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RESUMO

O Bisfenol A (BPA) ¢ um plastificante amplamente utilizado que tem sido
extensivamente estudado devido a sua acdo adversa no eixo hipotadlamo-pituitaria-gonadal
(HPG). Bisfeno6is alternativos, como o bisfenol-S (BPS) e o bisfenol-AF (BPAF), foram
desenvolvidos para substituir o BPA. Estudos recentes demonstraram que estes compostos
também podem atuar como desreguladores enddcrinos. Dito isso, o objetivo desta tese foi
estudar os efeitos do BPS e BPAF na reprodu¢do dos machos de zebrafish (Danio rerio) ap6s
exposicao de explantes testiculares (ex vivo) e in vivo. Para tanto, machos adultos de zebrafish
foram expostos aos analogos do BPA, o BPS e o BPAF por 14 dias, em concentragdes
ambientalmente relevantes distintas. Além disso, também realizamos exposi¢do ex vivo
utilizando explantes testiculares tratados com concentracdes crescentes de BPS e BPAF por 7
dias. Em seguida, avaliamos a espermatogénese ex vivo e in vivo por meio de analise
histomorfométrica das células germinativas e de expressdo génica, quantificando uma série de
genes envolvidos na fungdo gonadal. Posteriormente, in vivo, ainda avaliamos os efeitos na
producdo do hormonio androgénico 11-KT e na qualidade espermatica. Além disso, realizamos
reproducdo dos machos expostos com fémeas nao tratadas, e avaliamos possiveis efeitos
intergeracionais nos embrides/larvas, analisando a eclosdo, o desenvolvimento, a sobrevivéncia
e a expressdo génica da prole (F1). Por fim, os mesmos parametros foram investigados em
embrides/larvas diretamente expostos ao BPS ou BPAF. Nossos resultados mostraram pela
primeira vez em peixes um efeito androgénico do BPS na producdo hormonal, elevando a
concentracdo plasmatica do 11-KT. Em relagdo aos testiculos, encontramos desregulacdo da
funcdo testicular, em geral, os tratamentos ex vivo e in vivo com BPS ¢ BPAF alteraram a
expressdo génica de enzimas esteroidogénicas (cypl9ala, star e cyp7al) e enzimas de
regulacdo epigenética. Em relacdo aos dados histomorfométricos, a exposi¢ao ex vivo ao BPS
e ao BPAF reduziu a frequéncia de cistos de espermatocitos primarios em paquiteno. in vivo,
aumentou os cistos meidticos (espermatdcitos) e pos-meiodticos (espermatides), indicando
estimulo para o término da meiose. No grupo BPS, este estimulo levou a uma producao anormal
de espermatozoides. No entanto, o efeito androgénico do BPS nao se refletiu na qualidade do
esperma e na viabilidade dos embrides, que foram impactadas negativamente. Também
observamos ac¢des adversas dos contaminantes na qualidade espermatica, reduzindo a
motilidade. Na geragdo F1, houve um atraso acentuado nas taxas de eclosdo, aumento de
malformagdes e mortalidade. Embrides/larvas diretamente expostos ao BPS ou BPAF nao
exibiram altera¢cdes no desenvolvimento, porém apresentaram estimulo de expressdao de genes
relacionados ao estrogeno (esr1, cypl9alb e vgtl). Ao todo, nossos dados indicam que o BPS
e o BPAF podem ter efeitos epigenéticos e afetar a reprodugao, desregulando a esteroidogénese
e a espermatogénese. O presente trabalho encontrou evidéncias de efeito intergeracional dos
contaminantes na informagao paterna. Este estudo fornece suporte a hipdtese de que o BPS e o
BPAF exercem efeitos epigenéticos e impactam negativamente a reprodugdo, alterando a
esteroidogénese e a espermatogénese. No geral, fornecemos maiores informacdes sobre as
consequéncias dos bisfendis alternativos, BPS e BPAF, na fisiologia e reproducao dos peixes.

PALAVRAS-CHAVE:

bisfenois, BPA, enddcrino, contaminantes, epigenética



ABSTRACT

Bisphenol A (BPA) is a widely used plasticizer that has been extensively studied due to its
adverse action on the hypothalamic-pituitary-gonadal (HPG) axis. Alternative bisphenols, such
as bisphenol-S (BPS) and bisphenol-AF (BPAF), have been developed to replace BPA. Recent
studies have shown that these compounds can also act as endocrine disruptors. That said, the
objective of this thesis was to study the effects of BPS and BPAF on the reproduction of male
zebrafish (Danio rerio) after exposure to testicular explants (ex vivo) and in vivo. To this end,
adult male zebrafish were exposed to BPA analogues, BPS and BPAF for 14 days, at different
environmentally relevant concentrations. Furthermore, we also performed ex vivo exposure
using testicular explants treated with increasing concentrations of BPS and BPAF for 7 days.
We then evaluated ex vivo and in vivo spermatogenesis through histomorphometric analysis of
germ cells and gene expression, quantifying a series of genes involved in gonadal function.
Subsequently, in vivo, we also evaluated the effects on the production of the androgenic
hormone 11-KT and on sperm quality. Furthermore, we reproduced exposed males with
untreated females, and evaluated possible intergenerational effects on embryos/larvae,
analyzing hatching, development, survival and gene expression of the offspring (F1). Finally,
the same parameters were investigated in embryos/larvae directly exposed to BPS or BPAF.
Our results showed for the first time in fish an androgenic effect of BPS on hormone production,
increasing the plasma concentration of 11-KT. In relation to the testis, we found dysregulation
of testicular function, in general, ex vivo and in vivo treatments with BPS and BPAF altered the
gene expression of steroidogenic enzymes (cypl9ala, star and cyp7al) and epigenetic
regulatory enzymes. Regarding histomorphometric data, ex vivo exposure to BPS and BPAF
reduced the frequency of primary spermatocyte cysts in pachytene. in vivo, it increased meiotic
(spermatocytes) and post-meiotic (spermatids) cysts, indicating a stimulus for the completion
of meiosis. In the BPS group, this stimulus led to abnormal sperm production. However,
androgenic effect of BPS was not reflected in sperm quality and embryo viability, which were
negatively impacted. We also observed adverse effects of contaminants on sperm quality,
reducing motility. In the F1 generation, there was a marked delay in hatching rates, an increase
in malformations and mortality. Embryos/larvae directly exposed to BPS or BPAF did not
exhibit changes in development, but showed stimulation of expression of estrogen-related genes
(esrl, cypl9alb and vgtl). Altogether, our data indicate that BPS and BPAF may have
epigenetic effects and affect reproduction by dysregulating steroidogenesis and
spermatogenesis. The present work found evidence of an intergenerational effect of
contaminants on paternal information. This study provides support for the hypothesis that BPS
and BPAF exert epigenetic effects and negatively impact reproduction by altering
steroidogenesis and spermatogenesis. Overall, we provide further information on the
consequences of alternative bisphenols, BPS and BPAF, on fish physiology and reproduction.

KEYWORDS bisphenols, BPA, endocrine, contaminants, epigenetics
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Introducao geral

"Enquanto eras anteriores da historia humana podem ser
amplamente definidas por um Gnico metal ou liga (ou seja,
Idade do Ferro ou lIdade do Bronze), as composicoes
materiais das tecnologias emergentes de hoje abrangem
quase toda a tabela periddica e estdo em constante evolucéo”
(Gulley et al., 2018)
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1.1 Contaminantes ambientais de preocupacio emergente

Durante a primeira revolugao industrial, ocorreu uma extensa polui¢ao, que resultou em
um aumento significativo na contaminag¢ao de ambientes aquaticos por metais (Candelone et
al., 1995). Apds a Segunda Guerra Mundial, houve uma disseminagdo global da contaminagao
por compostos quimicos sintéticos (Colborn et al., 1993), tais como desreguladores enddcrinos,
pesticidas e solventes organicos (Ma et al., 2019; Lo Nostro et al., 2023). Durante a Guerra fria,
surge o primeiro provavel relato a respeito da consciéncia da "emergéncia” dos contaminantes
ambientais emergentes, atribuido a Rachel Carson em seu livro “Silent Spring” de 1962
(Carson, 1962). Onde foi demonstrado de forma convincente que o uso generalizado do
diclorodifeniltricloroetano (DDT) para eliminar mosquitos e outras pragas levou a morte e ao
desaparecimento de diversas aves (Sauvé & Desrosiers, 2014). Apesar das criticas recebidas
pela autora por parte de empresas quimicas (Paull, 2013), anos de pesquisa a frente confirmaram
suas alegacdes ¢ levaram ao banimento do pesticida. O impacto do livro nos governos, na
industria e na sociedade civil foi imediato e substancial, sendo considerado um marco ao
destacar a mensagem reveladora de que produtos quimicos podem ser problematicos e

prejudiciais ao meio ambiente (Paull, 2013, Sauvé & Desrosiers, 2014).

Desde entdo, contaminantes ambientais de preocupacdo emergente, os “contaminantes
emergentes” (ECs), incluem um conjunto diversificado de milhares de substancias quimicas
que até agora estavam em grande parte fora do ambito de monitoramento e regulamentacao
(Yan et al., 2010). Sauve & Desrosiers (2014) definiram produtos quimicos como
contaminantes de “interesse ou preocupacdo” emergente/recente (contaminantes emergentes)
se tiverem sido medidos - ou suspeitos de estarem presentes - em varios compartimentos do
meio ambiente, e sua toxicidade alterar o metabolismo dos organismos (Lo Nostro ef al., 2023)
Esta categoria de contaminantes que tem sido amplamente distribuida no ambiente e tem atraido
a atencdo de um grupo amplo de pessoas como cidadaos, cientistas e engenheiros, agéncias
estaduais e federais, grupos ambientalistas, grupos industriais e de mercadorias, reguladores e
outros. Esses contaminantes sdo predominantemente produtos quimicos antropogénicos nao
regulamentados que ocorrem no ar, solo, dgua, alimentos e tecidos humanos/animais, sendo
persistentes no ambiente e capazes de perturbar a fisiologia dos organismos e seus receptores

alvos (Yan et al., 2010).

As classes proeminentes de contaminantes de preocupagdo emergente incluem produtos

farmacéuticos e de cuidados pessoais, surfactantes e seus produtos de degradagdo,
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plastificantes, retardadores de chama, pesticidas e nanomateriais (Yan et al., 2010; Salimi et al.,
2017). Além disso, as estagcdes de tratamento de esgoto ndo foram projetadas para remover
especificamente contaminantes de preocupacao emergente, o que permite que essas substancias
passem pelo sistema de tratamento sem serem efetivamente eliminadas pelos mecanismos de
remocao (Farto et al., 2021). Além disso, diversos estudos relatam a bioacumulagdo destes
compostos em macro invertebrados, assim como em outros organismos na cadeia alimentar
aquatica e no homem (Rochester & Bolden, 2015; Wang et al., 2017; Previsic et al., 2020; Pan
et al., 2020; Farto et al., 2021). No Brasil, a ocorréncia de diversos contaminantes de
preocupagdo emergente em aguas deste territorio ¢ uma realidade, como exemplo, ja foram
detectados plastificantes, farmacos, hormonios dentre outras classes de compostos quimicos

(Lima et al., 2017; Lima et al., 2018; Farto et al., 2021).

1.2 Desreguladores enddcrinos

Alguns dos contaminantes de preocupagdo emergente sdo reconhecidos como
desreguladores endocrinos (EDCs) (Yan et al., 2010). E bem reconhecido que os EDCs
representam um risco potencial para a vida selvagem e a saide humana em escala global
(Kumar et al., 2020). Desreguladores enddcrinos estdo presentes em nosso meio ambiente,
alimentos e produtos voltados ao consumo, € podem perturbar o equilibrio hormonal e resultar
em efeitos adversos a saude (Vethaak & Legler, 2013). O conceito de EDC foi proposto em
1991 durante uma conferéncia em Wingspread (Wisconsin, USA), onde um grupo de cientistas
reuniu diversos efeitos prejudiciais associados ao uso intensivo de pesticidas na agricultura,
tanto sobre a vida selvagem quanto em seres humanos (Vandenberg et al., 2009; Fenichel et al.,
2013). Na conferéncia, foi acordado adotar o termo "disruptor endocrino" para descrever uma
classe de substancias quimicas, incluindo aquelas que atuam nos receptores de estrogénio,
receptor de androgeno, receptor de hormonio tireoidiano e outros. Desde entdo, essa defini¢cao
evoluiu e o campo se expandiu incluindo centenas de outros produtos quimicos (Vandenberg et

al., 2009)

A definigdo exata de disruptor endocrina varia com a organizacao (Lee et a/ 2021). Por
exemplo, a agéncia de Prote¢do ambiental dos Estados Unidos, USEPA, define o termo como
“agente exogeno que interfere na sintese, secre¢do, transporte, ligagdao, agao ou eliminacao de
hormonios naturais que sdo responsaveis pela manutencdo da homeostase, reprodugdo,

desenvolvimento e/ou comportamento dos organismos™. A Sociedade de Endocrinologia define
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como "~ um quimico exdgeno, ou uma mistura de produtos quimicos, que podem interferir com
qualquer aspecto da acdo de um hormonio”. Uma defini¢do mais completa, pode ser encontrada
em Lo Nostro e colaboradores, 2023, aqui transcrita “"Um contaminante pode ser classificado
como um produto quimico EDC se atuar em nivel celular ou molecular, interagindo com a
ativagdo ou antagoniza¢do de receptores hormonais, alterando a expressdo de receptores
hormonais, alterando a transdugdo de sinal em células responsivas a hormonios, induzindo
modificag¢oes epigenéticas em células produtoras de hormonios ou responsivas a hormonios,
ou modificando a sintese, distribui¢do, niveis circulantes, transporte através de membranas ou
metabolismo de hormonios”. Centenas de produtos quimicos naturais ou produzidos pelo
homem atendem a esses critérios e sdo conhecidos ou suspeitos de interferir na regulacao
fisiologica e endocrinolédgica da reproducgdo (Lo Nostro ef al., 2023) sendo relatados efeitos no
sistema enddcrino de mamiferos, aves, répteis, peixes, anfibios e invertebrados (Vethaak &
Legler, 2013). Portanto, os produtos quimicos que podem atuar como EDCs sdo especialmente
preocupantes a saude, uma vez que podem alterar as vias enddcrinas, incluindo aquelas que
controlam a reproducao (Delbes et al., 2022; Lo Nostro ef al., 2023). Dentre os varios tipos de

EDCs, os bisfenois estdo entre os contaminantes mais utilizados, sendo o foco desta tese.

1.3 O processo espermatogénico

A espermatogénese € um processo altamente conservado, organizado e complexo, no
qual células indiferenciadas - as espermatogonias tronco - sdo responsaveis por transmitir o
material genético de um individuo para a proxima geragao, apos sucessivos ciclos de mitose e
meiose (Hess & Franca, 2008; Schulz et al., 2010). As espermatogdnias tronco sdo, portanto,
as unicas células tronco do organismo capazes de contribuir na formagao do material genético

da prole, ao se diferenciar em milhares de espermatozoides.

O processo espermatogénico ¢ dividido em trés grandes fases: a fase espermatogonial,
proliferativa ou mitotica, caracterizada por rounds sucessivos de duplicagdo mitotica das
espermatogoOnias (ou seja, espermatogonias indiferenciadas incluindo as células tronco, e
espermatogonias diferenciadas); fase espermadtica ou meiotica, na qual os espermatdcitos
realizam as duas divisdes meidticas originando as células espermatides haploides; e a terceira
fase, espermiogénica, onde as espermatides emergindo da meiose se diferenciam em
espermatozoides flagelados (Nobrega et al., 2009; Schulz et al., 2010; Nobrega & Lareyre,
2024) (Figura 1).
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Figura 1. Representacdo da espermatogénese do zebrafish, partindo das espermatogonias indiferenciadas do tipo
A até espermatozoides, ao longo das trés fases do processo espermatogénico: espermatogonial, proliferativa ou
mitdtica; meidtico ou espermadtica e espermiogénica. As micrografias mostram as principais caracteristicas de cada
tipo celular, embora haja uma variacdo em sua morfologia e tamanho. Espermatogénias indiferenciadas* tipo A
(Auna™) (células-tronco?); espermatogdnias indiferenciadas tipo A (A..g); espermatogonias diferenciadas tipo A
(Auaip); espermatogonias tipo B (B); auto-renovagdo (setas curvas); mitose (m); espermatides iniciais (E1);
espermatides intermedidrias (E2); espermatides finais (E3); e espermatozoides (SZ). Auna+ © Auna s80 células
isoladas, enquanto Ay, B (inicial) e B (tardio) sdo agrupados. O primeiro ponto de interrogagado (?) indica uma
davida se Ayng € Aund S80 separados por uma mitose ou representam diferentes estagios do mesmo ciclo celular,
enquanto o segundo ponto de interrogagdo indica incerteza em relagdo a “stemness” de A,.q (Retirado de Schulz

et al., 2010).

As espermatogoOnias tronco residem em um microambiente especifico no testiculo
denominado de nicho espermatogonial (Oatley & Brinster, 2008; De Rooij, 2009). Tanto em
peixes como em mamiferos, o nicho ¢ composto por dois tipos celulares, as células da linhagem
germinativa e as células somaticas. A linhagem germinativa ¢ formada pelas espermatogonias
tronco e as c€lulas originadas a partir delas. As células somaticas que constituem o nicho sdo:
as cé€lulas de Sertoli, as peritubulares mioides, c€lulas de Leydig e as células endoteliais

(Nobrega et al., 2010). As células somdticas dao suporte estrutural e criam um cenario
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molecular propicio para a sobrevivéncia, manuteng¢ao e atividade das espermatogdnias tronco.
As células de Sertoli estdo localizadas no interior do compartimento germinativo em intimo
contato com as espermatogénias tronco. Em amniotas (répteis e mamiferos), as
espermatogoOnias tronco estdo localizadas no compartimento basal, apoiadas sobre uma
membrana basal, e circundadas adjacentemente por células de Sertoli (Figura 2A) (McLean
2005; De Rooij, 2006). Ja em anamniotas (peixes e anfibios), as células de Sertoli circundam
completamente uma espermatogonias tronco, formando uma estrutura, conhecida como
espermatocisto ou cisto (Figura 2B) (Schulz et al., 2010; Nobrega & Lareyre, 2024). Nestes
vertebrados, as espermatogdnias tronco ndo estdo apoiadas sobre a membrana basal (Nobrega
etal.,2010).
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Figura 2. Comparacdo entre a espermatogénese em estadios de amniotas (répteis, aves, mamiferos) (A) e
espermatogénese cistica dos anamniotas (peixes, anfibios) (B). A Figura ilustra as diferencas entre a relagdo célula
de Sertoli/célula germinativa na espermatogénese em estadios e cistica. Em A, uma tnica célula de Sertoli suporta
ao mesmo tempo diferentes “clones” de células germinativas em diferentes fases de desenvolvimento. Enquanto
em B, a célula de Sertoli suporta apenas um “clone” em uma mesma fase de desenvolvimento por vez. Células de
Sertoli (SE); lamina basal (BL); células peritubulares midides (MY), células de Leydig (LE), espematogonia (SG);
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espermatocito (SC); espermatide arredondada (RST); espermatide alongada (EST); espermatogdnia do tipo A
indiferenciada* (A..«*) (célula tronco?); espermatogonia do tipo A indiferenciada (A.nq); espermatogdnia do tipo
A diferenciada (Adiff); espermatogonia do tipo B (B early-late); espermatocitos primarios em leptoteno/zigoteno
(L/Z), paquiteno (P), diploteno/metafase I (D/MI); espermatdcitos secundarios/metafase II (S/MII); espermatides
iniciais (E1); intermediarias (E2); finais (E3); espermatozéides (SZ); ¢ vasos sangiiineo (BV) (Retirado de Schulz

et al.,2010).

Além do suporte estrutural, as células de Sertoli também sdo responsaveis por integrar
sinais enddcrinos, traduzindo-os em fatores de crescimento e fornecendo suporte estrutural e
nutricional para as células germinativas (Lacerda et al., 2012; Nobrega & Lareyre, 2024). As
células peritubulares midides envolvem os tdbulos seminiferos e providenciam suporte
estrutural a estes. Estas células também secretam fatores de crescimento e componentes de
matriz extracelular, indicando importante papel destas células na regulacdo das
espermatogdnias tronco (Skinner et al., 1985; Maekawa et al., 1996; Chen et al., 2016a). As
células de Leydig, encontradas no compartimento intersticial, tem como funcdo produzir
esterdides sexuais (androgenos) e fatores de crescimento (Chen et al., 2017). As células
endoteliais produzem fatores de crescimento (regulacdo angidcrina) e fornecem o aporte

nutricional, tensdo de oxigénio e enddcrino.

1.4 O eixo hipotalamo-hipofisario-gonadal (HPG) e mecanismos regulatorios da
espermatogénese

O eixo hipotalamo-hipofisario-gonadal (HPG) ¢ um regulador crucial das fungdes
reprodutivas, e compartilha os mesmos componentes reguladores principais em todos os
vertebrados (Lo Nostro ef al., 2023). O eixo ¢ formado por um centro regulador cerebral, o
hipotalamo, que produz o hormoénio liberador de gonadotrofina (GnRH), atuante na glandula
pituitaria ou hipofise (Thompson & Kaiser, 2014; Rohrbasser et al., 2016). Na pituitaria, o
GnRH regula a liberagao das gonadotropinas Fsh e Lh, que, por sua vez, controlam o

desenvolvimento gonadal, gametogénese e esteroidogénese (Borella et al., 2020) (Figura 3).
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Figura 3. Representagdo esquematica do eixo hipotalamo-hipofisario-gonadal (HPG) mostrando seus principais

elementos, assim como sua regulagdo (Retirado de Cottone et al., 2013).

A espermatogénese em vertebrados é regulada principalmente por gonadotropinas e
esteroides sexuais que sdo 0s principais hormonios reprodutivos. Em mamiferos, o FSH atua
exclusivamente em seus receptores presentes nas células de Sertoli (Heckert & Griswold, 1991
e 1993), estimulando a auto-renovacdo das espermatogdnias tronco através do GDNF (glial-
derived neutrophic factor), uma proteina pertencente a superfamilia TGF-p (transforming
growth factor) produzida pelas células de Sertoli (Yomogida et al., 2003; Savitt et al., 2012;
Doretto et al., 2022). Enquanto o LH, atraves do seu receptor, regula a producdo de andrdgenos
nas células de Leydig (Heckert & Griswold, 1991 e 1993).

Em teledsteos, tanto as células de Sertoli quanto as células de Leydig apresentam
receptores para o Fsh (Ohta et al., 2007; Chauvigne et al., 2012; Nobrega et al., 2015). O
receptor de Fsh (Fshr) em peixes também pode ser estimulado pelo Lh (promiscuidade do

receptor), entretanto requer altas concentracdes de Lh que ocorrem em situagdes fisioldgicas
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especificas como nas épocas de desova (final do ciclo reprodutivo) (Schulz et al., 2010).
Teoricamente, o receptor de Lh (Lhr) também pode ser ativado pelo Fsh, mas em concentracdes
acima dos niveis fisioldgicos, podendo ser considerados Lh especifico (Andersson et al., 2007;
Schulz et al., 2010). O Fshr presente nas células de Leydig torna o Fsh um estimulante da
androgénese, em particular da producdo do 11 Keto-testosterona (11-KT) (Ohta et al., 2007,
Garcia-Lopez et al., 2009; Schulz et al., 2010).

A sintese das diferentes classes de esteroides gonadais ocorre a partir do colesterol, que
¢ transportado para a membrana interna da mitocondria pela enzima Star (proteina
esteroidogénica regulatéria aguda). A conversdo subsequente do colesterol depende
principalmente de trés enzimas da superfamilia do citocromo P450. A primeira dessas enzimas
esteroidogénicas P450, o citocromo P450scc (Cypllal), realiza a clivagem da cadeia lateral do
colesterol, dando origem a pregnenolona. A producéo de pregnenolona pelo P450scc é limitada
pela taxa de colesterol disponivel (Young et al., 2005). A partir da pregnenolona, se inicia todo
0 processo esteroidogénico, onde diversas cascatas de enzimas resultam na sintese de esterdides
ativos, como a testosterona, 11-KT, 17-B estradiol (E2) e os corticoides. (Rajakumar et al.,
2020) (Figura 4).
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Figura 4. Biossintese dos hormonios esteroides nas gonadas de peixes teledsteos (Adaptado de Young et al., 2005).

Nos teledsteos, os principais andrégenos circulantes sao 11-KT e a testosterona (T), e

seus niveis tém correlacdo com o tamanho dos testiculos (Weltzien et al., 2002; Lo Nostro et
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al., 2023). O 11-KT é um dos principais hormdnios androgénicos em peixes teledsteos e indutor
da espermatogénese (Miura et al., 1991; Cavaco et al., 1998; Miura & Miura, 2003; De Waal
et al., 2008; Zheng et al., 2020). O 11-KT promove a diferenciacdo dos estagios finais do
processo espermatogénico, estimulando os cistos meioticos e pos-meidticos (Cavaco et al.,
1998; Miura & Miura, 2003; Leal et al 2009). O 11-KT é produzido a partir da testosterona, por
acao da enzima 11B-HSD (11p-hidroxiesteroide desidrogenase). A testosterona também pode
ser convertida em E2 via Cypl19al (Aromatase) (Park et al., 2022) (Figura 5). O E2 também &
atuante na espermatogénese, favorecendo a proliferacdo das espermatogbnias ao promover a
producdo de fatores de crescimento pelas células de Sertoli (Yaron & Levavi-Sivan, 2011).
Além disso, 0 E2 reprime os cistos mais diferenciados, por induzir insuficiéncia de andrégenos
(Assis et al., 2018; De Waal., 2009). Desta forma, qualquer desequilibrio nos niveis de
esteroides gonadais pode afetar a performance reprodutiva (Park et al 2022) e o processo

espermatogénico.
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Figura 5. Conversdao da testosterona em 11-Ketotostosterona (11-KT) pela enzima 11pB-hidroxiesterdide

desidrogenase (11B-HSD) ou estradiol via enzima Cyp19al (Aromatase) (Adaptado de Park ef al., 2022).

1.5 Bisfenol A (BPA)

Em 1891, Alexander Pavlovich Dianin, um quimico russo, foi o primeiro a descrever o
potencial artificial do polimero BPA (Ji et al., 2021; Nawaz et al., 2021; Kawa et al., 2021). A
partir de entdo, desde 1950, o bisfenol A (2,2-bis(4-hydroxyphenyl) propane; BPA) vem sendo
utilizado como componente chave na producao de plésticos policarbonatos (Forner-Piquer et
al., 2019). O BPA teve producdao massiva a partir de 1960, e sua fabricagdo segue crescente

(Arancio et al., 2019). O polimero do BPA ¢ leve, transparente, resistente ao calor e quase
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indestrutivel, sendo considerado um dos compostos quimicos com maior versatilidade
utilizados mundialmente na industrial quimica (Nawaz et al., 2021). Atualmente, esta na lista
de poluentes relacionados a desregulagao endocrina (Nawaz et al., 2021), e pode ser encontrado
em mamadeiras, recipientes de armazenamento de alimentos, garrafas plasticas, equipamentos
de laboratdrio, artigos esportivos, papel térmico (papel recibo), eletrodomésticos entre outros
(Departamento de Saude e Servicos Humanos, 2005; Rubin, 2011; Shi ez al., 2017). No entanto,
de forma preocupante, a liberagdo do BPA dos plasticos que compdem ¢ conhecida desde o
inicio dos anos 90 (Crain et al., 2007). Diversas pesquisas também demonstraram que o BPA ja

foi detectado em diferentes matrizes ambientais, como agua, sedimentos, solo, biomassa e ar

(Careghini et al., 2015; Xing et al., 2022).

Como consequéncia desta superexposicao, o BPA pode ser detectado em mais de 90% as
populacdes dos EUA e da Europa (Lin ef al., 2023). As formas pelas quais os humanos estdo
expostos ao BPA incluem ingestao oral, inalacdo de poeira e absor¢ao dérmica, sendo a via oral
a mais predominante (Lin et al., 2023). No Brasil, devido aos estudos sobre as consequéncias
da exposi¢do ao BPA, a ANVISA (Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria) proibe, desde
janeiro de 2011, a importacao e producao de mamadeiras de policarbonato (com BPA) por meio
de Resolugdo RDC n. 41/2011. No entanto, em relagdo a fabricagdo de outros produtos, ndo ha
proibigdo. A legislacdo brasileira estabelece limite maximo para transferéncia de BPA para
alimentos (Limite de migragdo especifica), conforme determinado por estudos toxicologicos
realizados por organismos internacionais como o FEuropean Food Safety, Relatério da
Autoridade e Relatorio da Organizacao Mundial da Saude (Ministério da Satde, 2020), sendo
o limite estabelecido pela resolu¢do da ANVISA/DC N ANVISA/DC N- 88 de 29/06/2016 ¢ de
0,6 mg/kg de alimento (Santos et al., 2024). Contudo, em outras partes do mundo, como
Canada, alguns estados dos EUA e paises da Unido Europeia, o BPA esta sujeito a restri¢des
em diferentes setores comerciais (Comissao Europeia, 2011; Departamento de Agricultura,
2012; Administracao de Alimentos e Medicamentos dos EUA, 2018; Governo do Canada, 2018;
Santos et al., 2024).

O BPA ¢ um composto organico formado por dois anéis fendlicos conectados a uma
acetona (Mutseyekwa et al., 2017) (Por isso a letra "A™ ao final do nome). Esta estrutura fendlica
ajuda o BPA a se associar aos ER (Vandenberg et al., 2009; Kawa et al., 2021). Assim, essa
semelhancga estrutural entre o BPA e o E2 (Figura 3) o estabelece como um desregulador

enddcrino em muitos sistemas onde o estrogénio ¢ um regulador chave, como no sistema
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reprodutivo. (Wehbe et al., 2020). Por essa razdo, o BPA ¢ conhecido como xenoestrégeno

(Ben-Jonathan & Steinmetz, 1998; Kawa ef al., 2021).

1.6 O BPA e seus efeitos como desregulador endécrino e na reproduciao masculina

O BPA atua principalmente como agonista parcial dos receptores de estrogeno (ERa e
ERP) (Wetherill et al., 2007; Delfosse et al., 2012; Moon et al., 2019). Assim, o BPA ¢ capaz
de afetar o eixo HPG e impactar a sintese de esteroides (Eladak et al., 2015., Lan et al., 2017,
Ullah et al 2018a, Li et al., 2021), a espermatogénese (Xie ef al., 2016; Ullah et al., 2018b;
Gonzalez-Rojo et al.,2019; Lomb6 & Herraez , 2021) e uma ampla série de fungdes fisioldgicas
(Maftini et al., 2006; Rubin, 2011; Harnett et al., 2021; Lee et al., 2021). Alguns efeitos
associados ao BPA em humanos incluem doencas cardiovasculares, cancer, aborto espontaneo
dentre outras (revisado em Rubin, 2011). Além disso, a exposi¢ao uterina ao BPA foi associada
areducao do peso dos bebés ao nascer (Miao et al., 2011), alteragdes no comportamento infantil
e no neurodesenvolvimento (Braun et al., 2011; Perera et al., 2012), e ao parto prematuro
(Cantonwine et al., 2010). Em relacdo ao sistema reprodutivo masculino, alguns efeitos
associados ao BPA em humanos sao: a diminui¢ao da qualidade seminal (Meeker et al., 2010;
Liet al., 2011; Chen et al., 2022) e danos ao DNA nos espermatozoides (Meeker et al., 2010;
Kiwitt-Cardenas et al., 2021).

Em roedores machos, a maioria dos estudos sobre a exposicdo ao BPA e seus efeitos
reprodutivos confirmaram essas atividades desreguladoras do sistema endocrino (Minguez-
Alarcon et al., 2016). Em ratos adultos, foi demostrado que a exposi¢ao a 50 ug/L de BPA por
48 semanas, via oral, reduziu a producdo espermatica e as concentragdes plasmaticas de
testosterona; por outro lado, o estradiol foi estimulado (Ulla et al., 2018). Além disso, ratos
recém-nascidos expostos a administracdes subcutaneas de 0,01; 0,1 e 5 mg/kg/dia de BPA
durante 21 dias, apresentaram aumento significativo no niumero de célula germinativas que
sofreram apoptose e proliferacdo anormal, com células estacionadas em meiose (Xie ef al.,
2016). Em machos de camundongos, a injecdo de 20mg/kg/dia de BPA por 7 dias, também
resultou em sintese reduzida de testosterona (LI et al., 2021). Dobrzynska & Radzikowska
(2012) demonstraram que camundongos submetidos a concentragdes de 10 e 40 mg/kg/dia (via
oral) por 2 semanas apresentaram queda de produgdo espermadtica e motilidade. Por fim,
também foram relatados danos no DNA dos espermatozoides de ratos e camundongos em

diversas condi¢des experimentais (Revisado em Minguez-Alarcon et al., 2016)
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Evidéncias indicam que o BPA induz feminilizagdo durante o desenvolvimento das
gonadas em diversos organismos, como peixes, repteis € aves (Crain et al., 2007). Em peixes,
também foram relatados efeitos nocivos ao sistema reprodutivo. Machos de peixes-palhago
(Amphiprion ocellaris) alimentados duas vezes ao dia com 100 pg/kg de BPA por 1, 3 e 6 meses,
apresentaram odcitos vitelogénicos nos testiculos e aumento da concentracdo plasmatica de
vitelogenina (Vtg) (Gonzalez et al., 2021). Em fathead minnow (Pimephales promelas) a
exposi¢ao a uma concentracao variando de 1 a 1280 ug/L de BPA por 164 dias levou a alteragao
da propor¢ao de cistos espermatogenicos, sugerindo inibicdo da espermatogénese (Sohoni et
al., 2001). Da mesma forma, em zebrafish, um curto periodo de exposi¢do (12h) a 10 pM e 10
uM de BPA, foram reportados apoptose dos espermatocitos e diminui¢do na proporcao da area
de superficie de espermatides e espermatozodides (Batista-Silva ef al., 2022). Em truta-marrom
(Salmo trutta f. fario) expostas a 1.75 and 2.40 pg/L de BPA em diferentes periodos
reprodutivos, ocorreu redugdo da qualidade espermatica, prejudicando a quantidade, motilidade
e velocidade dos espermatozoides (Lahnsteiner et al., 2005). Por fim, zebrafish submetidos a
diferentes concentragdes de BPA e em diversos tempos de exposi¢dao, também apresentaram
redugdo da producgdo e motilidade dos espermatozoides (Chen et al., 2017; Silveira et al., 2019;

Mostari et al., 2022).

Outros efeitos observados em peixes incluem modificagdes transgeracionais que podem
afetar a expressao de genes envolvidos na reproducdo e na regulagdo epigenética nas geracoes
F1, F2 e F3 (Santangeli ef al., 2019). Também foram registradas alteragdes em marcadores
epigenéticos nos testiculos (Gonzalez-Rojo et al., 2019), variacdes no comportamento das
larvas, como ansiedade (Kinch et al., 2015), neurotoxicidade (Gyima et al., 2021) e

agressividade (Gonzalez et al., 2021), além de altera¢des no desenvolvimento (Lee et al., 2021).

1.7 O desenvolvimento de substitutos ao BPA

Os extensos efeitos adversos associados ao BPA na saide humana e vida animal levaram
a producdo de compostos alternativos ao uso do BPA. Esses compostos com estrutura
semelhante (andlogos) foram criados com o objetivo de substituir o BPA e, assim, reduzir os
impactos ambientais € na saude publica (Shamhari et al., 2021). Foram identificados 33
diferentes tipos de BPA alternativos (Keminer et al., 2020), sendo o bisfenol S (BPS), bisfenol
AF (BPAF) e bisfenol F (BPF) (Figura 6) os andlogos mais comuns (Arancio et al., 2019; Qiu
et al., 2021; Shambhari et al., 2021; Czarny-Krzyminska et al., 2023). Assim como o BPA, os
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bisfendis alternativos sdo compostos organicos frequentemente usados para a produgdo de
plasticos, revestimentos e resina (Rifa & Lavado, 2024). O BPA e os bisfenois analogos podem
dissociar-se dos materiais que compdem e serem transferidos para o meio ambiente e a biota
(Choi & Lee, 2017; Wang et al., 2017). Esta transferéncia pode ocorrer através do aumento da
temperatura, luminosidade e/ou pela degradacdo natural do produto ao longo do tempo (Gupta
et al., 1996; Cao et al., 2013; Fang et al., 2019). Organismos aquaticos, como 0s peixes, sao
diretamente contaminados pelas aguas (bioacumulagao) provenientes de processos industriais
e outras agdes antropicas de descarga de poluentes e, consequentemente, contaminam outros
seres vivos através da cadeia alimentar (biomagnificagdo) (Wei et al., 2011; Wang et al., 2017.
Barboza et al., 2020). Portanto, os BPs possuem caracteristicas que geram grande preocupagao
dada a exposi¢@o continua a estes compostos. (Wang et al., 2017; Fang et al., 2019; Barboza et
al.,2020; Lo Nostro et al., 2023). Dentre os BPs, o0 BPS e o BPAF estdo entre os andlogos mais
utilizados (Shambhari ef al., 2021; Qiu et al., 2021), também sendo encontrados no meio
ambiente. Além disso, estudos com estes analogos demonstraram que ambos podem apresentar
efeitos semelhantes ou até mais nocivos que o BPA, por também apresentarem atividade
estrogénica (Matsushima et al., 2010; Chen et al., 2016b; Mu et al., 2018; Karrer et al., 2018).

Por conta disso, esses dois andlogos foram alvos do presente estudo.
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Figura 6. Estruturas quimicas do estrogénio, bisfenol A (BPA) e os principais bisfendis alternativos ao BPA:

bisfenol S (BPS), bisfenol AF (BPAF) e bisfenol F (BPF) (Modificado de Winz & Suh, 2021).

1.8 Bisfenol S (BPS)

O Bisfenol S (4-hidroxifenilsulfona; BPS) compartilha uma estrutura muito semelhante
ao BPA, tendo como diferenga a substitui¢do do grupo acetona por um grupo didéxido de enxofre
(SO») (Figura 6) (Usman & Ahmad, 2016). E um composto comumente utilizado em colas
epoxi, enlatados, papéis térmicos de recibos, embalagens de alimentos, jornais e etc (Ji ef al.,
2013; Tumu et al., 2023). O BPS ¢ mais estavel em relagdo a altas temperaturas e luminosidade
em comparacao ao BPA, substituindo-o em algumas aplicac¢des industriais (Liao et al., 2012a;
Choi & Lee, 2017; Fang et al., 2020). Face as restri¢des impostas ao BPA, a utilizacdo do BPS
tem intensificado, o que levou a producao global de 52 mil toneladas de BPS em 2022, e a
estimativa de chegar a 81,21 mil toneladas em 2032 (Oliveira et al., 2024). Apesar disso, o BPS
ainda tem concentracdes ambientais mais baixas em comparagdo ao BPA, devido a sua menor

producdo mundial. No entanto, como ¢ o principal substituto ao BPA (Mornagui ef al., 2019),
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além de ser mais resistente a degradacdo, ¢ razoavel projetar que sua concentragdo ambiental
podera ultrapassar a concentragdo do BPA (Qiu et al., 2019), sendo assim uma fonte de

preocupacao para as agéncias de saude.

O BPS ja apresenta significativa detec¢do ambiental, estando presente em sedimentos,
poeiras de residéncias e aguas de superficie (Qiu et al., 2019). Em ambientes aquaticos, ¢
relatada a presenca de BPS tanto em agua doce como salgada, estando presente inclusive no
Artico (Nejumal ef al., 2018). Em alguns locais da Asia, como o Rio das Pérolas (China) e o
Adyar River (India), o BPS ja ultrapassou a concentragio de BPA (Yamazaki et al., 2015),
mostrando seu relevante potencial de acimulo. Nao obstante, estudos sobre seus efeitos ainda
sdo incipientes. O BPS estd atualmente autorizado sob o regulamento europeu (UE) n.° 10/2011
para ser utilizado como mondmero em materiais plasticos em contato com alimentos, com um
limite de migracao especifica (Specific Migration Limit; SML) de 0,05 mg/kg (European Food
Safety Authority; EFSA). Foram encontrados poucos registros de restri¢gao ou proibi¢ao de uso,
a exemplo a Suiga em 2019, proibindo o uso de BPS em papéis térmicos em concentracdes
superiores a 0,02%. No Brasil, o BPS segue sem determinacao de limites de migragao especifica
para o alimento (Santos et al., 2024), bem como ndo ha exigéncias para os niveis maximos de
BPS (e outros bisfendis) na agua potavel. No entanto, devido a preocupagdes com a satde,
espera-se que este composto seja incluido em futuras revisdes da legislagdo. (Oliveira et al.,

2024).

Ja ocorre exposicdo generalizada ao BPS em 7 paises asiaticos e nos EUA, onde a
absor¢dao dérmica didria do BPS foi estimada em 4.18 ng/kg de peso corporal/dia para a
populagdo em geral e 312 ng/kg de peso corporal/dia para individuos expostos
ocupacionalmente (em decorréncia do trabalho) (Liao ef al., 2012a). Em amostras de urina dos
EUA, India, Japao, Coreia do Sul, Kuwait, Maldsia e Vietnam, o BPS foi detectado em todos
os paises, estando presente 81% das amostras, com uma ingestdo didria estimada média (EDI)
de 0,93 pg/dia; estes resultados indicam a substituicdo do BPA pelo BPS nestes paises (Liao et
al., 2012b; Usman & ahmad, 2016), sendo detectado em urina humana em frequéncia similar
ao BPA (Rochester & Bolden, 2015). Além de presenca na urina, o BPS também foi detectado
em amostras humanas de sangue (Fu et al., 2024), leite materno (Iribarne-Duran et al., 2022) e

placenta (Pan et al., 2020).

27



1.9 O BPS e seus efeitos como desregulador enddcrino e na reproducio masculina

Dada a semelhan¢a estrutural com o BPA, o BPS também ¢ considerado um
desregulador enddcrino xenoestrogénico capaz de se ligar aos receptores de estrogeno
(Mornagui et al., 2019; Mu et al., 2018), apresentando efeitos prejudiciais ao sistema endocrino
de diversos organismos (revisado por Shambhari et al., 2021; Lee et al., 2021). Em comparagao
com os numerosos estudos sobre as toxicidades do BPA, os efeitos fisioldgicos associados ao
BPS sdao menos compreendidos (Wu et al., 2018). A revisao de Rochester & Bolden (2015),
aponta o BPS como um desregulador enddcrino que pode trazer riscos potenciais para a saude
quase na mesma ordem de grandeza que o BPA. Em humanos, Ghayda e colaboradores (2019)
demonstraram uma associagdo negativa entre BPS e a qualidade do sémen, visto que homens
com concentracdes detectdveis de BPS em amostras de urina apresentaram parametros de

qualidade de sémen mais baixos.

Em diferentes modelos experimentais, o BPS tem impactos consideraveis no sistema
reprodutor masculino. Em mamiferos, ratos tratados por via oral com 50 pg\L do BPS diluidos
em agua por 48 semanas, mostraram reducdo da produgdo didria de espermatozoides,
diminui¢ao da motilidade espermatica, além de testosterona reduzida e estradiol elevado (Ullah
et al., 2018a). Corroborando este achado, ratos tratados com ingestdo de 50 mg/kg/dia do BPS
por 28 dias, apresentaram redu¢ado de testosterona (Ullah et al., 2018b), diminui¢do na produgao
de espermatozoides e danos ao DNA do espermatozoide (Ullah et al., 2017). Rimnacova e
colaboradores (2020) também encontraram indicios de danos ao DNA nos espermatozoides de
camundongos apds exposicao a diferentes concentragdes do BPS (0.001, 1.0, ou 100 pg/kg/dia)
por 8 semanas. Notaram elevacdo nos niveis da proteina histona YH2AX (marcador confiavel
de dano ao DNA), bem como outras modificagcdes pods-traducionais nas histonas dos
espermatozoides, como alteracdes no acetiloma e fosforiloma, apresentando indicios de que o
BPS pode prejudicar a reprodugdo através de mecanismos epigenéticos. Por fim, ratos tratados
com 150 mg/kg/dia (via oral) do BPS por 28 dias (Sahu et al., 2023), e camundongos e injetados
com 50pg/kg ou 100 mg/kg do BPS (injetados a cada 3 dias) por 60 dias (Shi et al., 2017),

apresentaram significativa queda de motilidade espermatica.

Em peixes, os estudos se concentram majoritariamente no modelo zebrafish. Em machos
adultos de zebrafish, a exposi¢cdo a 50 ug/L do BPS (Ji et al., 2013) e 8 pg/ml, 40 ug/L e 200
ng/L (Park et al., 2022) por 21 dias, estimulou a producdo de E2 com concomitantemente

redugdo dos niveis de T. Além disso, Park e colaboradores (2022) encontraram reducao dos
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niveis plasmaticos de 11-KT. Quanto a espermatogénese, Hao e colaboradores (2022) relataram
efeitos transgeracionais apds a reproducdo de machos e fémeas de zebrafish expostos a 1 e 100
ng/L do BPS (a partir de 3 hpf) por 120 dias, ocorrendo modificagdo na proporgao de cistos
espermatogénicos nas geragdes FO e F1. Além disso, houve reducdo na produgdo de
espermatozoides e inducdo de modificagdes epigenéticas nos testiculos, como alteracdo nos
niveis de metilagdo do DNA. Também foram observados impactos na expressdo de genes
envolvidos em metilagdo do DNA nos testiculos das geragdes F1 e F2. No entanto, ainda ha

caréncia de estudos que tenham mensurado os impactos do BPS na espermatogénese de peixes.

De modo similar ao BPA, evidéncias indicam que o BPS apresenta viés para a
feminilizagao durante o desenvolvimento embrionario do zebrafish (Naderi et al., 2014; Santos
et al.,2017). Naderi e colaboradores (2014) expuseram embrides de zebrafish a concentragdes
crescentes do BPS por 75 dias. Nas concentragdes mais altas (10 e 100 pg\L), ocorreu reducao
da concentracdo plasmatica de T nos machos com concomitante aumento plasmatico de E2 e
vitelogenina (VTG). Além disso, a exposi¢do embriondria ao BPS aumentou a proporcao
fémeas na populagdo. Apos o tratamento, também foi efetuada a reprodug¢dao dos machos e
fémeas expostos, onde foi observada queda na eclosdo das larvas F1. Outras alteragdes no
desenvolvimento dos embrides/larvas resultantes do cruzamento de parentais expostos ao BPS
podem ser destacadas como a redugdo das taxas de eclosdo e malformagdes na prole (Ji ef al.,

2013; Wei et al., 2018).

Demais efeitos observados ap6s a exposi¢ao ao BPS em larvas de zebrafish incluem por
exemplo uma variedade de malformacdes, como edema pericardico, deformidades craniofaciais
e da coluna espinhal etc. (Moreman et al., 2017), redu¢do de comprimento (Qiu ef al., 2018,
Qiu et al., 2021), alteracdo da expressao de genes relacionados ao sistema neuroenddcrino
reprodutivo (Qiu et al., 2021), hiperatividade (Kinch et al., 2015) e neurotoxicidade (Gyimah
etal., 2021).

1.10 Bisfenol AF (BPAF)

O Bisfenol AF (4,4'-hexafluoroisopropylidene) difenol; BPAF) ¢ um difenol fluorado
de estrutura semelhante ao BPA, tendo como diferenca a substitui¢do dos dois grupos metil
originais do BPA por trifluorometil (-CF3) (Figura 6) (Czarny-Kryminska et al., 2023). E

principalmente utilizado como agente ‘“cross-linking” na fabricagdo de fluoropolimeros,
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fluoroelastomeros, € como mondmero na producio de poliamidas, poliésteres e policarbonatos
(Perez et al., 1998; Feng et al., 2012; Li et al., 2020a), conferindo resisténcia a elevadas
temperaturas a produtos quimicos (Zhang et al., 2013). Estas valéncias tornam o BPAF
apropriado para produtos que exigem elevada estabilidade e performance, como polimeros de
embalagens de alimentos, eletronicos, fibra dtica, revestimento para componentes acroespaciais
e retardantes de chamas (Zhang et al., 2013; Banaderakhshan et al., 2022; Czarny-Krzyminska
et al., 2023; Rifa & Lavado, 2024).

O BPAF ¢ mais estavel e resistente a altas temperaturas e luminosidade em relagdo ao
BPA e ndo sofre degradacao por bactérias pela falta de nutrientes no composto, tornando-o mais
dificil de biodegradar em relagdo ao BPA (Frankowski et al., 2020). Fato preocupante devido
ao progressivo aumento de sua producdo. Nos Estados Unidos, por exemplo, a producdo anual
pode chegar a 500.000 libras (226796 kg) (Pinto et al., 2019). Somado a isto, amostras de dguas
residuais e de lamagais em Xiamen (China) foram coletadas para a verificagao da concentragao
de BPs dissolvidas e adsorvidas nesses locais. Os dados sobre a analise da eficiéncia de remocgao
desses compostos mostraram que cinco tipos de BPs (BPA, BPAF, BPE, BPF e BPS) foram
amplamente detectados. No entanto, ainda que a concentra¢do detectada de BPAF tenha sido
uma das menores dentre os BPs encontrados, apenas o BPAF e o BPE (bisfenol E) foram
totalmente resistentes ao WWTPs (“Wastewater treatment plant”), tratamento para aguas

residuais (Sun et al., 2017).

O BPAF estd no inventario de substancias do Regulamento de Registro, Avaliacao,
Autorizacdo e Restricdo de Produtos Quimicos (REACH) da Unido Europeia, listado como
suspeito de perigo para o ambiente aquatico e como persistente no ambiente. Nos Estados
Unidos, esta no inventario da Lei de Controle de Substancias Toxicas (TSCA) (National
toxicological program, 2022). No entanto, ndo foram encontrados limites de migracdo

especifica para os alimentos ou ingestdo didria toleravel.

Viérios estudos indicam que o BPAF representa uma ameaca potencial a saude publica
e a diferentes ecossistemas (Pan ef al., 2020; Czarny-Krzyminska et al., 2023; Chen et al., 2024;
Xue et al., 2024). Cerca de 46% das amostras de esgoto dos Estados Unidos foram detectadas
com BPAF na pesquisa da Agéncia de Protecdo Ambiental dos EUA (EPA). Além disso, estudos
realizados na Coréia do Sul identificaram BPAF em sedimentos de areas industrializadas (Liao
et al., 2012c; Shi et al., 2016) e em 76% das amostras de poeiras coletadas em residéncias,

escritorios e laboratorios (Liao et al., 2012c).
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Na China, concentragdes de BPAF atingiram microgramas por kg em sedimentos e
solos proximos a ecossistemas (Song et al., 2012; Shi et al., 2016). Em aguas de superficie, o
BPAF foi encontrado em rios (Yang et al., 2014a; Jin & Zhu, 2016; Zhao et al., 2020), lagos
(Liu et al., 2017; Zhao et al., 2020; Russo et al., 2021) e mares (Xie et al., 2022; Gao et al.,
2023). Além disso, o BPAF ja foi detectado em dgua encanada e garrafas d’agua voltadas para
o consumo humano (Russo et al., 2022) Na populagdo em geral, o BPAF ja foi detectado em
amostras de urina (Yang et al., 2014b; Rocha et al., 2016), sangue (Jin et al., 2018; Li et al.,
2020b), leite materno (Jin et al., 2020) e placenta (detectado em 100% das amostras coletadas
na China) (Pan et al., 2020).

1.11 O BPAF e seus efeitos como desregulador enddcrino na reproducio masculina

O BPAF apresenta capacidade de se ligar aos receptores de estrogeno (Wang et al., 2017;
Pinto et al., 2019; Li et al., 2012), sendo, portanto, considerado um desregulador endécrino
xenoestrogénico (Xue et al., 2024; Boychenko et al., 2024). Em ensaio de ativacdao de
receptores com células humanas, o BPAF demonstrou ser 20 e 48 vezes mais potente que o BPA
em se ligar aos receptores ERa e ERP, respectivamente (Matsushima ez al., 2010). Além disso,
Mu e colaboradores (2018), demonstraram em um estudo iz silico que o BPAF apresenta maior
potencial de ligagdo aos receptores de estrogeno em relacao a outros bisfendis analisados (BPA,
BPS e BPF) em embrides de zebrafish. Alinhado a este estudo, Kojima e colaboradores (2019)
demonstraram em um ensaio de transativagdo in vitro em cultura de células humanas, que o
BPAF apresentou maior afinidade como agonista dos receptores de estrogeno (ERa e ER) em
relagdo a outros 7 tipos de bisfenodis (dentre eles o BPA). Ou seja, potencialmente, podem

exercer efeitos bioldgicos com maior intensidade que o BPA (Lei ef al., 2016).

Considerando isso, diversos efeitos foram relatados na reproducdo masculina em
diversos organismos modelo. Apoiado por dados morfoldgicos e moleculares, o BPAF teve um
efeito feminilizante durante o desenvolvimento das gonadas em girinos (Xenophus laevis) (Cai
et al., 2020) e galinaceos (Gallus gallus domesticus) (Mentor et al., 2020). Girinos (X. laevis)
expostos a 1, 10 e 100 nM do BPAF (0,34, 3,36 e 33,6 mg/L) apresentaram inibi¢ao da
diferenciagdo testicular durante o desenvolvimento e inibicdo da expressao dos genes dmrtl,
amh ¢ sox9, relacionados a diferencia¢do sexual masculina. Efeito semelhante também foi
observado no tratamento de machos de X. laevis com estradiol (Cai et al., 2020). Nos

galindceos, embrides geneticamente machos expostos a 210 e 520 nmol/g desenvolveram
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testiculos com caracteristicas de ovarios (ovotestis). Mentor e colaboradores (2020), sugerem
que o BPAF ¢ pelo menos tao potente quanto BPA na inducdo de efeitos semelhantes aos do

estrogénio em embrides de galinha.

Em mamiferos, estudos demonstraram que o BPAF ¢ capaz de afetar a sintese de
hormdnios e a espermatogénese. Wu e colaboradores (2019), encontraram efeitos adversos na
estrutura testicular, qualidade espermatica e maturidade sexual de camundongos alimentados
com 5, 20, 50 mg/kg/dia de BPAF por 28 dias consecutivos. Além desses efeitos fisiologicos, o
BPAF impactou a regulacdo epigenética dos espermatozoides através da hipermetilacdo de
H3K27m3. Apontando o BPAF como potencial agente capaz de influenciar o padrio
epigenético na descendéncia. Fémeas de camundongos alimentadas com 300 pg/kg durante a
gravidez, originaram prole com redugdo de niveis plasmaticos de T e menor rendimento e
qualidade espermatica (Xue et al., 2023). Convergindo com este estudo, Feng e colaboradores
(2012) em ratos tratados (via oral) com 200 mg/kg/dia do BPAF por 14 dias, encontraram T
reduzida e diminui¢do da expressdo de genes envolvidos em sua biossintese, como SR-BI,
StAR, P450scc e 173 -HSD, bem como reducdo de suas respectivas proteinas nos testiculos.
Além disso, as concentragdes do BPAF presentes nos testiculos foram diretamente
proporcionais as doses administradas via oral, demonstrando sua capacidade de acimulo nos

testiculos (Feng et al., 2012).

Em peixes, machos de zebrafish de 2 meses de idade tratados com 0,05; 0,25 ¢ 1 mg/L
de BPAF por 28h, tiveram diminui¢do dose dependente na testosterona, € aumento de E2 na
exposi¢ao de 1 mg/L. Além disso, na concentracdo de 1 mg/L de BPAF, houve presenca de areas
nos testiculos contendo apenas células de Sertoli (Yang et al., 2016). No entanto, estudos que
busquem elucidar os efeitos do BPAF na espermatogénese e qualidade espermatica de peixes
sdo escassos. Em embrides/larvas de zebrafish, os efeitos do BPAF variam desde desregulacao
endocrina (Tang et al., 2015; Shi et al., 2015; Qiu et al., 2021) até alteracdes morfoldgicas
subletais ou letais (Moreman et al., 2017; Mu et al., 2018; Gao et al., 2022). Em larvas de
zebrafish, o BPAF foi capaz de promover maior estimulo da atividade estrogénica que o BPA
(Song et al., 2014; Moreman et al., 2017; Gao et al., 2022). Alinhando a este dado, Qiu e
colaboradores (2021) observaram aumento nos niveis de E2 em adultos de zebrafish tratados,
desde a fertilizagdo, com 1 e 100 pg/L de BPAF até 120 hpf. Por fim, Shi e colaboradores (2015)
apos exposi¢cao de embrides de zebrafish (4 hpf) com 25 e 125 ug/L de BPAF até a fase adulta
(120 hpf), encontraram reducao significativa de T nos machos. Além disso, os machos tratados

com a maior concentragdo (125 pg/L), tiveram reducdo da expressdao de genes envolvidos na
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esteroidogénese, especialmente o gene cypl7al. Além disso, houve diminuicdo na taxa de
fertilidade masculina observada neste grupo, indicando perda na qualidade dos

espermatozoides.

Zebrafish (D. rerio) como modelo experimental

O D. rerio (zebrafish) pertence a familia Cyprinidae e a ordem Cypriniforme. Como
modelo experimental, apresenta uma serie de caracteristicas vantajosas: possui facil manejo;
baixo custo de manutencdo e facilidade de aquisicdo; pode ser mantido em alta densidade
populacional; apresenta fertilizacdo externa com geracdo de grande nimero de individuos;
embribes transparentes que permitem facil visualizacdo e monitoramento durante o
desenvolvimento; rapida maturacdo sexual; e genoma totalmente sequenciado (McGonnel &
Fowkes, 2006; Bauer et al., 2021; Choi et al., 2021). O zebrafish tem se tornado excelente
modelo experimental para pesquisas cientificas experimentais e biomédicas em vertebrados.
Este animal vem sendo utilizado como modelo experimental em nosso grupo de pesquisa para
compreender aspectos reprodutivos, como a regulacdo do nicho espermatogonial e a suas
consequéncias na espermatogénese, bem como efeitos de substancias na biologia do

desenvolvimento.

Justificativa

Devido aos diversos impactos ambientais e a salde associados ao BPA, BPs alternativos
foram desenvolvidos como tentativa de substitui-lo. Dentre estes BPs alternativos, foram
escolhidos como alvo deste estudo o BPS e 0 BPAF. O BPS foi selecionado por ser o principal
substituto ao BPA. O BPAF por conta de seu maior potencial estrogénico descrito na literatura
em relacdo aos demais bisfendis, além de seu uso frequente e presenca ambiental significativa,
também estando entre os alternativos de uso e producdo mais comuns. Porém, tanto o BPS
como o BPAF também estéo relacionados a desregulacdo enddcrina, sendo responsaveis por
induzir respostas estrogénicas, e assim, interferir no eixo HPG. Todavia, o potencial de ambos
como desreguladores enddcrinos e seus possiveis danos aos organismos ainda sdo pouco
estudados, sobremaneira em peixes. Desta forma, dada a indiscutivel importancia da
reproducdo para a perpetuacdo da espécie, e o fato de que mesmo pequenas perturbacbes na
fisiologia dos embrides podem afetar todo o seu desenvolvimento e viabilidade; o presente
trabalho avaliou os impactos do BPS e BPAF sobre ambos os aspectos. Visto ainda, que estes

contaminantes tém poucas restricdes de uso em praticamente todo o mundo e apresentam
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intensificada e constante producdo industrial, com descarte negligenciado. Além de ja estarem
presentes tanto em corpos d’agua doce quanto salgada, contaminando os organismos aquaticos
e a populacdo humana; faz-se necessario e somatdrio o presente estudo. Esta tese, contribui com
a elucidacdo dos aspectos relevantes apontados, atraves de abordagens descritas a seguir: O
Capitulo 1, versa sobre as acOes diretas do BPS e BPAF nos testiculos, via explantes
testiculares (ex vivo), com avaliages histomorfométricas e de expressdo génica. Neste capitulo,
foi adotado um range crescente de concentracdes, de modo a testar a resposta dos testiculos a
esses contaminantes em diferentes condi¢cdes. Os Capitulos 2 e 3 discutem os efeitos sistémicos
dos contaminantes através da exposi¢do, in vivo, a concentracfes ambientalmente relevantes.
Sendo o Capitulo 2 dedicado ao BPS e o Capitulo 3 ao BPAF. Nestes capitulos foram
analisados: Producdo de androgeno (11-KT), espermatogénese, qualidade espermatica e
reproducdo; adicionalmente, embrides diretamente expostos aos contaminantes também foram
avaliados. E importante destacar que, nos estudos in vivo, foram adotadas concentracdes
diferentes para o BPS e o BPAF, devido as suas distintas concentracfes ambientais relatadas
na literatura. O BPS é mais frequente, e geralmente encontrado em maiores quantidades em
relacdo ao BPAF. Este aspecto serd abordado com mais detalhes nos capitulos. Por conta disso,
a presente tese ndo tem o objetivo de comparar ambos 0s contaminantes entre si. Por fim,
buscamos com este trabalho, respaldar e alertar sobre a necessidade de novas regulamentacdes
e restrices de uso.

Objetivo Geral

Avaliar parametros reprodutivos em machos de zebrafish (D. rerio) expostos a
diferentes concentragdoes de BPS ¢ BPAF em condigdes ex vivo, bem como em concentragao

ambientalmente relevante in vivo.

Objetivos especificos

1. Avaliar os efeitos do BPS e BPAF na dinamica da espermatogénese e perfil de transcritos em

explantes testiculares (ex vivo);

2. Avaliar os efeitos do BPS in vivo sobre os niveis de 11-KT (plasmaticos e testiculares), na
dindmica da espermatogénese e no perfil de transcritos dos testiculos, assim como a produgao
de espermatozoides e qualidade espermatica;
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3. Avaliar a prole de machos expostos ao BPS com fémeas ndo tratadas para investigar possiveis
efeitos intergeracionais na informacdo paterna, avaliando a eclosdo, desenvolvimento,

sobrevivéncia e perfil de transcritos dos embrides/larvas (F1);

4. Avaliar os impactos da exposigéo direta ao BPS na ecloséo, desenvolvimento, sobrevivéncia

e perfil de transcritos em embrides/larvas;

5. Avaliar os efeitos do BPAF in vivo sobre os niveis de 11-KT (plasmaticos e testiculares), na
dindmica da espermatogénese e no perfil de transcritos dos testiculos, assim como a producao

de espermatozoides e qualidade espermatica;

6. Avaliar a prole de machos expostos ao BPAF com fémeas ndo tratadas para investigar
possiveis efeitos intergeracionais na informacao paterna, avaliando a eclosao, desenvolvimento,

sobrevivéncia e perfil de transcritos dos embrides/larvas (F1);

7. Avaliar os impactos da exposicdo direta ao BPAF na eclosdo, desenvolvimento,

sobrevivéncia e perfil de transcritos em embrides/larvas.
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Capitulo 1

Efeitos dos bisfenois alternativos (BPS e
BPAF) na espermatogénese do zebrafish
(Danio rerio) ex vivo: danos a meiose e
desregulacao transcricional de genes
relacionados ao processo
espermatogénico e a regulacao
epigenética.
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Resumo

Os contaminantes ambientais de preocupacao emergente BPS e BPAF sdo potenciais
desreguladores enddcrinos, surgindo como alternativos ao uso do BPA. No entanto, impactam
fungdes reprodutivas em diversos organismos. Neste estudo, tivemos como objetivo investigar
os efeitos da exposi¢cdo direta a0 BPS e ao BPAF na espermatogénese do zebrafish (Danio
rerio), através de cultura de explante testiculares (ex vivo). Para tanto, testiculos de zebrafish
foram expostos a DMSO (0,0001% v/v; controle); 0,5 png/L; 5 ng/L ou 50 pg/L do BPS ou do
BPAF por 7 dias. Nossos resultados mostraram que a exposi¢cao ao BPS e ao BPAF foram
capazes de afetar a espermatogénese, reduzindo a entrada em meiose (Spc,), € os cistos pds-
meioticos (Spt; para o BPS). Entretanto, o BPS apresenta maior capacidade de afetar os cistos
de Spc, e Spt que o BPAF, que reduziu Spc, apenas na menor concentragao (0,5 pg/L). Além
disso, foram avaliados os transcritos de genes envolvidos na fungdo testicular e regulacao
epigenética. Tanto o BPS como o BPAF foram capazes de modular de forma distinta os genes
marcadores de espermatogdnias (pousf3, nanog e dazl), marcador de préfase da meiose I
(sycp3l) e esteroidogénese (cypl9ala, star e cypl7al). O estimulo de cypl9ala, junto a queda
de Spc, (0,5; 5 e 50 pg/L do BPS; e 0,5 ng/L do BPAF) e Spt (0,5 e 50 pg/L do BPS) apontam
para um possivel efeito estrogénico do BPS e do BPAF em explante testiculares. No que se
refere aos receptores de estrogeno, o BPS ndo afetou a expressao do esr/ e esr2a. Em conjunto,
os resultados sugerem um efeito indireto do BPS por a¢do antiandrogénica. Em contraposi¢ao
ao BPS, os resultados mostraram que o BPAF tem capacidade de modular receptores de
estrogeno, modulando a expressao do esr/ e esr2b na concentragao de 0,5 pg/L. Sugerimos que
os que o efeito observado de redu¢do em Spcp em 0,5 pg/L do BPAF seja decorrente de agao
estrogénica direta. Curiosamente, na concentragao de 0,5 pg/L do BPS, mais genes de enzimas
esteroidogénicas foram afetados, sendo também a Unica concentracdo de BPS a estimular o
gene marcador de apoptose (noxa). De forma semelhante, a menor concentracao (0,5 pg/L) do
BPAF foi a unica dose de BPAF a reduzir a propor¢ao dos cistos meiodticos Spcp, € diminuir os
niveis de mRNA do gene marcador de profase da meiose (scyp3l), dos genes da via
esteroidogénica (star, cypl7al) e dos receptores de estrogeno (esr! e esr2a). Juntos, os
resultados sugerem que a relagdo dose-resposta para o BPS e o BPAF em explantes testiculares
seja ndo monotonica. Adicionalmente, foi observado que a exposi¢do ao BPS e ao BPAF em
explantes testiculares modifica a expressdo de genes de enzimas relacionadas a regulacao
epigenética. Este estudo ¢ pioneiro na avaliagdo do impacto do BPS e do BPAF na expressao
destas enzimas em explantes testiculares. Assim, evidenciamos que o BPAF pode ter um
impacto mais significativo na regulagdo epigenética durante a espermatogénese comparado ao
BPS. Em conclusao, mostramos que a potencial desregulacao enddcrina induzida pelo BPS e o
BPAF afeta a transcricdo de diversos genes durante a espermatogénese, possivelmente
interferindo na regulacdo epigenética. Apontando que tanto o BPS quanto o BPAF como
“alternativas seguras ao BPA" ndo sdo escolhas confiaveis.

47



1. Introducao

Bisfendis sdo plastificantes que constituem uma ampla categoria de substancias
quimicas, frequentemente empregadas para aprimorar caracteristicas mecanicas e eletronicas
de produtos industriais. (Li ef al 2021a; Rifa & Lavado, 2024; Delfosse et al 2012; Yang et al.,
2019). O primeiro bisfenol desenvolvido, o bisfenol A (2,2-bis(4-hydroxyphenyl)propane;
BPA) ¢ um dos compostos sintéticos mais abundantes e utilizados no mundo (Wu et al., 2018;
Thoene et al., 2018, Jalal et al., 2019). No entanto, existem substanciais evidéncias indicando
que o BPA causa uma variedade de efeitos adversos por ser um agonista parcial dos receptores
ERa e ERp (Delfosse et al., 2012, Li et al., 2012; Moon et al., 2019; Lo Nostro et al., 2023).
dessa forma, o BPA ocasiona desregulacao enddcrina por apresentar atividade estrogénica e/ou
antiandrogénica, afetando uma ampla gama de fungdes fisiologicas ja descritas previamente
(Maffini et al., 2006; Rubin, 2011; Harnett et al., 2021; Lee et al., 2021). Entre elas, podemos
citar seus efeitos na reprodugdo, como alteragdes nos niveis plasmaticos de testosterona e
estradiol (Eladak et al., 2015., Lan et al., 2017; Ullah et al 2018; Ullah et al., 2018b, Li et al.,
2021b) e danos a espermatogénese (Xie et al., 2016; Ullah et al., 2018b; Gonzalez-Rojo et al.,
2019; Lombo6 & Herraez et al., 2021).

Em virtude dos efeitos toxicos do BPA, compostos analogos foram desenvolvidos, como
o bisfenol S (4-hydroxyphenyl sulfone; BPS) e bisfenol AF (4,4 hexafluoroisopropylidene)
difenol; BPAF) comumente usados como BPA-substitutos (Yang et al., 2019). O BPS ¢ um
produto quimico frequentemente utilizado em colas epoxi, enlatados, papéis térmicos de recibos
e embalagens de alimentos (Ji et al., 2013; Tumu et al., 2023). O BPS ¢ mais estavel a altas
temperaturas e luminosidade em relagdo ao BPA, sendo capaz de substituir o BPA em algumas
aplicagdes industriais (Liao ef al., 2012, revisado por Fang et al., 2020; Naderi et al., 2020;
Loganathan ef al., 2023;). O BPAF ¢ um difenol fluorado principalmente utilizado como agente
“cross-linking” na producdo de fluoroelastomeros e fluoropolimeros, sendo utilizado na
producdo industrial pela sua resisténcia a condi¢des de elevada temperatura e a produtos
quimicos (revisado por Feng et al., 2012; Zhang et al., 2013; Lo Nostro et al., 2023). Além
disso, o BPS e o BPAF possuem maior resisténcia a biodegradacdo em comparagdo ao BPA, e
por isso, podem ser mais persistentes na natureza, originando problemas ecologicos (Yang et

al., 2019; Frankowski et al., 2020).

Devido a similaridade estrutural com BPA, tanto o BPS quanto o BPAF atuam como

compostos estrogénicos/ € ou antiandrogénicos (Chen et al., 2016; Hercog et al., 2019; Braver-
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Sewradj et al., 2020; Lin et al., 2021) e afetam a producdo de estrogenos e andrégenos como
reportados em varios organismos modelo (Feng et al., 2012; Ji et al., 2013., Eladak et al., 2015;
Roelofs et al., 2015; Lee et al., 2021; Shamhari et al., 2021; Park et al., 2022). Além disso, o
BPS e o BPAF prejudicam a espermatogénese através de seus efeitos nas espermatogonias,
células de Leydig e Sertoli como demonstrado em mamiferos de forma in vivo e in vitro (Liang
et al., 2017; Ullah et al., 2018; Wu et al 2019; Dai et al., 2021; Yin et al., 2023; Xue et al.,
2023). Contudo, apesar dos estudos demonstrando os efeitos do BPS e do BPAF no sistema
endocrino e sistema reprodutivo em zebrafish (Ji et al., 2013; Naderi et al., 2014; Shi et al.,
2015; Qiu et al 2021; Meng et al 2023), ha caréncia de estudos avaliando seus mecanismos

moleculares e celulares na espermatogénese.

Adicionalmente, os efeitos de poluentes ambientais na reproducdo tém sido de grande
preocupagdo aos pesquisadores. A maiorias dos poluentes ambientais ndo alteram diretamente
a sequéncia do DNA ou promovem mutagdes génicas diretamente, mas podem aumentar o risco
de doengas transgeracionais por meio de mecanismos epigenéticos (Jirtle & Skinner, 2007,
Hanson & Skinner, 2016; Hao et al., 2022). As altera¢des epigenéticas, como a metilagdo do
DNA, modificac¢des nas histonas e a producao de RNAs nao codificantes (ncRNAs), exercem
uma fun¢do fundamental na toxicidade reprodutiva transgeracional induzida por agentes

poluentes ambientais (McBirney ef al., 2017; Herréez et al., 2017; Hao et al., 2022).

Considerando o contexto do BPS e do BPAF como contaminantes ambientais de
preocupacdo emergente € como desreguladores enddcrinos, este estudo teve como objetivo
avaliar as consequéncias da exposi¢do direta do BPS e do BPAF na espermatogénese de
zebrafish (Danio rerio) através de culturas organotipicas de testiculos. Para avaliar esses
efeitos, foram realizadas andlises histomorfométricas para descrever a condigdo dos cistos
espermatogénicos, além de anélises de expressdo génica para evidenciar os impactos desses
contaminantes nos genes marcadores da linhagem germinativa, esteroidogénese, receptores de
estrogenos e enzimas de regulagdo epigenética. Desta forma, pela primeira vez, foram descritos
os efeitos da exposicao direta ao BPS e ao BPAF em explantes testiculares de peixe, trazendo
potenciais avangos para o entendimento da ag¢ao desses bisfendis na reproducao e biologia dos

testiculos.
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2. Material e Métodos
2.1 Animais

Machos adultos de zebrafish (Danio rerio) foram criados e mantidos nas instalacdes de aquarios
localizadas no Departamento de Biologia Estrutural e Funcional do Instituto de Biociéncias,
Universidade Estadual Paulista (Botucatu, Brasil). Os peixes foram alojados em tanques de 6
litros em sistema de recirculacdo de dgua sob temperatura constante (28 °C) e fotoperiodo
controlado (14 h de luz e 10h escuro). Parametros como salinidade, pH, oxigénio dissolvido e
amonia foram monitorados diariamente. Os peixes foram alimentados duas vezes ao dia com
uma dieta de racdo seca comercial (Zeigler®). Todas as praticas de manejo e experimentacao
seguiram as diretrizes estabelecidas pela legislacdo brasileira regulamentado pelo Guia
brasileiro de producdo, manutengdo ou utilizacdo de animais em atividades de ensino ou
pesquisa cientifica, o Conselho Nacional de Controle de Experimentagdo Animal (CONCEA,

2023) e Principios Eticos em Pesquisa Animal da Institui¢do (Protocolo 6605200721-CEUA).
2.2 Quimicos

O bisfenol S (4 hydroxyphenyl sulfone; BPS, 99,7% de pureza) e bisfenol AF (4,4’
hexafluoroisopropylidene) difenol; BPAF, 99% de pureza) foram adquiridos (Sigma-Aldrich,
St. Louis, USA) e diluidos em Dimetilsulféxido (DMSO) (conforme instru¢do do fabricante).

2.3 Culturas organotipicas (7 dias)

Para investigar os efeitos do BPS e o BPAF na espermatogénese, testiculos de zebrafish
foram dissecados e cultivados utilizando o método de cultura de testiculos previamente
padronizado para essa espécie (Leal ef al., 2009a). Os zebrafish (n = 96) foram eutanasiados
por imersdao em solu¢do de Benzocaina a 0,1%, e seus testiculos foram dissecados e removidos
em condi¢des estéreis. Para cada andlise (expressdo génica e histomorfometria), utilizamos 8
testiculos em duas réplicas experimentais, totalizando 16 machos para cada concentra¢do do
BPS ou do BPAF e seus respectivos controles (em meio de cultura L-15 com DMSO 0,0001%
v/v). Cada testiculo de zebrafish foi colocado sobre uma membrana de nitrocelulose (0,25 cm?,
25um de espessura e 0,22 um de porosidade) no topo de um cilindro de agarose (1,5% p/v,
solugdo de Ringer, pH 7,4) e colocado em uma placa de 24 pogos contendo 1 mL de meio de
cultura (L-15). Para avaliar os efeitos do BPS e do BPAF, um testiculo foi incubado em presenca
de 0,5 pg/L; 5 pg/L ou 50 ng/L do BPS ou do BPAF, enquanto seu contralateral foi incubado
em meio de cultura (L-15) com DMSO (0,0001% v/v) por 7 dias. Neste método, a influéncia

50



da variacdo interindividual ¢ minimizada através da incubacdo em paralelo dos dois testiculos
de cada peixe, de forma que um testiculo atua como controle em relagdo ao outro (De Waal et
al., 2009). O meio de cultura foi trocado a cada 3 dias para todas as incubacdes. Apos 7 dias,
os testiculos foram coletados para analise de expressao génica (item 2.4) ¢ histomorfométrica

(item 2.5).
2.4 Analises histomorfométricas

Testiculos de zebrafish (n = 8 para cada condi¢@o experimental) foram fixados overnight
em Karnovisky (Glutaraldeido 4% paraformaldaido 8% em tampdo fosfato pH 7.2)
desidratados, embebidos em Technovit (7100-Heraecus Kulzer, Wehrheim, Alemanha),
seccionados em cortes de 3um de espessura (ndo seriados), € corados com azul de toluidina
0,1% para quantificacdo dos diferentes tipos de cistos de células germinativas, utilizando a
objetiva de 100x do microscopio de luz de alta resolucdo (Leica DM600 BD, Leica
Microsystems, Wetzlar, Germany). Imagens microscopicas de 100 campos histologicos por
testiculo foram randomicamente selecionados para
quantificagdo dos cistos de células germinativas: espermatogdnia tipo A indiferenciada (Auna),
espermatogonia tipo A diferenciada (Ausy), espermatogonia tipo B (SpgB), espermatdcito
primario em paquiteno (Spcp) e espermatides (Spt).
Utilizando critérios ja estabelecidos na literatura para células germinativas de zebrafish, como
tamanho do nucleo, nimero de cé€lulas germinativas por cisto e grau de compactacdo da

cromatina (Leal ef al., 2009b; Schulz et al., 2010; Morais et al., 2013).

2.5 Analise de expressido génica por PCR quantitativo em tempo real (qPCR)

O RNA total (n = 8 para cada condicao experimental) foi extraido usando o reagente
Trizol™ (Invitrogen, Carlsbad, CA, Unites States) de acordo com instru¢des do fabricante. O
cDNA foi sintetizado como descrito previamente (Nobrega et al., 2010). Reagdes de qPCR
foram conduzidas utilizando 10 pL de 2x SYBR-Green Universal Master Mix, 2 pL de primer
forward (1125 nM), 2 pL de primer reverse (1125 nM), 1 pL. de 4gua DEPC, e 5 uL of cDNA.
Os niveis de mRNA dos genes expressos nas diferentes geracdes espermatogoniais, como
pou’f3 (POU domain, class 5, transcription factor 3), nanog (nanog homeobox) e daz! (deleted
in azoospermia-like); e genes expressos em espermatocito primario em paquiteno, como sycp3!/

(synaptonemal complex protein 3), foram avaliados. Além disso, também foram avaliadas a
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expressao génica de enzimas da via esteroidogenica, cypl9ala (cytochrome P450, family 19,
subfamily A, polypeptide
la), star (steroidogenic acute regulatory), cypl7ala (17a-hydroxylase/17,20 lyase/17,20
desmolase); receptores de estrogeno, esrl, esr2a; marcador de apoptose, noxa (pmaipl,
phorbol-12-myristate-13-acetate-induced protein 1), e genes de regulagdo epigenética, dnmt5
(DNA (cytosine-5)-methyltransferase beta, duplicate b.3), fet/ (tet methylcytosine dioxygenase
1), ezh2 (enhancer of zeste 2 polycomb repressive complex 2 subunit), kdmo6b (lysine (K)-
specific demethylase 6B), kat6a (K(lysine) acetyltransferase 6A) e hdac4 (histone deacetylase
4). As expressoes dos alvos de mRNA (CTs) foram normalizadas utilizando o gene B-actina
como referéncia, considerado os niveis de expressao desse gene de referéncia estavel entre os
grupos experimentais (Garcia-Lopez et al.,2010; Costa et al., 2024). Os resultados foram
expressos como valores relativos ao grupo controle (como fold induction), usando o método 2-
(AACD) " Os primers foram desenhados de acordo com as sequéncias genéticas do zebrafish
disponiveis no GenBank (NCBI, https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/) e estdo indicados na

Tabela 01.

Tabela 1

Target Primers sequence (5"- 3") Access (NCBI)

B-actin AGACATCAGGGAGTGATGGT Fw  BC045846
CAATACCGTGTCAATGGGG Rv

pou5f3 GAGAGATGTAGTGCGTGTAT Fw  BC049295.1
GCTCGTAATACTGTGCTTCA Rv

nanog TGTCCTACAACAAGACTGAGCC Fw BC162315.1
CAGGAATCTGGCGTGTGGG Rv

dazl AGTGCAGACTTTGCTAACCCTTATGTA Fw BC076423.1
GTCCACTGCTCCAAGTTGCTCT Rv

star CCTGGAATGCCTGAGCAGAA FW  AF220435
ATCTGCACTTGGTCGCATGAC Rv

cypl7al GGGAGGCCACGGACTGTTA FW NM_212806.3
CCATGTGGAACTGTAGTCAGCAA Rv

sycp3l AGAAGCTGACCCAAGATCATTCC FW  BC115343
AGCTTCAGTTGCTGGCGAAA Rv

esrl GGTCCAGTGTGGTGTCCTCT FW  NM_152959.1
AGAAAGCTTTGCATCCCTCA Rv

esr2a GCCGACTCCGAAAGTGCTAT FW  NM_180966.2
AGTGATATGCGCACCACCTC Rv

noxa ATGGCGAAGAAAGAGCAAAC FW  NM_001045474.3
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CGCTTCCCCTCCATTTGTAT Rv

dnmt5 TCATTGACTTGGGGGAAGAG FW  AB196916.1
GCTGCTGCTGCACTTATCAT Rv

tetl GCAACCACTCCCATCCTTCGAC FW  XM_021472702.1
TGTTAGCGACTGACGGGTAGGGAC Rv

ezh2 CAGACTCATCGGCACAAAGA FW  NM_001077279.1
TGACACAAGGGCAAGAACTG Rv

kdm6b GCCGTCAACGAAGTCCTATC FW  NM_001030178.2
CTCCTTGTGCCTCTTCTTGG Rv

kat6a CACCAGAGAAGCCACTGTCA FW  NM_001123312.4
TAATTACCCCGTCCCCTTTC Rv

hdac4 TGTGTTTCTGCTTTGCTTGG FW  NM_001123312.4
GTGACCGTCTCTGCCTCTTC Rv

2.6 Analises estatisticas

Todos os dados foram submetidos ao teste de normalidade Shapiro-Wilk, seguido de
Teste de varidncia e homogeneidade de Bartlett. Diferencas significativas foram identificadas
usando o teste t de Student pareado (p < 0,05). Os dados sdo apresentados como média + SEM
(erro padrao da média). Todas as analises estatisticas foram realizadas usando o software
GraphPad Prism (versdao 4.0; GraphPad Software, Inc., San Diego, CA, EUA,

http://www.graphpad.com).

3. Resultados

3.1 Analise histomorfométrica dos efeitos do BPS e do BPAF na espermatogénese do

zebrafish

Todos os tratamentos com o BPS (0,5; 5 e 50 pg/L) apresentaram queda significativa da
proporcao de area ocupada por SPC, (Fig 1). Além disso, nenhuma concentracdo do BPS afetou
a proporc¢do de area ocupada pelos cistos de espermatogonias (Aund, Aditr € SpgB). Por outro
lado, a 4rea ocupada pelos cistos de Spt foram reduzidos nas concentragdes 0,5 e 50 pg/L do

BPS (Fig 1A e 1C).
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Fig. 1. Analises histomorfométricas dos testiculos de zebrafish cultivados apds exposi¢cao ao BPS. Proporc¢io
de area de superficie ocupada por cistos espermatogénicos apds 7 dias de incubagdo na presenca de DMSO
(0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes concentragdes. (A) 0,5 ng/L de BPS. (B) 5 ug/L de BPS.
(C) 50 ng/L de BPS. Dados representados como fold change do grupo basal. Os resultados estdo expressos na
forma de média + erro padrdo (n=8). (*) e (**) representam diferengas significativas observadas entre os diferentes
grupos com p < 0,05 e p < 0,01, respectivamente; (NS) sem diferenca significativa. Cistos de espermatogdnia tipo
A indiferenciada (A..e), espermatogdnia tipo A diferenciada (Agy), espermatogonia tipo B (SpgB), espermatdceito

primario em paquiteno (Spc,) e espermatides (Spt).

Quanto ao tratamento com o BPAF, apenas a concentragdo de 0,5 ng/L foi capaz de
reduzir a 4rea ocupada pelos cistos de Spc, (Fig 2A). A propor¢do da area ocupada pelo cistos
de espermatogdnias ndo sofreram alteracdo, excetuando-se Ay na concentracdo de 50 pg/L

(Fig 2C). No mais, a area dos cistos de Spt ndo foram alterados (Fig 2).
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Fig. 2. Analises histomorfométricas dos testiculos de zebrafish cultivados apo6s exposi¢cio ao BPAF. Proporc¢ao
de area de superficie ocupada por cistos espermatogénicos apds 7 dias de incubagdo na presenca de DMSO
(0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes concentragdes. (A) 0,5 pg/L de BPAF. (B) 5 pg/L de
BPAF. (C) 50 pg/L de BPAF. Dados representados como fold change do grupo basal. Os resultados estio expressos
na forma de média + erro padrdo (n=8). (*) representa diferencas significativas observadas entre os diferentes
grupos com p < 0,05; (NS) sem diferenca significativa. Cistos de espermatogdnia tipo A indiferenciada (A.q),
espermatogonia tipo A diferenciada (Agyy), espermatogonia tipo B (SpgB), espermatocito primario em paquiteno

(Spcyp) e espermatides (Spt).

3.2 Analise de expressio génica dos efeitos do BPS e do BPAF na espermatogénese do

zebrafish

Os contaminantes ambientais BPS e BPAF foram capazes de afetar a expressao génica
dos testiculos de zebrafish apds os 7 dias de exposicao em relacdo aos seus respectivos grupos
controle (Fig 3 e Fig 4). O tratamento com o BPS na concentragdo de 50 png/L foi capaz de
reduzir significativamente sycp3/ - marcador de profase da meiose — em relagdo a condigdo
basal (Fig 3C). Os genes marcadores de espermatogdnias (pousf3, nanog e dazl) tiveram
expressoes alteradas na concentragdo de 5 pg/L do BPS, apresentando reducdo de expressao.
(Fig 3B). A expressao dos genes das enzimas esteroidogénicas (cypl9ala, star e cypl7al)
mostra-se elevada na presenca do BPS (0,5 ug/L) (Fig 3A). Da mesma forma, cyp/9ala teve
sua expressao estimulada na concentracao de BPS (50 pg/L) (Fig 3C). Nenhuma concentragao
do BPS foi capaz de alterar a expressao dos receptores de estrogeno (esr! e esr2a) (Fig 3). O
gene noxa — marcador de apoptose — apresentou aumento significativo na concentragao de 0,5
ng/L (Fig 3A). Por fim, as exposigdes ao BPS foram capazes de afetar a expressao de enzimas
de regulagdo epigenética, no entanto, modulando apenas o gene hdac4, que sofreu alteracao em
todas as concentragdes avaliadas; reducdo de expressdo com 0,5 pg/L do BPS (Fig 3A) e

estimulo em 5 pg/L (Fig 3B) e 50 pg/L do BPS (Fig 3C).
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Fig. 3. Anélise de expressiao génica dos testiculos de zebrafish cultivados apds exposicio ao BPS. Expressao
relativa dos genes marcadores de espermatogonias (pousf3, nanog, dazl), profase da meiose (scyp3[), enzimas de
esteroidogénese (cypl9ala, star, cypl7al), receptores de estrogeno (esrl, esr2a), marcador de apoptose (noxa), e
genes de regulagdo epigenética (dnmt), tetl, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) em culturas de testiculos de zebrafish,
apos 7 dias de incubagdo na presenca de DMSO (0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes
concentragoes. (A) 0,5 ng/L de BPS. (B) 5 pg/L de BPS. (C) 50 pg/L de BPS. Os Cts foram normalizados pelo
gene de referéncia (B- actina) e expressos relativos ao grupo basal (DMSO). Os dados estdo apresentados com a
média + erro padrdo (n=8) e como fold induction do controle (condicdo basal, ou seja, testiculos cultivados apenas
em L-15 e DMSO 0,0001% v/v) representado pela linha tracejada. (*) representa diferenga significativa (p<0,05),

(**) representa diferenca significativa (p<0,01), (NS) sem diferenca significativa.

O tratamento com o BPAF foi capaz de modular significativamente a expressdo de
sycp3l, em relagao a condig¢ao basal em todas as concentragdes avaliadas, apresentando reducao
de seus niveis na exposicao com 0,5 ng/L. do BPAF (Fig 4A), e aumento nas concentragdes
maiores (Fig 4B, 4C). Os genes marcadores de espermatogonias tiveram expressoes alteradas
nas concentragdes de 5 pg/L (redugdo do nanog) (Fig 4B) e 50 pg/L (aumento do pousf3 e dazl)
(Fig 4C). O tratamento com o BPAF foi capaz de modular a expressdao dos genes das enzimas
de esteroidogénese em todas as concentragdes (Fig 4). A uma concentragdo de 0,5 pg/L, houve
queda na expressao do star e cypl7al (Fig 4A), enquanto em 5 ug/L, ocorreu estimulo da
expressao do star (Fig 4B). Ja em 50 pg/L, observou-se um aumento na expressao do cypl9ala,

star e cypl7al (Fig 4C).
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Fig. 4. Analise de expressdo génica dos testiculos de zebrafish cultivados apds exposicio ao BPAF. Expressao
relativa dos genes marcadores de espermatogonias (pousf3, nanog, dazl), profase da meiose (scyp3[), enzimas de
esteroidogénese (cypl9ala, star, cypl7al), receptores de estrogeno (esrl, esr2a), marcador de apoptose (noxa), e
genes de regulagdo epigenética (dnmt), tetl, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) em culturas de testiculos de zebrafish,
apos 7 dias de incubagdo na presenca de DMSO (0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes
concentragoes. (A) 0,5 pg/L de BPAF. (B) 5 pg/L de BPAF. (C) 50 pg/L de BPAF. Os Cts foram normalizados pelo
gene de referéncia (B- actina) e expressos relativos ao grupo basal (DMSO). Os dados estdo apresentados com a
média + erro padrdo (n=8) e como fold induction do controle (condicdo basal, ou seja, testiculos cultivados apenas
em L-15 e DMSO 0,0001% v/v) representado pela linha tracejada. (*) representa diferenga significativa (p<0,05),

(**) representa diferenca significativa (p<0,01), (NS) sem diferenca significativa.

Ao contrario do BPS, o BPAF foi capaz de modificar a expressdo dos receptores de
estrogeno (esrl e esr2a), promovendo redugdo da expressao génica na concentracao de 0,5 ug/L
(Fig 4A). Os niveis relativos de mRNA do gene noxa apresentaram aumento significativo na
concentragdo de 5 pg/L (Fig 4B). Por ultimo, o tratamento com o BPAF foi capaz de afetar a
expressao génica de todas as enzimas de regulacdo epigenética avaliadas (dmnt5, tetl, ezh2,
kdmo6b, kat6a e hdac4) que apresentaram respostas variaveis de acordo com as concentragoes
do BPAF utilizadas (Fig 4). A exposicdao com 0,5 pg/L do BPAF reduziu a expressdo das
enzimas responsaveis por metilacdo (ezh2) e desmetilacdo (kdm6b) de histonas (Fig 4A). A
exposicao com 5 pg/L do BPAF aumentou os niveis relativos de mRNA das enzimas
responsaveis por metilacdo do DNA (dnmt5) e metilagdo das histonas (ez42), além disso,
reprimiu a expressao das enzimas responsaveis por acetilacdo (kat6a) e desacetilagdo (hdac4)
das histonas (Fig 4B). A exposicao com 50 ug/L do BPAF foi a tinica condi¢do capaz de afetar
a expressao da enzima Tetl - responsavel pelo processo de desmetilacio do DNA — diminuindo
sua expressao (Fig 4C). Vale destacar que todas as concentragdes do BPS e do BPAF avaliadas

foram capazes de modular a expressdo da enzima hdac4.

4. Discussao

Os alternativos ao BPA - BPS e o BPAF - sdo desreguladores enddcrinos de preocupacao
emergente capazes de afetar fungdes reprodutivas como ja reportados em diversos organismos
modelo (Shi et al., 2015; Ullah et al., 2018; Wu et al., 2019; Cai et al., 2020; Dai et al., 2021;
Meng et al., 2023; Yin et al., 2023). No entanto, a literatura € incipiente no tocante aos efeitos

desses contaminantes na espermatogénese de peixes, particularmente do ponto de vista celular
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e molecular. Ademais, nao foram encontrados trabalhos que tenham realizado ensaios ex vivo
capazes de avaliar os efeitos diretos destes andlogos ao BPA na espermatogénese de peixes.
Aqui, avaliamos os efeitos do BPS e o BPAF na espermatogénese do zebrafish, através de
cultura de testiculos, um método bem validado para avaliar os efeitos da exposi¢ao direta de
substancias diversas no nicho espermatogonial, € consequentemente, na espermatogénese (Leal
et al., 2009a; Morais et al., 2013; Nobrega et al., 2015; Crespo et al., 2016; Rodrigues et al.,
2022; Costa et al., 2024). Nossos resultados mostraram que o BPS e o BPAF sdo capazes de
afetar, ex vivo, a espermatogénese do zebrafish. As concentragdes de 0,5; 5 e 50 pg/L do BPS
reduziram a area ocupada pelos cistos de espermatocitos em paquiteno apds 7 dias de exposicao
em relacdo aos seus respectivos grupos basais. Os cistos de espermatodcito em paquiteno (Spc,)
foram escolhidos como modo de quantificar a entrada em meiose I, este estdgio em especifico
foi selecionado por apresentar evidentes caracteristicas morfoldgicas de facil visualizagdo em
microscopio; os espermatocitos em paquiteno sdo o maior tipo celular entre os espermatdcitos
(cistos em meiose), seu nucleo € mais denso e contém cromossomos como linhas em negrito da
periferia até a parte central do nucleo (fibras do complexo sinaptonémico) (Leal et al., 2009b).
O efeito do BPS nas concentragdes de 0,5; 5 e 50 pg/L em Spc, evidéncia a capacidade do BPS
em reduzir a entrada em meiose 1. Corroborando este achado histomorfométrico, o BPS a 50
ng/L reduziu significativamente os niveis relativos de sycp3/; utilizado como gene marcador de
profase da meiose I por codificar um componente do complexo sinaptonémico (Saito et al/ 2011;
Tovo-Neto et al., 2020; Dai et al., 2021). Da mesma forma, o BPS nas concentragdes de 0,5 e
50 pg/L também foi capaz de reduzir a propor¢do de area dos cistos pos-meidticos (Spt).
Igualmente, Ullah e colaboradores (2018b) observaram redugdo de espermatocitos e
espermatides em testiculos de ratos adultos apos ingestdao de 50 pg/L do BPS diluidos em 4gua

por 48 semanas, evidenciando que o BPS pode afetar a meiose em diferentes organismos.

De forma menos expressiva, o BPAF reduziu a propor¢do de area dos Spc, apenas na
menor concentragdo (0,5 pg/L) em relagdo ao grupo basal, reducdo que também foi
acompanhada pela queda acentuada da expressdo do sycp3/. No entanto, a histomorfometria
das demais concentracdes do BPAF (5 e 50 pg/L), apesar de indicarem tendencia de queda dos
Spc, (ndo significativo), apresentaram aumento da expressdo de sycp3l. Ye e colaboradores
(2023) encontraram que sycp3/ € mais expressa nos estagios de leptdteno e zigdteno e pouco
expressa em paquiteno, evidenciando que sycp3/, apesar de ser marcador de proéfase da meiose
I, ndo ¢ um marcador ideal para correlacdo direta com Spc,. Por fim, os resultados da

histomorfometria revelam que o BPAF, tal como observado para o BPS, também ¢ capaz de
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afetar a meiose, reduzindo a propor¢ao de Spc,. Porém, os resultados indicam que para o BPAF
estd capacidade ndo ¢ diretamente proporcional a concentracao utilizada, visto que as duas
maiores concentragdes (5 e 50 ng/L) do BPAF nao afetaram significativamente Spc,, sendo,

portanto, uma resposta nao monotonica.

A fim de investigar os possiveis efeitos do BPS e do BPAF na geragdo espermatogonial,
foi quantificada a expressao dos genes marcadores de espermatogonias: pouSf3, nanog e dazl
(Tovo-Neto et al 2020; Costa et al., 2024). As concentracdes 0,5 e 50 pg/L do BPS ¢ 0,5 ng/L
do BPAF ndo causaram qualquer alteracdo em genes marcadores espermatogonias e, alinhado
a isto, ndo apresentaram modificacdo na area ocupada pelos cistos espermatogoniais avaliados
(Auna, Agire SpgB). No entanto, ndo houve correspondéncia entre a histomorfometria dos cistos
espermatogoniais avaliados e seus respectivos genes marcadores nas concentragdes de 5 pg/L
do BPS e 5 ¢ 50 ug/L. do BPAF. Em especial 5 pg/L do BPS, onde as quedas acentuadas nos 3
marcadores espermatogonias (pousf3, nanog e dazl) nao foi acompanhada por modificagdo da

quantidade dos cistos espermatogonias.

Assis e colaboradores (2018), utilizando 17-B estradiol (E2) em machos adultos de
zebrafish, ndo encontraram modulagdo no gene marcador de espermatogonia avaliado, dazl,
apesar da resposta celular ter sido queda de SpgB. Da mesma forma, Costa e colaboradores
(2024) observaram em explantes testiculares cultivados por 7 dias, queda de poujf3 nao
refletindo em queda de Auuq. Além disso, encontraram estimulo de daz/ ndo alinhado ao dado
histomorfométrico (houve queda de cistos de Agir € SpgB). Ou seja, assim como no presente
trabalho, ¢ possivel que os niveis de mRNA dos genes marcadores espermatogoniais nao
reflitam simplesmente a histomorfometria, mas também respondam a condigdes nao
identificadas relacionadas aos tratamentos (Assis et a/ 2018). Além disso, a variagcdo dentro das
espermatogonias dos tipos Auna € A 4iy pode resultar em subpopulacdes de espermatogdnias
expressando poulf3 e dazl diferencialmente (Costa et al., 2024). Apesar de ndo termos
encontrado correspondéncia na histomorfometria em todas as concentragdes, o BPS e o BPAF
foram capazes de modular genes marcadores de espermatogdnias. Até onde sabemos, este foi o
primeiro trabalho a avaliar o efeito do BPS e do BPAF na expressao de genes marcadores

espermatogoniais em testiculos de peixes adultos.

A esteroidogénese € um processo indispensavel para a manutengdo e progressao da
espermatogénese (Sharma & Agarwal., 2011). No presente trabalho, vimos que tanto o BPS

como o BPAF foram capazes de modular a expressdo de enzimas esteroidogénicas. A enzima
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Cyp19al esta envolvida na sintese de estrogeno através da conversdao de andrégenos (Tong et
al., 2003; Hinfray et al., 2013). Estudos com diferentes concentracdes de E2 e tempos de
exposicao, mostraram que o E2 possui efeito inibitorio da espermatogénese em zebrafish,
estando envolvido na reducao dos cistos em meiose (De Waal et al., 2009; Hinfray et al., 2013,
Assis et al., 2018). Aqui, encontramos nas concentragdes do BPS a 0,5 pg/L e 50 pg/L,
concomitantemente as redugdes de Spc, e Spt, aumento do cypl9ala, indicando a formagao de
um ambiente de bloqueio a entrada da meiose. Da mesma forma, 50 png/L do BPAF também foi
capaz de estimular significativamente a expressao de cyp/9ala, apesar de ndo ocorrer queda

significativa de Spc,.

cypl9ala ¢ considerado um gene predominantemente mais expresso em fémeas de
zebrafish (Rodriguez-Mari ef al., 2010; Tzung ef al., 2015). Nossos resultados mostraram que
todas as concentragdes do BPS e do BPAF estimularam a expressdo de cypl/9ala, ou
apresentaram tendéncia de aumento. O estimulo de cyp/9ala, junto a queda de Spc, (0,5; 5 e
50 pg/L do BPS; e 0,5 png/L do BPAF) e Spt (0,5 e 50 pug/L do BPS) apontam para um possivel
efeito estrogénico do BPS e do BPAF em explante testiculares. Estudos in silico e in vitro,
demonstraram que o BPAF ¢ potencialmente mais estrogénico que o BPA, por apresentar maior
afinidade pelos receptores de estrogeno ERa e ERS (Matsushima et al 2010; Mu et al 2018).
Além disso, o BPAF apresenta a maior atividade estrogénica em embrides de zebrafish em

comparag¢do ao BPA e o BPS (Mu et al., 2018).

A enzima Star ¢ o principal fator regulando a atividade esteroidogénica (Yu et al 2014,
Bhat et al., 2021). Por sua vez, dentre outras fungdes, a enzima Cypl7al € importante para a
producdo de androgenos (Porubek et al., 2013; Bacila et al., 2021). De modo geral, encontramos
correlagdo diretamente proporcional entre a expressao do star e cypl7al tanto no grupo do BPS
como do BPAF. Nas concentragdes 0,5 ug/L do BPS e 50 ug/L do BPAF houve estimulo da
expressdo de ambos os genes, e em 0,5 ng/L. do BPAF redugdo da expressdo dos mesmos. A
mesma correlacdo diretamente proporcional foi encontrada nos testiculos de machos adultos de
zebrafish apds tratamento in vivo com 5, 25 e 125 pg/L do BPAF por 120 dias (Shi ez al., 2015)
e com 0,5, 5 ¢ 50 pg/L do BPS por 21 dias (Ji ef al., 2013). Juntos, os dados evidenciam que
tanto o BPS como o BPAF sdo capazes de modular a expressdo do gene star. No entanto, o
BPAF apresentou maior capacidade de modular os niveis de mRNA do star em comparagdo ao
BPS, regulando sua expressao em todas as concentragdes do BPAF utilizadas. De modo
semelhante, também em explantes testiculares, a expressdao do star e cypl7al também foi

modulada por E2 (10 nM; 6 dias de tratamento), em correlacdo diretamente proporcional (De
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Waal et al., 2009). Os dados indicam que os genes star e cypl7al tendem a responder de forma

conjunta aos compostos estrogé€nicos/potencialmente estrogénicos.

Quanto aos niveis de mRNA dos receptores de estrogeno (esr! e esr2a), nenhuma
concentragdo do BPS foi capaz de regular sua expressdo. Mu e colaboradores (2018) ndo
observaram modulacdo dos receptores de estrogeno (esrl, esr2a e esr2b) em embrides de
zebrafish tratados com trés diferentes concentragdes do BPS (0,5; 5 e 25 mg/L). Da mesma
forma, Ji e colaboradores (2013) em machos adultos de zebrafish tratados com 0,5; 5 ¢ 50 pg/L
do BPS por 21 dias, também ndo encontraram diferenga significativa na expressao de era (esrl)
e erf (esr2b) nos testiculos. Juntos, os dados apresentados sugerem que o BPS tem pouca
capacidade de modular a expressao de esr/ e esr2a. Além disso, foi constatado in silico que o
BPS tem baixa afinidade pelos receptores de estrogeno em zebrafish (Mu et al., 2018), o que

pode justificar sua incapacidade de modular os niveis de mRNA dos receptores de estrégeno.

Diferentemente, o BPAF foi capaz de modular a expressao de esr/ e esr2b na
concentracdo de 0,5 pg/L. Mu e colaboradores (2018) constataram a inibicdo dos niveis de
mRNA de esr2a e esr2b na concentragdo mais baixa de seu estudo, 0,02 mg/L. Este resultado
coincide com o observado no presente trabalho, onde a menor concentragdo do BPAF (0,5
ug/L), diminuiu a expressdo de esr2b e esrl. Estes dados sdo condizentes com um estudo
anterior em células de linhagem humana, que indicou que o BPAF —a depender da concentragao
- pode atuar como agonista (doses mais altas) ou antagonista (doses mais baixas) do Era e Erf
(Lietal., 2012), podendo aumentar (doses mais altas) ou reduzir (doses mais baixas) os niveis
de mRNA dos genes esr! e esr2. Além disso, Meng e colaboradores (2023) demonstraram que
o BPAF (200 pg/L) estimula a expressao de era (esr/) e erp (esr2b) em testiculos de zebrafish
adultos. Juntos, em contraposi¢cdo ao BPS, os resultados mostram que o BPAF tem capacidade

de modular a expressao dos receptores de estrogeno.

Na literatura diversos trabalhos mostram os efeitos antiandrogénicos do BPS em
diversos organismos modelo (Kitamura ef al., 2005; Rochester & Bolden., 2015; Conroy-Ben
et al., 2018; Pelch et al., 2019; Park et al., 2022). O desequilibrio nos niveis de esteroides
gonadais pode afetar a performance reprodutiva e o processo espermatogénico. Considerando
isso, levantamos a possibilidade de o BPS ter reprimido os cistos meidticos Spc, € os pos-
meiodticos Spt via interacdo com a sintese ou atividade de hormodnios androgénicos, como a
testosterona ou 11- Ketotestosterona (11-KT) os dois fisiologicamente mais relevantes

androégenos em zebrafish (De Waal et al 2008). O hormoénio 11-KT ¢ indutor da
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espermatogénese em peixes (Miura ef al/ 1991; Miura & Miura., 2003; De Waal et al 2008) e
principal horménio androgénico em zebrafish machos adultos (De Waal et a/ 2008). Em
explantes testiculares de zebrafish, o 11-KT possibilita que os cistos da linhagem germinativa
realizem meiose e completem a espermatogénese, promovendo diferenciacdo nos estagios
finais do processo espermatogénico (Leal et al 2009a). Desta forma, aventamos a possibilidade
de um efeito estrogénico indireto, via interferéncia do BPS em androgenos, em especial o 11-

KT, levando a reducao dos cistos de Spc, e Spt.

A inibi¢ao mediada por androgenos na expressao génica de genes da via esteroidogénica
pode fazer parte de um ciclo de feedback negativo para prevenir superestimulo da
esteroidogénese (Garcia-Lopez ef al., 2010). Leal e colaboradores (2009a) observaram uma
relacdo inversamente proporcional entre a liberacdo de 11 KT e os niveis de cypl7al em
explantes testiculares em meio de cultura basal. Na concentragdo de 0,5 pg/L do BPS,
encontramos aumento dos niveis de mRNA de ¢yp!7al, podendo sugerir queda do estimulo de

11-KT. No entanto, ndo quantificamos 11-KT, impedindo que a suposi¢do seja averiguada.

Por fim, dada a capacidade singular da concentragao mais baixa (0,5 png/L) do BPAF em
reprimir a propor¢do dos cistos meiodticos Spcp, reduzir os niveis de mRNA do gene marcador
de profase da meiose (scyp3/), dos genes da via esteroidogénica (star, cypl7al) e dos receptores
de estrogeno (esr/ e esr2a) em comparagdo as maiores concentragdes (5 ug/L e 50 ug/L) do
BPAF, sugere-se uma relacdo nao monotdnica para o BPAF. Convencionalmente, a resposta
aumenta proporcionalmente a dose, seguindo o dogma “a dose faz o veneno” (Villar-Pazos et
al 2017). No entanto, diversos desreguladores endocrinos, induzem relagdo de dose e resposta
que ndo sdo convencionais (ndo monotonica; NMDR), o que tem implica¢des significativas na
avaliacdo de riscos. (Villar-Pazos et a/ 2017). A ndao monotonicidade ¢ frequentemente
observada ap6s exposicoes a hormdnios ¢ EDCs em culturas de células e animais e em
populagdes humanas. (Vandenberg et al., 2014). Sendo comum na literatura sobre BPA,
ocorrendo dose resposta ndo monotdnica em mais de 20% de todos os experimentos
examinados (Vandenberg et al., 2014). No entanto, a literatura a respeito da relacdao entre o
BPAF e monotonicidade ainda ¢ incipiente, e precisa ser melhor estudada para compreender os

mecanismos subjacentes relacionados.

Curiosamente, dentre as 3 concentragoes testadas (0,5; 5 e 50 pg/L) do BPS, foi na dose
de 0,5 ug/L que mais genes de enzimas esteroidogénicas (cypl9ala, star e cypl7al) foram

afetados, indicando maior desregulacdo da via esteroidogénica com a concentragao mais baixa.
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Este achado ¢ complementado pelo fato de que 0,5 pg/L do BPS foi a tnica dose que resultou
em um aumento significativo na expressao do marcador de apoptose (noxa), sugerindo que a

relagdo para o BPS em explantes testiculares também possa ser ndo monotonica.

A espermatogénese compreende uma série de modificagdes epigenéticas complexas, tais
como metilacdo de DNA e remodelagdo de histonas por metilagdo ou acetilagdo, as quais sao
essenciais para a formagao dos gametas masculinos. Alteragdes epigenéticas durante as fases
pré-meiodtica e meiodtica podem comprometer a formagao das células haploides, modificando o
epigenoma dos gametas e acarretando consequéncias sérias ndo apenas no processo
espermatogénico em si, mas também sobre a descendéncia (Hazzouri et al., 2000; Champroux
et al.,2018; Gonzalez-Rojo et al 2019). Desta forma, o processo espermatogénico ¢ uma janela
vulneravel a exposi¢do a substancias epigenotoxicas (Gonzalez-Rojo et al 2019). No presente
estudo, avaliamos os potenciais efeitos causados pelos bisfenois alternativos BPS e o BPAF a

expressao das enzimas de regulagdo epigenética.

Dito isso, vimos que a exposicao ao BPS e ao BPAF em explantes testiculares ¢ capaz
de modificar a expressdo de genes envolvidos em regulagdo epigenética. Nossos resultados
mostram que todas as 3 concentragdes do BPS (0,5; 5 ¢ 50 pg/L) e do BPAF (0,5; 5 ¢ 50 ug/L)
foram capazes de modular a expressdo das enzimas de regulacdo epigenéticas em diferentes
intensidades. O BPS foi capaz de regular apenas a expressdo da enzima envolvida em
desacetilacdo (hdac4) de histonas. Nao encontramos indicios de que o BPS possa interferir com
a expressdo de genes envolvidos nos processos de metilacdo e desmetilagdo do DNA ou
metilacdo e desmetilacdo das histonas, visto que os niveis de mRNA das enzimas dnmt5, tetl,
ezh2 e kdm6b ndo foram alterados em qualquer concentra¢do. Por outro lado, o BPAF aparenta
maior capacidade de promover modificagdes epigenéticas, modulando a expressao de genes de

todos os principais processos de regulacao epigenética abordados neste estudo.

O BPAF foi capaz de regular os genes envolvidos em: metilagdo do DNA (estimulo do
dnmt5 com 5 pg/L); desmetilacdo do DNA (estimulo do tet/ com 50 ug/L); metilacdo de
histonas (repressao do ezh2 com 0,5 ug/L e estimulo com 5 pg/L); desmetilagdo de histonas
(inibicdo do kdm6b com 0,5 ng/L); acetilagdo de histonas (inibi¢do do kat6a com 5 pg/L); e
desacetilacdo de histonas (estimulo do idac4 com 0, 5 e 50 pg/L e inibi¢do com 5 pg/L).
Alteragdes nesses processos de regulacao epigenética, sugeridos pelas modificagdes nos niveis
de mRNA citados acima, podem modificar a informag¢do paterna herdada pela prole, seja pelo

perfil da cromatina, ou pelos RNAs transferidos via esperma (Lombo et al., 2019; Gonzalez
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Rojo et al 2019, Lomb6 & Herraez et al., 2021). O desbalango nos niveis de RNA poderia
modificar a informacao transferida para os embrides ap0s fertilizagdo, e, entre outros impactos,
afetar a coordenacdo de eventos no zigoto (Miller & Ostermeier, 2006, Dadoune., 2009,
Santiago et al., 2022). Gonzalez-Rojo e colaboradores (2019), avaliaram os efeitos in vivo do
BPA na espermatogénese do zebrafish apds 21 dias de exposi¢do, encontrando estimulo da
expressdo do dnmt5, kdm6b e hdac4 e redugdo do kat6a na concentragdo de 2000 pg/L.
Igualmente, hdac4 foi modulada em todas as concentragdes (0,5; 5 e 50 ug/L) do BPS e do
BPAF avaliadas. Indicando que, possivelmente, entre os principais bisfenois (BPA, BPS e
BPAF) produzidos (Qiu ef al., 2021; Pang et al., 2019), a acetilagdo de histonas ¢ impactada

nos testiculos de zebrafish.

Diversos trabalhos propdem que modificagdes nos niveis de mRNA do espermatozoide
podem ser responsaveis por malformacdes na prole apos exposi¢do do paternal a bisfenois
(Lombo et al., 2019; Gonzalez Rojo ef al 2019, Lombo6 & Herraez et al., 2021; Zhang et al.,
2022). Zhang e colaboradores (2022) encontraram que a exposicdo de machos adultos de
zebrafish a 10 pg/L do BPAF por 28 dias reduz a taxa de eclosdo, aumenta a mortalidade e afeta
fatores comportamentais da prole. Além disso, as larvas resultantes da reprodu¢ao dos machos
tratados, apresentaram reducdo da expressdo de dnmt5. Ji et al 2013, também encontraram
indicios de modifica¢do da informacdo dos gametas. Ao cruzarem machos e fémeas tratados
como BPS a5 e50pg/Lpor21 dias, encontraram atraso e redugdo da taxa de eclosdo da prole,
no entanto, a atividade de enzimas de regulagdo epigenética, ou suas expressoes, ndo foram

avaliadas no trabalho.

5. Conclusao

Neste trabalho avaliamos o efeito da exposicao direta ao BPS e ao BPAF em explantes
testiculares de zebrafish. Nossos resultados apontam que os efeitos ex vivo do BPS e do BPAF
na espermatogénese sejam ndo monotdnicos. Além disso, destacamos que a exposi¢do ao BPS
e ao BPAF ¢ capaz de afetar a espermatogénese, reduzindo a entrada em meiose (Spcp) e
consequentemente reduzir a drea ocupada pelos cistos pds-meidticos (Spt; para o BPS) a
depender da concentragao utilizada. Além disso, sugerimos que o efeito estrogénico do BPS na
espermatogénese nao seja via receptores de estrogenos, mas sim de forma indireta, por agao
antiandrogénica. De modo contrario, propormos que o BPAF apresenta a¢do estrogénica direta

via receptores de estrogeno. Adicionalmente, vimos que a exposi¢ao ex vivo ao BPS e ao BPAF
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¢ capaz de modificar a expressdo de genes de enzimas de regulagdo epigenética. Por fim, o
presente trabalho fornece evidéncias de que a desregulacdo endocrina do BPS e BPAF impacta
a transcricdo de diversos genes nos testiculos, em particular genes envolvidos na regulagdo
epigenética, sugerindo consequéncias intergeracionais. Nosso estudo evidencia os efeitos
toxicos do BPS e BPAF na espermatogénese de zebrafish, refor¢ando as comprovagdes
cientificas sobre a toxicidade desses compostos alternativos. Estes achados destacam a urgéncia

de implementar politicas publicas para restringir e remover essas substancias do ambiente.
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Capitulo 2

Bisfenol-S (BPS) tem efeito androgénico,
estimula a espermatogénese e afeta o
desenvolvimento e a sobrevivéncia dos
embrioes de modo intergeracional em
zebrafish (Danio rerio)
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Resumo

O Bisfenol S (BPS) é um plastificante de preocupagdo emergente, amplamente detectado no meio
ambiente e na biota, por ter a capacidade de se dissociar dos materiais que compdem. O BPS atua como
desregulador enddcrino xenoestrogénico, podendo afetar a esteroidogénese e interferir com o eixo HPG
(Hipotalamo-pituitaria-gonadal). No presente estudo, machos adultos de zebrafish foram expostos a
concentracdo ambientalmente relevante de BPS (0,5 pg/L) por 14 dias. Os efeitos na producao de 11-
KT, espermatogénese e qualidade espermadtica foram investigados. Além disso, verificamos possiveis
impactos do BPS na informacdo paterna, efetuando a reproducdo com fémeas ndo tratadas, onde
avaliamos efeitos intergeracionais analisando eclosdo, desenvolvimento, sobrevivéncia e expressiao
génica da prole. Adicionalmente, os mesmos parametros foram investigados em embrides diretamente
expostos ao BPS (0,5 pg/L). Pela primeira vez, um efeito androgénico do BPS in vivo foi descrito,
elevando a concentra¢do do 11-KT no plasma e nos testiculos, além de estimular os cistos meiodticos
(espermatdcitos; Spc), pos-meidticos (espermatides; Spt) e a producdo de espermatozoides (Spz).
Alinhado a estas alteragdes histomorfométricas, a expressao génica refletiu este ambiente pro-
diferenciagdo, com aumento da expressao do gene marcador de profase da meiose (sycp3/) e da produgdo
de androgenos (cypl7al). Ademais, a exposi¢ao ao BPS estimulou uma série de genes envolvidos em
regulacdo epigenética. Contudo, este efeito androgénico nao se refletiu na qualidade espermatica e na
viabilidade dos embrides, que foram impactados negativamente. A analise da qualidade espermaética
revelou alteragdes de pardmetros da cinética dos espermatozoides, em especial a queda de motilidade.
Na geracdo F1, houve acentuado atraso nas taxas de eclosdo, notavel aumento de malformagdes como
auséncia de formacdo de somitos e ndo desprendimento da cauda, além de mortalidade alta. As larvas
diretamente expostas ndo apresentaram qualquer alteragdo de desenvolvimento ou aumento significativo
de mortalidade. Efeitos estrogé€nicos ndo foram identificados nos adultos expostos e nas larvas F1.
Todavia, as larvas diretamente expostas apresentaram aumento dos niveis de mRNA de genes
marcadores de atividade estrogénica (esrl, cypl9alb e vgtl). De forma inédita, o presente trabalho
identificou efeito intergeracional do BPS na informacdo paterna, demonstrando que expor o macho
parental ao BPS foi mais prejudicial ao desenvolvimento e sobrevivéncia dos embrides do que a
exposicao direta dos embrides ao BPS. Por fim, nosso trabalho proporciona maior compreensdo das
consequéncias do BPS na fisiologia de peixes. Aqui, ampliamos a perspectiva a respeito dos efeitos do
BPS na produc@o hormonal, espermatogénese, qualidade espermadtica e informacdo paterna sobre a
viabilidade da prole.
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1. Introducao

O bisfenol S (4-hydroxyphenyl sulfone; BPS) ¢ um plastificante substituto ao BPA
(BPA-free) que possui uma série de aplica¢des industriais, como a produgdo de colas epdxi,
plasticos de policarbonato, papéis térmicos de recibos e produtos voltados para o consumo,
como enlatados, embalagens de alimentos e garrafas d’agua. (Ji et al., 2013; Wu et al., 2019;
Tumu et al., 2023; Fu et al., 2024). Além disso, os bisfenois, incluindo o BPA e seus anélogos,
podem dissociar-se dos materiais que compdem, ocorrendo transferéncia para o meio ambiente
e a biota (revisado por Lo Nostro et al., 2023). O BPS foi detectado em amostras humanas de
urina (Liao ef al., 2012) e sangue (Fu ef al., 2024); e estd presente em sedimentos, poeira de
residéncias e dguas de superficie (Qiu et al., 2019). Em é4guas de superficie, pode exceder
1pg/L, com concentragdo maxima reportada de 6,84 pg/L no rio Adyar, india (Yamazaki et al.,
2015, Qiu et al., 2019). Em alguns ambientes aquaticos, como o Pearl River (China) e o Adyar
River (India) o BPS j4 ultrapassa a concentragdo do BPA (Yamazaki et al., 2015). Visto ainda
que o BPS ¢ o principal substituto ao BPA (Mornagui et al., 2019) e mais resistente a
biodegradacao (Frankowski et al., 2020; Yang et al., 2019), luminosidade e temperatura (Fang
et al., 2020) ¢ plausivel projetar que o BPS possa ultrapassar as concentragdes ambientais do
BPA, causando impactos ecoldgicos que precisam ser melhor investigados, em especial, nos
organismos aquaticos, devido a sua alimentacdo, reproducdo e desenvolvimento em ininterrupto

contanto com contaminantes ambientais.

O BPS ¢ considerado um contaminante ambiental de preocupacdo emergente (Cesen et
al., 2019; Gonzélez-Rubio et al., 2021; Askarniya et al., 2023), um composto xenoestrogénico
capaz de se ligar aos receptores de estrogeno (Mornagui ef al., 2019; Mu et al., 2018), sendo,
portanto, considerado um desregulador endécrino (EDC) (Perera et al., 2017; Hercog et al.,
2019; Cambien et al., 2023). A reproducdo em peixes ¢ regulada pelo eixo hipotalamico-
hipofisario-gonadal (HPG) através de interagdes coordenadas entre os hormonios esteroides
produzidos pelas gonadas (Ma et al., 2012; Ji et al., 2013). Por ser um composto estrogénico/e
ou antiandrogénico, o BPS pode interferir na produgdo de estrogenos e androgenos e
consequentemente no eixo HPG, afetando a reproducao dos peixes (Liu et al., 2010; Ji et al.,
2013; Chen et al., 2016; Hercog et al., 2019; Lee et al., 2021). Em mamiferos, alguns estudos
tém mostrado que o BPS prejudica a espermatogénese (Ullah ef al., 2018; Dai et al., 2021;
Darghouthi et al., 2022; Molangiri et al., 2022). No entanto, em peixes, os mecanismos de

moleculares dos efeitos do BPS na espermatogénese permanecem desconhecidos.
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Recentemente, houve aumento substancial de publicagdes que descrevem os efeitos dos
EDCs na reproducao dos peixes, com foco na qualidade dos gametas (Carnevali et al., 2018).
Dentre os EDCs estudados, foi demostrado que bisfenois podem reduzir a qualidade
espermatica, sendo relatado alteragdes na densidade, motilidade e fertilidade dos
espermatozoides em diversas espécies (vom Saal et al., 1998; Ruan et al., 2015, Chen et al.,
2017; Carnevali et al., 2018; Sahu et al., 2023, Torres-Badia et al., 2023; Ryu et al., 2023;
Presunto et al., 2023). Trabalhos anteriores em mamiferos tenham demonstrado que o BPS foi
capaz de afetar a qualidade espermatica, alterando parametros como concentragao ¢ motilidade
(Sahu et al., 2023, Torres-Badia et al., 2023; Shi et al., 2017), faltam estudos que avaliem os

efeitos do BPS na qualidade espermatica em peixes.

A maiorias dos poluentes ambientais ndo sio mutagénicos, mas podem aumentar o risco
de doengas transgeracionais por meio de mecanismos epigenéticos (Jirtle & Skinner, 2007,
Hanson & Skinner, 2016; Hao et al., 2022).Considerando que a espermatogénese envolve uma
série de complexas modificacdes epigenéticas, como metilagdo de DNA e remodelagdo de
histonas; e que tais alteragdes durante este processo podem ter consequéncias para as proximas
geracdes (Hazzouri et al., 2000; Strazzullo et al., 2017; Champroux et al., 2018; Gonzalez-Rojo
et al., 2019), torna-se evidente que o processo espermatogénico constitui uma janela vulneravel
a exposicdo a substancias epigenotoxicas (Pilsner ef al., 2017; Gonzalez-Rojo et al., 2019).
Desta forma, ¢ de suma importancia verificar as consequéncias do BPS na informacao paterna,

bem como na prole subsequente.

Dado o contexto e motivos supramencionados, o presente estudo teve como objetivo
investigar os efeitos in vivo do BPS na funcdo testicular, produg¢do e qualidade dos
espermatozoides e os possiveis efeitos intergeracionais da exposicdo paterna ao BPS. Para a
funcdo testicular, avaliamos a capacidade esteroidogénica através da liberagao de 11-KT,
composicao dos cistos espermatogénicos e de expressdo dos genes marcadores da linhagem
germinativa, esteroidogénese, receptores de estrogenos e enzimas de regulagdo epigenética. Em
relagdo aos espermatozoéides, investigamos diversos parametros como quantidade, motilidade e
nado. Para estimar os impactos do BPS na informagao paterna, foi efetuada a reprodug¢ao com
fémeas nao tratadas, onde avaliamos possiveis danos na préxima geracdo, analisando a eclosao,
desenvolvimento, sobrevivéncia e expressdo génica da prole. Adicionalmente, os mesmos

parametros foram examinados em embrides diretamente expostos ao BPS.

78



2. Material e métodos
2.1 Animais

Machos adultos de zebrafish (Danio rerio) foram criados e mantidos no Biotério de
organismos aquaticos do Departamento de Biologia Estrutural e Funcional, Instituto de
Biociéncias, UNESP (Botucatu, Brasil) e Department of Biological Sciences, University of
Calgary (Calgary, Alberta, Canada). Os peixes foram alojados em tanques de 6 L em um sistema
de recirculacao de agua, mantidos a uma temperatura constante de 28 °C e submetidos a um
fotoperiodo controlado de 14 horas de luz e 10 horas de escuro. Os parametros como salinidade,
pH, oxigénio dissolvido e amonia foram monitorados diariamente. Os peixes foram alimentados
duas vezes ao dia com uma dieta de ragdo seca comercial (Zeigler®). Todas as praticas de
manejo e experimentacdo seguiram as diretrizes estabelecidas pela legislacdo brasileira,
regulamentadas pelo Guia brasileiro de produgdo, manuten¢do ou utilizagdo de animais em
atividades de ensino ou pesquisa cientifica, o Conselho Nacional de Controle de
Experimentagdo Animal (CONCEA, 2023) e pelos Principios Eticos em Pesquisa Animal da
Instituicdo (Protocolo 6605200721-CEUA) e diretrizes da University of Calgary Care.

2.2 Quimicos

O bisfenol S (4 hydroxyphenyl sulfone; BPS, 99,7% de pureza) foi adquirido pela
Sigma-Aldrich (St. Louis, USA) e diluido em Dimetilsulféxido (DMSO) conforme instrucao
do fabricante. A escolha da concentracdo de 0,5 pug/L foi baseada em trabalhos prévios onde
constam concentracao igual (Ji ef al., 2013) ou acima (Wei et al., 2018, Gyimabh et al., 2021;
Salahinejad et al., 2024) como ambientalmente relevantes. Além disso, Yamazaki e
colaboradores 2015 encontraram concentragdes superior em diversas localidades na India,
como rio Adyar (média = 6,84 ng/L), Canal Buckingham (média = 1,08 ng/L), rio Cooum
(média = 0,76 ng/L) e lago Taihu (range de 4.5 — 1600 ng/L) na China (Qiu et al., 2019).

2.3 Design experimental
2.3.1 Macho parental exposto ao BPS

Machos adultos de zebrafish (n= 96) foram expostos a concentragdo nominal
ambientalmente relevante do BPS (0,5 pg/L) ou ao controle DMSO (0,00001% v/v) diluidos

na agua dos aquarios por 14 dias (Wang et al., 2020), periodo que abrange dois ciclos
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espermatogénicos (Leal et al., 2009a). Os animais foram distribuidos em aquarios de 10 L,
contendo 12 animais por aquario em um sistema semi-estatico, com trocas totais da agua
contendo os tratamentos a cada 2 dias (Ji ef al., 2013). Os zebrafish foram divididos em quatro
tanques réplicas por grupo experimental, sendo 48 animais para cada grupo. Os animais foram
alimentados duas vezes ao dia com ra¢ao comercial (Pentair Aquatic Habitats, Florida, USA) e
tiveram os parametros de qualidade da dgua (concentragdao de amonia, oxigénio, pH) aferidos e
controlados. Apés 14 dias, 84 animais foram eutanasiados por imersdo em solucdo de
Benzocaina a 0,1%, tendo como destino as andlises de quantificacio hormonal (11-KT), de
expressao génica, histomorfometria/contagem espermatica e qualidade espermatica via analise
com o software ImageJ/Plugin Casa. Para obten¢do dos embrides, 6 machos adultos tratados
com BPS foram reproduzidos com fémeas ndo tratadas na razdo 2:1 (machos: fémeas). Além
disso, 6 machos (DMSO) também foram reproduzidos com fémeas ndo tratadas; as reprodugdes
foram realizadas em trés aquarios réplicas para cada grupo. Apds a reprodugdo, os embrides
viaveis foram coletados e distribuidos em placas de 24 pocos (contendo 1 embrido por poco)
com 1 mL de meio de cultura para embrido (Hank's medium
https://www.zfin.org/zf info/zfbook/chapt10.html#hank1) e mantidos a 28°C. Os embrides,
100 para cada grupo, foram analisados por 96h; o meio de cultura foi totalmente renovado a
cada 24 horas ao longo do periodo de analise. Os embrides foram submetidos a andlise de
eclosdo, desenvolvimento e sobrevivéncia através do protocolo FET teste (OECD, 236)
adaptado. Apds esta etapa, as larvas F1 foram imediatamente congelados a -80°C para analise

de expressdo génica (sendo 6 pools de 10 larvas para cada tratamento; n = 60 por grupo).

2.3.2 Embriées/larvas diretamente expostos ao BPS

Machos e fémeas de zebrafish ndo tratados foram reproduzidos na razdo 2:1 (machos:
fémeas) em trés aquarios réplicas para cada grupo. Os embrides obtidos foram distribuidos em
placas de 24 pogos (contendo 1 embrido por poco) com 1 mL de meio de cultura para embrido
(Hank's medium) e mantidos a 28°C. Os embrides receberam tratamento com 0,5 pg/L de BPS
ou DMSO (0,00001% v/v) (n=100 para cada condi¢ao experimental) por 96h; o meio de cultura
foi totalmente substituido a cada 24 horas com reposi¢ao dos tratamentos ao longo do periodo
de analise. Os embrides foram submetidos a analise de eclosdo, desenvolvimento e

sobrevivéncia através do protocolo FET teste (OECD, 236) adaptado. Apos esta etapa, as larvas
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foram imediatamente congelados -80°C para analise de expressdo génica (sendo 6 pools com

10 larvas para cada tratamento; n = 60 por grupo).

2.4 Quantificacao plasmatica de 11-KT

Depois dos 14 dias de exposi¢do, zebrafish machos (grupos BPS e controle) (n= 8 por
condi¢do) foram eutanasiados, ¢ amostras de sangue foram coletadas através do corte do
pedunculo caudal utilizando seringas heparinizadas. O plasma foi isolado através da
centrifuga¢do do sangue a 4°C por 15 min a 800 x g. Os niveis plasmaticos de 11-KT foram
analisados individualmente e quantificados por ensaio imunoenzimatico (ELISA) com kit
comercial (Cayman Chemical, Ann Arbor, USA) seguindo as instrugdes do fabricante. Os

resultados foram expressos como nanograma de 11-KT por mL de plasma.

2.5 Quantificacao de 11-KT liberada no meio de cultura pelos testiculos (ex vivo)

Depois dos 14 dias de exposi¢do, para avaliar a liberacdo de 11-KT dos testiculos,
zebrafish machos (grupos BPS e controle) (n= 8 por condicdo) foram eutanasiados, e seus
testiculos dissecados e cultivados utilizando um método ex vivo de cultura de 6rgaos descrito
anteriormente (Leal ef al., 2009b). Cada testiculo de zebrafish foi colocado sobre uma
membrana de nitrocelulose (0,25 cm?, 25um de espessura e 0,22 um de porosidade) no topo de
um cilindro de agarose (1,5% p/v, solugdo de Ringer, pH 7,4) e colocado em uma placa de 24
pogos contendo 1 mL de meio de cultura (L-15). Um testiculo (grupo BPS ou controle) foi
incubado em presenca de 200 ng/ml de rzf Fsh ou L-15 somente enquanto seu contralateral foi
incubado em meio de cultura (L-15 somente) por 48 h. O Fsh estimula a liberacao de 11-KT
em peixes (Oath et al., 2007, Skaar et al., 2011; Fallah et al., 2021) e foi utilizado como controle
positivo na liberagdo de 11-KT no meio de cultura. Além disso, verificamos se o Fsh é capaz
de alterar o efeito da exposi¢dao ao BPS na liberacao de 11-KT nos testiculos. Apos as 48 h, os
testiculos foram individualmente pesados e o meio de cultura foi coletado e processado para
quantificagdo do 11-KT liberado pelos testiculos conforme descrito previamente (Cavaco et al.,
1998). Os niveis de 11-KT liberados no meio de cultura foram quantificados por ensaio
imunoenzimatico (ELISA) utilizando o kit comercial (Cayman Chemical), conforme instrugdes

do fabricante, e expressos como ng de 11-KT/mg de testiculos.
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2.6 Analises histomorfométricas dos testiculos

Testiculos de zebrafish (n = 8 para cada condi¢ao experimental) foram fixados overnight
em Karnovisky (Glutaraldeido 4% paraformaldaido 8% em tampao fosfato pH 7.2)
desidratados, embebidos em em Technovit (7100-Heracus Kulzer, Wehrheim, Alemanha),
seccionados em cortes de 3um de espessura (ndo seriados), e corados com azul de toluidina
0,1% para quantificacdo dos diferentes tipos de cistos de células germinativas. As ldminas
histoldgicas foram fotografadas na objetiva de 100x do microscopio de luz de alta resolugao
(Leica DM600 BD, Leica Microsystems, Wetzlar, Germany) acoplado a uma camera JVC e um
computador com o programa Leica QWIN. Imagens dos testiculos de cinco campos nao
sobrepostos escolhidos aleatoriamente por animal (n = 8 ldminas por grupo) foram analisados
quantitativamente. A analise foi realizada utilizando uma grade de 540 interse¢des e com base
no numero de pontos contados sobre os diferentes tipos de células germinativas investigados:
espermatogoOnia tipo A indiferenciada (Au.n.q), espermatogonia tipo A diferenciada (Audip),
espermatogonia tipo B (SpgB), espermatdcitos (Spc) e espermadtides (Spt) (Fallah ef al., 2021,
Rodrigues et al., 2021). Utilizando critérios j& estabelecidos na literatura para células
germinativas de zebrafish, como tamanho do ntcleo, nimero de células germinativas por cisto
e grau de compactacdo da cromatina (Leal et al., 2009a; Schulz et al., 2010; Morais et al.,
2013). A propor¢do de area ocupada pelos diferentes tipos de cistos germinativos foi
representada como fold-change do grupo controle. Para quantificar o nimero relativo de
espermatozoides por testiculo, imagens histoldgicas dos testiculos foram analisadas em
software (ImageJ, NIH, Maryland, EUA). Para tanto, foram utilizados 20 campos nao
sobrepostos escolhidos aleatoriamente (objetiva de 100x) por lamina histologica (n = 6 para
cada grupo experimental) (Rodrigues et al., 2021, Rodrigues et al., 2022). Para tanto, os
espermatozoides foram quantificados utilizando o plugin Cell counter do Image J. Apds contar
todos os espermatozoides por campo, calculou-se a média dos 20 campos e os valores foram

expressos como fold-change em relagdo ao grupo controle.

2.7 Analise de expressdo génica por PCR quantitativo em tempo real (qPCR)

O RNA total (n = 8 para cada condicao experimental) foi extraido usando o reagente
comercial Trizol™ (Invitrogen, Carlsbad, CA, Unites States) de acordo com instru¢des do
fabricante. O ¢cDNA foi sintetizado como descrito previamente (Nobrega et al., 2010). Reagdes

de qPCR foram conduzidas utilizando 10 pL de 2x SYBR-Green Universal Master Mix, 2 pL
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de primer forward (1125 nM), 2 uL de primer reverse (1125 nM), 1 pL de agua DEPC, e 5 pL.
of cDNA. Os niveis de mRNA dos genes marcadores de espermatogdnias, como poudf3 (POU
domain, class 5, transcription factor 3), nanog (nanog homeobox), dazl (deleted in azoospermia-
like); e marcador de profase da meiose sycp3/ (synaptonemal complex protein 3) foram
avaliados. Além disso, também quantificamos a expressdo génica de enzimas da via
esteroidogénica, cypl9ala (cytochrome P450, family 19, subfamily A, polypeptide
la), star (steroidogenic acute regulatory) e cypl7ala (17a-hydroxylase/17,20 lyase/17,20
desmolase); receptores de estrogeno, esrl, esr2a; e genes de regulacdo epigenética, dnmt5
(DNA (cytosine-5)-methyltransferase beta, duplicate b.3) , tet/ (tet methylcytosine dioxygenase
1), ezh2 (enhancer of zeste 2 polycomb repressive complex 2 subunit), kdm6b (lysine (K)-
specific demethylase 6B), kat6a (K(lysine) acetyltransferase 6A) e hdac4 (histone deacetylase
4). Nas larvas F1 e diretamente expostas (n= 60 por grupo), foram avaliados os niveis de mRNA
dos genes relacionados ao desenvolvimento, mstnl (Myostatin), vegfa (vascular endothelial
growth factor A) e wnt§ (protein Wnt-8a); estrogeno, esrl, cypl9alb (cytochrome P450, family
19, subfamily A, polypeptide 1b) e vgt/(vitellogenin 1); e androgeno hsd11/52 (hydroxysteroid
11-beta dehydrogenase 2). As expressdes dos alvos de mRNA (CTs) foram normalizadas
utilizando o gene B-actina como referéncia, que teve seus niveis de expressdo estaveis entre os
grupos experimentais. Os resultados foram expressos como valores relativos ao grupo controle
(como fold induction), usando o método 242D Primers (Tabela 1) foram desenhados de
acordo com as sequéncias genéticas do zebrafish disponiveis no GenBank (NCBI,

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/).

Target Primers sequence (5~ 3") Access (NCBI)

B-actin AGACATCAGGGAGTGATGGT Fw BC045846
CAATACCGTGTCAATGGGG Rv

pou5f3 GAGAGATGTAGTGCGTGTAT Fw BC049295.1
GCTCGTAATACTGTGCTTCA Rv

nanog TGTCCTACAACAAGACTGAGCC Fw BC162315.1
CAGGAATCTGGCGTGTGGG Rv

dazl AGTGCAGACTTTGCTAACCCTTATGTA Fw BC076423.1
GTCCACTGCTCCAAGTTGCTCT Rv

star CCTGGAATGCCTGAGCAGAA FW AF220435
ATCTGCACTTGGTCGCATGAC Rv

cypl7al GGGAGGCCACGGACTGTTA FW NM_212806.3
CCATGTGGAACTGTAGTCAGCAA Rv

sycp3l AGAAGCTGACCCAAGATCATTCC FW BC115343
AGCTTCAGTTGCTGGCGAAA Rv
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esrl
esr2a
dnmt5
tetl
ezh2
kdm6b
kat6a
hdac4
mstnl
vegfa
wnt8
esrl
cypl9alb
vgtl

hsd11p2

GGTCCAGTGTGGTGTCCTCT
AGAAAGCTTTGCATCCCTCA
GCCGACTCCGAAAGTGCTAT
AGTGATATGCGCACCACCTC
TCATTGACTTGGGGGAAGAG
GCTGCTGCTGCACTTATCAT
GCAACCACTCCCATCCTTCGAC
TGTTAGCGACTGACGGGTAGGGAC
CAGACTCATCGGCACAAAGA
TGACACAAGGGCAAGAACTG
GCCGTCAACGAAGTCCTATC
CTCCTTGTGCCTCTTCTTGG
CACCAGAGAAGCCACTGTCA
TAATTACCCCGTCCCCTTTC
TGTGTTTCTGCTTTGCTTGG
GTGACCGTCTCTGCCTCTTC
GTCCGGTGCGTGGTGAGGTTC
AGCTCGCTTTCCTCCGTGGC
TGCTCCTGCAAATTCACACAA
ATCTTGGCTTTCACATCTGCAA
GGACTACATGGAACTGAAGG
CTGTCTCAATCCTCCTCTCTT
ACTCTCACCCATGTACCCTAAGG
CGGGTAGTATCCCACTGAAGC

AAAGAGTTACTAATAAAGATCCACCGGTAT

TCCACAAGCTTTCCCATTTCA
AACGAACAGCGAGAAAGAGATTG
GATGGGAACAGCGACAGGA
GGGGGTCAAAGTTTCCACTA
TGGAAGAGCTCCTTGGTCTC

2.8 Analise da qualidade espermatica

FW NM_152959.1

Rv

FW NM_180966.2

Rv

FW AB196916.1

Rv

FW XM _021472702.1
Rv

FW NM_001077279.1
Rv

FW NM_001030178.2
Rv

FW NM_001123312.4
Rv

FW NM_001123312.4
Rv

FW AF540956.1

Rv

FW NM_131408.3

Rv

FW KM655723.1

Rv

FW NM_152959.1

Rv

FW AF226619.1

Rv

FW NM_170767

RW

FW NM_212720.2
Rv

Machos de zebrafish dos grupos BPS e controle (n= 10 por condi¢do) foram

eutanasiados e seus testiculos dissecados. Os testiculos foram imersos em solugdo salina

balanceada de Hank (HBSS) para auxiliar na liberacao do esperma (Chen et al., 2017) e manté-

lo inativado (Babiak et al., 2012), além disso, os testiculos foram gentilmente fragmentados

com o auxilio de uma pinga para facilitar a dissociacao do s€émen. O s€émen seguiu entdo para a

andlise da qualidade espermatica, na qual as amostras foram entdo diluidas em agua Miliq para

ativagdo espermatica (propor¢ao 1 pL de sémen para 2 pL de dgua) e pipetadas em camara de
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Neubauer espelhada (0,1 mm profundidade), coberta por laminula de vidro (24x24mm)
(Sanches et al., 2013). A camara foi rapidamente levada ao microscopio de luz trinocular
(Solarist Bel) previamente focado em objetiva de 10x acoplado com uma camera Basler
acA640-120gc (http://www.baslerweb.com), conectada ao computador (intel core i7© CPU 2,4
GHz, 8Gb de Ram), sistema operacional Microsoft Windows 8©. Com isso, foram gravados
videos (100 frames por segundo) para realizagdo das analises dos pardmetros computadorizados
conforme procedimentos detalhados por Sanches e colaboradores (2013), por meio do software
livre Imagel/plugin CASA. Foram avaliados o numero total de espermatozoides e os
parametros de cinética: percentual de Taxa de Motilidade (MOT), Velocidade Curvilinear

(VCL), Velocidade Média de Deslocamento (VAP) e Velocidade em Linha Reta (VSL).

2.9 Analise de eclosio, desenvolvimento e sobrevivéncia dos embrides (FET) teste

adaptado

Os embrides/larvas foram analisados por meio da lupa Olympus mcv10 com auxilio de
lentes X-citem120 LED por 96h, a cada 24h foram avaliados diferentes parametros
morfoldgicos que indicam dano ao embrido e potencial letalidade, sendo eles: Coagulacdo dos
ovos fertilizados, auséncia da formacéo de somitos, ndo separacdo da cauda do saco vitelinico,
perda dos batimentos cardiacos (a partir de 48h), deformidades da coluna espinhal, e presenca
de edema de saco vitelinico e pericardico (adaptado de OECD 236, Fish Embryo Acute
Toxicity, FET, Test). Também foram observadas as taxas de eclosdo (a partir de 48h) definidas
por: Taxa de eclosdo (%) = (numero de embriBes eclodidos/total de embrides) x 100. Além
disso, a taxa de mortalidade foi determinada pela soma dos embrides coagulados ou com perda
de batimento cardiaco ao longo das 96h.

2.10 Analises estatisticas

Todos os dados foram submetidos ao teste de normalidade Shapiro-Wilk, seguido de
Teste de varidncia e homogeneidade de Bartlett. A comparagdo entre os grupos para a
quantifica¢do do 11-KT no plasma foi realizada por teste t ndo pareado, enquanto a comparagao
da liberagdo de 11-KT pelos testiculos entre os diferentes grupos se deu pelo teste one-Way
ANOVA seguido por Student-Newman-Keuls. Diferencas significativas entre os dois grupos na

histomorfometria e expressdo génica foram identificadas usando o teste t ndo pareado (p <
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0,05). Os parametros da qualidade espermatica gerados pelo software ImageJ/plugin CASA
foram comparados entre os grupos por meio do teste t ndo pareado. Os dados de eclosdo e
desenvolvimento dos embrides foram comparados entre os grupos pelo teste ndo paramétrico
Mann-Whitney. Para a anélise de sobrevivéncia, foi construida a curva Kaplan-Meier e a
comparag¢do entre os grupos se deu pelo teste ndo paramétrico log-rank (Mantel cox). Os dados
foram apresentados como média = SEM (erro padrao da média). Para todas as analises

estatisticas utilizamos o software GraphPad Prism (versao 4.0; GraphPad Software, Inc., San

Diego, CA, EUA, http://www.graphpad.com).

3. Resultados
3.1 Efeito do BPS na concentracio do 11-Ketotestosterona (11-KT) do zebrafish

No presente estudo, para avaliar o impacto do BPS na produg¢do de androgeno, aferimos
a concentracdo do 11-KT in vivo através da quantificacdo plasmatica (Fig 1A) e ex vivo nos
meios de cultura apos 2 dias de incubagdo dos testiculos dos animais expostos in vivo (Fig 1B).
Nossos resultados mostram que a exposicdo do BPS aumentou significativamente os niveis
plasmaticos de 11-KT, aproximadamente 3 vezes mais que a concentracdo do grupo controle
(Fig 1A). Nos testiculos, a quantificagdo do 11-KT liberado nos meios de cultura, também
mostrou que a exposicao ao BPS in vivo induziu maior liberacao de 11-KT em relagdo ao grupo
controle (Fig 1B). A exposicdo in vivo ao BPS nulifica os efeitos estimulatorios do Fsh na

liberagdo de androgenos em relacdo ao grupo controle (Fig 1B).
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Fig. 1. Quantificacio do 11-KT apos exposi¢do ao BPS. (A) Niveis plasmaticos de 11-Ketotestosterona (11-KT)
(ng/mL de plasma) em machos de zebrafish ap6s 14 dias de exposi¢do ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 ug/L).
(B) Liberagao de 11-KT pelos explantes testiculares de zebrafish previamente tratados com DMSO ou BPS (0,5
png/L) por 14 dias. Testiculos incubados em meio de cultura (L-15) em presenca ou auséncia de Fsh (200 ng/ml)
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por 48 h. As barras representam a média + SEM (n = 8). Letras diferentes denotam diferenca significativa (p <

0,05) entre os grupos. (***) representa diferenca significativa (p<0,001).

3.2 Analise histomorfométrica dos efeitos do BPS na espermatogénese do zebrafish

O tratamento com BPS promoveu aumento significativo da propor¢ao de area ocupada
por espermatocitos (Spc) e espermatides (Spt) em relagdo ao grupo controle, demonstrando
estimulo dos estagios finais da espermatogénese (Fig 2A). No entanto, a area ocupada pelos
cistos de espermatogdnias indiferenciadas (Aund) foi reduzida apds a exposi¢do com BPS,
enquanto os demais cistos espermatogoniais (Aditr € SpgB) ndo sofreram alteracdes (Fig 2A).
Além disso, a quantificagdo do numero relativo de espermatozoides apresentou aumento

significativo apds o tratamento com BPS (Fig 2B).
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Fig. 2. Analises histomorfométricas dos testiculos apos exposi¢iao ao BPS. (A) Proporgdo de area de superficie
ocupada por cistos espermatogénicos apos 14 dias de exposi¢cdo ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 pg/L). Cistos
de espermatogonia tipo A indiferenciada (A.x«), espermatogonia tipo A diferenciada (Agy), espermatogdnia tipo B
(SpgB), espermatdcito primario (Spc) e espermatides (Spt). Dados representados como fold change do grupo
controle. (B) Numero de espermatozoides por campo obtidos através do IMAGEJ Software. Os resultados estdo
expressos na forma de média £ erro padrio (n=6). (*) representa diferenga significativa observada entre os

diferentes grupos com p < 0,05; (NS) sem diferenca significativa.

3.3 Analise de expressao génica dos efeitos do BPS na espermatogénese do zebrafish

O BPS afetou a expressao génica dos testiculos ap6s os 14 dias de exposi¢do em relagao
ao grupo controle (Fig 3A-D). Os niveis de mRNA dos genes marcadores de espermatogonias
(pou5f3, nanog e dazl) ndo foram modulados pelo BPS (Fig 3A). Em contraste, ocorreu
aumento significativo dos transcritos de sycp3/ (marcador de espermatocito primario) (Fig 3A)

e das enzimas esteroidogénicas star € cypl7al apds exposi¢ao ao contaminante (Fig 3B). Nao
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houve alteragdo de expressao génica dos receptores de estrogeno (esr! e esr2a) (Fig 3C). Por
fim, a exposicdo ao BPS modulou os niveis de mRNA das enzimas de regulacdo epigenética,

estimulando a transcrigdo de dnmt5, tetl, kat6a e hdac4 (Fig 3D).
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Fig. 3. Analise de expressiao génica dos testiculos apés exposicio ao BPS. (A) Expressao relativa dos genes
marcadores de células germinativas (pou3f3, nanog, dazl e scyp3[), enzimas de esteroidogénese (cyp!9ala, star,
cypl7al), receptores de estrogeno (esrl, esr2a), e regulagdo epigenética (dnmt5, tetl, ezh2, kdmo6b, kat6a e hdac4)
em testiculos de zebrafish apds 14 dias exposicdo ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 pg/L). Os Cts foram
normalizados pelo gene de referéncia (f-actina) e expressos relativos ao grupo controle (DMSO). Os dados estao
apresentados com a média + erro padrao (n=8) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha
tracejada. (*) e (***) representam diferenga significativa com p < 0,05 e p<0,001, respectivamente. (NS) sem

diferenga significativa.
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3.4 Efeitos do BPS na qualidade espermatica dos zebrafish

A exposicao in vivo ao BPS afetou a qualidade espermatica em comparacao ao grupo
controle, resultando em um aumento significativo na produgdo de espermatozoides (p < 0,01)
(Fig. 4A). Além disso, houve alteragdes nos parametros de cinética espermadtica (Fig. 4B-E),
como a motilidade (MOT) e a velocidade curvilinear (VCL), observando-se uma redu¢do na
motilidade (Fig. 4B) e um aumento na velocidade curvilinear (Fig. 4C). Os parametros
velocidade média de deslocamento (VAP) (Fig 4D) e velocidade em linha reta (VSL) (Fig 4E)

nao foram impactados.
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Fig. 4. Analise de motilidade (COMPUTADORIZADA — CASA) dos espermatozoides apos exposicio do
zebrafish ao BPS. Pardmetros de cinética espermatica apos 14 dias exposi¢do ao DMSO (controle) ou BPS (0,5
png/L) determinados pelo software CASA. Foi utilizado H,O como ativador dos espermatozoides tanto no grupo
controle (DMSO) como no grupo BPS (0,5 pg/L). (A) Numero de espermatozoides (Média), (B) Taxa de
Motilidade (MOT, %), (C) Velocidade Curvilinear (VCL, um/s), (D) Velocidade Média de Deslocamento (VAP,
um/s), (E) Velocidade em Linha Reta (VSL, pm/s). Os resultados estdo expressos na forma de média + erro padrao
(n=10). (*) e (**) representam diferenga significativa com p <0,05 e p < 0,01, respectivamente. (NS) sem diferenca

significativa.

90



3.5 Efeitos da exposicio do macho parental ao BPS na eclosdo, desenvolvimento e

sobrevivéncia dos embrides/larvas da geracido F1 e diretamente expostos

Machos parentais expostos ao BPS resultaram em atraso e reducdo das taxas de eclosao
dos embrides da geracdo F1, com taxa final de eclosdo de 70% comparado a 95% do grupo
controle apos as 96 h de analise (Fig 5A). Além disso, observamos altas taxas de malformacdes,
como atraso e auséncia de formagao de somitos (Fig 5C) e ndo desprendimento da cauda (Fig
5D) com nivel de significancia (p < 0,0001) nos quatro periodos analisados (24, 48, 72 € 96 h);
e diferenga final (96h) de 27% no grupo BPS comparado a 2% do grupo controle para os dois
parametros (Fig 5C e D). Os demais parametros avaliados, edema pericardico (Fig SE) e
deformidades da coluna espinhal (Fig 5F) ndo apresentaram diferenca significativa em relagao
ao grupo controle. Edema de saco vitelinico tanto no grupo controle como no grupo BPS nao
foram observados (0%). Os embrides diretamente expostos ao BPS ndo tiveram qualquer
alteracdo significativa nas taxas de eclosdo ao longo das 96 h (Fig 5B). Ademais, nenhuma
malformagdo (0%) foi observada tanto no grupo controle como no grupo BPS para os

parametros avaliados.
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Fig. 5. Efeitos na eclosio e desenvolvimento de embrides/larvas de zebrafish. (A) Eclosdo das larvas (F1)
originadas da reprodugdo do macho parental exposto ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 pg/L), mantidos em meio
embridnico ou (B) larvas diretamente expostas ao BPS (0,5 pg/L) apdés 96h pos-fertilizagdo. (C-F)
Desenvolvimento dos embrides/larvas (F1) apds 96h em meio embrionico. (C) auséncia de formagdo de somitos
(D) nao desprendimento da cauda (E) edema pericardico (F) deformidade da coluna espinhal. Nas larvas (F1) ndo
foram observados edema de saco vitelinico tanto no grupo controle (DMSO) como no grupo tratado (BPS). Nas
larvas diretamente expostas ndo identificamos qualquer alteracdo de desenvolvimento tanto no grupo controle
(DMSO) como no grupo tratado (BPS). Foram analisados os seguintes parametros de alteracdo de
desenvolvimento: auséncia da formag@o de somitos, ndo desprendimento da cauda, edema pericardico, edema do
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saco vitelinico e deformidade da coluna espinhal. Os resultados estdo expressos na forma de média + erro padrao

(n=100). (****) representa diferencga significativa com p<0,0001. (NS) sem diferenga significativa.

Quanto as taxas de sobrevivéncia, observa-se acentuada mortalidade entre a prole
resultante de machos parentais expostos ao BPS (p < 0,0001) ao longo das 96 h de observagao
em relag@o ao grupo controle, com pico de mortalidade ocorrendo nas primeiras 48h (Fig 6A).
A partir deste ponto, a mortalidade se manteve estavel até o final do periodo de observagado
(96h), com os embrides/larvas atingindo apenas 32 % de sobrevivéncia em relacdo a 99% do
grupo controle (Fig 6A). Os embrides/larvas diretamente expostos ao BPS ndo apresentaram

alteracdo na mortalidade em relagdo ao grupo controle ao longo das 96h (Fig 6B).
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Fig. 6. Curva de sobrevivéncia dos embrides/larvas de zebrafish geracdo F1 e diretamente expostas. (A)
Curva de sobrevivéncia dos embrides/larvas (F1) originados da reprodu¢do do macho parental exposto ao DMSO
(controle) ou BPS (0,5 pg/L) mantidos em meio embridnico e (B) embrides/larvas diretamente expostos ao DMSO
(controle) ou BPS (0,5 ng/L) ao longo de 96h pos-fertilizagdo. (¥***) representa diferenga significativa com p <

0,0001. (NS) sem diferenga significativa. Curva de Kaplan-Meier seguida por teste log-rank, n = 100 por grupo.

3.6 Analise de expressao génica das larvas (F1) e larvas diretamente expostas ao BPS.

Avaliamos os niveis de mRNA dos genes relacionados ao desenvolvimento (mstnl,
vegta € wnt8), estrogeno (esrl, cypl9alb e vgtl) e androgeno (hsdl1/2) nas larvas da geragao
F1 (Fig 7A) e larvas diretamente expostas ao BPS (Fig 7B). A exposi¢ao paterna ao BPS foi
capaz de afetar a expressdo génica das larvas F1 em relacdo ao grupo controle (Fig 7A). Os
transcritos primarios de mstn 1 e vegta e hsd112 foram mais abundantes nas larvas resultantes
da exposicao paterna ao BPS em relacdo ao controle (Fig 7A). No entanto, os genes
relacionados ao estrogeno nao foram afetados (Fig 7A). As larvas diretamente expostas ao BPS
estimularam todos os genes de desenvolvimento (mstnl, vegta e wnt8) e relacionados ao

estrogeno (esrl, cypl9alb e vgtl) avaliados (Fig 7B).
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Fig. 7. Anadlise de expressio génica das larvas de zebrafish. Expressao relativa dos genes relacionados ao
desenvolvimento (mstnl, vegfa e wnt8), estrogeno, (esrl, cyp19alb e vgtl) e androgeno (hsd1152) em larvas de
zebrafish. (A) larvas (F1) originadas da reprodu¢do do macho parental exposto ao BPS (0,5 ug/L) ou DMSO
(controle) ap6s 96h em meio embridnico (B) larvas diretamente expostas ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 pg/L)
por 96h poés-fertilizagdo. Os Cts foram normalizados pelo gene de referéncia (- actina) e expressos relativos ao
grupo controle (DMSO). Os dados estdo apresentados com a média + erro padrdo (n= 6 pools de 10 embrides por
grupo) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha tracejada. (*) representa diferenga

significativa com p < 0,05. (NS) sem diferenca significativa.

4. Discussao

O BPS ¢ um contaminante ambiental de preocupacao emergente, capaz de desregular a
producao de hormdnios sexuais como a testosterona e o estradiol em diversos organismos
modelos (Feng et al., 2016; Ullah et al., 2018; Campen et al., 2018; Ullah et al., 2021; Wang et
al.,2023). Em machos de zebrafish, foi relatado que o BPS promove aumento de 17-f estradiol
concomitantemente a reducao de testosterona (Ji et al., 2013; Naderi ef al., 2014; Park et al.,

2022) e 11-KT (Park et al., 2022).

O 11-KT ¢ um dos principais hormdnios androgénicos em peixes teledsteos (De Waal
et al 2008; Skaar et al., 2011; Crespo et al., 2019). Nossos resultados mostraram que o BPS
estimulou a concentracao plasmatica do 11-KT o que também se refletiu na liberagao de 11-KT
pelo meio de cultura. Aqui, relatamos efeito contrario ao BPA, descrito como repressor da
producdo de hormodnios androgénicos, como a testosterona (Mandich et al., 2007; Chen et al.,
2019; Zhao et al.,2017; Lee et al., 2021. Zhu et al., 2022) e 0 11-KT (Wang et al., 2019; Forner-
Piquer et al., 2019; Gonzalez et al., 2021) em diferentes espécies de peixes teledsteos. Park e
colaboradores (2022) encontraram redu¢do do 11-KT com exposi¢cdo de machos de zebrafish

ao BPS 240 pg/mL e 200 pg/mL por 21 dias. No entanto, sdo concentragdes que excedem em
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mais de mil vezes a concentragdo do presente estudo. Os desreguladores endocrinos podem
apresentar efeitos opostos a depender da dose utilizada (Vandenberg et al., 2014), em uma
relacdo ndao monotdnica do tipo hormética, na qual doses mais baixas estimulam um
determinado efeito bioldgico, enquanto doses mais altas o reprimem (Calabrese et al., 2007,
Vandenberg et al., 2014). Esta relagdao pode justificar a divergéncia na resposta entre os dois

trabalhos quanto ao impacto do BPS sobre o 11-KT.

Igualmente, o 11-KT mostrou-se elevado nos testiculos apds o tratamento in vivo com
BPS e subsequente cultivo ex vivo em meio de cultura (L-15 apenas). O Fsh é bem estabelecido
como estimulante do 11-KT ex vivo em zebrafish (Skaar et al., 2011; Fallah et al., 2021). No
entanto, a aplicacdo de Fsh em meio de cultura apds o tratamento in vivo com BPS ndo
potencializou significativamente a produc¢io de 11-KT. E possivel que um mecanismo de
feedback negativo tenha ocorrido para evitar a producdo excessiva de 11-KT. Até onde

sabemos, este foi o primeiro trabalho a demonstrar que o BPS pode estimular o 11-KT.

O 11-KT ¢ indutor da espermatogénese em peixes (Miura et al 1991; Cavaco ef al.,
1998; Miura & Miura., 2003; De Waal et al 2008; Zheng et al 2020), promovendo diferenciagdo
nos estagios finais do processo espermatogénico, estimulando os cistos meidticos e pos-
meioticos (Cavaco et al., 1998; Miura & Miura., 2003; Leal ef a/ 2009). Alinhada a elevagao
do 11-KT observada no tratamento com o BPS, a andlise da propor¢do de area dos cistos
espermatogénicos mostrou que o BPS estimulou os cistos meidticos (espermatdcitos; Spc) e
pos-meiodticos (espermatides; Spt), além de aumentar o nimero de espermatozoides (Spz). Os
resultados da andlise de expressdo génica refletem este ambiente pro-diferenciagdo,
evidenciado pelo aumento da expressao do gene marcador de profase da meiose (sycp3/) (Saito
et al 2011; Tovo-Neto et al., 2020; Dai et al., 2021), do gene da enzima indicadora de atividade
esteroidogénica (star) (Yu et al 2014; Bhat et al., 2021), juntamente com a elevacao expressiva
nos niveis de mRNA da enzima crucial para a producdo de androgenos (cypl7al) (Porubek et
al., 2013; Bacila et al., 2021). Além disso, a queda dos cistos de espermatogdnias
indiferenciadas (Aunq), indicam que o BPS induziu repressdao dos cistos em estagio inicial
(espermatogodnias tronco) da espermatogénese em favor do estimulo dos estagios finais (Spc,

Spt e Spz).

Em mamiferos (Jin et al., 2013, Liu et al., 2013; Xie et al., 2016; Jenardhanan et al.,
2016; Liu et al 2021; Lo Nostro ef al., 2023) e peixes (Sohoni et al., 2001; Lahnsteiner et al.,
2005; Faheem & Bhandari et al., 2021 Batista-Silva et al., 2022, Mostari et al., 2022; Reis et
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al., 2022, Gonzalez-Rojo et al., 2019), o BPA ¢ descrito como prejudicial a espermatogénese,
alterando a proporcao de cistos de células diferenciadas, como espermatocitos e espermatides,
e reduzindo a produgao espermatica. Trabalhos em mamiferos indicam que o BPS também ¢
repressor da espermatogénese, reduzindo espermatocitos, espermatides (Ullah et al., 2021) e a
producdo de espermatozoides (Ullah et al., 2017, Shi et al., 2017, Nawaz et al., 2021;
Darghouthi et al., 2022). No entanto, ha caréncia de estudos que tenham mensurado seus
impactos na espermatogénese de peixes. Hao e colaboradores (2022) encontraram redugdo da
porcentagem de espermatozoides em zebrafish apos tratamento com BPS. No entanto, os
zebrafish foram expostos a 1 e 100 pg/L de BPS a partir de 3h hpf por 120 dias. As diferentes
condi¢des experimentais, como a expressiva discrepancia da janela de exposicao (iniciada no
estagio de embrido) podem justificar a resposta contraria na produg@o dos espermatozoides em

relagdo ao presente trabalho.

Visto que a espermatogénese compreende uma série de modificagdes epigenéticas
esséncias para o funcionamento da meiose e que podem influenciar ndo apenas no processo
espermatogénico, mas também na informacdo transmitida para a descendéncia durante a
fertilizagao (Hazzouri et al., 2000; Champroux et al., 2018; Gonzalez-Rojo et al 2019). No
presente estudo, encontramos que o BPS estimulou uma série de genes envolvidos em regulacao
epigenética, elevando os niveis de mRNA dos genes envolvidos nos processos de metilagao do
DNA (dnmt5), desmetilacdo do DNA (fetl), acetilagdo de histonas (kat6a) e desacetilacdao de
histonas (hdac4), ndo encontrando interferéncia na expressdo génica dos processos de
metilagio/desmetilacio de histonas. E possivel que o aumento conjunto da expressdo de
dnmtS/tet] e kat6a/hdac4 seja um mecanismo de balanco para evitar um excesso de
metilagdo/desmetilacdo do DNA e acetilacdo/desacetilacdo de histonas, respectivamente, como

estratégia para manter a estabilidade do genoma.

Dado que a exposi¢do com BPS modulou genes de regulacdo epigenética, e que a
regulagdo da transcri¢do genica executada por esses processos de metilacdo e acetilagdo podem
alterar o perfil de transcricdo génica ao longo do processo espermatogénico, ¢ desta forma,
afetar os RNAs presentes nos espermatozoides, RNAs que podem ser necessarios para a
qualidade dos espermatozoides (Wang et al., 2004; Miller & Ostemeier 2006, Schagdarsurengin
& Steger, 2016). Além disso, tendo em vista que desreguladores enddcrinos, como os bisfendis,
podem comprometer a producao e cinética dos espermatozoides em diferentes modelos (Hatef
et al., 2013, Chen et al., 2017; Carnevalli et al., 2018; Silveira et al., 2019; Shaliutina ef al.,

2021; Nguyen et al., 2022; Torres-Badia et al., 2023; Sahu et al., 2023). Aqui, avaliamos a
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qualidade espermatica através da producdo, motilidade e pardmetros de movimentos dos

espermatozoides.

Em zebrafish, a exposi¢ao ao BPA reduz a produgdo espermatica (Chen et al., 2017,
Mostari et al., 2022, Reis et al., 2022) a motilidade e parametros de velocidade dos
espermatozoides (Chen et al., 2017; Silveira et al., 2019; Mostari et al., 2022). Os resultados
da andlise da qualidade espermatica através do software ImageJ]/CASA, mostraram que a
exposicao ao BPS aumentou substancialmente (p<0,01) o nimero de espermatozoides no
campo de anélise em relagdo ao grupo controle. Achado que esta de acordo com o dado obtido
pela quantificagdo do ntimero relativo de espermatozoides na andlise histoldgica. Portanto,
mostramos por diferentes metodologias que o BPS foi capaz de desregular a produgdo de
espermatozoides. Além disso, o BPS reduziu a motilidade dos espermatozoides, dada pela
proporc¢ao de espermatozoides moveis no total (Chen et al., 2017). Os dados indicam que a
desregulacdao enddcrina causada pelo BPS, apesar de ter aumentado a produgdo espermatica,
impactou negativamente um dos principais parametros para avaliacdo da qualidade
espermatica, a motilidade (Rurangwa et al., 2004; Awad et al., 2011; Hidayatullah et al., 2021).
A queda da motilidade encontrada no presente trabalho, ¢ consistente com a reducdo de
motilidade vista para ratos (Sahu et al., 2023) e camundongos (Shi et al., 2017) apods tratamento
com o BPS. Ademais, a exposi¢do com o BPS afetou outro pardmetro da cinética dos
espermatozoides, aumentando a velocidade curvilinear (VCL,um/s), dada pela velocidade
ponto a ponto (distancia total percorrida) por segundo (Wilson-Leedy & Ingermann, 2007). A
alteracdo da cinética dos espermatozoides pode interferir na capacidade do esperma em
encontrar e fertilizar o odcito (Gallego et al., 2017; Castro et al., 2024). Os primordiais
determinantes da fertilidade masculina sdo a motilidade e a velocidade dos espermatozoides
uma vez liberados no ambiente (Linhart et al., 2008; Carnevali et al., 2018; Waller et al., 2019),
sendo assim, o presente trabalho fornece evidéncias de que o BPS pode ser capaz de perturbar
a fertilidade de machos de zebrafish pela deterioracdo da qualidade do esperma. Até onde
sabemos, este foi o primeiro trabalho a avaliar os efeitos do BPS na qualidade espermatica

através da cinética dos espermatozoides em peixes.

Para determinar a viabilidade da prole decorrente de possiveis alteragdes da informacao
paterna ocasionadas pela exposi¢do ao BPS, examinamos a taxa de eclosdo, desenvolvimento
e sobrevivéncia dos embrides/larvas (F1) durante 96 h pos-fertilizagdao. Houve acentuado atraso
nas taxas de eclosdo, notavel aumento de malformagdes como auséncia de formagao de somitos

e ndo desprendimento da cauda, além de mortalidade drasticamente elevada, em relacdo ao
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grupo controle. Os estagios iniciais de desenvolvimento dos peixes sdo conhecidos como a
janela mais suscetiveis aos efeitos de contaminantes ambientais (como os EDCs), mesmo em
concentragodes baixas. Por isso, tém sido frequentemente utilizados como ponto de partida para
avaliagcdoes de toxicidade (Naderi et al., 2014; Gyimah et al, 2021). A suscetibilidade a
estressores ambientais ¢ ampliada em periodos do desenvolvimento onde a homeostase das vias
fisiologicas pode ser interrompida, culminando em distarbios fenotipicos que podem perdurar
pelo curso da vida do organismo (Hanson & Gluckman, 2014; Gyimah et al., 2021). No entanto,
a exposicao direta de embrides/larvas com BPS por 4 dias, nao resultou em diferenca
significativa na eclosdo, altera¢ao no desenvolvimento ou na sobrevivéncia ao longo do periodo
avaliado, em comparagdo ao respectivo grupo controle. Trabalhos prévios encontraram
alteracdes morfoldgicas em embrides/larvas de zebrafish apos exposicdo ao BPS (Moreman et
al., 2017; Qiu et al., 2018; Gyimah et al., 2021; Qiu ef al., 2021). Porém, observando efeitos
apenas com altas doses distantes de qualquer relevancia ambiental (Yamazaki et al., 2015; Qiu

etal.,2019, Moreman et al., 2017).

Os dados indicam que em exposi¢do direta a concentracdo ambientalmente relevante, o
BPS tem pouca capacidade de perturbar parametros de desenvolvimento dos embrides. No
mais, diferencas nas taxas de sobrevivéncia de embrides/larvas diretamente expostos ao BPS
ndo tém sido relatadas. Juntos, os dados mostram que expor o macho parental ao BPS tem
consequéncias de maior gravidade a prole em relagdo a expor diretamente os embrides/larvas
ao BPS. Sugerimos que possiveis impactos epigenéticos no desenvolvimento dos gametas
possam estar subjacentes as alteracdes observadas na prole (mortalidade dos embrides, reducao
da taxa de eclosdo e malformacdes). Hipotese embasada pela capacidade do BPS em ter
modulado os genes dnmt5, tetl, kat6a e hdac4, envolvidos em diferentes processos de regulacao
epigenética. Alguns trabalhos propdem que modificagdes nos niveis de mRNA do esperma,
como consequéncia de alteragdes epigenéticas, podem ser responsaveis por malformagdes na
prole apos exposi¢do do zebrafish paternal ao BPA (Lombo ef al., 2019; Gonzalez Rojo et al
2019, Lomb6 & Herraez et al., 2021). Hao e colaboradores 2022, identificaram modificag¢des
na metilacao dos testiculos apos exposi¢do do macho parental de zebrafish ao BPS. No entanto,
os possiveis efeitos desta modificagdo epigenética na prole foram obscurecidos por conta de a

reproducao ter sido realizada com fémeas também tratadas.

Além disso, avaliamos nas larvas F1 e diretamente expostas ao BPS a expressao de
genes relacionados ao desenvolvimento, as vias estrogénicas e androgé€nica. Os genes

relacionados ao desenvolvimento vegfa e wnt8a sao conhecidos por desempenhar papel crucial
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em uma diversidade de processos, incluindo o desenvolvimento embrionario (Gyima et al
2021). O vegfa ¢ indispensavel para o desenvolvimento vascular (Zhu et al., 2017; Chen et al.,
2020). O wnt8 € necessario para a formagao do eixo dorsal (Lekven ef al., 2005; Hino ef al.,
2018). Ja o mstnl (Miostatina), também conhecido como GDF-8, ¢ um membro da superfamilia
TGF-B que em peixes teledsteos € expressa em uma série de tecidos como musculos, cérebro,
olhos, branquias, intestino, ovarios e testiculos (Rodgers et al., 2001; Xie et al., 2019). Neste
estudo, demonstramos que o tratamento do macho parental com BPS interferiu na expressao
dos genes relacionados ao desenvolvimento vegfa e mstnl nas larvas F1, em correlagdo com
alterag¢des de desenvolvimento e queda de sobrevivéncia. Todavia, apesar de a exposi¢ao direta
das larvas ao BPS ndo ter afetado a eclosdo, o desenvolvimento e a sobrevivéncia, impactou a
expressdo de genes relacionados ao desenvolvimento. E possivel que os niveis de mRNA dos
genes mstnl, vegfa e wnt8 ndo reflitam diretamente a morfologia, mas também sejam
decorrentes de outras condi¢des nao identificadas relacionadas ao tratamento. Além disso, a
manifestagdo visivel de alteragdes morfoldgica nos embrides pode ser decorrente do desbalango

destes genes com uma série de outro genes que ndo foram avaliados.

EDCs podem perturbar o desenvolvimento sexual do zebrafish, promovendo
feminilizacdo ou masculinizagdo (Santos et al., 2017), evidéncias indicam que o BPA induz
feminilizacdo durante o desenvolvimento das gonadas de diversos organismos (Crain et al.,
2007). De modo similar, o BPS apresentou viés para a feminilizagdo durante o desenvolvimento
embrionario do zebrafish (Naderi ef al., 2014). Dito isto, também quantificamos a expressao de
genes utilizados para estimar atividade estrogénica nas larvas: receptor de estrogeno (esrl),
Aromatase B (cyp19alb) e vitelogenina (vgt/) (Schiller et al., 2014; Guo et al., 2017). Nenhum
destes genes foi modulado na F1, sugerindo baixa capacidade do BPS em promover atividade
estrogénica de uma geracao a outra, quando atuando apenas na informacao paterna. Destacamos
a ndo alteracao dos genes e cypl9alb e vgtl, amplamente utilizado em peixes machos como
biomarcadores para exposi¢do a compostos estrogénicos e xenoestrogénicos. (Sumpter &
Jobling, 1995; Brion ef al., 2012; Chow et al., 2013, Schiller et al., 2014; Cano-Nicolau ef al.,
2016). No entanto, ocorreu forte estimulo da expressao do gene hsdl1b2, envolvido na sintese
de androgenos, como a producao de 11-KT (Baker et al., 2010, Feswick et al., 2014; Tovo-Neto
et al., 2020; Fang et al., 2022). Sugerindo efeito androgénico nas larvas F1. Contudo, maiores

analises sd0 necessarias para averiguar esta hipotese.

Durante o desenvolvimento embrionario, mesmo em concentragdes baixas, hormonios

endogenos (como hormodnios esteroidais) exercem papéis cruciais durante a diferenciagdo
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sexual (Naderi et al., 2014). Estudos prévios mostraram que a exposicao direta ao BPS durante
o periodo de desenvolvimento embriondrio do zebrafish apresenta potencial efeito estrogénico,
seja por desbalango hormonal, elevando 17B-estradiol e vitellogenin (VTQG),
concomitantemente a reducao de testosterona (Naderi et al., 2014), ou induzindo atividade
estrogénica em zebrafish transgé€nico responsivo ao estrégeno Tg (ERE: Gal4ft) (UAS: GFP)
(Moreman et al., 2017). Aqui, os embrides diretamente expostos ao BPS estimularam todos os
genes relacionados ao estrégeno avaliados (esr1, cypl9alb e vgtl), e nao modularam o gene
hsd11b2. Juntos, os dados indicam que a exposi¢ao direta dos embrides/larvas ao BPS estimula
a atividade estrogénica, ao contrario do observado nas larvas F1, oriundas do tratamento do

macho parental exposto ao BPS.

Até onde sabemos, pela primeira vez, os impactos da exposi¢ao ao BPS na informacao
paterna sobre a taxa de sobrevivéncia, eclosdo, desenvolvimento e expressdo génica dos
embrides/larvas (F1) em peixes foi demonstrado. Previamente, apenas alteragdes no
desenvolvimento dos embrides/larvas resultantes do cruzamento de machos e fémeas tratados
com BPS haviam sido reportados (Ji et al., 2013; Naderi et al., 2014; Wei et al 2018; Hao et
al., 2022). Nosso trabalho possibilita uma visdo mais clara das consequéncias do BPS na
informagdo paterna pos-fertilizacdo sobre a viabilidade dos embrides. Questdo de suma
importancia, dado que o gameta masculino ndo pode mais ser visto apenas como um mero vetor

do genoma paterno (Miller & Ostermeier, 2006).

Conclusao

De forma inédita, um efeito androgénico do BPS em peixes foi relatado, elevando o 11-KT e
estimulando a produ¢do de espermatozoides, em oposi¢do aos impactos anteriores descritos
para o BPS na literatura. No entanto, este impacto nao se refletiu na qualidade espermatica e na
viabilidade dos embrides, que foram prejudicados. Efeitos estrogénicos ndo foram identificados
nos adultos expostos e nas larvas F1. Entretanto, as larvas diretamente expostas apresentaram
aumento da expressdo de genes marcadores de atividade estrogénica. Por fim, este estudo
encontrou efeito intergeracional do BPS na informacgao paterna, evidenciando que expor o
macho parental ao BPS teve maior influéncia no desenvolvimento e sobrevivéncia dos embrides
em relagdo ao observado na exposi¢ao direta ao BPS. Os resultados sugerem que o potencial
do BPS como desregulador enddcrino ndo deve ser minimizado, ampliando o debate sobre a

viabilidade do BPS como alternativo ao uso do BPA.
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Capitulo 3

Bisfenol-AF (BPAF) desregula a
espermatogénese, reduz a qualidade
espermatica, e afeta a eclosao e a
sobrevivéncia dos embrioes de modo
intergeracional em zebrafish (Danio
rerio)
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Resumo

O plastificante Bisfenol AF (BPAF) é um contaminante de preocupagdo emergente, empregado
na produgdo industrial devido a sua alta estabilidade térmica e quimica. No entanto, constitui
uma ameaga a saude publica e a diferentes ecossistemas. O BPAF ¢ um desregulador enddcrino
xenoestrogénico, podendo interferir com o eixo HPG (Hipotdlamo-pituitaria-gonadal) e
desregular a sintese de esteroides. Neste estudo, machos adultos de zebrafish foram expostos a
concentragdo ambientalmente relevante de BPAF (0,15 pug/L) por 14 dias. Os efeitos na sintese
de 11-KT, espermatogénese e qualidade espermatica foram determinados. Além disso,
investigamos possiveis impactos do BPAF na informacao paterna, realizando reprodugdao com
fémeas ndo tratadas, onde avaliamos efeitos intergeracionais, como atraso nas taxas de eclosao,
malformagdes, queda de sobrevivéncia e alteracdes de expressdo génica da prole (F1).
Adicionalmente, os mesmos parametros foram investigados em embrides diretamente expostos
ao BPAF (0,15 pg/L). O BPAF estimulou a diferenciacdo dos cistos espermatogénicos,
aumentando os cistos meidticos (espermatocitos; Spc) e pos-meidticos (espermatides; Spt),
concomitantemente ao aumento da expressdao do gene marcador de profase da meiose (sycp3/).
No entanto, a diferenciacdo vista na espermatogénese nao parece ter sido mediada por 11-KT,
que ndo sofreu alteragdo de concentragdo tanto nos niveis plasmaticos, como nos testiculos. A
exposicao ao BPAF estimulou nos testiculos uma variedade de genes envolvidos em regulacao
epigenética (tetl, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) e reduziu acentuadamente a motilidade dos
espermatozoides. Na prole F1, ha evidéncias de modifica¢do da informacgao paterna, ocorrendo
elevado atraso nas taxas de eclosdo, aumento de mortalidade e estimulo dos niveis de mRNA
dos genes vegfa e cypl9alb ap6s 96 hpf. Da mesma forma, os embrides/larvas diretamente
expostos ao BPAF apresentaram atraso na taxa eclosdo (em 72h), aumento da mortalidade e
forte alteracdo de expressdo génica, desregulando genes relacionados ao desenvolvimento
(mstnl, vegta e wnt8), estrogeno (esrl, cypl9alb e vgtl) e androgeno (hsdl11f52). O presente
trabalho enfatiza a necessidade de compreender os efeitos do BPAF e seus potenciais impactos
aos organismos, além de questionar sua viabilidade como alternativo ao BPA
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1. Introducao

O bisfenol AF (4,4" hexafluoroisopropylidene) difenol; BPAF) ¢ um plastificante
substituto ao BPA (BPA-free) (Arancio et al., 2019a; Arancio et al., 2019b), utilizado em
aplicagdes especializadas, como resinas de fluoropolimero. Empregado na produgdo industrial
devido a sua alta estabilidade térmica e quimica, que o torna adequado para o uso em materiais
que demandam elevada resisténcia e performance, como certos tipos de plasticos e embalagens
para alimentos processados em altas temperaturas, eletronicos e fibra 6tica (revisado por Zhang

et al.,2013; Lo Nostro et al., 2023; Czarny-Krzyminska et al., 2023; Rifa & Lavado, 2024).

Diversos estudos apontam o BPAF como potencial ameaga a saude publica e a diferentes
ecossistemas (Pan ef al., 2020; Krzyminska et al., 2023; Chen et al., 2024; Xue et al., 2024). O
BPAF ja foi encontrado em amostras humanas de sangue (Jin et al., 2018; Li et al., 2020a),
urina (Yang et al., 2014a; Rocha et al., 2016), leite materno (Jin et al., 2020) e placenta (Pan et
al., 2020; Xue et al., 2024). Russo e colaboradores (2022), identificaram que dentre 30
contaminantes organicos (incluindo o BPA e seus andlogos) avaliados, o BPAF foi o mais
detectado em agua de torneira e garrafas d’agua comercializadas em diferentes localidades da
Italia, estando presente em 67,5 % das amostras em uma concentracado média de 387,21 ng/L.
Quanto a presenca ambiental, o BPAF ja foi encontrado em sedimentos (Song et al., 2012; Liu
et al., 2017; Zhao et al., 2020; Russo et al., 2021; Krzyminska et al., 2023) e 4guas de
superficies, como rios (Yang ef al., 2014b; Jin & Zhu, 2016; Zhao et al., 2020), lagos (Liu et
al., 2017; Zhao et al., 2020; Russo et al., 2021) e mares (Xie et al., 2022; Gao et al.,
2023).Nestes ambientes aquaticos, o BPAF foi detectado em niveis baixos, geralmente
inferiores a 1 ng/L (Arancio et al., 2019a). No entanto, concentragdes de até 140 ng/L (Liu et
al.,2017), 246 ng/L (Yan et al., 2014a), 1070 ng/L (Russo et al., 2021) e 15.300 ng/L (Song et
al., 2012) ja foram reportadas em lago, rio, lago urbano e rio préximo a um parque industrial,
respectivamente. O BPAF ¢ dificil de degradar no ambiente natural (Chen et al., 2024),
possuindo maior resisténcia a biodegradagao em relagao ao BPA (Yang et al., 2019; Frankowski

et al., 2020), e desta forma, maior potencial de acimulo.

O BPAF ¢ considerado um contaminante ambiental de preocupacao emergente (Cesen
et al.,2019; Chen et al., 2020a), um desregulador enddécrino (EDC) dada a sua capacidade de
se ligar aos receptores de estrogeno (Kitamura et al., 2005; Li et al., 2012; Mu et al., 2018;
Okazaki et al., 2018), sendo, portanto, um composto xenoestrogénico (Xue et al., 2024;

Boychenko et al., 2024). A reprodugcdo em peixes € controlada pelo eixo hipotalamico-
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hipofisario-gonadal (HPG) através de interagdes coordenadas de hormdnios, incluindo os
hormdnios esteroides sexuais produzidos pelas gonadas (Ma et al., 2012; Ji et al., 2013; Baht
et al., 2021). O BPAF pode interferir com a sintese de hormonios esteroides, desregulando a
producao de estrogenos e androgenos (Feng et al., 2012; Shi et al., 2015; Feng et al., 2016;
Yang et al., 2016; Li et al., 2022; Yu et al., 2022; Meng et al., 2023; Xue et al., 2024). E desta
forma, desregular a reproducdo. Em camundongos, o BPAF prejudica a espermatogénese,
exibindo toxicidade nas espermatogdnias (Liang et al., 2017) ou reduzindo a contagem
espermatica (Wu et al., 2019; Xue et al., 2023). Porém, em peixes, estudos que busquem
esclarecer os efeitos do BPAF na espermatogénese e na qualidade espermatica sdo incipientes.
Além disso, a espermatogénese depende de mecanismos epigenéticos, cuja desregulacio pode
ter consequéncias para a prole (Hazzouri et al., 2000; Jirle & Skinner (2007); Strazzullo ef al.,
2017; Champroux et al., 2018; Gonzalez-Rojo et al., 2019; Zhang et al., 2024). Sendo assim,
os efeitos do BPAF sobre a regulagdo epigenética das células germinativas e suas consequéncias

para a proxima geragdo também precisam ser melhor compreendidos.

O presente estudo teve como objetivo avaliar os efeitos do BPAF na reproducdo de
machos de zebrafish, utilizando quantificagdo hormonal (11-KT), analises histomorfométricas
e de expressdo genica dos testiculos, contagem espermatica, qualidade do esperma (cinética dos
espermatozoides) e avalia¢do de possiveis efeitos na informagao paterna através da reproducao
com fémeas ndo tratadas. Os impactos nos embrides/larvas da geracdo seguinte (F1) foram
analisados através da eclosdo, desenvolvimento, sobrevivéncia e expressao génica. Além disso,

embrides/larvas diretamente expostos ao BPAF foram examinados para os mesmos parametros.

2. Material e métodos
2.1 Animais

Machos adultos de zebrafish (Danio rerio) foram criados e mantidos no biotério de
organismos aquaticos do Departamento de Biologia Estrutural e Funcional, Instituto de
Biociéncias, UNESP (Botucatu, Brasil) e Department of Biological Sciences, University of
Calgary (Calgary, Alberta, Canada). Os peixes foram alojados em tanques de 6 litros em um
sistema de recirculacao de agua, mantidos a uma temperatura constante de 28 °C e submetidos
a um fotoperiodo controlado de 14 horas de luz e 10 horas de escuro. Os parametros como
salinidade, pH, oxigénio dissolvido e amonia foram monitorados diariamente. Os peixes foram

alimentados duas vezes ao dia com uma dieta de ragdo seca comercial (Zeigler®). Todas as
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praticas de manejo e experimentagdo seguiram as diretrizes estabelecidas pela legislacao
brasileira, regulamentadas pelo Conselho Nacional de Controle de Experimentagao Animal
(CONCEA, 2023) e pelos Principios Eticos em Pesquisa Animal da UNESP (Protocolo
6605200721-CEUA) e diretrizes da University of Calgary Care.

2.2 Quimicos

O bisfenol AF (4,4" hexafluoroisopropylidene) difenol; BPAF, 99% de pureza) foi
adquirido pela Sigma-Aldrich (St. Louis, USA) e diluido em Dimetilsulféxido (DMSO)
conforme instrucdo do fabricante. A concentragdo de 0,15 pg/L de BPAF ja foi encontrada em
ambientes aquaticos naturais (Song et al., 2012; Yan et al., 2014a; Russo et al., 2021); além
disso, sua relevancia ambiental ¢ respaldada por referéncias prévias onde constam
concentragdes superiores como significantes do ponto de vista ambiental (Shi et al., 2015; Li

et al.,2020b; Gu et al., 2022; Lai et al., 2024; Chen et al., 2024).

2.3 Design experimental
2.3.1 Macho parental exposto ao BPAF

Machos adultos de zebrafish (n= 96) foram expostos a concentragdo nominal
ambientalmente relevante do BPAF (0,15 png/L) ou ao controle DMSO (0,00001% v/v) diluidos
na dgua dos aquarios por 14 dias, periodo que abrange dois ciclos espermatogénicos (Leal et
al., 2009a). Os zebrafish foram alojados em aquarios de 10 L, com 12 animais por aquério em
um sistema semi-estatico; onde a agua foi renovada totalmente a cada 2 dias com meio recém
preparado (Ji et al., 2013; Chen et al., 2024). Cada grupo experimental foi dividido em quatro
tanques em replicata, totalizando 48 animais por grupo experimental. Os peixes foram
alimentados duas vezes ao dia com ragdo comercial (Pentair Aquatic Habitats, Florida, USA),
e os parametros da dgua (amonia, oxigénio, pH) foram monitorados e controlados diariamente.
Apos 14 dias, 84 animais foram eutanasiados por imersdao em solugdo de Benzocaina a 0,1%,
para as analises de quantificagdo hormonal (11-KT), de expressdo génica e histomorfometria
dos testiculos, contagem de espermatozoides e qualidade espermatica. Para obtencdo dos
embrides, 6 machos adultos tratados com BPAF foram reproduzidos com fémeas nao tratadas
na propor¢ao 2:1 (machos: fémeas). Adicionalmente, 6 machos controle (DMSO) também
foram reproduzidos com fémeas ndo tratadas; as reproducgdes foram realizadas em trés aquarios
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em replicata para cada grupo. Apods a reproducdo, os embrides vidveis foram coletados e
distribuidos em placas de 24 pogos (1 embrido por pogo) contendo 1 mL de meio de cultura
para embrido (Hank's medium https://www.zfin.org/zf info/zfbook/chapt10.html#hankl) e

mantidos a 28° C. Os embrides, 100 para cada grupo, foram analisados ao longo de 96h; o

meio de cultura foi completamente renovado a cada 24 horas durante o periodo de analise. Os
embrides foram submetidos a analise de eclosdo, desenvolvimento e sobrevivéncia conforme
protocolo adaptado do FET teste (OECD, 236). Apds esta etapa, as larvas F1 foram

imediatamente congelados a -80° C para analise de expressdo génica, sendo 6 pools de 10

larvas para cada tratamento (n = 60 por grupo).

2.3.2 Embriées/larvas diretamente expostos ao BPAF

Machos ¢ fémeas de zebrafish ndo expostos foram reproduzidos na propor¢ao de 2:1
(machos: fémeas) em trés aquarios em replicata para cada grupo. Os embrides resultantes foram
distribuidos em placas de 24 pogos (um embrido por poco) contendo 1 mL de meio de cultura
para embrides (Hank's medium) e mantidos a 28°C. Os embrides foram tratados com 0,15 pg/L
de BPAF ou DMSO (0,00001% v/v) (n=100 para cada condi¢ao experimental) por 96 horas; o
meio de cultura foi completamente substituido a cada 24 horas com renovacao dos tratamentos
ao longo do periodo de andlise. Os embrides foram submetidos a andlise de eclosdo,
desenvolvimento e sobrevivéncia seguindo o protocolo adaptado do FET teste (OECD, 236).
Ap0s esta fase, as larvas foram imediatamente congeladas a -80°C para analise de expressao

génica, sendo 6 pools com 10 larvas por tratamento (n = 60 por grupo).

2.4 Quantificacdo do 11-KT no plasma

Apoés 14 dias de exposigdo, zebrafish machos dos grupos BPAF e controle (n= 8§ por
condicdo) foram eutanasiados, e amostras de sangue foram coletadas através do corte do
pedunculo caudal usando seringas heparinizadas. O plasma foi isolado por centrifugagdo a 4°C
por 15 min a 800 x g. Os niveis plasmaticos de 11-KT foram quantificados individualmente por
ensaio imunoenzimatico (ELISA) utilizando kit comercial (Cayman Chemical, Ann Arbor,
USA) conforme instru¢des do fabricante. Os resultados foram expressos como nanograma de

11-KT por mL de plasma.
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2.5 Quantificacdo de 11-KT liberada no meio de cultura pelos testiculos (ex vivo)

Para avaliar a liberagao de 11-KT pelos testiculos, machos dos grupos BPAF e controle
(n= 8 por condicao) foram eutanasiados apds 14 dias de exposicao, e seus testiculos extraidos
e cultivados através de um método de cultura de orgaos descrito anteriormente (Leal et al.,
2009b). Cada testiculo de zebrafish foi colocado sobre uma membrana de nitrocelulose (0,25
cm?, 25 1 m de espessura e 0,22 1 m de porosidade) no topo de um cilindro de agarose (1,5%
p/v, solucao de Ringer, pH 7,4) e colocado em uma placa de 24 pogos contendo 1 mL de meio
de cultura (L-15). Um dos testiculos (grupo BPAF ou controle) foi incubado em presenca de
200 ng/ml de rzf Fsh ou (L-15 somente) enquanto seu contralateral foi incubado em meio de
cultura (L-15 somente) por 48 h. O Fsh estimula a liberagao de 11-KT em peixes (Ohta et al.,
2007, Skaar et al., 2011; Fallah et al., 2021) e foi utilizado como controle positivo a libera¢ao
do 11-KT no meio de cultura. Apds as 48 h, os testiculos foram pesados individualmente, ¢ o
meio de cultura foi coletado e processado para quantificagao do 11-KT liberado pelos testiculos
conforme descrito anteriormente (Cavaco et al., 1998). Os niveis de 11-KT liberados no meio
de cultura foram quantificados por ensaio imunoenzimatico (ELISA) utilizando o kit comercial
(Cayman Chemical), seguindo as instru¢des do fabricante, e expressos como ng de 11-KT/mg

de testiculos.

2.6 Analises histomorfométricas dos testiculos

Testiculos de zebrafish (n = 8 para cada condi¢do experimental) foram fixados overnight
em Karnovisky (Glutaraldeido 4% paraformaldaido 8% em tampao fosfato pH 7.2)
desidratados, incluidos em Technovit (7100-Heraecus Kulzer, Wehrheim, Alemanha),
seccionados em cortes de 3 u m de espessura (ndo seriados), e corados com azul de toluidina
0,1% para quantificacdo dos diferentes tipos de cistos de células germinativas. As laminas
histologicas foram fotografadas na objetiva de 100x do microscopio de luz de alta resolugdo
(Leica DM600 BD, Leica Microsystems, Wetzlar, Germany) equipado com uma camera JVC e
um computador com o programa Leica QWIN. Imagens dos testiculos de cinco campos nao
sobrepostos escolhidos aleatoriamente por animal (n = 8 laminas por grupo) foram analisados
quantitativamente. A analise foi realizada utilizando uma grade de 540 interse¢des e com base

no numero de pontos contados sobre os diferentes tipos de células germinativas investigados:
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espermatogonia tipo A indiferenciada (Auss), espermatogonia tipo A diferenciada (Aaip),
espermatogonia tipo B (SpgB), espermatocitos (Spc) e espermatides (Spt) (Fallah et al., 2021,
Rodrigues et al., 2021). Critérios estabelecidos na literatura para células germinativas de
zebrafish, como tamanho do nucleo, nimero de células germinativas por cisto e compactagao
da cromatina, foram utilizados para analise (Leal ef al., 2009a; Schulz et al., 2010; Morais et
al., 2013). A propor¢ao de area ocupada pelos diferentes tipos de cistos germinativos foi
representada como fold-change em relacdo ao grupo controle. Para quantificar o numero
relativo de espermatozoides por testiculo, imagens histoldgicas dos testiculos foram analisadas
em software ImageJ (NIH, Maryland, EUA). Foram utilizados 20 campos ndo sobrepostos
escolhidos aleatoriamente (objetiva de 100x) por lamina histologica (n = 6 para cada grupo
experimental). (Rodrigues ef al., 2021, Rodrigues et al., 2022). Para tanto, os espermatozoides
foram quantificados utilizando o plugin Cell counter do Image J. Apds contar todos os
espermatozoides por campo, calculou-se a média dos 20 campos e os valores foram expressos

como fold-change em relagdo ao grupo controle.

2.7 Analise de expressdo génica por PCR quantitativo em tempo real (qQPCR)

O RNA total (n = 8 para cada condi¢do experimental) foi extraido utilizando o reagente

lTM

comercial Trizol™ (Invitrogen, Carlsbad, CA, Unites States) conforme as instru¢des do

fabricante. O cDNA foi sintetizado como descrito anteriormente (Nobrega et al., 2010). As

reacdes de qPCR foram realizadas utilizando 10 x L de 2x SYBR-Green Universal Master Mix,
2 u L de primer forward (1125 nM), 2 u L de primer reverse (1125 nM), 1 1 L de 4gua DEPC,
e5 u LofcDNA. Os niveis de mRNA dos genes marcadores de espermatogdnias pou5f3 (POU

domain, class 5, transcription factor 3), nanog (nanog homeobox), daz! (deleted in azoospermia-
like); e marcador de profase da meiose sycp3l (synaptonemal complex protein 3) foram
avaliados. Além disso, também quantificamos a expressdo génica de enzimas da via
esteroidogénica, cypl9ala (cytochrome P450, family 19, subfamily A, polypeptide
la), star (steroidogenic acute regulatory) e cypl7ala (17a-hydroxylase/17,20 lyase/17,20
desmolase); receptores de estrogeno, esrl, esr2a; e genes de regulacdo epigenética, dnmt5
(DNA (cytosine-5)-methyltransferase beta, duplicate b.3) , tet/ (tet methylcytosine dioxygenase
1), ezh2 (enhancer of zeste 2 polycomb repressive complex 2 subunit), kdmo6b (lysine (K)-
specific demethylase 6B), kat6a (K(lysine) acetyltransferase 6A) e hdac4 (histone deacetylase

4). Nas larvas F1 e diretamente expostas (n= 60 por grupo), foram avaliados os niveis de mRNA
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dos genes relacionados ao desenvolvimento, mstnl (Myostatin), vegfa (vascular endothelial

growth factor A) e wnt§ (protein Wnt-8a); estrogeno, esrl, cypl9alb (cytochrome P450, family

19, subfamily A, polypeptide 1b) e vgti(vitellogenin 1); e andréogeno hsd11f2 (hydroxysteroid

11-beta dehydrogenase 2). As expressoes dos alvos de mRNA (CTs) foram normalizadas

utilizando o gene f -actina como referéncia, considerado seus niveis de expressdo estaveis

entre os diferentes grupos experimentais. Os resultados foram expressos como valores relativos

ao grupo controle (como fold induction), usando o método 22 2¢D_ Os primers (Tabela 1)

foram desenhados de acordo com as sequéncias genéticas do zebrafish disponiveis no GenBank

(NCBI, https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/).

Target Primers sequence (5- 3") Access (NCBI)

B-actin AGACATCAGGGAGTGATGGT Fw  BC045846
CAATACCGTGTCAATGGGG Rv

pou5f3 GAGAGATGTAGTGCGTGTAT Fw  BC049295.1
GCTCGTAATACTGTGCTTCA Rv

nanog TGTCCTACAACAAGACTGAGCC Fw  BC162315.1
CAGGAATCTGGCGTGTGGG Rv

dazl AGTGCAGACTTTGCTAACCCTTATGTA Fw  BC076423.1
GTCCACTGCTCCAAGTTGCTCT Rv

star CCTGGAATGCCTGAGCAGAA FW  AF220435
ATCTGCACTTGGTCGCATGAC Rv

cypl7al GGGAGGCCACGGACTGTTA FW NM_212806.3
CCATGTGGAACTGTAGTCAGCAA Rv

sycp3l AGAAGCTGACCCAAGATCATTCC FW BC115343
AGCTTCAGTTGCTGGCGAAA Rv

esrl GGTCCAGTGTGGTGTCCTCT FW  NM_152959.1
AGAAAGCTTTGCATCCCTCA Rv

esr2a GCCGACTCCGAAAGTGCTAT FW  NM_180966.2
AGTGATATGCGCACCACCTC Rv

dnmt5 TCATTGACTTGGGGGAAGAG FW  AB196916.1
GCTGCTGCTGCACTTATCAT Rv

tetl GCAACCACTCCCATCCTTCGAC FW XM _021472702.1
TGTTAGCGACTGACGGGTAGGGAC Rv

ezh?2 CAGACTCATCGGCACAAAGA FW  NM_001077279.1
TGACACAAGGGCAAGAACTG Rv

kdm6b GCCGTCAACGAAGTCCTATC FW NM_001030178.2
CTCCTTGTGCCTCTTCTTGG Rv

kat6a CACCAGAGAAGCCACTGTCA FW NM_001123312.4
TAATTACCCCGTCCCCTTTC Rv
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hdac4 TGTGTTTCTGCTTTGCTTGG FW  NM_001123312.4

GTGACCGTCTCTGCCTCTTC Rv

mstnl GTCCGGTGCGTGGTGAGGTTC FW  AF540956.1
AGCTCGCTTTCCTCCGTGGC Rv

vegfa TGCTCCTGCAAATTCACACAA FW  NM_131408.3
ATCTTGGCTTTCACATCTGCAA Rv

wnt8 GGACTACATGGAACTGAAGG FW  KM655723.1
CTGTCTCAATCCTCCTCTCTT Rv

esrl ACTCTCACCCATGTACCCTAAGG FW  NM_152959.1
CGGGTAGTATCCCACTGAAGC Rv

cypl9alb AAAGAGTTACTAATAAAGATCCACCGGTAFW  AF226619.1
T
TCCACAAGCTTTCCCATTTCA Rv

vgtl AACGAACAGCGAGAAAGAGATTG FW  NM_170767
GATGGGAACAGCGACAGGA RW

hsd11p2 GGGGGTCAAAGTTTCCACTA FW  NM_212720.2
TGGAAGAGCTCCTTGGTCTC Rv

2.8 Analise da qualidade espermatica

Zebrafish machos dos grupos BPAF e controle (n= 10 por condi¢do) foram eutanasiados
e seus testiculos dissecados. Os testiculos foram imersos em solugao salina balanceada de Hank
(HBSS) para auxiliar na liberacao do esperma (Chen et al., 2017) e manté-lo inativado (Babiak
et al., 2012). Além disso, os testiculos foram gentilmente fragmentados com o auxilio de uma
pinga para facilitar a dissociacdo do sémen. O sémen foi entdo utilizado para a andlise da
qualidade espermatica. Para tanto, as amostras foram entdo diluidas em agua Miliq para
ativagdo espermatica (propor¢ao 1 pL. de s€émen para 2 pL de 4gua) e pipetadas em camara de
Neubauer espelhada (0,1 mm profundidade), coberta por laminula de vidro (24x24mm)
(Sanches et al., 2013). A camara foi rapidamente levada ao microscopio de luz trinocular
(Solarist Bel) previamente focado em objetiva de 10x acoplado com uma camera Basler
acA640-120gc (http://www.baslerweb.com), conectada ao computador (intel core i7© CPU 2,4
GHz, 8Gb de Ram), sistema operacional Microsoft Windows 8©. Foram entdo gravados videos
(100 frames por segundo) para a realizacdo das analises dos parametros computadorizados
conforme procedimentos detalhados por Sanches e colaboradores (2013), utilizando o software
livre Imagel/plugin CASA. Foram avaliados o nimero total de espermatozoides e os
parametros de cinética: percentual de Taxa de Motilidade (MOT), Velocidade Curvilinear

(VCL), Velocidade Média de Deslocamento (VAP) e Velocidade em Linha Reta (VSL).
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2.9 Analise de eclosio, desenvolvimento e sobrevivéncia dos embrides (FET) teste

adaptado

Os embrides/larvas foram analisados utilizando uma da lupa Olympus mcv10 com
auxilio de lentes X-citem120 LED por 96h. A cada 24h, foram avaliados diferentes parametros
morfologicos que indicam dano ao embrido e potencial letalidade, incluindo: Coagulagdo dos
ovos fertilizados, auséncia da formacéo de somitos, ndo separacéo da cauda do saco vitelinico,
perda dos batimentos cardiacos (a partir de 48h), deformidades da coluna espinhal, e presenca
de edema de saco vitelinico e pericardico (adaptado de OECD 236, Fish Embryo Acute
Toxicity, FET, Test). Também foram observadas as taxas de eclosdo (a partir de 48h) definidas
por: Taxa de eclosdo (%) = (nimero de embrides eclodidos/total de embrides) x 100. Além
disso, a taxa de mortalidade foi determinada pela soma dos embrides coagulados ou com perda

de batimento cardiaco ao longo das 96h.

2.10 Analises estatisticas

Todos os dados foram submetidos ao teste de normalidade Shapiro-Wilk, seguido de
Teste de variancia e homogeneidade de Bartlett. A comparagdo entre os grupos para a
quantifica¢do do 11-KT no plasma foi realizada por teste t ndo pareado, enquanto a comparagao
da liberagdo de 11-KT pelos testiculos dos diferentes grupos/condi¢des experimentais se deu
pelo teste one-way ANOVA seguido por Student-Newman-Keuls. Diferencas significativas
entre os dois grupos na histomorfometria e expressdo génica foram identificadas usando o teste
t ndo pareado (p < 0,05). Os parametros da qualidade espermadtica gerados pelo software
Imagel/plugin CASA foram comparados entre os grupos por meio do teste t ndo pareado. Os
dados de eclosdo e desenvolvimento dos embrides foram comparados entre os grupos pelo teste
ndo paramétrico Mann-Whitney. Para a analise de sobrevivéncia, foi construida a curva Kaplan-
Meier e a comparagado entre os grupos se deu pelo teste ndo paramétrico log-rank (Mantel cox).
Os dados foram apresentados como média == SEM (erro padrio da média). Para todas as

analises estatisticas utilizamos o software GraphPad Prism (versdo 4.0; GraphPad Software,

Inc., San Diego, CA, EUA, http://www.graphpad.com).
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3. Resultados
3.1 Efeito do BPAF na concentracao do 11-Ketotestosterona (11-KT) do zebrafish

Para avaliar o impacto do BPAF na produ¢ao de androgeno, medimos a concentragao
plasmatica de 11-KT apds a exposicao ao BPAF (Fig 1A) e a liberagao de andrégenos pelos
testiculos dos animais expostos no meio de cultura (Fig 1B). Vimos que o tratamento com BPAF
nao afetou as concentracdes plasmaticas de 11-KT, (Fig 1 A) nem a sua liberagao pelos testiculos
(Fig 1B). A incubacao dos testiculos do grupo controle com Fsh estimulou a liberagao de 11-
KT em relacdo ao controle (Fig 1B). No entanto, a incubagao dos testiculos expostos ao BPAF
in vivo com Fsh ndo apresentou diferenca significativa em relacdo aos demais grupos.
Mostrando que o tratamento com BPAF in vivo atenuou a produgdo de 11-KT estimulada pelo

Fsh.

A

vy

0.8 0.10+
E 2 2
S _ 0.08-
£ oo E |
i E 8 0.06- ab
E 0.4_ [] g
= = . a
< = 5 004 .
T 0.2- 2 &
: 0.02-
2 &
0.0- 0.00-
Control (DMSO)  BPAF (0.15 pg/L) Fsh (ng/ml) 0 200 0 200
BPAF (ug/L) 0 0 015  0.15

Fig. 1. Quantificacdo do 11-KT apés exposicio ao BPAF. (A) Niveis plasmaticos de 11-Ketotestosterona (11-
KT) (ng/mL de plasma) em machos de zebrafish apds 14 dias de exposi¢do ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15
pug/L). (B) Liberagdo de 11-KT de explantes testiculares (ex vivo) de zebrafish previamente tratados com DMSO
ou BPAF (0,15 pg/L) por 14 dias. Testiculos incubados em meio de cultura (L-15) em presenca ou auséncia de Fsh
(200 ng/ml) por 48 h. As barras representam a média + SEM (n = 8). (NS) sem diferenga significativa. Letras

diferentes denotam diferenca significativa (p < 0,05) entre os grupos.

3.2 Analise histomorfométrica dos efeitos do BPAF na espermatogénese do zebrafish

O tratamento com BPAF promoveu o aumento significativo da propor¢do de érea
ocupada por espermatocitos (Spc) e espermatides (Spt) em relagdo ao grupo controle, indicando
estimulo dos estdgios finais da espermatogénese (Fig 2A). No entanto, a quantificacdo do

numero relativo de espermatozoides ndo apresentou diferenga significativa apos o tratamento
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com BPAF (Fig 2B). Além disso, a area ocupada pelos cistos de espermatogonias (Aund, Adifr €

SpgB) ndo foi afetada.

>
W

6 400
300

200

2_
NS NS

NS 100

(]
1
Cell number (SPZ)

Proportion of area
(fold change of control)

Auyng  Agr SPGB Spc  Spt Control (DMSO)  BPAF (0.15 g/L)

Fig. 2. Analises histomorfométricas dos testiculos apés exposicao ao BPAF. (A) Proporgdo de area de superficie
ocupada por cistos espermatogénicos do zebrafish apos 14 dias de exposi¢do ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15
ng/L). Cistos de espermatogonia tipo A indiferenciada (A..¢), espermatogdnia tipo A diferenciada (Aay),
espermatogonia tipo B (SpgB), espermatocito primario (Spc) e espermatides (Spt). Dados representados como fold
change do grupo controle. (B) Numero de espermatozoides por campo obtidos através do IMAGEJ Software. Os
resultados estdo expressos na forma de média = erro padrdo (n=6). (*) representa diferenca significativa observada

entre os diferentes grupos com p < 0,05; (NS) sem diferenca significativa.

3.3 Analise de expressao génica dos efeitos do BPAF na espermatogénese do zebrafish

O BPAF modulou a expressao génica dos testiculos de zebrafish apds os 14 dias de
exposicao em relagdo ao grupo controle (Fig 3A-D). A expressdo dos genes marcadores de
espermatogonias (pouldf3, nanog e dazl) ndo foram afetados pelo tratamento (Fig 3A). Por outro
lado, a exposicdo ao BPAF induziu a transcri¢do do gene sycp3!/ (marcador de espermatdcito
priméario) (Fig 3A). Entre as enzimas esteroidogénicas avaliadas, houve aumento da expressao
do gene cypl9ala (Fig 3B). Nao sofreram alteracdo de expressdo gé€nica os receptores de
estrogeno (esrl e esr2a) (Fig 3C). A exposi¢ao ao BPAF também modulou os niveis de mRNA
das enzimas de regulacdo epigenética, estimulando a expressdo de tet/, ezh2, kdmo6b, kat6a e

hdac4 (Fig 3D).
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Fig. 3. Analise de expressiao génica dos testiculos apés exposi¢ao ao BPAF. (A) Expressdo relativa dos genes
marcadores de células germinativas (pou3f3, nanog, dazl e scyp3[), enzimas de esteroidogénese (cypl9ala, star,
cypl7al), receptores de estrogeno (esrl, esr2a), e regulagdo epigenética (dnmt5, tetl, ezh2, kdmo6b, kat6a e hdac4)
em testiculos de zebrafish apos 14 dias exposicdo ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 pg/L). Os Cts foram
normalizados pelo gene de referéncia (- actina) e expressos relativos ao grupo controle (DMSO). Os dados estdo
apresentados com a média + erro padrao (n=8) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha

tracejada. (*) representa diferenca significativa com p < 0,05. (NS) sem diferenca significativa.

3.4 Efeitos do BPAF na qualidade espermatica dos zebrafish

A exposi¢ao de machos de zebrafish ao BPAF reduziu a qualidade espermatica em

relagdo ao grupo controle, diminuindo drasticamente a motilidade (MOT) dos espermatozoides
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(Fig. 4B). No entanto, a producdo de espermatozoides (Fig 4A) e os parametros de velocidade
avaliados, velocidade curvilinear (VCL) (Fig 4C), velocidade média de deslocamento (VAP)
(Fig 4D) e velocidade em linha reta (VSL) (Fig 4E) nao foram impactados.

B

>

* kK

s
& 1007 30- L —
E
§ 804 g
[=] £ 201
T 60 E
E 3
[++] n
% 40 o
. £ 10+
c  20- =
]
£
: 0
=z Control (DMSO}  BPAF (0.15 ug/L) Control (DMSO)  BPAF (0.15 ugiL)
= 150~ @ 100-
2 E NS
§ > g
- 2
2 100- =)
(%] [+]
o s 907
g >
% F 401
g 50+ -3
= & 20-
:
(& ] Q- <>t 0-
Control (DMSO}  BPAF (0.15 ugiL) Control (DMSO)  BPAF (0.15 ug/L)

m

Straight line velocity (um/s)
B
Q

Control (DMSO}  BPAF (0.15 ug/L)

Fig. 4. Analise de motilidade (COMPUTADORIZADA — CASA) dos espermatozoides apés exposicdo do
zebrafish ao BPAF. Parametros de cinética espermatica do zebrafish apos 14 dias exposi¢do ao DMSO (controle)
ou BPAF (0,15 pg/L) determinados pelo software CASA. Foi utilizado H,O como ativador dos espermatozoides
tanto no grupo controle (DMSO) como no grupo BPAF (0,15 ng/L). (A) Numero de espermatozoides (Média), (B)
Taxa de Motilidade (MOT, %), (C) Velocidade Curvilinear (VCL, um/s), (D) Velocidade Média de Deslocamento
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(VAP, um/s), (E) Velocidade em Linha Reta (VSL, um/s). Os resultados estdo expressos na forma de média + erro

padrao (n=10). (***) representa diferenga significativa com p < 0,001. (NS) sem diferenga significativa.

3.5 Efeitos da exposicio do macho parental ao BPAF na eclosdo, desenvolvimento e

sobrevivéncia dos embrides/larvas da geracao F1 e diretamente expostos

A exposi¢ao parental ao BPAF resultou em atraso e reducdo das taxas de eclosdo dos
embrides da geragdo F1, com taxa final de eclosdo de 80% comparado a 95% do grupo controle
ap6s as 96 h de analise (Fig 5A). Os embrides/larvas diretamente expostos ao BPAF
apresentaram atraso da taxa de eclosdo em 72h, tendo o grupo BPAF taxa de eclosdo de 76%
em relacdo a 90% do grupo (Fig 6A). Nenhum dos parametros de desenvolvimento apresentou
diferenca significativa, tanto na geragdo F1 (Fig 5 B-F), como nos embrides/larvas diretamente
expostos ao BPAF (Fig 6 B-E), em relacdo aos seus respectivos controles. Além disso, nas

larvas diretamente expostas ao BPAF, nenhum edema de saco vitelinico (0%) foi encontrado.
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Fig. 5. Efeitos na eclosio e desenvolvimento de embrides/larvas de zebrafish. (A) Eclosdo das larvas (F1)
originadas da reprodugdo do macho parental exposto ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 pg/L). (B-F)
Desenvolvimento dos embrides/larvas (F1) apds 96h em meio embrionico. (B) auséncia de formagdo de somitos
(C) ndo desprendimento da cauda (D) edema pericardico (E) deformidade da coluna espinhal (F) edema de saco
vitelinico. Foram analisados os seguintes pardmetros de alteracdo de desenvolvimento: auséncia da formagao de

somitos, nao desprendimento da cauda, edema pericardico, edema do saco vitelinico e deformidade da coluna
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espinhal. Os resultados estdo expressos na forma de média + erro padrdo (n=100). (**) e (****) representa

diferenga significativa com p<0,01 e p<0,0001, respectivamente. (NS) sem diferenca significativa.
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Fig. 6. Efeitos na eclosio e desenvolvimento de embrides/larvas de zebrafish. (A) Eclosdo das larvas
diretamente expostas ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 pg/L) apds 96h poés-fertilizagdo. (B-E)
Desenvolvimento dos embrides/larvas em meio embridnico. (B) auséncia de formacdo de somitos (C) ndo
desprendimento da cauda (D) edema pericardico (E) deformidade da coluna espinhal. Nas larvas diretamente
expostas nao foram observados edema de saco vitelinico tanto no grupo controle (DMSO) como no grupo tratado
(BPAF). Foram analisados os seguintes parametros de alteragdo de desenvolvimento: auséncia da formagao de
somitos, ndo desprendimento da cauda, edema pericardico, edema do saco vitelinico e deformidade da coluna
espinhal. Os resultados estdo expressos na forma de média + erro padrio (n=100). (**) representa diferenca

significativa com p<0,01. (NS) sem diferenca significativa.

Quanto as taxas de sobrevivéncia, a exposi¢ao paterna ao BPAF aumentou a mortalidade
dos embrides/larvas F1 (p < 0,01) ao longo das 96 h de observagdo (Fig 7A), atingindo 74 %
de sobrevivéncia em relacdao a 93% do grupo controle ao final do periodo. Da mesma forma,

nos embrides/larvas diretamente expostos ao BPAF, ocorreu aumento da mortalidade ao longo
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das 96 h (p <0,05), alcangcando 89% de sobrevivéncia em relagdo a 97% do grupo controle (Fig
7B).
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Fig. 7. Curva de sobrevivéncia dos embrides/larvas de zebrafish geracio F1 e diretamente expostas. (A)
Curva de sobrevivéncia dos embrides/larvas (F1) originados da reprodu¢do do macho parental exposto ao DMSO
(controle) ou BPAF (0,15 pg/L) mantidos em meio embridnico e (B) embrides/larvas diretamente expostos ao
DMSO (controle) ou BPAF (0,15 ng/L) ao longo de 96h pos-fertilizagdo. (*) e (**) representam diferenca

significativa com p < 0,05 e p < 0,01, respectivamente. Curva de Kaplan-Meier seguida por teste log-rank, n =100

por grupo.

3.6 Analise de expressao génica das larvas (F1) e larvas diretamente expostas ao BPAF.

Avaliamos os niveis de mRNA dos genes relacionados ao desenvolvimento (mstnl,
vegta € wnt8), estrogeno (esrl, cypl9alb e vgtl) e androgeno (hsd11/2) nas larvas da geragao
F1 (Fig 8A) e larvas diretamente expostas ao BPAF (Fig 8B). A exposicao parental ao BPAF
foi capaz de afetar a expressdo génica das larvas F1 aumentando os niveis de mRNA de vegta
e cypl9alb em relagdo ao grupo controle (Fig 8A). As larvas diretamente expostas ao BPAF

apresentaram forte estimulo de todos os genes avaliados, a excecao do vegta, que foi reprimido
(Fig 8B).
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Fig. 8. Analise de expressdo génica das larvas de zebrafish. Expressdo relativa dos genes relacionados ao
desenvolvimento (mstnl, vegfa e wnt8), estrogeno, (esrl, cypl9alb e vgtl) e androgeno (hsd11f2) em larvas de
zebrafish. (A) larvas (F1) originadas da reprodu¢do do macho parental exposto ao DMSO (controle) ou BPAF
(0,15 pg/L) apds 96h em meio embridnico (B) larvas diretamente expostas ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15
ng/L) por 96h pos-fertilizagdo. Os Cts foram normalizados pelo gene de referéncia (- actina) e expressos relativos
ao grupo controle (DMSO). Os dados estdo apresentados com a média = erro padrao (n= 6 pools de 10 embrides
por grupo) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha tracejada. (*), (¥*) e (¥***)
representa diferenca significativa com p < 0,05, p < 0,01 ¢ p < 0,0001, respectivamente. (NS) sem diferenga

significativa.

4. Discussao

O BPAF ¢ um desregulador endécrino (EDC) de preocupacdo emergente, com
capacidade de interferir na sintese de hormonios sexuais como a testosterona e o estradiol em
diversos modelos (Feng et al., 2012; Feng et al., 2016; Yang et al., 2016; Li et al., 2022; Yu et
al., 2022; Xue et al., 2024). Em machos de zebrafish, foi relatado que o BPAF promoveu
redugdo de testosterona e aumento dos niveis plasmaticos de 17-f estradiol e 11-KT (Shi et al.,
2015; Yang et al., 2016; Meng et al., 2023). O 11-KT é um dos principais hormonios
androgénicos em peixes teledsteos (De Waal et a/ 2008; Schulz ef al., 2010; Skaar et al., 2011;
Crespo et al., 2019). Em machos adultos de zebrafish, a exposicao a 20 pug/L de BPAF por 28
dias estimulou 11-KT (Meng et al., 2023). No entanto, no mesmo trabalho, 200 ug/L de BPAF
por 28 dias ndo apresentou diferenca significativa. Aqui, nosso estudo revela que o BPAF nao
afetou os niveis plasmaticos de 11-KT nem sua liberacdo ex vivo pelos testiculos dos animais
expostos. Esses dados reforcam a resposta variavel do 11-KT ao BPAF de acordo com a
concentragdo. A producdo de 11-KT ex vivo (in vitro) em peixes ¢ estimulada pelo Fsh (Kamei

et al., 2005; Shulz et al., 2010; Skaar et al., 2011; Fallah ef al., 2021). No entanto, a exposi¢ao
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ao BPAF ndo induziu a liberagdo de androgenos mediada pelo Fsh como observado no grupo

controle. Esse resultado indica uma interferéncia do BPAF na acdo do Fsh.

O BPA ¢ conhecido por prejudicar a espermatogénese, perturbando a proporg¢ao de cistos
mais diferenciados, como espermatécitos e espermatides, e diminuindo a producao espermatica,
como reportado em mamiferos (revisado por Jin et al., 2013, Liu et al., 2013; Xie et al., 2016;
Jenardhanan et al., 2016; Liu et al 2021; Lo Nostro et al., 2023) e em peixes (Sohoni et al.,
2001; Lahnsteiner ef al., 2005; Gonzalez-Rojo et al., 2019; Faheem & Bhandari, 2021 Batista-
Silva et al., 2022, Mostari et al., 2022; Reis et al., 2022). Quanto ao BPAF, trabalhos em
camundongos indicam que ele também ¢ repressor da espermatogénese, reduzindo a produgao
de espermatozoides (Wu et al., 2019, Xue et al., 2023). No entanto, nao identificamos estudos
que tenham avaliado seus impactos na espermatogénese de peixes, quantificando os cistos

espermatogénicos ou a producao espermatica.

A andlise da propor¢do de area dos cistos espermatogénicos revelou que o BPAF
estimulou os estagios finais da espermatogénese, aumentando os cistos meidticos
(espermatdcitos; Spc) e pos-meiodticos (espermatides; Spt). Nao houve alteragdo dos cistos
espermatogoniais (Aund, Adir € SpgB), alinhado a ndo modulacdo de seus genes marcadores
(pou5f3, nanog, dazl). Juntos, os dados demonstram que o BPAF estimula a diferenciacdo dos
cistos espermatogénicos. O aumento da expressdo do gene marcador de profase da meiose
(sycp3l) (Saito et al 2011; Tovo-Neto et al., 2020; Dai et al., 2021) corrobora este ambiente
pro-diferenciagdo e entrada na meiose. Porém, o BPAF ndo influenciou no ntmero de
espermatozoides (Spz). Sugerindo um potencial bloqueio no processo de transformacdo de

espermatides em espermatozoides.

A enzima Cypl9al (aromatase) estd envolvida na sintese de estrogeno através da
conversdao de androgenos (Tong ef al., 2003; Hinfray et al., 2013). O aumento dos niveis de
mRNA do gene cypl9ala sugere agdo estrogénica. Dada a nao alteracdo de 11-KT, ¢ possivel
que o estimulo dos estagios meidticos € pos-meioticos esteja associado a testosterona, como
descrito em mamiferos (Vigier et al., 2004; Walker (2010); Walker (2011). No entanto, tal
suposi¢do € pouco provavel, visto que o 11-KT ¢ o principal indutor da espermatogénese em
peixes (Miura et al 1991; Cavaco et al., 1998; Miura & Miura., 2003; De Waal et al 2008;
Zheng et al 2020), nao sendo a agdo direta da testosterona associada a um papel relevante no
estimulo na espermatogénese de peixes em relagdo ao 11-KT (Cavaco et al., 1998; Cavaco et

al., 2001; Bhat et al., 2021). Além disso, BPAF foi relacionado a redugdo de testosterona no
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zebrafish (Shi et al., 2015; Yang et al., 2016; Meng et al., 2023). Desta forma, mecanismos
ainda nao identificados podem estar atuando na a¢do do BPAF em promover os estagios finais

da espermatogénese neste trabalho.

Neste estudo, observamos que o BPAF estimulou uma variedade de genes relacionados
a regulacao epigenética, aumentando os niveis de mRNA dos genes envolvidos nos processos
de desmetilagdo do DNA (fetl), metilagdo de histonas (ezh2), desmetilagdo de histonas
(kdm6b), acetilagdo de histonas (kat6a) e desacetilagdo de histonas (hdac4). O estimulo
conjunto das expressdes de genes envolvidos em processos opostos, pode sugerir um
mecanismo de equilibrio para prevenir o excesso de qualquer um dos mecanismos epigenéticos,

de modo a manter a homeostase da regulacao.

Tendo em vista que a exposi¢cdo ao BPAF alterou a expressdo de genes envolvidos na
regulacdo epigenética, o que pode modificar o transcriptoma do esperma durante a
espermatogénese, e assim afetar a qualidade dos espermatozoides (Wang et al., 2004; Miller &
Ostemeier, 2006, Schagdarsurengin & Steger, 2016; Valcarce et al., 2017; Zhang et al., 2024).
Ademais, considerando que desreguladores endocrinos, como os bisfendis, podem
comprometer a produgdo e cinética dos espermatozoides em diferentes organismos (Hatef et
al.,2013, Chen et al., 2017; Carnevalli et al., 2018; Shaliutina et al., 2021; Nguyen et al., 2022;
Mostari et al., 2022; Torres-Badia et al., 2023; Sahu et al., 2023). Aqui, analisamos a qualidade
espermatica através da produgdo, motilidade e parametros de movimentos (cinética) dos

espermatozoides.

Em zebrafish, a exposi¢ao ao BPA reduz a motilidade espermatica (Chen ef al., 2017;
Silveira et al., 2019; Mostari et al., 2022). Da mesma forma, os resultados da analise da
qualidade espermatica através do software ImageJ/CASA, mostraram que a exposi¢ao ao BPAF
reduziu substancialmente a motilidade, um dos principais parametro para avaliacdo da
qualidade espermatica (Rurangwa et al., 2004; Awad et al., 2011; Kowalski & Cejko, 2019;
Hidayatullah et al., 2021). A redugao da motilidade dos espermatozoides pode comprometer a
capacidade do esperma de encontrar e fertilizar o oocito (Graham et al., 2001; Nowicka-Bauer
& Nixon, 2020; Castro et al., 2024). Desta forma, o presente estudo apresenta evidéncias de
que o BPAF tem potencial de prejudicar a fertilidade dos machos pela degradagao da qualidade
do esperma. Até onde temos conhecimento, este estudo € pioneiro em investigar os efeitos do
BPAF na qualidade espermatica, analisando a cinética dos espermatozoides em um organismo

modelo.
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Para avaliar a viabilidade da prole decorrente de possiveis alteragdes da informacao
paterna devido a exposi¢do ao BPAF, examinamos a taxa de eclosdo, desenvolvimento e
sobrevivéncia dos embrides/larvas (F1) durante 96h pos-fertilizagao. Houve evidente atraso nas
taxas de eclosdo e acentuada mortalidade em relacdao ao grupo controle. De forma semelhante,
Meng e colaboradores (2023) encontraram indugdo de mortalidade nas larvas F1, ap6s machos
parentais serem exposto a 20, 200 e 500 pg/L de BPAF por 7, 14 ou 21 dias. Evidentemente, a
exposicao aos contaminantes ambientais geram impactos que podem ser transferidos dos
adultos expostos para a prole e, assim, continuar a ter consequéncias nos descendentes nao
expostos por geragoes. (Zhang et al., 2022). A maioria dos EDCs tem fortes propriedades
lipofilicas e hidrofobicas, que os tornam ficeis de acumular nos organismos, podendo ser
diretamente transmitidos aos descendentes através de células germinativas (Zhang et al., 2024).
No entanto, até onde sabemos, em peixes a transferéncia direta de contaminantes ambientais
para as subsequentes geragoes foi apenas demonstrada apos a reproducdo de fémeas expostas
(Qiu et al., 2020) ou machos e fémeas expostos (Shi ef al., 2018; Yu et al., 2021). Neste ultimo
caso, ¢ mais provavel que os contaminantes tenham sido transferidos via materna (Shi et al.,
2018), estando presentes no odcito. A escassez de evidéncias de transferéncia direta de
contaminantes via espermatozoides para as geragdes seguintes, torna mais plausivel que
mecanismos epigenéticos sejam responsaveis pelos impactos destrutivos encontrados na prole

presentes na literatura e no atual trabalho.

Desta forma, propomos que potenciais impactos epigenéticos no desenvolvimento dos
gametas podem estar relacionados as alteracdes observadas na prole. Proposicao fundamentada
na capacidade do BPAF em ter regulado os genes tet!, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4 nos
testiculos. Estudos indicam que modifica¢des nos niveis de mRNA do esperma, como resultado
de alteragdes epigenéticas, podem ser responsaveis por anomalias na prole apds exposi¢ao do
zebrafish paternal ao BPA (Lombo ef al., 2015; Lombo6 et al., 2019; Gonzalez Rojo et al 2019,
Lomb¢ & Herraez et al., 2021). Zhang e colaboradores (2022), demonstraram que a exposi¢ao
paterna de zebrafish a 10 pug/L de BPAF foi capaz de afetar genes de regulagdo epigenética,
DNA e RNA metiltransferase, em testiculos e ovarios da geragdo FO e larvas (F1) 120 hpf. Além
disso, o tratamento reduziu as taxas de eclosdo, aumentou a mortalidade e encurtou o

comprimento corporal das larvas F1.

A embriogénese dos peixes € amplamente reconhecida como o periodo mais suscetivel
aos efeitos de contaminantes ambientais, como os EDCs, sendo frequentemente escolhida como

janela para avalia¢des de toxicidade (Naderi ef al., 2014; Gyimah et al, 2021). Durante esse
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periodo critico de desenvolvimento, a vulnerabilidade a estressores ambientais ¢ exacerbada,
podendo interromper a homeostase das vias fisiologicas e resultar em distirbios fenotipicos
persistentes ao longo da vida do organismo (Hanson & Gluckman, 2014; Gyima et al., 2021).
A exposicdo direta de embrides/larvas com BPAF por 4 dias, teve resultado similar, mas em
menor intensidade, ao observado para as larvas F1. A exposi¢do direta levou a um atraso na
eclosdo das larvas em 72h, ndo alteragdo de desenvolvimento e queda de sobrevivéncia ao longo

do periodo avaliado.

Moreman e colaboradores (2017); Mu e colaboradores (2018) e Gao e colaboradores
(2022) determinaram através da taxa de letalidade que o BPAF ¢ o bisfenol alternativo ao BPA
mais toxico para a sobrevivéncia dos embrides/larvas de zebrafish, sendo mais toxico que o
proprio BPA. Segue o ranking de letalidade (do mais toxico para o menos toxico) BPAF > BPA
> BPF > BPS (Moreman et al., 2017), BPAF > BPA > BPF > BPS (Mu et al., 2018) e BPAP =
BPAF > BPC > BPB > BPA > BPE > BPF (Gao et al., 2022). Além disso, em larvas de
zebrafish diretamente expostas a 100 e 200 pg/L por 96h (Meng et al., 2023), 100 e 1000 pg/L
por 5 dias (Zhang et al., 2022) e 500 pg/L por 96h (Rao et al., 2022), ocorreu reducdo de
eclosdo, alteracdo de desenvolvimento e aumento de mortalidade. Porém, as altas concentragdes
citadas acima sdo relativamente proximas as concentragdes letais médias (LCso = 1, 16 mg/L)
(Gao et al., 2022), (LCso = 1,6 mg/L) (Moreman et al., 2017) e (LC50 = 1.95 mg/L) (Mu et al
2018), concentragdes estas distantes de qualquer relevancia ambiental (Moreman et al., 2017;
Liuetal., 2017; Liu et al., 2021; Russo et al., 2021; Chen et al., 2024; Lai ef al., 2024). Neste
tocante, o presente trabalho se complementa aos anteriores (Moreman ef al., 2017; Zhang et al.,
2022; Gao et al., 2022; Rao et al., 2022; Meng et al., 2023), por demonstrar que uma dose
consideravelmente inferior (0,15 pg/L) e ambientalmente relevante ainda ¢ capaz de impactar

a eclosdo e sobrevivéncia das larvas.

Ademais, avaliamos a expressdo de genes relacionados ao desenvolvimento, as vias
estrogénicas e androgénica tanto nas larvas F1 quanto diretamente expostas ao BPAF. Os genes
vegfa e wnt8a desempenham papéis cruciais em uma variedade de processos, incluindo o
desenvolvimento embrionario (Gyimah et a/ 2021). O gene vegfa ¢ essencial para a
vasculogénese (Zhu et al., 2017; Chen et al., 2020b), enquanto o gene wnt8§ & necessario para a
formac¢do do eixo dorsal (Lekven ef al., 2005; Hino ef al., 2018). O gene mstni(Miostatina),
um membro da superfamilia TGF- ¢ expresso em uma diversidade de tecidos em peixes
teledsteos, incluindo cérebro, olhos, intestino, musculos, branquias ovarios e testiculos

(Rodgers et al., 2001; Xie et al., 2019).
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Neste estudo, demonstramos que a exposi¢do paterna ao BPAF interferiu na expressao
do gene relacionado ao desenvolvimento vegfa nas larvas F1. Contudo, embora a exposi¢ao
direta das larvas ao BPAF nao tenha afetado o desenvolvimento, esta teve impacto substancial
na expressdo dos genes mstnl, vegfa e wntS. E possivel que os niveis de mRNA dos genes
mstnl, vegfa e wnt8 ndo reflitam diretamente a morfologia, mas que as alteracdes na expressao
genica encontradas sejam decorrentes de outras agcdes do BPAF ndo analisadas, visto que estes
genes estao envolvidos em diversas fungdes. Além disso, ¢ possivel que as analises
morfologicas realizadas neste trabalho ndo tenham conseguido captar outras mudancas
morfoldgicas que possam ter ocorrido, mas que ndo foram contempladas pelos parametros

investigados neste trabalho.

EDCs podem afetar o desenvolvimento sexual do zebrafish, provocando feminilizacao
ou masculinizacdo (Santos et al., 2017). Ha evidéncias de que o BPA induz feminiliza¢ao
durante a ontogenia gonadal em diferentes organismos (Crain et al., 2007). De maneira
semelhante, o BPAF apresentou tendéncia para a feminilizagao durante o desenvolvimento das
gbonadas em organismos modelo (Mentor ef al., 2020; Cai et al., 2020; Lo Nostro et al., 2023;
Xue et al., 2024). Em larvas de zebrafish, o BPAF foi capaz de provocar maior estimulo da
atividade estrogénica que o BPA (Song et al., 2014; Moreman et al., 2017; Gao et al., 2022).
Dito isto, também quantificamos a expressdo de genes utilizados para estimar atividade
estrogénica nas larvas: receptor de estrogeno (esr!), Aromatase B (cypl9alb) e vitelogenina
(vgtl) (Schiller et al., 2014; Guo et al., 2017). Nas larvas F1, o estimulo da expressdo do gene
cypl9alb sugere aumento da atividade estrogénica, sendo mais uma evidéncia do impacto

intergeracional do BPAF.

Durante o desenvolvimento embrionario, hormdnios enddgenos, como hormonios
esteroidais, desempenham papéis cruciais durante a diferenciagdo sexual (McLachlan (2001);
Naderi ef al., 2014). Um estudo anterior mostrou que a exposi¢ao diretaa 1 e 100 pg/L de BPAF
durante o periodo de desenvolvimento embrionario do zebrafish (120 hpf), aumentou a
producao de 17-f estradiol (Qiu et al., 2021). Aqui, os embrides diretamente expostos ao BPAF
estimularam todos os genes relacionados ao estrogeno (esr1, cypl9alb e vgtl) avaliados. Este
resultado esta de acordo com estudos prévios, onde as expressdes de cypl9alb e vgtl foram
estimuladas ap0s tratamento de larvas de zebrafish com 0,05; 0,25 e 0,5 mg/L de BPAF por 120
hpf (Cano-Nicolau et al.,2016) e 1 uM (336 png/L) por 7 dpf (Gao et al., 2022), respectivamente.

Adicionalmente, os niveis de mRNA dos genes cyp/9alb e vgtl também foram estimulados
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apos exposicdo de larvas de zebrafish a 0,1 (33 pg/L); 0,5 (168 pg/L); 1 (336 pg/L) e 5 (1681
ug/L) uM de BPAF por 2 dias (Pinto et al., 2019)

Desta forma, mostramos que em concentragao ambientalmente relevante (0,15 pg/L) e
consideravelmente inferior as doses referenciadas anteriormente, o BPAF ainda manteve
capacidade de induzir a expressdo dos genes relacionados ao estrégeno, os quais sao utilizado
como biomarcadores (cypl9alb e vgtl) para exposicdo a agentes estrogénicos e
xenoestrogénicos (Sumpter & Jobling, 1995; Muncke & Eggen, 2006; Brion et al., 2012; Chow
et al., 2013, Petersen et al., 2013 Schiller et al., 2014; Cano-Nicolau et al., 2016). No entanto,
o forte estimulo da expressdo do gene hsdl1b2, envolvido na sintese de andréogenos, como o
11-KT (Baker et al., 2010, Feswick et al., 2014; Tovo-Neto et al., 2020; Fang et al., 2022),
sugere que a exposicao direta dos embrides/larvas ao BPAF, pode ter desregulado tanto a

atividade estrogénica como a androgénica.

Conclusao

Este estudo revelou pela primeira vez que o BPAF ¢ capaz de afetar a espermatogénese
e a qualidade espermatica do zebrafish, estimulando os cistos meioticos (espermatdcitos) e pos-
meioticos (espermatides), além de reduzir drasticamente a motilidade espermatica. Porém, o
BPAF ndo aumentou o numero de espermatozoides, sugerindo um bloqueio no processo
espermiogenico. Além disso, o estimulo dos cistos mais diferenciados ndo aparenta ser mediado
por androgenos, visto que o principal andrégeno em peixes, o 11-KT, ndo sofreu alteragado
significativa tanto nos niveis plasmaticos como na liberagdo pelos testiculos. Desta forma,
mecanismos ainda nao identificados podem estar atuando na a¢do do BPAF nos cistos
espermatogénicos. Este estudo encontrou evidéncias de efeitos intergeracionais do BPAF na
informacao paterna, com uma dose (0,15 pg/L) consideravelmente inferior a utilizada em
estudos anteriores, resultando em um consideravel atraso nas taxas de eclosdo, aumento de
mortalidade e modificacdo de expressdo génica nas larvas F1. Sugerimos que os impactos
observados na F1 sejam mediados por modificagdes epigenéticas ocorridas nas células
germinativas. Larvas diretamente expostas ao BPAF, apresentaram indicio de desregulagdo da
atividade estrogénica, estimulando tanto genes relacionados ao estrégeno como ao andrdgeno.
Em suma, o presente trabalho demonstra que o BPAF, em concentragdo ambientalmente
relevante, causou danos a parametros reprodutivos, a viabilidade da geracdo F1 e as larvas

diretamente expostas. Isso ressalta a importancia da elucidagdo dos efeitos do BPAF e seus
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possiveis impactos ao ecossistema, bem como a necessidade de questionarmos sua viabilidade

como substituto ao BPA.
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Neste estudo, demonstramos que tanto o BPS como o BPAF foram capazes de afetar a
espermatogénese ex vivo e in vivo, modificando os cistos meidticos (Spc) e pos-meiodticos (Spt)
e modulando a expressao de genes marcadores da linhagem germinativa, esteroidogénese e
genes de regulacao epigenética. Nos explantes testiculares, nossos resultados apontaram para
efeitos do BPS e do BPAF a espermatogénese de forma ndo monotdnica. De forma inédita, um
efeito androgénico do BPS em peixes foi relatado, elevando o 11-KT e estimulando de forma
anormal a produgdo de espermatozoides. No entanto, este impacto nao se refletiu na qualidade
espermadtica e na viabilidade dos embrides, que foram prejudicados. O BPAF nao desregulou a
produgdo de 11-KT e de espermatozoides. No entanto, modificou a propor¢do de cistos
meidticos e pos-meidticos. Tanto BPS como BPAF mostraram evidéncias de efeitos
intergeracionais nas larvas F1, tendo em comum, atraso nas taxas de eclosdo, aumento de
mortalidade e modificacdo da expressdo génica. Além disso, BPS e BPAF afetaram as larvas
diretamente expostas, estimulando a expressao de genes de desenvolvimento e marcadores de
atividade estrogénica. Vale ressaltar, que o BPS e BPAF foram avaliados em concentragdes
ambientalmente relevantes diferentes, ndo tendo o presente estudo qualquer pretensdo
comparativa entre ambos. Por fim, o presente trabalho questiona a viabilidade dos analogos
BPS e BPAF como alternativas ao uso do BPA, se alinhando a evidéncias anteriores que
apontam ambos como escolhas ndo confiaveis; este estudo amplia o conhecimento sobre os
efeitos do BPS e BPAF em peixes, contribuindo para a compreensdo dos impactos desses

compostos e reduzindo a escassez de dados neste grupo de animais.
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1 Introduction

Over the past several decades, reproductive disorders related to environmental contaminants have been increas-
ingly observed worldwide in both wildlife and humans. Chemicals that can act as endocrine disruptors are of special
concern since they can alter endocrine pathways, including those that control reproduction [1]. A contaminant can be
classified as an endocrine-disrupting chemical (EDC) if it acts at the cellular or molecular level by either interacting
with activating or antagonizing hormone receptors, altering hormone receptor expression, altering signal transduction
in hormone-responsive cells, inducing epigenetic modifications in hormone-producing or hormone-responsive cells,
or modifying hormone synthesis, distribution, circulating levels, transport across membranes or metabolism [2].
Hundreds of natural or man-made chemicals fit these criteria and are known or suspected to interfere with physio-
logical and endocrinological regulation of reproduction. Consequently, EDCs likely affect all hormonal systems that
control the development and function of reproductive organs [3] (Fig. 1).

2 Male fish reproductive endocrinology

The reproductive axis in all vertebrates shares the same main regulatory components, including neurosecretory
neurons in the hypothalamus that regulate the release of gonadotropin hormones (GTHs)—follicle-stimulating hor-
mone (FSH) and luteinizing hormone (LH)—from the pituitary gland, which in turn control gonadal development,
gametogenesis, and steroidogenesis [4].

Gonadotropin-releasing hormone (GnRH) is one of the key players in controlling GTHs synthesis and release from
gonadotrophs in the adenohypophysis. Most teleost fish possess three GnRH variants, being GnRH1 the main
hypophysiotropic form as evidenced by intense direct innervation of gonadotrophs, whereas the other two
variants—GnRH2 and GnRH3—show a wider distribution throughout the brain. In addition to GnRH stimulation,
neuroendocrine control of GTH secretion in teleosts appears to be regulated by dopamine (DA) inhibition [5]. Neurons
that produce the catecholamine DA are located in the medial preoptic area (POA) of the hypothalamus and directly
innervate gonadotrophs at the adenohypophysis [6-8].

In mammals, GnRHI is released in a pulsatile fashion, and the frequency of pulses is responsible for favoring either
FSH or LH release. The evidence so far suggests that similar GnRH pulsatile release in teleosts is unlikely [9] and fine-
tuning in GTH release is achieved directly at the gonadotrophs level by a variety of inputs from multiple neurons [10],
including neuropeptide Y (NPY), g-aminobutyric acid (GABA), and gonadotropin-inhibitory hormone (GnlIH). Fish
NPY is not only involved in reproduction but has also been shown to stimulate GH1 [11] and act as an orexigenic factor
[12], potentially linking the growth, feeding, and reproductive axes. Both GnRH release stimulation and DA release
inhibition have been linked to GABA, resulting in increased LH secretion in fish; however, this effect could in part be
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FIG. 1 Schematic diagram of some of
the ways in which EDCs can interfere
with hormone regulation and action. In
endocrine cells, EDCs can alter hormone
synthesis (A) and/or hormone release
(B). Once secreted, hormone circulation
and distribution (C) throughout the
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exerted through direct innervation of gonadotrophs by GABAergic fibers as demonstrated in rainbow trout [13]. Sim-
ilarly, in addition to its neuromodulatory action on GnRH, hypothalamic GnIH can directly inhibit the synthesis and
release of GnRH and GTHs at the pituitary level, although its function in fish can be stimulatory or inhibitory depend-
ing on the age and/or reproductive status [14,15].

Gonadotropins in fishes have similar structural and functional characteristics as in other vertebrates. Spermato-
genesis is stimulated by both FSH and LH, whereas spermiation and testicular steroidogenesis mainly involve the
action of LH [16]. Spermatogenesis takes place in spermatocysts or cysts, which are formed by a cohort of Sertoli cells
surrounding a single type A undifferentiated spermatogonia. Within the cyst germ cells develop synchronously due
to incomplete cytokinesis [17]. Both GTHs control spermatogenesis at different stages of germ cell maturation, FSH
during early stages, and LH at late stages. In the testis, FSH and LH stimulate the production of androgens and
growth factors by Leydig cells, while FSH promotes the secretion of growth factors by Sertoli cells [18]. In response
to GTHSs, Sertoli cells also regulate the start of meiosis and spermiogenesis through 17a,20b-dihydroxy-
4-pregnen-3-one [19]. In teleost, the major circulating androgens are 11-ketotestosterone (11-KT) and testosterone
(T), and their levels correlate with testis size [20]. Circulating androgens maintain or induce seasonal development
of ducts, accessory glands, and secondary sex traits, such as gonopodia. In addition to androgens, progestins, and
estrogens, many other factors affect both plasma and testicular concentrations of steroids and may have the potential
to alter spermatogenesis [21].

3 Environmental contaminants

The massive pollution that occurred during the first industrial revolution led to a significant increase in the con-
tamination of aquatic environments by metals [22]. After the Second World War, the contamination by synthetic chem-
ical compounds [23], such as endocrine disruptors, pesticides, and organic solvents [24], became widespread
worldwide. This indiscriminate use of environmental contaminants has led to a growing concern about their adverse
effects in recent decades, resulting in a variety of studies that have demonstrated their differing types and degrees of
toxicity [24-26].

Over the past few decades, increasing evidence has shown that environmental contaminants can interfere with the
endocrine system of wildlife and animals, leading to the creation of the term endocrine disrupting chemical or EDC.
Among EDCs, plasticizers, metals, pharmaceuticals, and insecticides have drawn special attention due to their adverse
effects, such as changes in the development of embryos and fetuses [27]; hormonal level changes [28], neurotoxicity
[29], fertility decline [30], genotoxicity [31], among others.

3. Endocrine-disrupting chemicals; cause of disease and health impairment in human and wild species
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As a result of the growing global concern regarding the impacts generated by environmental contaminants, several
industrial compounds began to be studied and analyzed in order to measure the damage caused to human and animal
health. Thus, more and more studies have been directed to bisphenols, particularly to bisphenol A (2,2-bis(4-hydro-
xyphenyl)propane; BPA), since this compound has been used industrially on a large scale since the 50s, being detected
in environmental matrices ever since [32,33].

Together with other classes of contaminants, such as synthetic hormones, phthalates, pharmaceuticals, and pesti-
cides, bisphenols are considered contaminants of emerging concern [34,35]. Sauvé and Desrosiers [36] (2014) defined
chemicals as contaminants of emerging/recent “interest or concern” (emerging contaminants) if they had been
measured—or are suspected of being present—in various compartments of the environment, and their toxicity alters
the metabolism of organisms.

Bisphenol A is a plastic monomer widely used for the manufacture of polycarbonate plastics, polyvinyl chloride,
epoxy resins, and countless other applications [37]. Its large production volume is due to its wide use in the production
of baby bottles, food storage containers, plastic bottles, laboratory equipment, sporting goods, thermal paper (cash till
paper and bank boxes), household appliances, among others [38—40]. It exhibits xenoestrogenic activity and may affect
a variety of physiological functions [39,41], being characterized as a partial agonist of estrogen receptors ERa and ERp
[42-44], therefore, potentially interfering with the hypothalamic-pituitary-gonadal axis.

Studies using BPA as a contaminant have been conducted in several model organisms. Ullah et al. (2018) [45]
showed in adult rats that exposure to 50ug/L of BPA, orally, led to a reduction in sperm production and a drop in
plasma concentrations of T, LH, and FSH; conversely, there was an increase in 17f-estradiol (E2) levels. In another
study, mice exposed to BPA also showed reduced T synthesis [46]. Furthermore, Xie et al. (2016) [47] showed a sig-
nificant increase in apoptotic germ cells when newborn rats were exposed to BPA. Paradoxically, this contaminant
caused an abnormal proliferation of germ cells [47]. Effects on zebrafish (Danio rerio) also report harmful effects on
the expression of genes involved in reproduction [48], alterations in epigenetic markers in testes culture [49], and
variations in the behavior of larvae, such as anxiety [50] and neurotoxicity [51].

Regarding human health, it has been shown that BPA is present in our body. The compound was found in approx-
imately 90% of urine samples in the US population [52]. Supornsilchai et al. [53] reported that higher concentrations of
BPA in urine are directly related to cases of precocious puberty. Concerning the reproductive system, some effects have
been reported, such as infertility [54], abnormalities in male genitals, with decreased seminal quality and damage to
sperm DNA [55].

Bisphenols, including BPA and its analogs, can dissociate from the materials they compose, with transfer to the
environment and biota [56,57]. This type of transfer can occur through the increase in temperature (thermoinstable),
luminosity (photosensitive), and/or by the natural decomposition of the product over time [58-60]. Aquatic organ-
isms, such as fish, are directly contaminated by water (bioaccumulation) from industrial processes and other anthro-
pogenic pollutant discharge actions, and consequently, contaminate other living beings through the food chain
(biomagnification) [57,61,62]. Therefore, bisphenols have characteristics that cause great concern given the continuous
exposure to these compounds [57,60,62].

Bisphenol AF (4,4’-hexafluoroisopropylidene) diphenol (BPAF) is a fluorinated diphenol (where the two original
methyl groups of BPA receive fluorine) primarily used as a cross-linking agent in the production of fluoropolymers
and fluoroelastomers [63,64]. Fluoroelastomers are hydrocarbon polymers that have some hydrogen atoms replaced
by fluorine and are widely used industrially for their resistance to high-temperature conditions and chemical products
[65]. Furthermore, BPAF does not undergo degradation by bacteria due to the lack of nutrients in the compost, making
it more difficult to biodegrade than BPA [66].

In this context, a concerning fact is the progressive increase in its production. In the United States, the annual pro-
duction can reach 500,000 pounds (226,796 kg) [67]. Wastewater and mud samples in Xiamen (China) were collected to
verify the concentration of dissolved and adsorbed BPs in these locations. Five types of BPs were widely detected, and
even though BPAF was the one with the lowest concentration, it constitutes a totally resistant chemical for Wastewater
treatment plants (WWTPs) [68].

In addition to being detected in the environment, BPAF has been also found in organisms [57], and, similarly to BPA
and BPS, acts agonistically on ERs [67,69,70]. An in silico study showed that BPAF has greater binding potential to ERs
when compared to other analyzed bisphenols (BPA, BPS, and BPF) [71]. Corroborating this study, an in vitro trans-
activation assay showed greater affinity of BPAF as an ER agonist (ERax and ERf) compared to other seven types of
bisphenols, including BPA [72].
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As to its effects on aquatic biota, tadpoles (Xenopus laevis) exposed to 1, 10, or 100nM BPAF (0.34, 3.36, and
33.6mg/L) showed the inhibition of testicular differentiation and downregulation of genes related to male sex differ-
entiation, such as dmrt1, amh, and sox9 [73]. A similar effect was also observed in the treatment of males of X. laevis with
E2 [73]. Altogether, these data support the notion that BPAF has a feminizing effect and impairs the formation of the
male reproductive system [73].

The effects of BPAF on zebrafish embryos\larvae range from thyroid dysregulation [74] to sublethal or lethal mor-
phological changes (pericardial edema, craniofacial abnormality) [75]. Among all the bisphenols analyzed (BPA, BPF,
BPS, and BPAF), Moreman et al. [75] showed that BPAF provided greater delay in larvae hatching and higher embryo
mortality, being approximately six to seven times more potent than BPA in relation to the increase in mortality rates
and hatch delay. However, it is necessary to emphasize that the concentrations of BPs used in this study were not
environmentally relevant.

Zebrafish embryos at 4h post-fertilization exposed for 120 days to 25 and 125ug/L BPAF showed a significant
reduction of T [76]. In agreement with this result, males treated with the highest concentration of BPAF (125pg/L)
showed reduced expression of genes involved in steroidogenesis, especially for cyp17a1 mRNA levels. Additionally,
a decrease in male fertility was observed in this group, indicating sperm deterioration [76]. Likewise, 2-month-old male
zebrafish treated with 0.05, 0.25, and 1 mg/L BPAF for 28 h showed a dose-dependent decrease in T [77]. In addition,
testes exhibited Sertoli cell only phenotype at a concentration of 1mg/L BPAF [77].

Wu et al. [78] found adverse effects on testicular structure, sperm quality, and sexual maturity of mice fed with 5, 20,
and 50mg/kg/d of BPAF for 28 consecutive days. In addition to physiological effects, BPAF compromises epigenetic
inheritance through hypermethylation of H3K27m3, suggesting that BPAF can affect the epigenetic pattern in off-
spring. In line with this study, rats treated via ingestion with 200mg/kg/d of BPAF for 14 days showed reduced
T production and decreased expression of genes involved in its biosynthesis, such as SR-B1, StAR, P450scc, and
17 beta-HSD, accompanied by a decrease in the concentration of SR-B1, StAR, and P450scc proteins in the testes
[79]. In addition, the concentration of BPAF found in testes was directly proportional to the dose administered orally,
indicating the ability of BPAF to accumulate in the testes [79]. However, there is a lack of toxicological information
about BPAF and its potential damage to organisms, especially in spermatogenesis and its epigenetic regulation.

5 Metals

Metals and metalloids (e.g., arsenic, cadmium, copper, and lead), which are toxic to organs such as ovaries and
testes, alter hormone synthesis and therefore act as EDCs. The mode of disruption is not exclusive to a unique
mechanism and is independent of direct interactions between the toxicant and an endogenous hormone receptor [80].

A variety of heavy metals and metalloids are known as inductors of “antiestrogenic” /“antiandrogenic” effects on
human reproduction. Based on epidemiological studies evaluating the load in humans and its correlation with repro-
ductive function, it has been shown that cadmium inhibits the release of FSH and LH in the anterior pituitary, and lead
alters the neuroendocrine regulation of the reproductive axis in both sexes [81]. Copper (Cu) acts as a cofactor for a num-
ber of enzymes related to metabolism, affecting growth, development, and cellular function [82]. However, in excess, it
can cause adverse effects on multiple endpoints, including reproductive physiology. The presence of excess Cu in the
aquatic environment is mainly a result of the increasing emission of industrial effluents and from CuSO, used to control
infectious diseases in fishponds [83]. In zebrafish and yellow catfish (Pelteobagrus fulvidraco), Cu exposure reduced tes-
ticular gonadosomatic index (GSI), proportion of spermatocytes and spermatozoa, and caused testicular lesions [84,85].
Plasma levels of sexual steroids E2, T, and 11-KT were also reduced in male zebrafish exposed to Cu, possibly a result of
decreased steroidogenic enzymes cyp19b, 3phsd, and 17phsd mRNA expression in testes [84]. In the same study, Cu also
altered the expression of gnrh mRINA levels in brain, decreased fshf and Ihf mRNA in the pituitary, and decreased the
expressions of fshr and [hr mRNA in the testis of the Cu-exposed males, possibly due to absence of gonadotropin and
evidence of possible delayed spermatogenesis and maturation. Similarly, testicular T levels were also decreased in Nile
tilapia (Oreochromis niloticus) exposed to Cu, leading to a decline in sperm motility and concentration [86].

Aluminum (Al) has wide applications, ranging from industry, construction, kitchen utensils, food packaging, to
products for personal care and pharmaceuticals [87]. Even though it is usually associated with minerals in water
and particulate matter, acidification by acid rain can increase its bioavailability to aquatic organisms [88]. When sex-
ually mature male Astyanax altiparanae were exposed to Al, androgen levels (T and 11-KT) increased [89] whereas
sperm concentration and motility decreased [90].

Furthermore, occupational exposures to other elements have also been associated with reproductive abnormalities,
but the precise mechanisms of action for these effects have not been elucidated yet.
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The study of contaminants of emerging concern such as personal care products and pharmaceuticals for human or
animals has become one of the biggest concerns in environmental research. The level of prescription and consumption
in recent decades has been constantly increasing, given the increase in diseases such as obesity, diabetes, depressive
disorder, and different types of cancer [91].

Considering this background, these products have been designed to alter physiological functions in humans or
veterinary use with the aim of healing different pathologies; however, they can also affect “non-target” organ-
isms. In this way, they can act as endocrine disruptors and affect the functions of different endocrine glands,
either by direct action or through interference in one of the pathways described for the hormones that synthesize
[92-94].

The interest in these contaminants lies in the fact that a fraction of the ingested product is eliminated through the
urine and the feces and continuously enters into wastewater. Several of these drugs have been found to be highly per-
sistent in the environment, and the low efficiency in their removal in the effluent treatment plants is highlighted.
Recent measurements indicate its presence in drinking water, for which great concern has been generated at the inter-
national level [95-97].

The aquatic environment continues to be a recipient of large amounts of these compounds of anthropogenic origin.
Understanding their mechanisms of action (they have chemical structures not present in the biosphere and cannot be
completely biodegraded by living beings) would allow us to minimize their effects.

Antidepressants relieve depression by boosting low levels of serotonin in the brain (called selective serotonin reup-
take inhibitors (SSRIs)) and prevent the reuptake of serotonin, making more of the chemical available. Antidepressant
drugs, designed for human consumption, are accidentally released into the aquatic environment from sewage effluents
producing paradoxical effects on nontarget species as fish, even in concentrations between 2 and 540ng/L. [98] In these
animals, it has been shown that it alters the expression and concentration of serotonin in the brain; it can increase the
release of hormones related to the reproductive axis or inhibit the secretion of growth hormone; and paradoxically, it
can increase or decrease estrogen production, sperm production, and androgen levels; alterations in secondary sexual
characteristics have been also observed in both sexes, inducing a high cost at population level due to the loss of com-
munication during the reproductive season. Often, human pharmaceuticals acute toxicity is nonspecific, for example,
unspecific membrane toxicity by oxidative stress.

In some teleosts as Carassius auratus [99] and Cichlasoma dimerus [100,101], it has been shown that exposure to flu-
oxetine (FLX) produced a decreased rate of food intake and glucose levels, increased expression of releasing factor of
corticotropin, decreased LH and FSH content in the pituitary, decreased expression of neuropeptide Y in the hypo-
thalamus, and induce the presence of foam cells in the testes. Even as a response to the stress due to the presence
of pollutants in the water, a differential deposition rate of melano-macrophage centers in hemolymphopoietic and
reproductive organs of C. dimerus (nodular clusters of pigmented macrophages, implicated in homeostasis and
destruction and recycling of endogenous and exogenous material) was observed.

Moreover, the growing body of literature evaluating the effects of FLX on animal behavior—which will impact on
reproductive success—showed an alteration in prey capture time associated with a decrease in serotonergic activity in
the brain of Pimephales promelas [102] as well as alterations in swimming, shoaling, and anxiety behaviors of the mos-
quitofish Gambusia holbrooki [103].

Ivermectin (IVM) is an endectocidal antiparasitic (with external and internal effect) and began to be used mainly in
the control of nematodes and arthropods that affect livestock species [104]. Due to its powerful effect and broad spec-
trum, this drug is still used as a base treatment in its various applications (oral, injections, topical, and pour-on), prac-
tically in all species of productive, domestic animals and in human, transforming in one of the most widely used
antiparasitics in the world [105].

When applied, IVM is slightly metabolized by the treated animal, and most of the administered drug is eliminated
in a relatively unchanged form through the feces. The mode of action of IVM on target organisms is through the block-
ade of neurotransmission, interfering with neuromuscular synapses. It acts on glutamate-dependent chloride chan-
nels, producing paralysis of the pharynx, of the skeletal muscles, and finally death. In nontarget organisms such as
mammals, it stimulates gamma amino butyric acid (GABA) release from neurons normally protected by the blood-
brain barrier [106]. In other vertebrates such as fish, IVM can compete with and inhibit the glycoproteins that make
up the aforementioned barrier, producing neurotoxicity [107]. The use of IVM in salmonid aquaculture has become a
common practice, being used mainly in the control of parasitic copepods (either lice or sea lice) [106]. IVM is highly
toxic to fish and extremely toxic to invertebrates. For this reason, it should be avoided to use these commercial products
into bodies of water.
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Thiripurasundari et al. [108] carried out a study that demonstrates neuronal degeneration and acute hepatic necrosis
due to exposure to IVM at concentrations greater than 7pg/L, using zebrafish and catlafish (Catla catla) as models.
Oliveira et al. [109] and Domingues et al. [110] determined damage to zebrafish at various levels (behavioral, geno-
toxic, oxidative stress, and antioxidant response, etc.). Varé et al. [111] determined damage to oxidative stress enzymes
and liver proteins related to lipid metabolism in commercial marine fish from the Mediterranean. Davies etal. [112,113]
determined that the abusive use of IVM in salmonid aquaculture has lethal effects on the community of arthropods
close to the rearing cages. Lozano et al. [114] used a multilevel approach to evaluate the effects of IVM in Prochilodus
lineatus showing that environmental concentrations of IVM produced effects in biochemical/stress and behavioral
endpoints (altered fish escape response tends to induce brain acetylcholinesterase activity).

From the endocrine disruption point of view in mammals, oral doses of IVM caused a decrease in tetraiodothir-
oxyne (T4) levels and an increase in plasma thyroid stimulating hormone (TSH) levels [115]. Few studies have ana-
lyzed endocrine-disruptive effects of IVM in fish. Ucan-Marin et al. [116] suggest that IVM is not likely to be
estrogenic in Atlantic salmon (Salmo salar) based on the absence of the phosphoglycolipoprotein vitellogenin
(VIG) induction in males, normally produced in the liver by females in response to estrogens. However, IVM
was associated with a small but significant decrease in the basal concentrations of plasma VTG in females, which
could be due to antagonism of estrogen binding at the receptor level or other mechanisms such as impaired protein
synthesis, depleted glycogen reserves, enhanced metabolism of estrogens, or depressed synthesis of E2. In C. auratus,
Wang et al. [117] found that oral IVM exposure produced decreased GSI, alterations in T and E2 levels, and reduced
viability and motility of sperm.

7 Insecticides

Agricultural pesticides can reach aquatic ecosystems during application through air drift, runoff, and/or leaching.
The distribution and concentration of toxicants in the different environmental compartments will depend on their
properties and the environmental parameters of the biota [118].

According to their lipophilic nature, persistent organic pollutants, including organochlorine pesticides, can biocon-
centrate and biomagnify through the food chain [119]. The longer the half-life of a toxicant in the body, the greater the
risk of chronic effects attributable to the toxicant [120].

The organochlorine pesticide endosulfan (ES) is widely used in agriculture despite being banned in many coun-
tries and its high toxicity to fish (median 96-h LC50 of 2.6 pg/L). In fact, GnRH and gonadotrops cell populations in
fish larvae of C. dimerus as well as GnRH neurons in sexually differentiated juveniles were altered by ES [121,122].
Male adults of the freshwater cichlid fish C. dimerus exposed to ecologically relevant concentrations of waterborne ES
and in vitro studies showed, prior to death, a behavior indicative of neurotoxicity. A decrease in hematological
parameters suggested a state of anemia. Histological alterations observed in exposed fish included hyperplasia
and blood congestion in gills; pyknotic nuclei and hydropic degeneration in liver; and testicular damage. In vitro,
although GnRH distribution was not altered, FSH pituitary content was reduced upon ES addition. A concomitant
decrease in Sertoli cell activity, as indicated by yGT activity, was also observed under subchronic exposure. How-
ever, YGT activity was markedly increased under acute exposure. Gonadal steroids” response to LH induction was
inhibited by ES in vitro. ES did not prove to be estrogenic (Vtg induction in males), but the alterations observed at
different points of action of the ES in the axis could become crucial during reproduction and under prolonged expo-
sure periods in the wild [123-125].

After bioaccumulation and distribution behavior analysis of ES comparing the active ingredient to a commercial
formulation in the same species, it was demonstrating a rapid metabolism of a- and p-isomers to endosulfan sulfate
in tissues. Gills isomer levels were highest due to the recent uptake. Levels of endosulfan sulfate were highest in liver
and testes for the active ingredient and testes and brain for the commercial formulation [126].

In this context, it is essential to focus on reducing the impact of agricultural production, establishing clear policies
and action plans for the use of insecticides worldwide.

8 Alkylphenols

Long-chain alkylphenol polyethoxylates (APEs) are nonionic surfactants widely used in the manufacture of clean-
ing agents, household and industrial detergents, additives, plastic polymers, pulp and paper, textiles, and cosmetic
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products [127]. Environmental or wastewater treatment degradation of these organic compounds results in
short-chain alkylphenols, which are usually more persistent in the aquatic environment and may bioaccumulate in
fish. Most alkylphenols can act as a xenoestrogen exerting feminizing effects in both mammals and fish, resulting
in reproductive impairment [128].

Two of the more studied short-chain alkylphenols generated by degradation of APEs upon discharge through
wastewater are 4-nonylphenol (NP) and 4-octylphenol (OP). They are both persistent in the aquatic environment being
frequently found in surface waters in concentrations up to 30mg/L [129-131]. Both compounds had been shown to act
as xenoestrogens, with estrogenic potency consistent with ER agonistic behavior [132,133]. Using zebrafish as a model,
OP has been described as responsible of activating mainly ERp [134].

Due to the action of APEs as xenoestrogens, there have been a multitude of studies showing reproductive axis dis-
ruption of alkylphenols in male fish. In a study screening endocrine disruptor biomarkers in tilapia species (Tilapia
guineensis, Sarotherodon galileaus, and O. niloticus) along the Ogun River in Nigeria, strong positive correlations were
observed between increased biomarkers in male fish (hepatic zona radiata proteins and aromatase mRNA levels,
plasma E2, LH, and FSH concentrations) and body burden of NP and OP, suggesting possible feminization effects
of these contaminants in males [135]. When male catfish Clarias gariepinus were exposed to 100 pg/L NP, several hor-
mone plasma levels were altered: E2, LH, and cortisol were increased, whereas thyroid axis hormones (TSH, triiodo-
thyronine T3), T and FSH levels decreased [136].

At the hypothalamic level, NP showed reproductive axis disruption by reducing expression of all three
GnRH genes in medaka embryos (Oryzias latipes); fish also exhibited retarded growth and longer time to
hatch [137]. Levels of GnRH receptor (GnRHR) mRNA were likewise reduced in testes of secondary males
of the hermaphroditic species Kryptolebias marmoratus by exposure to NP [138]. Contrastingly, GnRHR expres-
sion levels were stimulated by exposure to OP in pituitary and gonads of secondary males of this same
species [138].

Pituitary effects were also observed in K. marmoratus following OP exposure, where FSHp subunit mRNA expres-
sion was stimulated in hermaphrodite fish, even though no change was observed in secondary males; the inverse result
was observed for the a subunit, which was stimulated by OP in secondary males but not in hermaphrodites [139]. Oral
administration of OP for 28 days caused decreased plasma T and cortisol levels in the rabbitfish Siganus oramin males
[140]. Similar decreased plasma levels of T, alongside with those of FSH, were observed in male Caspian brown trout
(Salmo trutta caspius) exposed to NP [141].

Regarding testicular disruption, histopathological lesions in testes, including hyperemia and degeneration of
spermatogonia, were among the effects caused by exposure to 1-100mg/L NP in male Caspian brown trout
(S. trutta caspius) smolts [141]. In male rainbow trout (Oncorhynchus mykiss), exposure to NP inhibited semen pro-
duction, even though sperm motility and fertilization rates were not affected [142]. Male medaka (O. latipes)
showed abnormal spermatogenesis, testis-ova induction, and reduced gonadostomatic index following NP treat-
ment [143]. Exposure of medaka eggs to NP also induced testis-ova in genetic males and sex reversal from genetic
males to phenotypic females. Even though gsdf expression and growth factor related to testis differentiation and
maintenance were not altered in genetic females, genetic males showed significantly lower levels than control
animals [144].

Vitellogenin, a complex phosphoglycolipoprotein produced in the liver by females in response to estrogens, has
been extensively used as a biomarker of estrogenic chemicals. Alkylphenols have therefore been able to induce hepatic
VTG expression in males of many fish species. In medaka (O. latipes), males treated with NP for 21 days showed
increased hepatic VTG levels [145]. Vitellogenin gene expression was likewise increased by NP and OP in the liver
of the killifish K. marmoratus [146]. Vitellogenin was detected in plasma and mucus of male adult C. dimerus exposed
to OP for 60 days, together with impaired testicular structure (fibrosis, lobular disorganization, and spermatogenesis
disruption) [147]. These alterations were reversible and were no longer evident upon transfer to OP-free water for
28 days [148].

Estrogen receptors have also been described as a likely target of xenoestrogens. Levels of ERa mRNA increased,
whereas levels of ERf2 mRNA decreased in testes of Nile tilapia (O. niloticus) following a 2-week exposure to NP
[149]. Similarly, in male goldfish (C. auratus) exposed to NP for 25 days, ERa levels increased not only in testes
and liver but also in kidney and spleen; a decrease of plasma T and an increase in plasma E2 levels was also observed
[150]. In C. dimerus, exposure to low levels of OP upregulated VTG, ERa, and ERB2 mRNA liver expression after 3 days
(Fig. 2) [151,152].
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