

fatores como pH, concentrações iônicas, interações entre NP e outros sais podem influenciar 

na tendência à aglomeração e sedimentação das NP (SCOWN et al., 2010). 

Substâncias que apresentam um valor de CE50 entre 10 a 100 mg/L são consideradas 

perigosas de acordo com a Diretiva 67/548/EEC (KAHRU e IVASK, 2012). Dessa forma as 

NP de Cr2O3 e o nitrato de cromo podem ser classificados como perigosos à biota aquática. 
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7 CONCLUSÃO 

 

 As NP de CuO e Cr2O3 testadas apresentaram toxicidade aguda tanto para D. similis 

quanto para B. calyciflorus, bem como dos seus sais de partida. Entretanto, B. calyciflorus se 

mostrou mais sensível às NP de CuO e ao CuSO4 do que D. similis, que apresentou maior 

sensibilidade às NP de Cr2O3 e ao Cr(NO3)3 em comparação ao rotífero. A toxicidade dessas 

NP parece estar associada principalmente à liberação dos íons cobre e cromo no meio, e a 

diminuição da toxicidade em relação aos sais inorgânicos pode estar relacionada à tendência à 

aglomeração e sedimentação dessas NP.  

Tendo em vista a ampla utilização destas NP e sua consequente liberação no meio 

ambiente, são necessários mais estudos ecotoxicológicos desses materiais, principalmente de 

nanopartículas de cromo, cujos dados ecotoxicológicos são escassos.  

Esse estudo reforça essa necessidade, já que as NP de CuO podem ser consideradas muito 

tóxicas e as NP de Cr2O3 perigosas à biota aquática.  
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Abstract 26 

 27 

Copper oxide nanoparticles (CuO NPs) are employed in antifouling paints, and 28 

nanoparticles of chromium oxide (Cr2O3 NPs) have been used as a green pigment. Their 29 

extensive use can contaminate aquatic ecosystems, and the toxicological effects of these NPs 30 

to the biota are poorly known. In this study, we evaluated the acute toxicity induced by CuO 31 

NPs and Cr2O3 NPs, comparing with CuSO4 as Cu2+ ion source and Cr(NO3)3 as Cr3+ ion 32 

source, using Daphnia similis. The mean EC50 for CuO NPs was 0.064 mg L-1 and for CuSO4 33 

was 0.015 mg L-1, lower values of EC50 than those available in the literature for D. magna. 34 

CuO NPs tend to agglomerate, which may have reduced the release of Cu2+ in the test 35 

medium in relation to CuSO4. The mean EC50 for Cr2O3 NPs was 6.74 mg L-1 and for 36 

Cr(NO3)3 was 11.98 mg L-1. The reduced size of the Cr2O3 NPs (15-30 nm) and the higher 37 

zeta potential may have contributed to the higher stability in suspension and less potential for 38 

agglomeration, partially explaining the higher toxicity of NPs in relation to Cr(NO3)3. After 39 

the tests, we observed morphological damages in organisms exposed to all tested substances, 40 

nanoparticles or the salts. 41 

 42 

Keywords: Acute toxicity, Chromium oxide nanoparticles, Cooper oxide nanoparticles, 43 

Daphnia similis, Nanotoxicology.  44 

 45 

 46 

 47 

 48 

 49 
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INTRODUCTION 50 

 51 

Metal oxide nanoparticles (NPs) are already manufactured in large scale for both 52 

industrial and household use, and are incorporated into a wide range of products such as 53 

sunscreens, paints, construction materials, coatings, catalysts and cosmetics (Aruoja et al., 54 

2009; Keller et al., 2010; Hanna et al., 2013). Copper oxide (CuO) NPs have potential to 55 

replace noble metal catalysts for carbon monoxide oxidation and CuO NPs suspension 56 

(nanofluid) has excellent thermal conductivity for it to be used as a heat transfer fluid in 57 

machine tools (Buffet et al., 2011). Furthermore, CuO NPs has been used for antimicrobial 58 

textiles (Gabbay et al., 2006), gas sensors, photovoltaic cells, air and liquid filtration (Sousa 59 

& Teixeira, 2013), and as antifouling paints of boats, thus representing an important source of 60 

aquatic ecosystems contamination (Melegari et al., 2013). Chromium oxide (Cr2O3) NPs has 61 

also attracted considerable attention in recent years. A wide range of applications such as 62 

coating materials for thermal protection, wear resistance, humidity sensing and refractory 63 

characteristics have been reported (Makhlouf et al., 2013). In addition, this type of NP has 64 

been used in green pigment composition (Gibot & Vidal, 2010). As result of the increased use 65 

and production of NPs over the last years has led to their release in aquatic environments 66 

(Kahru et al., 2008; Hanna et al., 2013). 67 

However, while the novel properties of NPs are increasingly studied, little information 68 

is available about their interactions with aquatic organisms (Kahru et al., 2008). Additionally, 69 

transformations of NPs, such as dissolution, agglomeration, sedimentation, or change of 70 

surface moieties, could greatly affect the pathway and extent of NPs environmental fate 71 

(Maurer-Jones et al., 2013). When added to water, metal NPs can aggregate, sediment out of 72 

the water column, adsorb to nutrients, and disassociate to release soluble metal ions (Griffitt 73 

et al., 2009). Moreover, the knowledge of biological effects, target sites, and especially the 74 
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modes of action of the engineered particles seems to be inappropriate yet (Manusadžianas et 75 

al., 2012). 76 

Nanoparticles of CuO were identified as being important in ecotoxicological assays 77 

due to their relatively low dissolution rate but their potentially high toxicity towards 78 

organisms (Buffet et al., 2011). Several studies have demonstrated toxicity of CuO NPs to 79 

aquatic organisms (Heinlaan et al., 2008; Kahru & Dubourguier, 2010; Buffet et al., 2011; 80 

Aruoja et al., 2009; Isani et al., 2013). Thus, it is necessary to characterize correctly their 81 

effects on aquatic organisms, considering the high toxicity before demonstrated by copper 82 

ions to aquatic organisms (Kahru & Dubourguier, 2010). On the order hand limited data are 83 

available in the literature on chromium oxide NP toxicity. Annarao et al. (2008) examined the 84 

distribution of Cr2O3 NPs in rats and found that its absorption through the skin was efficient 85 

and NPs was evenly distributed in the tissues and muscles. Vajpayee et al. (2011) evaluated 86 

the phytotoxic effects of Cr2O3 NPs to wheat (Triticum aestivum), and observed that there was 87 

inhibition of seed germination and seedling growth in concentration-dependent manner. 88 

However, studies published in the international literature on the toxicity of these types of NPs 89 

to aquatic organisms are limited. Lin et al. (2013) used zebrafish (Danio rerio) embryos and 90 

demonstrated that Cr2O3 NPs interfered in embryo hatching. 91 

The aim of this work was to evaluate the acute toxicity of CuO and Cr2O3 NPs, 92 

comparing with CuSO4 as Cu2+ ion source and Cr(NO3)3 as Cr3+ ion source , using Daphnia 93 

similis. Daphnids are considered a keystone species in aquatic toxicology because they are 94 

filter-feeders and are able to ingest NPs. They have also been proposed as a model organism 95 

for the ecotoxicological testing of nanomaterials (Artal et al., 2013).  96 

 97 

 98 

 99 
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MATERIAL AND METHODS 100 

 101 

Materials 102 

The following materials were used to synthesized the evaluated NPs: copper sulfate 103 

hydrate (CuSO4.5H2O), sodium carbonate (Na2CO3), chromium nitrate hydrate 104 

(Cr(NO3)3.9H2O) and sodium hydroxide (NaOH) purchased from Vetec® (Duque de Caxias, 105 

RJ, Brazil) and distilled water. All chemicals were analytical grade and were used as received. 106 

 107 

CuO NPs synthesis 108 

CuO NP was prepared via direct thermal decomposition method (Das et al., 2013) with 109 

a few modifications. The precursor was synthesized by adding 100 mL of a 60 mmol Na2CO3 110 

solution to 100 mL of a 50 mmol CuSO4.5H2O solution, and the mixture was ultrasonicated in 111 

a ultrasonic cell disruptor (Unique – 100 W, 99% of the maximum power) for 60 min at 60 112 

°C. The precipitate produced was separated by centrifugation and washed several times with 113 

warm distilled water to remove any possible remaining ions in the final product. Then, the 114 

precipitate was transferred to a silica crucible and placed in an oven at 70 °C for 12 h. Finally, 115 

it was placed in a preheated muffle furnace at 600 °C for decomposition. After 2 h, the silica 116 

crucible was removed from the furnace and allowed to cool to room temperature, and the 117 

resulting dark brown powder was ground and sieved. 118 

 119 

Cr2O3 NPs synthesis 120 

The Cr2O3 NPs were synthesized using the thermal degradation methodology of 121 

Cr(OH)3 proposed by Bañobre-López et al. (2003) with few modifications. 21 mmol 122 

Cr(NO3)3.9H2O and 50 mmol NaOH were added to 100 mL of distilled water and stirred for 123 

30 min. The product was separated by centrifugation and washed several times with distilled 124 
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water. The Cr(OH)3 was dried in an oven for 24 h at 90 °C. Finally the product was calcined 125 

at 400 °C for 3 h for obtain Cr2O3 NPs. 126 

 127 

Characterizations of NPs 128 

All synthesized NPs were characterized by X-ray diffractograms (XRD), which were 129 

measured over the angular range of 2θ = 20° - 80° using a Philips X’Pert diffractometer 130 

equipped with a copper tube (CuKα, λ = 1.54056 Å). Images revealing the morphologies and 131 

sizes of the NPs were obtained using a transmission electron microscope (TEM; JEM-1011 132 

TEM microscope). The zeta potential (ζ) of the NPs was measured using a Malvern Zetasizer 133 

Nano ZS (ZEN 3600 model). The samples for zeta potential and transmission electron 134 

microscope were prepared in ultrapure water (UW) (1 g L-1). 135 

 136 

Ecotoxicity testing 137 

Suspensions of CuO NPs (100 mg L-1) and Cr2O3 NPs (1000 mg L-1) were prepared in 138 

mineral water and sonicated for 30 minutes in an ultrasonic bath (Colle Palmer 8891). CuO 139 

NPs were tested at concentrations 0.02; 0.04; 0.06; 0.08; 0.10; 0.12 and 0.14 mg L-1. Cr2O3 140 

NPs were tested at concentrations 10, 15, 20, 25, 30, 35 and 40 mg L-1. 141 

For comparison, solutions of the salts (CuSO4 and Cr(NO3)3) used in the NPs synthesis 142 

were tested as a source of Cu2+ and Cr3+, respectively. CuSO4 was tested using the nominal 143 

concentrations of 0.02; 0.04; 0.06; 0.08; 0.10; 0.12 and 0.14 mg L-1, while Cr(NO3)3 was 144 

tested using nominal concentrations of 30, 60, 90, 120, 150 and 180 mg L-1. The tests were 145 

performed immediately after the preparation of the suspensions and solutions. 146 

D. similis stock cultures were kept according to procedure NBR 12713 (ABNT, 2009). 147 

The sensitivity of the D. similis culture was monitored monthly with sodium chloride (NaCl), 148 

Sigma Aldrich, ≥ 99% purity, as a reference substance, and the culture was used if the results 149 
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were within the range expected toxicity whose EC50 should be between 1.6 and 3.6 g L-1 150 

(CETESB, 1994). Acute toxicity tests were performed according to the NBR 12713 (ABNT, 151 

2009). For each of four replicates, five organisms 6- to 24-h-old were exposed during 48 h in 152 

10 mL of each test concentrations under static conditions at 20 ± 2 °C in the dark. After 153 

exposure, immobilized organisms were counted and the EC50 (48 h) estimated by the 154 

Trimmed-Spearman Karber method (Hamilton et al., 1977). Tests were considered acceptable 155 

if D. similis immobility in negative controls did not exceed 10%. 156 

 157 

RESULTS AND DISCUSSION 158 

 159 

Characterizations of NPs 160 

Factors such as nanoparticle aggregation, size and surface properties play a crucial 161 

role in nanoparticle toxicity because they affect the bioavailability of such materials (Sousa & 162 

Teixeira, 2013), and so the characterization of NPs that will be submitted to ecotoxicological 163 

evaluation is a fundamental step. 164 

TEM images of the synthesized CuO and Cr2O3 NPs are shown in Figure 1 (a and b). 165 

The TEM image in Figure 1a shows that the NPs are nearly spherical, with diameters ranging 166 

from 50 to 100 nm. Figure 1b shows an irregular morphology, with rare scattered clusters and 167 

NPs with sizes ranging between 15 and 30 nm. 168 

Figure 1 169 

The crystalline structures of NPs were examined by XRD (Figure 2 (a) and (b)). For 170 

CuO NPs the diffraction peaks from are consistent with the standard structure and can be 171 

indexed to the monoclinic phase of CuO (JCPDS No. 89-5898) (Massarotti et al., 1998). The 172 

results indicated that the products are consisted of pure phase. Different peaks were observed 173 
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at 2θ = 32.50º (110), 35.42º (002), 38.70º (111), 48.72º (202), 53.49º (020), 58.27º (202), 174 

61.52º (113), 66.22º (311) and 68.12º (220) corresponds to several planes of CuO NP. This 175 

confirms the formation of CuO NPs. For Cr2O3 NPs the diffraction peaks from are consistent 176 

with the crystal structure rhombohedral (space group 167, R-3c) and hexagonal lattice 177 

parameters (JCPDS No. 082-1484). Different peaks were observed at 2θ = 24.65º (012), 178 

33.70º (104), 36.32º (110), 39.86º (006), 41.46º (113), 44.28º (202), 50.28º (024), 54.86º 179 

(116), 63.32º (214) and 65.27º (300) corresponds to several planes of Cr2O3 NPs. The 180 

crystallite size based on X-ray peak broadening was estimated using Debye-Scherrer’s 181 

equation (Equation 1) (El-Trass et al., 2012): 182 

��Å� = �	�

		
��
	          (1) 183 

where k is an empirical constant equal to 0.9, λ is the wavelength of the X-ray source (1.5405 184 

Å), β is the full width at half maximum of the diffraction peak, and θ is the angular position of 185 

the peak. The average value calculated for the crystallite size for CuO NPs is 25.2 nm and for 186 

Cr2O3 NPs is 28.40 nm. 187 

Figure 2 188 

Zeta potential value for CuO NPs suspension in ultrapure water was -11.73 mV, and 189 

the pH of the suspension was 6.07. The measure of Zeta Potential of Cr2O3 NPs was -19.65 190 

mV and pH = 6.87. Zeta Potential is a common indicator of surface charge, which is the 191 

electrical potential at the surface of a sphere that includes the particle and adjacent water 192 

molecules that travel with the particle during its motion. A common rule of thumb is that the 193 

zeta potential must be > 30 mV or < -30 mV for repulsion to be sufficiently strong to avoid 194 

agglomeration (Oberdörster et al., 2013). 195 

The zeta potential indicates the stability of NPs in solution. The higher the value of the 196 

zeta potential greater will be the stability of NPs. These results indicate that Cr2O3 is more 197 
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stable in solution than CuO and both NPs exhibit pH within the pH range suitable to perform 198 

toxicological testing. 199 

 200 

Ecotoxicity testing 201 

 The EC50 were determined from the means of results from three independent tests. 202 

Since the literature suggests that the toxicity of metal NPs is mainly related to the release of 203 

the metallic ions (Heinlaan et al., 2008; Aruoja et al., 2009; Perreault et al., 2014), the EC50 204 

were corrected for mass of cooper present in the NPs as well as in the CuSO4 and for mass of 205 

chromium present in to Cr2O3 NPs and Cr(NO3)3. 206 

The EC50 mean for CuO NPs was 0.064 mg L-1 and for CuSO4 was 0.015 mg L-1 207 

(Table 1). CuO NPs were four times less toxic than the copper sulfate salt (values corrected 208 

by mass of copper). The CuSO4 EC50 obtained for D. similis is in agreement to the results of 209 

Bertolleti et al. (1992), 0.023 mg L-1. Besides different species of Daphnia present differences 210 

in the sensibility to metals, Arauco et al. (2005) compare the toxicity of CuSO4 using three 211 

different species of Daphnia. The author obtained similar values of CuSO4 EC50 for D. 212 

similis and D. magna (0.0447 and 0.0426 mg L-1 respectively, values of EC50 without 213 

correction for Cu mass). Rodgher et al. (2010) evaluated the response of D. similis to 214 

cadmium and chromium and concluded that this specie is as sensitive to metals as other 215 

standardized Daphnia species and behaves as an ideal test organism for ecotoxicological 216 

assessments. Based on this data and in the lack of toxicity data for CuO NPs to D. similis we 217 

compare our results with data from D. magna available in the literature. 218 

Table 1 219 

The EC50 values for CuO NPs and CuSO4 obtained in this work were lower than 220 

values available in the literature for D. magna. Heinlaan et al. (2008) compare the toxicity of 221 

CuO NPs with particle size ~30 nm and CuSO4 obtaining EC50 of 2.6 mg L-1 for CuO NPs 222 
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and 0.07 mg L-1 for CuSO4. Blinova et al. (2010) also compare the toxicity of CuO NPs with 223 

CuSO4 in natural river waters samples collected in six different sampling sites. The authors 224 

obtained EC50 ranging from 92.7 to >200 mg L-1 for CuO NPs and 0.24 to 0.92 mg L-1 to 225 

CuSO4. The lower toxicity observed in river water samples in comparison to the test media 226 

was attributed to the presence of organic matter that can strongly complex to Cu and reduce 227 

the bioavailability of copper ions (Blinova et al., 2010). 228 

Copper sulfate salt was more toxic than the CuO NPs for both D. similis and D. magna 229 

(Heinlaan et al., 2008; Blinova et al., 2010). The same behavior was observed to 230 

Oncorhynchus mykiss (Isani et al., 2013) and Lemna gibba (Perreault et al., 2014). The higher 231 

toxicity of the CuSO4 is associated to the greater bioavailability of Cu ions in de test media in 232 

comparison to the release of Cu ions from the CuO NPs. Other important factor is the 233 

aggregation of the NPs that can decrease the release of Cu ions (Perreault et al., 2014). In this 234 

work the lower toxicity of the CuO NPs in relation of CuSO4 may be related also by CuO NPs 235 

tendency to agglomerate, which may have reduced the release of Cu2+ in the test medium and 236 

also a lower intake of the agglomerates by D. similis. This tendency to agglomeration and 237 

coagulation was observed during the preparation of the suspension and by the low zeta 238 

potential (-11.73 mV). 239 

During the evaluation of the tests organisms, it was observed an increase in the size of 240 

fat droplets as a response to exposure to nanoparticle (Figure 3b) compared to control (Figure 241 

3a). Artal et al. (2013) also reported small bubbles under the carapace of D. similis exposed 242 

the silver nanowires that were similar to those observed in this work. The organisms exposed 243 

to CuSO4 suffered great damage with exposure of internal organs (Figure 3b). 244 

Figure 3. 245 

Although the toxicity of CuO NPs was lower than that of the CuSO4 salt, the values of 246 

EC50 had become very low, indicating high toxicity. According to Directive 67/548/EEC, the 247 
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main EU legislation on chemical safety, substances that exhibit EC50 less than 1 mg L-1 are 248 

classified as very toxic (Kahru & Ivask, 2012), indicating that the CuO NPs and CuSO4 may 249 

offer potential risks to aquatic biota. 250 

Until the finishing of this manuscript, few studies investigated the chromium NPs 251 

toxicity. Lin et al. (2012) investigated the toxicity of chromium NPs to aquatic organisms 252 

using Danio rerio. This study has indicated that Cr2O3 NPs could interfere with embryo 253 

hatching by a chelator-sensitive mechanism that involves ligation of critical histidines in the 254 

ZHE1 (metalloprotease, responsible for degradation of the chorionic membrane) center by the 255 

shed metal ions. Moreover Horie et al. (2011) demonstrated that Cr2O3 NPs have a high 256 

cytotoxic potential to human keratinocyte HaCaT cells.  257 

The mean EC50 for Cr2O3 NPs was 6.74 mg L-1 and for Cr(NO3)3 was 11.98 mg L-1 258 

(Table 2). Cr2O3 NPs were approximately two times more toxic that the solution of Cr(NO3)3. 259 

For the Cr2O3 NPs the toxicity cannot completely be explained by the Cr3+ ions release. The 260 

reduced size of the Cr2O3 NPs (15-30 nm) and the higher zeta potential may have contributed 261 

to the observed toxicity. The tested Cr2O3 NPs were more stable in suspension and have less 262 

agglomeration potential. Thus, in addition to chromium released in the test medium, the NP 263 

present in the D. similis gut may have acted as a direct source of release of Cr ions to the test 264 

organism tissues. Hund-Rinke & Simon (2006) found that particles with smaller diameters are 265 

more easily ingested by D. magna, without any selective mechanism. However, larger 266 

particles are more difficult to be processed by the Daphnia (Baudo, 1987), thereby avoiding 267 

that the NPs reach the filter chamber. 268 

Table 2 269 

Organisms exposed to NP Cr2O3 were observed after the end of the test, and we could 270 

observe that the Daphnia were partially disintegrated and presented a dark material inside the 271 

bodies (Figure 4a), suggesting the intake of the tested NPs. We also observed blue spots in the 272 
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organisms exposed to Cr(NO3)3, probably due to deposition of chromium nitrate on the 273 

carapace of D. similis (Figure 4b).  274 

Figure 4 275 

Some EC50 values for trivalent chromium have been reported for invertebrate species. 276 

Caloto-Oliveira (2007) evaluated the toxicity of potassium dichromate to D. similis and the 277 

EC50 obtained was 0.081 mg L-1 (value corrected by chromium mass). To D. magna, the 278 

range of EC50 obtained to chromic nitrate ranging from 2 and 58.7 µg L-1 (USEPA, 1980), 279 

varying according to the hardness of the water.  280 

Substances with EC50 value ranging 1-10 mg L-1 are considered toxic in accordance 281 

with Directive 67/548/EEC and dangerous when EC50 value ranging 10- 100 mg L-1 (Kahru 282 

& Ivask, 2012). Thus the NP Cr2O3 and chromium nitrate can be considered as toxic and 283 

dangerous, respectively. 284 

 285 

CONCLUSIONS 286 

 287 

Both NPs tested showed toxicity to D. similis, but with distinct behaviors. While the 288 

toxicity of CuO NPs appears is primarily associated with the release of Cu ions in the test 289 

medium, this mechanism does not appear to be the main cause of the toxicity of Cr2O3 NPs. 290 

The Cr2O3 NPs were approximately two times more toxic than chromium salt indicating the 291 

characteristics of NPs, such as its reduced size, has an important influence on the toxicity 292 

observed. In view of the wide use of these NPs and their release into the environment, further 293 

ecotoxicological studies of these materials are required, mainly of chromium nanoparticles, 294 

whose ecotoxicological data are scarce. 295 

 296 

 297 
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Tables 483 

Table 1 - EC50 values obtained for the three independent tests performed with CuO 484 

NPs and CuSO4 using D. similis. 485 

 CuO NPs CuSO4 

Test EC50* (mg L-1) IC 95%** EC50* (mg L-1) IC 95%** 

1 0.051 0.05 – 0.06 0.010 0.01 – 0.01 

2 0.065 0.06 – 0.07 0.012 0.01 – 0.01 

3 0.077 0.07 – 0.08 0.010 0.01 – 0.01 

Mean 0.064  0.010  

Standard 
deviation 

0.013  0.001  

CV (%)*** 20.350  11.540  

* EC50 – Effective concentration 50% 486 

** IC95% - Confidence interval of 95% 487 

*** Coefficient of variation 488 

 489 

Table 2 - EC50 values obtained for the three independent tests performed with Cr2O3 490 

NPs and Cr(NO3)3 using D. similis.  491 

 Cr2O3 NPs Cr(NO3)3 

Test EC50* (mg L-1) IC 95%** EC50* (mg L-1) IC 95%** 

1 6.53 5.95 – 7.17 12.26 11.17 – 13.47 

2 6.73 5.76 – 7.88 11.03 9.12 – 13.33 

3 6.96 6.51 – 7.22 12.67 11.19 – 14.34 

Mean 6.74  11.98  

Standard 
deviation 

0.21  0.85  

CV(%)*** 3.20  6.96  

* EC50 – Effective concentration 50% 492 

** IC95% - Confidence interval of 95% 493 

*** Coefficient of variation 494 

 495 
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Figures 496 

a  b  497 

Figure 1. TEM image of CuO NPs (a) and Cr2O3 NPs (b) 498 
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 518 

 519 

Figure 2. XRD of CuO NPs (a) and XRD of Cr2O3 NPs (b) 520 
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a  b  c  522 

Figure 3. D. similis at control (a), D. similis after exposure to CuO NPs (b), indicating 523 

size increases of lipid droplets and after exposure to CuSO4 (c). 524 

 525 

a  b  526 

Figure 4. D. similis after exposure to Cr2O3 NPs (a) and Cr(NO3)3 (b). 527 
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