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RESUMO 

 

O Bisfenol A (BPA) é um plastificante amplamente utilizado que tem sido 

extensivamente estudado devido à sua ação adversa no eixo hipotálamo-pituitária-gonadal 

(HPG). Bisfenóis 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 endócrinos. Dito isso, o objetivo desta tese foi 

estudar os efeitos do BPS e BPAF na reprodução dos machos de zebrafish (Danio rerio) após 

exposição de explantes testiculares (ex vivo) e in vivo. Para tanto, machos adultos de zebrafish 

foram expostos aos análogos do BPA, o BPS e o BPAF por 14 dias, em concentrações 

ambientalmente relevantes distintas. Além disso, também realizamos exposição ex vivo 

utilizando explantes testiculares tratados com concentrações crescentes de BPS e BPAF por 7 

dias. Em seguida, avaliamos a espermatogênese ex vivo e in vivo por meio de análise 

histomorfométrica das células germinativas e de expressão gênica, quantificando uma série de 

genes envolvidos na função gonadal. Posteriormente, in vivo, ainda avaliamos os efeitos na 

produção do hormônio androgênico 11-KT e na qualidade espermática. Além disso, realizamos 

reprodução dos machos expostos com fêmeas não tratadas, e avaliamos possíveis efeitos 

intergeracionais nos embriões/larvas, analisando a eclosão, o desenvolvimento, a sobrevivência 

e a expressão gênica da prole (F1). Por fim, os mesmos parâmetros foram investigados em 

embriões/larvas diretamente expostos ao BPS ou BPAF. Nossos resultados mostraram pela 

primeira vez em peixes um efeito androgênico do BPS na produção hormonal, elevando a 

concentração plasmática do 11-KT. Em relação aos testículos, encontramos desregulação da 

função testicular, em geral, os tratamentos ex vivo e in vivo com BPS e BPAF alteraram a 

expressão gênica de enzimas esteroidogênicas (cyp19a1a, star e cyp7a1) e enzimas de 

regulação epigenética. Em relação aos dados histomorfométricos, a exposição ex vivo ao BPS 

e ao BPAF reduziu a frequência de cistos de espermatócitos primários em paquíteno. in vivo, 

aumentou os cistos meióticos (espermatócitos) e pós-meióticos (espermátides), indicando 

estímulo para o término da meiose. No grupo BPS, este estímulo levou a uma produção anormal 

de espermatozoides. No entanto, o efeito androgênico do BPS não se refletiu na qualidade do 

esperma e na viabilidade dos embriões, que foram impactadas negativamente. Também 

observamos ações adversas dos contaminantes na qualidade espermática, reduzindo a 

motilidade. Na geração F1, houve um atraso acentuado nas taxas de eclosão, aumento de 

malformações e mortalidade. Embriões/larvas diretamente expostos ao BPS ou BPAF não 

exibiram alterações no desenvolvimento, porém apresentaram estímulo de expressão de genes 

relacionados ao estrógeno (esr1, cyp19a1b e vgt1). Ao todo, nossos dados indicam que o BPS 

e o BPAF podem ter efeitos epigenéticos e afetar a reprodução, desregulando a esteroidogênese 

e a espermatogênese. O presente trabalho encontrou evidências de efeito intergeracional dos 

contaminantes na informação paterna. Este estudo fornece suporte à hipótese de que o BPS e o 

BPAF exercem efeitos epigenéticos e impactam negativamente a reprodução, alterando a 

esteroidogênese e a espermatogênese. No geral, fornecemos maiores informações sobre as 

consequências dos bisfenóis alternativos, BPS e BPAF, na fisiologia e reprodução dos peixes. 
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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 (cyp19a1a, star and cyp7a1) 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 

(esr1, cyp19a1b and vgt1). 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. 
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Introdução geral 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

¨Enquanto eras anteriores da história humana podem ser 

amplamente definidas por um único metal ou liga (ou seja, 

Idade do Ferro ou Idade do Bronze), as composições 

materiais das tecnologias emergentes de hoje abrangem 

quase toda a tabela periódica e estão em constante evolução¨ 

(Gulley et al., 2018) 
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1.1 Contaminantes ambientais de preocupação emergente  

Durante a primeira revolução industrial, ocorreu uma extensa poluição, que resultou em 

um aumento significativo na contaminação de ambientes aquáticos por metais (Candelone et 

al., 1995). Após a Segunda Guerra Mundial, houve uma disseminação global da contaminação 

por compostos químicos sintéticos (Colborn et al., 1993), tais como desreguladores endócrinos, 

pesticidas e solventes orgânicos (Ma et al., 2019; Lo Nostro et al., 2023). Durante a Guerra fria, 

surge o primeiro provável relato a respeito da consciência da ¨emergência¨ dos contaminantes 

ambientais emergentes, atribuído 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 à morte e ao 

desaparecimento de diversas aves (Sauvé & Desrosiers, 2014). Apesar das críticas recebidas 

pela autora por parte de empresas químicas (Paull, 2013), anos de pesquisa a frente confirmaram 

suas alegações e levaram ao banimento do pesticida. O impacto do livro nos governos, na 

indústria e na sociedade civil foi imediato e substancial, sendo considerado um marco ao 

destacar a mensagem reveladora de que produtos químicos podem ser problemáticos e 

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

Desde então, contaminantes ambientais de preocupação emergente, os “contaminantes 

emergentes” (ECs), incluem um conjunto diversificado de milhares de substâncias químicas 

que até agora estavam em grande parte fora do âmbito de monitoramento e regulamentação 

(Yan et al., 2010). Sauve & Desrosiers (2014) definiram produtos químicos como 

contaminantes de “interesse ou preocupação” emergente/recente (contaminantes emergentes) 

se tiverem sido medidos - ou suspeitos de estarem presentes - em vários compartimentos do 

meio ambiente, e sua toxicidade alterar o metabolismo dos organismos (Lo Nostro et al., 2023) 

Esta categoria de contaminantes que tem sido amplamente distribuída no ambiente e tem atraído 

a atenção de um grupo amplo de pessoas como cidadãos, cientistas e engenheiros, agências 

estaduais e federais, grupos ambientalistas, grupos industriais e de mercadorias, reguladores e 

outros. Esses contaminantes são predominantemente produtos químicos antropogênicos não 

regulamentados que ocorrem no ar, solo, água, 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 preocupação emergente incluem produtos 

farmacêuticos e de cuidados pessoais, surfactantes e seus produtos de degradação, 
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plastificantes, retardadores de chama, pesticidas e nanomateriais (Yan et al., 2010; Salimi et al., 

2017). Além disso, as estações de tratamento de esgoto não foram projetadas para remover 

especificamente contaminantes de preocupação emergente, o que permite que essas substâncias 

passem pelo sistema de tratamento sem serem efetivamente eliminadas pelos mecanismos de 

remoção (Farto et al., 2021). Além disso, diversos estudos relatam a bioacumulação destes 

compostos em macro invertebrados, assim como em outros organismos na cadeia alimentar 

aquática 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 ocorrência de diversos contaminantes de 

preocupação emergente em águas deste território é uma realidade, como exemplo, já foram 

detectados plastificantes, fármacos, hormônios dentre outras classes de compostos químicos 

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

 

1.2 Desreguladores endócrinos  

Alguns dos contaminantes de preocupação emergente são reconhecidos como 

desreguladores endócrinos (EDCs) (Yan et al., 2010). É bem reconhecido que os EDCs 

representam um risco potencial para a vida selvagem e a saúde humana em escala global 

(Kumar et al., 2020). Desreguladores endócrinos estão presentes em nosso meio ambiente, 

alimentos e produtos voltados ao consumo, e podem perturbar o equilíbrio hormonal e resultar 

em efeitos adversos à saúde (Vethaak & Legler, 2013). O conceito de EDC foi proposto em 

1991 durante uma conferência 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 conferência, foi acordado adotar o termo "disruptor endócrino" para descrever uma 

classe de substâncias químicas, incluindo aquelas que atuam nos receptores de estrogênio, 

receptor de andrógeno, receptor de hormônio tireoidiano e outros. Desde então, essa definição 

evoluiu e o campo se expandiu incluindo centenas de outros produtos químicos (Vandenberg et 

al., 2009) 

A definição exata de disruptor endócrina vária com a organização (Lee et al 2021). Por 

exemplo, a agência de Proteção ambiental dos Estados Unidos, USEPA, define o termo como 

¨agente exógeno que interfere na síntese, secreção, transporte, ligação, ação ou eliminação de 

hormônios naturais que são responsáveis pela manutenção da homeostase, reprodução, 

desenvolvimento e/ou comportamento dos organismos¨. A Sociedade de Endocrinologia define 
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como ¨ um químico exógeno, ou uma mistura de produtos químicos, que podem interferir com 

qualquer aspecto da ação de um hormônio¨. Uma definição mais completa, pode ser encontrada 

em Lo Nostro e colaboradores, 2023, aqui transcrita ¨Um contaminante pode ser classificado 

como um produto químico EDC se atuar em nível celular ou molecular, interagindo com a 

ativação ou antagonização de receptores hormonais, alterando a expressão de receptores 

hormonais, alterando a transdução de sinal em células responsivas a hormônios, induzindo 

modificações epigenéticas em células produtoras de hormônios ou responsivas a hormônios, 

ou modificando a síntese, distribuição, níveis circulantes, transporte através de membranas ou 

metabolismo de hormônios¨. Centenas de produtos químicos naturais ou produzidos pelo 

homem atendem a esses critérios e são conhecidos ou suspeitos de interferir na regulação 

fisiológica e endocrinológica da reprodução (Lo Nostro et al., 2023) sendo relatados efeitos no 

sistema endócrino de mamíferos, aves, répteis, peixes, anfíbios e invertebrados (Vethaak & 

Legler, 2013). Portanto, os produtos químicos que podem atuar como EDCs são especialmente 

preocupantes à saúde, uma vez que podem alterar as vias endócrinas, incluindo aquelas que 

controlam a reprodução (Delbes et al., 2022; Lo Nostro et al., 2023). Dentre os vários tipos de 

EDCs, os bisfenóis estão entre os contaminantes mais utilizados, sendo o foco desta tese.  

 

1.3 O processo espermatogênico  

A espermatogênese é um processo altamente conservado, organizado e complexo, no 

qual células indiferenciadas - as espermatogônias tronco - são responsáveis por transmitir o 

material genético de um indivíduo para a próxima geração, após sucessivos ciclos de mitose e 

meiose (Hess & Franca, 2008; Schulz et al., 2010). As espermatogônias tronco são, portanto, 

as únicas células tronco do organismo capazes de contribuir na formação do material genético 

da prole, ao se diferenciar em milhares de espermatozoides.  

O processo espermatogênico é dividido em três grandes fases: a fase espermatogonial, 

proliferativa ou mitótica, caracterizada por rounds sucessivos de duplicação mitótica das 

espermatogônias (ou seja, espermatogônias indiferenciadas incluindo as células tronco, e 

espermatogônias diferenciadas); fase espermática ou meiótica, na qual os espermatócitos 

realizam as duas divisões meióticas originando as células espermátides haplóides; e a terceira 

fase, espermiogênica, onde as espermátides emergindo da meiose se diferenciam em 

espermatozoides flagelados (Nóbrega et al., 2009; Schulz et al., 2010; Nóbrega & Lareyre, 

2024) (Figura 1). 
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Figura 1. Representação da espermatogênese do zebrafish, partindo das espermatogônias indiferenciadas do tipo 

A até espermatozóides, ao longo das três fases do processo espermatogênico:  espermatogonial, proliferativa ou 

mitótica; meiótico ou espermática e espermiogênica. As micrografias mostram as principais características de cada 

tipo celular, embora haja uma variação em sua morfologia e tamanho. Espermatogônias indiferenciadas* tipo A 

(Aund*) (células-tronco?); espermatogônias indiferenciadas tipo A (Aund); espermatogônias diferenciadas tipo A 

(Adiff); espermatogônias tipo B (B); auto-renovação (setas curvas); mitose (m); espermátides iniciais (E1); 

espermátides intermediárias (E2); espermátides finais (E3); e espermatozóides (SZ). Aund* e Aund são células 

isoladas, enquanto Adiff, B (inicial) e B (tardio) são agrupados. O primeiro ponto de interrogação (?) indica uma 

dúvida se Aund* e Aund são separados por uma mitose ou representam diferentes estágios do mesmo ciclo celular, 

enquanto o segundo ponto de interrogação indica incerteza em relação a “stemness” de Aund (Retirado de Schulz 

et al., 2010). 

As espermatogônias tronco residem em um microambiente específico no testículo 

denominado de nicho espermatogonial (Oatley & Brinster, 2008; De Rooij, 2009). Tanto em 

peixes como em mamíferos, o nicho é composto por dois tipos celulares, as células da linhagem 

germinativa e as células somáticas. A linhagem germinativa é formada pelas espermatogônias 

tronco e as células originadas a partir delas. As células somáticas que constituem o nicho são: 

as células de Sertoli, as peritubulares mióides, células de Leydig e as células endoteliais 

(Nóbrega et al., 2010). As células somáticas dão suporte estrutural e criam um cenário 
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molecular propício para a sobrevivência, manutenção e atividade das espermatogônias tronco. 

As células de Sertoli estão localizadas no interior do compartimento germinativo em íntimo 

contato com as espermatogônias tronco. Em amniotas (répteis e mamíferos), as 

espermatogônias tronco estão localizadas no compartimento basal, apoiadas sobre uma 

membrana basal, e circundadas adjacentemente por células de Sertoli (Figura 2A) (McLean 

2005; De Rooij, 2006). Já em anamniotas (peixes e anfíbios), as células de Sertoli circundam 

completamente uma espermatogônias tronco, formando uma estrutura, conhecida como 

espermatocisto ou cisto (Figura 2B) (Schulz et al., 2010; Nóbrega & Lareyre, 2024). Nestes 

vertebrados, as espermatogônias tronco não estão apoiadas sobre a membrana basal (Nóbrega 

et al., 2010).  
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Figura 2. Comparação entre a espermatogênese em estádios de amniotas (répteis, aves, mamíferos) (A) e 

espermatogênese cística dos anamniotas (peixes, anfíbios) (B). A Figura ilustra as diferenças entre a relação célula 

de Sertoli/célula germinativa na espermatogênese em estádios e cística. Em A, uma única 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); lâmina basal (BL); células peritubulares mióides (MY), células de Leydig (LE), espematogônia (SG); 
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espermatócito (SC); espermátide arredondada (RST); espermátide alongada (EST); espermatogônia do tipo A 

indiferenciada* (Aund*) (célula tronco?); espermatogônia do tipo A indiferenciada (Aund); espermatogônia do tipo 

A diferenciada (Adiff); espermatogônia do tipo B (B early-late); espermatócitos primários em leptóteno/zigóteno 

(L/Z), paquíteno (P), diplóteno/metáfase I (D/MI); espermatócitos secundários/metáfase II (S/MII); espermátides 

iniciais (E1); intermediárias (E2); finais (E3); espermatozóides (SZ); e vasos sangüíneo (BV) (Retirado de Schulz 

et al., 2010). 

Além do suporte estrutural, as células de Sertoli também são responsáveis por integrar 

sinais endócrinos, traduzindo-os em fatores de crescimento e fornecendo suporte estrutural e 

nutricional para as células germinativas (Lacerda et al., 2012; Nóbrega & Lareyre, 2024). As 

células peritubulares mióides envolvem os túbulos seminíferos e providenciam suporte 

estrutural a estes. Estas células também secretam fatores de crescimento e componentes de 

matriz extracelular, indicando importante papel destas células na regulação das 

espermatogônias tronco (Skinner et al., 1985; Maekawa et al., 1996; Chen et al., 2016a). As 

células de Leydig, encontradas no compartimento intersticial, tem como função produzir 

esteróides sexuais (andrógenos) e fatores de crescimento (Chen et al., 2017). As células 

endoteliais produzem fatores de crescimento (regulação angiócrina) e fornecem o aporte 

nutricional, tensão de oxigênio e endócrino.  

 

1.4 O eixo hipotálamo-hipofisário-gonadal (HPG) e mecanismos regulatórios da 

espermatogênese   

O eixo hipotálamo-hipofisário-gonadal (HPG) é um regulador crucial das funções 

reprodutivas, e compartilha os mesmos componentes reguladores principais em todos os 

vertebrados (Lo Nostro et al., 2023). O eixo é formado por um centro regulador cerebral, o 

hipotálamo, que produz o hormônio liberador de gonadotrofina (GnRH), atuante na glândula 

pituitária ou hipófise (Thompson & Kaiser, 2014; Rohrbasser et al., 2016). Na pituitária, o 

GnRH regula a liberação das gonadotropinas Fsh e Lh, que, por sua vez, controlam o 

desenvolvimento gonadal, gametogênese e esteroidogênese (Borella et al., 2020) (Figura 3). 
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Figura 3. Representação esquemática do eixo hipotálamo-hipófisário-gonadal (HPG) mostrando seus principais 

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

A espermatogênese em vertebrados é regulada principalmente por gonadotropinas e 

esteroides sexuais que são os principais hormônios reprodutivos. Em mamíferos, o FSH atua 

exclusivamente em seus receptores presentes nas células de Sertoli (Heckert & Griswold, 1991 

e 1993), estimulando a auto-renovação das espermatogônias tronco através do GDNF (glial-

derived neutrophic factor), uma proteína pertencente a superfamília TGF-β (transforming 

growth factor) produzida pelas células de Sertoli (Yomogida et al., 2003; Savitt et al., 2012; 

Doretto et al., 2022). Enquanto o LH, através do seu receptor, regula a produção de andrógenos 

nas células de Leydig (Heckert & Griswold, 1991 e 1993). 

Em teleósteos, tanto as células de Sertoli quanto as células de Leydig apresentam 

receptores para o Fsh (Ohta et al., 2007; Chauvigne et al., 2012; Nóbrega et al., 2015). O 

receptor de Fsh (Fshr) em peixes também pode ser estimulado pelo Lh (promiscuidade do 

receptor), entretanto requer altas concentrações de Lh que ocorrem em situações fisiológicas 
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específicas 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 concentrações 

acima dos níveis fisiológicos, podendo ser considerados Lh específico (Andersson et al., 2007; 

Schulz et al., 2010). O Fshr presente nas células de Leydig torna o Fsh um estimulante da 

androgênese, em particular da produção do 11 Keto-testosterona (11-KT) (Ohta et al., 2007; 

García-López et al., 2009; Schulz et al., 2010). 

A síntese das diferentes classes de esteroides gonadais ocorre a partir do colesterol, que 

é transportado para a membrana interna da mitocôndria pela enzima Star (proteína 

esteroidogênica regulatória aguda). A conversão subsequente do colesterol depende 

principalmente de três enzimas da superfamília do citocromo P450. A primeira dessas enzimas 

esteroidogênicas P450, o citocromo P450scc (Cyp11a1), realiza a clivagem da cadeia lateral do 

colesterol, dando origem à pregnenolona. A produção de pregnenolona pelo P450scc é limitada 

pela taxa de colesterol disponível (Young et al., 2005). A partir da pregnenolona, se inicia todo 

o processo esteroidogênico, onde diversas cascatas de enzimas resultam na síntese de esteróides 

ativos, como a testosterona, 11-KT, 17-β estradiol (E2) e os corticóides. (Rajakumar et al., 

2020) (Figura 4). 
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Figura 4. Biossíntese dos hormônios esteroides nas gônadas de peixes teleósteos (Adaptado de Young et al., 2005). 

Nos teleósteos, os principais andrógenos circulantes são 11-KT e a testosterona (T), e 

seus níveis têm correlação com o tamanho dos testículos (Weltzien et al., 2002; Lo Nostro et 
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al., 2023). O 11-KT é um dos principais hormônios androgênicos em peixes teleósteos e indutor 

da espermatogênese (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 diferenciação dos estágios finais do 

processo espermatogênico, estimulando os cistos meióticos e pós-meióticos (Cavaco et al., 

1998; Miura & Miura, 2003; Leal et al 2009). O 11-KT é produzido a partir da testosterona, por 

ação da enzima 11β-HSD (11β-hidroxiesteroide desidrogenase). A testosterona também pode 

ser convertida em E2 via Cyp19a1 (Aromatase) (Park et al., 2022) (Figura 5). O E2 também é 

atuante na espermatogênese, favorecendo a proliferação das espermatogônias ao promover a 

produção de fatores de crescimento pelas células de Sertoli (Yaron & Levavi-Sivan, 2011). 

Além disso, o E2 reprime os cistos mais diferenciados, por induzir insuficiência de andrógenos 

(Assis et al., 2018; De Waal., 2009). Desta forma, qualquer desequilíbrio nos níveis de 

esteroides gonadais pode afetar a performance reprodutiva (Park et al 2022) e o processo 

espermatogênico. 

 

Figura 5. Conversão da testosterona em 11-Ketotostosterona (11-KT) pela enzima 11β-hidroxiesteróide 

desidrogenase (11β-HSD) ou estradiol via enzima Cyp19a1 (Aromatase) (Adaptado de Park et al., 2022). 

 

1.5 Bisfenol A (BPA)  

Em 1891, Alexander Pavlovich Dianin, um químico russo, foi o primeiro a descrever o 

potencial artificial do polímero BPA (Ji et al., 2021; Nawaz et al., 2021; Kawa et al., 2021). A 

partir de então, desde 1950, o bisfenol A (2,2-bis(4-hydroxyphenyl) propane; BPA) vem sendo 

utilizado como componente chave na produção de plásticos policarbonatos (Forner-Piquer et 

al., 2019). O BPA teve produção massiva a partir de 1960, e sua fabricação segue crescente 

(Arancio et al., 2019). O polímero do BPA é leve, transparente, resistente ao calor e quase 
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indestrutível, sendo considerado um dos compostos químicos com maior versatilidade 

utilizados mundialmente na industrial química (Nawaz et al., 2021). Atualmente, está na lista 

de poluentes relacionados à desregulação endócrina (Nawaz et al., 2021), e pode ser encontrado 

em mamadeiras, recipientes de armazenamento de alimentos, garrafas plásticas, equipamentos 

de laboratório, artigos esportivos, papel térmico (papel recibo), eletrodomésticos entre outros 

(Departamento de Saúde e Serviços Humanos, 2005; Rubin, 2011; Shi et al., 2017). No entanto, 

de forma preocupante, a liberação do BPA dos plásticos que compõem é conhecida desde o 

início dos anos 90 (Crain et al., 2007). Diversas pesquisas também demonstraram que o BPA já 

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

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

Como consequência desta superexposição, o BPA pode ser detectado em mais de 90% as 

populações dos EUA e da Europa (Lin et al., 2023). As formas pelas quais os humanos estão 

expostos ao BPA incluem ingestão oral, inalação de poeira e absorção dérmica, sendo a via oral 

a mais predominante (Lin et al., 2023). No Brasil, devido aos estudos sobre as consequências 

da exposição ao BPA, a ANVISA (Agência Nacional de Vigilância Sanitária) proíbe, desde 

janeiro de 2011, a importação e produção de mamadeiras de policarbonato (com BPA) por meio 

de Resolução RDC n. 41/2011. No entanto, em relação à fabricação de outros produtos, não há 

proibição. A legislação brasileira estabelece limite máximo para transferência de BPA para 

alimentos (Limite de migração específica), conforme determinado por estudos toxicológicos 

realizados por organismos internacionais como o European Food Safety, Relatório da 

Autoridade e Relatório da Organização Mundial da Saúde (Ministério da Saúde, 2020), sendo 

o limite estabelecido pela resolução da ANVISA/DC N ANVISA/DC N◦ 88 de 29/06/2016 é de 

0,6 mg/kg de alimento (Santos et al., 2024). Contudo, em outras partes do mundo, como 

Canadá, alguns estados dos EUA e países da União Europeia, o BPA está sujeito a restrições 

em diferentes setores comerciais (Comissão Europeia, 2011; Departamento de Agricultura, 

2012; Administração de Alimentos e Medicamentos dos EUA, 2018; Governo do Canadá, 2018; 

Santos et al., 2024). 

O BPA é um composto orgânico formado por dois anéis fenólicos conectados a uma 

acetona (Mutseyekwa et al., 2017) (Por isso a letra ̈ A¨ ao final do nome). Esta estrutura fenólica 

ajuda o BPA a se associar aos ER (Vandenberg et al., 2009; Kawa et al., 2021). Assim, essa 

semelhança estrutural entre o BPA e o E2 (Figura 3) o estabelece como um desregulador 

endócrino em muitos sistemas onde o estrogênio é um regulador chave, como no sistema 
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reprodutivo. (Wehbe et al., 2020). Por essa razão, o BPA é conhecido como xenoestrógeno 

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

 

1.6 O BPA e seus efeitos como desregulador endócrino e na reprodução masculina 

O BPA atua principalmente como agonista parcial dos receptores de estrógeno (ERα e 

ERβ) (Wetherill et al., 2007; Delfosse et al., 2012; Moon et al., 2019). Assim, o BPA é capaz 

de afetar o eixo HPG e impactar a síntese de esteróides (Eladak et al., 2015., Lan et al., 2017; 

Ullah et al 2018a, Li et al., 2021), a espermatogênese (Xie et al., 2016; Ullah et al., 2018b; 

Gonzalez-Rojo et al., 2019; Lombó & Herráez , 2021) e uma ampla série de funções fisiológicas 

(Maffini et al., 2006; Rubin, 2011; Harnett et al., 2021; Lee et al., 2021). Alguns efeitos 

associados ao BPA em humanos incluem doenças cardiovasculares, câncer, aborto espontâneo 

dentre outras (revisado em Rubin, 2011). Além disso, a exposição uterina ao BPA foi associada 

à redução do peso dos bebês ao nascer (Miao et al., 2011), alterações no comportamento infantil 

e no neurodesenvolvimento (Braun et al., 2011; Perera et al., 2012), e ao parto prematuro 

(Cantonwine et al., 2010).  Em relação ao sistema reprodutivo masculino, alguns efeitos 

associados ao BPA em humanos são: a diminuição da qualidade seminal (Meeker et al., 2010; 

Li et 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 exposição ao BPA e seus efeitos 

reprodutivos confirmaram essas atividades desreguladoras do sistema endócrino (Mínguez-

Alarcón et al., 2016). Em ratos adultos, foi demostrado que a exposição a 50 μg/L de BPA por 

48 semanas, via oral, reduziu a produção espermática e as concentrações plasmáticas de 

testosterona; por outro lado, o estradiol foi estimulado (Ulla et al., 2018). Além disso, ratos 

recém-nascidos expostos a administrações subcutâneas de 0,01; 0,1 e 5 mg/kg/dia de BPA 

durante 21 dias, apresentaram aumento significativo no número de célula germinativas que 

sofreram apoptose e proliferação anormal, com células estacionadas em meiose (Xie et al., 

2016). Em machos de camundongos, a injeção de 20mg/kg/dia de BPA por 7 dias, também 

resultou em síntese reduzida de testosterona (LI et al., 2021). Dobrzynska & Radzikowska 

(2012) demonstraram que camundongos submetidos a concentrações de 10 e 40 mg/kg/dia (via 

oral) por 2 semanas apresentaram queda de produção espermática e motilidade. Por fim, 

também foram relatados danos no DNA dos espermatozoides de ratos e camundongos em 

diversas condições experimentais (Revisado em Mínguez-Alarcón et al., 2016) 
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Evidências indicam que o BPA induz feminilização durante o desenvolvimento das 

gônadas em diversos organismos, como peixes, repteis e aves (Crain et al., 2007). Em peixes, 

também foram relatados efeitos nocivos ao sistema reprodutivo. Machos de peixes-palhaço 

(Amphiprion ocellaris) alimentados duas vezes ao dia com 100 μg/kg de BPA por 1, 3 e 6 meses, 

apresentaram oócitos vitelogênicos nos testículos e aumento da concentração plasmática de 

vitelogenina (Vtg) (Gonzalez et al., 2021). Em fathead minnow (Pimephales promelas) a 

exposição a uma concentração variando de 1 a 1280 μg/L de BPA por 164 dias levou a alteração 

da proporção de cistos espermatogenicos, sugerindo inibição da espermatogênese (Sohoni et 

al., 2001). Da mesma forma, em zebrafish, um curto período de exposição (12h) a 10 pM e 10 

μM de BPA, foram reportados apoptose dos espermatócitos e diminuição na proporção da área 

de superfície de espermátides e espermatozóides (Batista-Silva et al., 2022). Em truta-marrom 

(Salmo trutta f. fario) expostas a 1.75 and 2.40 μg/L de BPA em diferentes períodos 

reprodutivos, ocorreu redução da qualidade espermática, prejudicando a quantidade, motilidade 

e velocidade dos espermatozoides (Lahnsteiner et al., 2005). Por fim, zebrafish submetidos a 

diferentes concentrações de BPA e em diversos tempos de exposição, também apresentaram 

redução da produção e motilidade dos espermatozoides (Chen et al., 2017; Silveira et al., 2019; 

Mostari et al., 2022).  

Outros efeitos observados em peixes incluem modificações transgeracionais que podem 

afetar a expressão de genes envolvidos na reprodução e na regulação epigenética nas gerações 

F1, F2 e F3 (Santangeli et al., 2019). Também foram registradas alterações em marcadores 

epigenéticos nos testículos (Gonzalez-Rojo et al., 2019), variações no comportamento das 

larvas, como ansiedade (Kinch et al., 2015), neurotoxicidade (Gyima et al., 2021) e 

agressividade (Gonzalez et al., 2021), além de alterações no desenvolvimento (Lee et al., 2021). 

 

1.7 O desenvolvimento de substitutos ao BPA 

Os extensos efeitos adversos associados ao BPA na saúde humana e vida animal levaram 

a produção de compostos alternativos ao uso do BPA. Esses compostos com estrutura 

semelhante (análogos) foram criados com o objetivo de substituir o BPA e, assim, reduzir os 

impactos ambientais e na saúde pública (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 análogos mais comuns (Arancio et al., 2019; Qiu 

et al., 2021; Shamhari et al., 2021; Czarny-Krzyminska et al., 2023). Assim como o BPA, os 
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bisfenóis alternativos são compostos orgânicos frequentemente usados para a produção de 

plásticos, revestimentos e resina (Rifa & Lavado, 2024). O BPA e os bisfenóis análogos podem 

dissociar-se dos materiais que compõem e serem transferidos para o meio ambiente e a biota 

(Choi & Lee, 2017; Wang et al., 2017). Esta transferência pode ocorrer através do aumento da 

temperatura, luminosidade e/ou pela degradação natural do produto ao longo do tempo (Gupta 

et al., 1996; Cao et al., 2013; Fang et al., 2019). Organismos aquáticos, como os peixes, são 

diretamente contaminados pelas águas (bioacumulação) provenientes de processos industriais 

e outras ações antrópicas de descarga de poluentes e, consequentemente, contaminam outros 

seres vivos através da cadeia alimentar (biomagnificação) (Wei et al., 2011; Wang et al., 2017. 

Barboza et al., 2020). Portanto, os BPs possuem características que geram grande preocupação 

dada a exposição contínua a estes compostos. (Wang et al., 2017; Fang et al., 2019; Barboza et 

al., 2020; Lo Nostro et al., 2023). Dentre os BPs, o BPS e o BPAF estão entre os análogos mais 

utilizados (Shamhari et al., 2021; Qiu et al., 2021), também sendo encontrados no meio 

ambiente. Além disso, estudos com estes análogos demonstraram que ambos podem apresentar 

efeitos semelhantes ou até mais nocivos que o BPA, por também apresentarem atividade 

estrogênica (Matsushima et al., 2010; Chen et al., 2016b; Mu et al., 2018; Karrer et al., 2018). 

Por conta disso, esses dois análogos foram alvos do presente estudo.  
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Figura 6. Estruturas químicas do estrogênio, bisfenol A (BPA) e os principais bisfenóis 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 diferença a substituição do grupo acetona por um grupo dióxido de enxofre 

(SO2) (Figura 6) (Usman & Ahmad, 2016). É um composto comumente utilizado em colas 

epóxi, enlatados, papéis térmicos de recibos, embalagens de alimentos, jornais e etc (Ji et al., 

2013; Tumu et al., 2023). O BPS é mais estável em relação à altas temperaturas e luminosidade 

em comparação ao BPA, substituindo-o em algumas aplicações industriais (Liao et al., 2012a; 

Choi & Lee, 2017; Fang et al., 2020). Face às restrições impostas ao BPA, a utilização do BPS 

tem intensificado, o que levou à produção 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 concentrações ambientais mais baixas em comparação ao BPA, devido a sua menor 

produção mundial. No entanto, como é o principal substituto ao BPA (Mornagui et al., 2019), 
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além de ser mais resistente à degradação, é razoável projetar que sua concentração ambiental 

poderá ultrapassar a concentração do BPA (Qiu et al., 2019), sendo assim uma fonte de 

preocupação para as agências de saúde. 

O BPS já apresenta significativa detecção ambiental, estando presente em sedimentos, 

poeiras de residências e águas de superfície (Qiu et al., 2019). Em ambientes aquáticos, é 

relatada a presença de BPS tanto em água doce como salgada, estando presente inclusive no 

Ártico (Nejumal et al., 2018). Em alguns locais da Ásia, como o Rio das Pérolas (China) e o 

Adyar River (Índia), o BPS já ultrapassou a concentração de BPA (Yamazaki et al., 2015), 

mostrando seu relevante potencial de acúmulo. Não obstante, estudos sobre seus efeitos ainda 

são incipientes. O BPS está atualmente autorizado sob o regulamento europeu (UE) n.º 10/2011 

para ser utilizado como monômero em materiais plásticos em contato com alimentos, com um 

limite de migração específica (Specific Migration Limit; SML) de 0,05 mg/kg (European Food 

Safety Authority; EFSA). Foram encontrados poucos registros de restrição ou proibição de uso, 

a exemplo a Suíça em 2019, proibindo o uso de BPS em papéis térmicos em concentrações 

superiores a 0,02%. No Brasil, o BPS segue sem determinação de limites de migração específica 

para o alimento (Santos et al., 2024), bem como não há exigências para os níveis máximos de 

BPS (e outros bisfenóis) na água potável. No entanto, devido a preocupações com a saúde, 

espera-se que este composto seja incluído em futuras revisões da legislação. (Oliveira et al., 

2024).  

Já ocorre exposição generalizada ao BPS em 7 países asiáticos e nos EUA, onde a 

absorção dérmica diária do BPS foi estimada em 4.18 ng/kg de peso corporal/dia para a 

população em geral e 312 ng/kg de peso corporal/dia para indivíduos expostos 

ocupacionalmente (em decorrência do trabalho) (Liao et al., 2012a). Em amostras de urina dos 

EUA, Índia, Japão, Coreia do Sul, Kuwait, Malásia e Vietnam, o BPS foi detectado em todos 

os países, estando presente 81% das amostras, com uma ingestão diária estimada média (EDI) 

de 0,93 μg/dia; estes resultados indicam a substituição do BPA pelo BPS nestes países (Liao et 

al., 2012b; Usman & ahmad, 2016), sendo detectado em urina humana em frequência similar 

ao BPA (Rochester & Bolden, 2015). Além de presença 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). 
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1.9 O BPS e seus efeitos como desregulador endócrino e na reprodução masculina 

Dada a semelhança estrutural com o BPA, o BPS também é considerado um 

desregulador endócrino xenoestrogênico capaz de se ligar aos receptores de estrógeno 

(Mornagui et al., 2019; Mu et al., 2018), apresentando efeitos prejudiciais ao sistema endócrino 

de diversos organismos (revisado por Shamhari et al., 2021; Lee et al., 2021). Em comparação 

com os numerosos estudos sobre as toxicidades do BPA, os efeitos fisiológicos associados ao 

BPS são menos compreendidos (Wu et al., 2018). A revisão de Rochester & Bolden (2015), 

aponta o BPS como um desregulador endócrino que pode trazer riscos potenciais para a saúde 

quase na mesma ordem de grandeza que o BPA. Em humanos, Ghayda e colaboradores (2019) 

demonstraram uma associação negativa entre BPS e a qualidade do sêmen, visto que homens 

com concentrações detectáveis de BPS em amostras de urina apresentaram parâmetros de 

qualidade de sêmen mais baixos. 

Em diferentes modelos experimentais, o BPS tem impactos consideráveis no sistema 

reprodutor masculino. Em mamíferos, ratos tratados por via oral com 50 µg\L do BPS diluídos 

em água por 48 semanas, mostraram redução da produção diária de espermatozoides, 

diminuição da motilidade espermática, além de testosterona reduzida e estradiol elevado (Ullah 

et al., 2018a). Corroborando este achado, ratos tratados com ingestão de 50 mg/kg/dia do BPS 

por 28 dias, apresentaram redução de testosterona (Ullah et al., 2018b), diminuição na produção 

de espermatozoides e danos ao DNA do espermatozoide (Ullah et al., 2017). Rimnacová e 

colaboradores (2020) também encontraram indícios de danos ao DNA nos espermatozoides de 

camundongos após exposição a diferentes concentrações do BPS (0.001, 1.0, ou 100 μg/kg/dia) 

por 8 semanas. Notaram elevação nos níveis da proteína histona γH2AX (marcador confiável 

de dano ao DNA), bem como outras modificações pós-traducionais nas histonas dos 

espermatozoides, como alterações no acetiloma e fosforiloma, apresentando indícios de que o 

BPS pode prejudicar a reprodução 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 50µg/kg ou 100 mg/kg do BPS (injetados a cada 3 dias) por 60 dias (Shi et al., 2017), 

apresentaram significativa queda de motilidade espermática.  

Em peixes, os estudos se concentram majoritariamente no modelo zebrafish. Em machos 

adultos de zebrafish, a exposição a 50 µg/L do BPS (Ji et al., 2013) e 8 µg/ml, 40 µg/L e 200 

µg/L (Park et al., 2022) por 21 dias, estimulou à produção de E2 com concomitantemente 

redução dos níveis de T. Além disso, Park e colaboradores (2022) encontraram redução dos 
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níveis plasmáticos de 11-KT. Quanto a espermatogênese, Hao e colaboradores (2022) relataram 

efeitos transgeracionais após a reprodução de machos e fêmeas de zebrafish expostos à 1 e 100 

µg/L do BPS (a partir de 3 hpf) por 120 dias, ocorrendo modificação na proporção de cistos 

espermatogênicos nas gerações F0 e F1. Além disso, houve redução na produção de 

espermatozoides e indução de modificações epigenéticas nos testículos, como alteração nos 

níveis de metilação do DNA. Também foram observados impactos na expressão de genes 

envolvidos em metilação do DNA nos testículos das gerações F1 e F2. No entanto, ainda há 

carência de estudos que tenham mensurado os impactos do BPS na espermatogênese de peixes. 

De modo similar ao BPA, evidências indicam que o BPS apresenta viés para a 

feminilização durante o desenvolvimento embrionário do zebrafish (Naderi et al., 2014; Santos 

et al., 2017). Naderi e colaboradores (2014) expuseram embriões de zebrafish a concentrações 

crescentes do BPS por 75 dias. Nas concentrações mais altas (10 e 100 µg\L), ocorreu redução 

da concentração plasmática de T nos machos com concomitante aumento plasmático de E2 e 

vitelogenina (VTG). Além disso, a exposição embrionária ao BPS aumentou a proporção 

fêmeas na população. Após o tratamento, também foi efetuada a reprodução dos machos e 

fêmeas expostos, onde foi observada queda na eclosão das larvas F1. Outras alterações no 

desenvolvimento dos embriões/larvas resultantes do cruzamento de parentais expostos ao BPS 

podem ser destacadas como a redução das taxas de eclosão e malformações na prole (Ji et al., 

2013; Wei et al., 2018). 

Demais efeitos observados após a exposição ao BPS em larvas de zebrafish incluem por 

exemplo uma variedade de malformações, como edema pericárdico, deformidades craniofaciais 

e da coluna espinhal etc. (Moreman et al., 2017), redução de comprimento (Qiu et al., 2018, 

Qiu et al., 2021), alteração da expressão de genes relacionados ao sistema neuroendócrino 

reprodutivo (Qiu et al., 2021), hiperatividade (Kinch et al., 2015) e neurotoxicidade (Gyimah 

et al., 2021). 

 

1.10 Bisfenol AF (BPAF)  

O Bisfenol AF (4,4′-hexafluoroisopropylidene) difenol; BPAF) é um difenol fluorado 

de estrutura semelhante ao BPA, tendo como diferença a substituição dos dois grupos metil 

originais do BPA por trifluorometil (-CF3) (Figura 6) (Czarny-Kryminska et al., 2023). É 

principalmente utilizado como agente “cross-linking” na fabricação de fluoropolímeros, 
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fluoroelastômeros, e como monômero na produção de poliamidas, poliésteres e policarbonatos 

(Perez et al., 1998; Feng et al., 2012; Li et al., 2020a), conferindo resistência a elevadas 

temperaturas a produtos químicos (Zhang et al., 2013). Estas valências tornam o BPAF 

apropriado para produtos que exigem elevada estabilidade e performance, como polímeros de 

embalagens de alimentos, eletrônicos, fibra ótica, revestimento para componentes aeroespaciais 

e retardantes de chamas (Zhang et al., 2013; Banaderakhshan et al., 2022; Czarny-Krzyminska 

et al., 2023; Rifa & Lavado, 2024).   

O BPAF é mais estável e resistente à altas temperaturas e luminosidade em relação ao 

BPA e não sofre degradação por bactérias pela falta de nutrientes no composto, tornando-o mais 

difícil de biodegradar em relação ao BPA (Frankowski et al., 2020). Fato preocupante devido 

ao progressivo aumento de sua produção. Nos Estados Unidos, por exemplo, a produção anual 

pode chegar à 500.000 libras (226796 kg) (Pinto et al., 2019). Somado a isto, amostras de águas 

residuais e de lamaçais em Xiamen (China) foram coletadas para a verificação da concentração 

de BPs dissolvidas e adsorvidas nesses locais. Os dados sobre a análise da eficiência de remoção 

desses compostos mostraram que cinco tipos de BPs (BPA, BPAF, BPE, BPF e BPS) foram 

amplamente detectados. No entanto, ainda que a concentração 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 águas 

residuais (Sun et al., 2017).  

O BPAF está no inventário de substâncias do Regulamento de Registro, Avaliação, 

Autorização e Restrição de Produtos Químicos (REACH) da União Europeia, listado como 

suspeito de perigo para o ambiente aquático e como persistente no ambiente. Nos Estados 

Unidos, está no inventário da Lei de Controle de Substâncias Tóxicas (TSCA) (National 

toxicological program, 2022). No entanto, não foram encontrados limites de migração 

específica para os alimentos ou ingestão diária tolerável. 

Vários estudos indicam que o BPAF representa uma ameaça potencial à saúde pública 

e a diferentes ecossistemas (Pan et 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 Agência de Proteção Ambiental dos EUA (EPA). Além disso, estudos 

realizados na Coréia do Sul identificaram BPAF em sedimentos de áreas industrializadas (Liao 

et al., 2012c; Shi et al., 2016) e em 76% das amostras de poeiras coletadas em residências, 

escritórios e laboratórios (Liao et al., 2012c). 
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 Na China, concentrações de BPAF atingiram microgramas por kg em sedimentos e 

solos próximos a ecossistemas (Song et al., 2012; Shi et al., 2016). Em águas de superfície, 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 já foi detectado em água encanada e garrafas d’água voltadas para 

o consumo humano (Russo et al., 2022) Na população em geral, o BPAF já 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 endócrino na reprodução masculina 

O BPAF apresenta capacidade de se ligar aos receptores de estrógeno (Wang et al., 2017; 

Pinto et al., 2019; Li et al., 2012), sendo, portanto, considerado um desregulador endócrino 

xenoestrogênico (Xue et al., 2024; Boychenko et al., 2024). Em ensaio de ativação de 

receptores com células humanas, o BPAF demonstrou ser 20 e 48 vezes mais potente que o BPA 

em se ligar aos receptores ERα e ERβ, respectivamente (Matsushima et al., 2010). Além disso, 

Mu e colaboradores (2018), demonstraram em um estudo in sílico que o BPAF apresenta maior 

potencial de ligação aos receptores de estrógeno em relação a outros bisfenóis analisados (BPA, 

BPS e BPF) em embriões de zebrafish. Alinhado a este estudo, Kojima e colaboradores (2019) 

demonstraram em um ensaio de transativação in vitro em cultura de células humanas, que o 

BPAF apresentou maior afinidade como agonista dos receptores de estrógeno (ERα e ERβ) em 

relação a outros 7 tipos de bisfenóis (dentre eles o BPA). Ou seja, potencialmente, podem 

exercer efeitos biológicos com maior intensidade que o BPA (Lei et al., 2016).  

Considerando isso, diversos efeitos foram relatados na reprodução masculina em 

diversos organismos modelo. Apoiado por dados morfológicos e moleculares, o BPAF teve um 

efeito feminilizante durante o desenvolvimento das gônadas em girinos (Xenophus laevis) (Cai 

et al., 2020) e galináceos (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 inibição da 

diferenciação testicular durante o desenvolvimento e inibição da expressão dos genes dmrt1, 

amh e sox9, relacionados a diferenciação sexual masculina. Efeito semelhante também foi 

observado no tratamento de machos de X. laevis com estradiol (Cai et al., 2020). Nos 

galináceos, embriões geneticamente machos expostos a 210 e 520 nmol/g desenvolveram 
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testículos com características de ovários (ovotestis). Mentor e colaboradores (2020), sugerem 

que o BPAF é pelo menos tão potente quanto BPA na indução de efeitos semelhantes aos do 

estrogênio em embriões de galinha. 

Em mamíferos, estudos demonstraram que o BPAF é capaz de afetar a síntese de 

hormônios e a espermatogênese. Wu e colaboradores (2019), encontraram efeitos adversos na 

estrutura testicular, qualidade espermática e maturidade sexual de camundongos alimentados 

com 5, 20, 50 mg/kg/dia de BPAF por 28 dias consecutivos. Além desses efeitos fisiológicos, o 

BPAF impactou a regulação epigenética dos espermatozoides através da hipermetilação de 

H3K27m3. Apontando o BPAF como potencial agente capaz de influenciar o padrão 

epigenético na descendência. Fêmeas de camundongos alimentadas com 300 μg/kg durante a 

gravidez, originaram prole com redução de níveis plasmáticos de T e menor rendimento e 

qualidade espermática (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 diminuição da expressão de genes envolvidos em sua biossíntese, como SR-B1, 

StAR, P450scc e 17β -HSD, bem como redução de suas respectivas proteínas nos testículos. 

Além disso, as concentrações do BPAF presentes nos testículos foram diretamente 

proporcionais às doses administradas via oral, demonstrando sua capacidade de acúmulo nos 

testículos (Feng et al., 2012).  

Em peixes, machos de zebrafish de 2 meses de idade tratados com 0,05; 0,25 e 1 mg/L 

de BPAF por 28h, tiveram diminuição dose dependente na testosterona, e aumento de E2 na 

exposição de 1 mg/L. Além disso, na concentração de 1 mg/L de BPAF, houve presença de áreas 

nos testículos contendo apenas células de Sertoli (Yang et al., 2016). No entanto, estudos que 

busquem elucidar os efeitos do BPAF na espermatogênese e qualidade espermática de peixes 

são escassos. Em embriões/larvas de zebrafish, os efeitos do BPAF variam desde desregulação 

endócrina (Tang et al., 2015; Shi et al., 2015; Qiu et al., 2021) até alterações morfológicas 

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 estímulo da atividade estrogênica 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 níveis de E2 em adultos de zebrafish tratados, 

desde a fertilização, com 1 e 100 μg/L de BPAF até 120 hpf. Por fim, Shi e colaboradores (2015) 

após exposição de embriões de zebrafish (4 hpf) com 25 e 125 μg/L de BPAF até a fase adulta 

(120 hpf), encontraram redução significativa de T nos machos. Além disso, os machos tratados 

com a maior concentração (125 μg/L), tiveram redução da expressão de genes envolvidos na 
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esteroidogênese, especialmente o gene cyp17a1. Além disso, houve diminuição 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 à família Cyprinidae e à ordem Cypriniforme. Como 

modelo experimental, apresenta uma série de características vantajosas: possui fácil manejo; 

baixo custo de manutenção e facilidade de aquisição; pode ser mantido em alta densidade 

populacional; apresenta fertilização externa com geração de grande número de indivíduos; 

embriões transparentes que permitem fácil visualização e monitoramento durante o 

desenvolvimento; rápida maturação 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 regulação do nicho espermatogonial e a suas 

consequências na espermatogênese, bem como efeitos de substâncias na biologia do 

desenvolvimento. 

 

Justificativa 

 

Devido aos diversos impactos ambientais e a saúde associados ao BPA, BPs alternativos 

foram desenvolvidos como tentativa de substituí-lo. Dentre estes BPs alternativos, foram 

escolhidos como alvo deste estudo o BPS e o BPAF. O BPS foi selecionado por ser o principal 

substituto ao BPA. O BPAF por conta de seu maior potencial estrogênico descrito na literatura 

em relação aos demais bisfenóis, além de seu uso frequente e presença ambiental significativa, 

também estando entre os alternativos de uso e produção mais comuns. Porém, tanto o BPS 

como o BPAF também estão relacionados à desregulação endócrina, sendo responsáveis por 

induzir respostas estrogênicas, e assim, interferir no eixo HPG. Todavia, o potencial de ambos 

como desreguladores endócrinos e seus possíveis danos aos organismos ainda são pouco 

estudados, sobremaneira em peixes. Desta forma, dada a indiscutível importância da 

reprodução para a perpetuação da espécie, e o fato de que mesmo pequenas perturbações na 

fisiologia dos embriões 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 têm poucas restrições de uso em praticamente todo o mundo e apresentam 
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intensificada e constante produção industrial, com descarte negligenciado. Além de já estarem 

presentes tanto em corpos d’agua doce quanto salgada, contaminando os organismos aquáticos 

e a população humana; faz-se necessário e somatório o presente estudo. Esta tese, contribui com 

a elucidação dos aspectos relevantes apontados, através de abordagens descritas a seguir: O 

Capítulo 1, versa sobre as ações diretas do BPS e BPAF nos testículos, via explantes 

testiculares (ex vivo), com avaliações histomorfométricas e de expressão gênica. Neste capítulo, 

foi adotado um range crescente de concentrações, de modo a testar a resposta dos testículos a 

esses contaminantes em diferentes condições. Os Capítulos 2 e 3 discutem os efeitos sistêmicos 

dos contaminantes através da exposição, in vivo, a concentrações ambientalmente relevantes. 

Sendo o Capítulo 2 dedicado ao BPS e o Capítulo 3 ao BPAF. Nestes capítulos foram 

analisados: Produção de andrógeno (11-KT), espermatogênese, qualidade espermática e 

reprodução; adicionalmente, embriões diretamente expostos aos contaminantes também foram 

avaliados. É importante destacar que, nos estudos in vivo, foram adotadas concentrações 

diferentes para o BPS e o BPAF, devido às suas distintas concentrações ambientais relatadas 

na literatura. O BPS é mais frequente, e geralmente encontrado em maiores quantidades em 

relação ao BPAF. Este aspecto será abordado com mais detalhes nos capítulos. Por conta disso, 

a presente tese não tem o objetivo de comparar ambos os contaminantes entre si. Por fim, 

buscamos com este trabalho, respaldar e alertar sobre a necessidade de novas regulamentações 

e restrições de uso. 

 

 

Objetivo Geral 

Avaliar parâmetros reprodutivos em machos de zebrafish (D. rerio) expostos a 

diferentes concentrações de BPS e BPAF em condições ex vivo, bem como em concentração 

ambientalmente relevante in vivo.  

 

Objetivos específicos  

1. Avaliar os efeitos do BPS e BPAF na dinâmica da espermatogênese e perfil de transcritos em 

explantes testiculares (ex vivo);  

2. Avaliar os efeitos do BPS in vivo sobre os níveis de 11-KT (plasmáticos e testiculares), na 

dinâmica da espermatogênese e no perfil de transcritos dos testículos, assim como a produção 

de espermatozoides e qualidade espermática; 
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3. Avaliar a prole de machos expostos ao BPS com fêmeas não tratadas para investigar possíveis 

efeitos intergeracionais na informação paterna, avaliando a eclosão, desenvolvimento, 

sobrevivência e perfil de transcritos dos embriões/larvas (F1);  

 

4. Avaliar os impactos da exposição direta ao BPS na eclosão, desenvolvimento, sobrevivência 

e perfil de transcritos em embriões/larvas;  

 

5. Avaliar os efeitos do BPAF in vivo sobre os níveis de 11-KT (plasmáticos e testiculares), na 

dinâmica da espermatogênese e no perfil de transcritos dos testículos, assim como a produção 

de espermatozoides e qualidade espermática; 

6. Avaliar a prole de machos expostos ao BPAF com fêmeas não tratadas para investigar 

possíveis efeitos intergeracionais na informação paterna, avaliando a eclosão, desenvolvimento, 

sobrevivência e perfil de transcritos dos embriões/larvas (F1);  

 

7. Avaliar os impactos da exposição direta ao BPAF na eclosão, desenvolvimento, 

sobrevivência e perfil de transcritos em embriões/larvas. 
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Resumo  

Os contaminantes ambientais de preocupação emergente BPS e BPAF são potenciais 

desreguladores endócrinos, surgindo como alternativos ao uso do BPA. No entanto, impactam 

funções reprodutivas em diversos organismos. Neste estudo, tivemos como objetivo investigar 

os efeitos da exposição direta ao BPS e ao BPAF na espermatogênese do zebrafish (Danio 

rerio), através de cultura de explante testiculares (ex vivo). Para tanto, testículos de zebrafish 

foram expostos à DMSO (0,0001% v/v; controle); 0,5 µg/L; 5 µg/L ou 50 µg/L do BPS ou do 

BPAF por 7 dias. Nossos resultados mostraram que a exposição ao BPS e ao BPAF foram 

capazes de afetar a espermatogênese, reduzindo a entrada em meiose (Spcp), e os cistos pós-

meióticos (Spt; para o BPS). Entretanto, o BPS apresenta maior capacidade de afetar os cistos 

de Spcp e Spt que o BPAF, que reduziu Spcp apenas na menor concentração (0,5 µg/L).  Além 

disso, foram avaliados os transcritos de genes envolvidos na função testicular e regulação 

epigenética. Tanto o BPS como o BPAF foram capazes de modular de forma distinta os genes 

marcadores de espermatogônias (pou5f3, nanog e dazl), marcador de prófase da meiose I 

(sycp3l) e esteroidogênese (cyp19a1a, star e cyp17a1). O estímulo de cyp19a1a, junto a queda 

de Spc p (0,5; 5 e 50 µg/L do BPS; e 0,5 µg/L do BPAF) e Spt (0,5 e 50 µg/L do BPS) apontam 

para um possível efeito estrogênico do BPS e do BPAF em explante testiculares. No que se 

refere aos receptores de estrógeno, o BPS não afetou a expressão do esr1 e esr2a. Em conjunto, 

os resultados sugerem um efeito indireto do BPS por ação antiandrogênica. Em contraposição 

ao BPS, os resultados mostraram que o BPAF tem capacidade de modular receptores de 

estrógeno, modulando a expressão do esr1 e esr2b na concentração de 0,5 µg/L. Sugerimos que 

os que o efeito observado de redução em Spcp em 0,5 µg/L do BPAF seja decorrente de ação 

estrogênica direta. Curiosamente, na concentração de 0,5 µg/L do BPS, mais genes de enzimas 

esteroidogênicas foram afetados, sendo também a única concentração de BPS a estimular o 

gene marcador de apoptose (noxa). De forma semelhante, a menor concentração (0,5 µg/L) do 

BPAF foi a única dose de BPAF a reduzir a proporção dos cistos meióticos Spcp, e diminuir os 

níveis de mRNA do gene marcador de prófase da meiose (scyp3l), dos genes da via 

esteroidogênica (star, cyp17a1) e dos receptores de estrógeno (esr1 e esr2a). Juntos, os 

resultados sugerem que a relação dose-resposta para o BPS e o BPAF em explantes testiculares 

seja não monotônica. Adicionalmente, foi observado que a exposição ao BPS e ao BPAF em 

explantes testiculares modifica a expressão de genes de enzimas relacionadas à regulação 

epigenética. Este estudo é pioneiro na avaliação do impacto do BPS e do BPAF na expressão 

destas enzimas em explantes testiculares. Assim, evidenciamos que o BPAF pode ter um 

impacto mais significativo na regulação epigenética durante a espermatogênese comparado ao 

BPS. Em conclusão, mostramos que a potencial desregulação endócrina induzida pelo BPS e o 

BPAF afeta a transcrição de diversos genes durante a espermatogênese, possivelmente 

interferindo na regulação epigenética.  Apontando que tanto o BPS quanto o BPAF como 

¨alternativas seguras ao BPA¨ não são escolhas confiáveis. 
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1. Introdução  

Bisfenóis são plastificantes que constituem uma ampla categoria de substâncias 

químicas, frequentemente empregadas para aprimorar características mecânicas e eletrônicas 

de produtos industriais. (Li et 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) é 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 evidências indicando 

que o BPA causa uma variedade de efeitos adversos por ser um agonista parcial dos receptores 

ER𝛼 e ER𝛽 (Delfosse et al., 2012, Li et al., 2012; Moon et al., 2019; Lo Nostro et al., 2023). 

dessa forma, o BPA ocasiona desregulação endócrina por apresentar atividade estrogênica e/ou 

antiandrogênica, afetando uma ampla gama de funções fisiológicas já descritas previamente 

(Maffini et al., 2006; Rubin, 2011; Harnett et al., 2021; Lee et al., 2021). Entre elas, podemos 

citar seus efeitos na reprodução, como alterações nos níveis plasmáticos 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 à espermatogênese (Xie et al., 2016; Ullah et al., 2018b; Gonzalez-Rojo et al., 

2019; Lombó & Herráez et al., 2021).   

Em virtude dos efeitos tóxicos do BPA, compostos análogos 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 é um 

produto químico frequentemente utilizado em colas epóxi, enlatados, papéis térmicos de recibos 

e embalagens de alimentos (Ji et al., 2013; Tumu et al., 2023). O BPS é mais estável à altas 

temperaturas e luminosidade em relação ao BPA, sendo capaz de substituir o BPA em algumas 

aplicações industriais (Liao et al., 2012, revisado por Fang et al., 2020; Naderi et al., 2020; 

Loganathan et al., 2023;). O BPAF é um difenol fluorado principalmente utilizado como agente 

“cross-linking” na produção de fluoroelastômeros e fluoropolímeros, sendo utilizado na 

produção industrial pela sua resistência a condições de elevada temperatura e a produtos 

químicos (revisado por Feng et al., 2012; Zhang et al., 2013; Lo Nostro et al., 2023). Além 

disso, o BPS e o BPAF possuem maior resistência a biodegradação em comparação ao BPA, e 

por isso, podem ser mais persistentes na natureza, originando problemas ecológicos (Yang et 

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

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

compostos estrogênicos/ e ou antiandrogênicos (Chen et al., 2016; Hercog et al., 2019; Braver-
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Sewradj et al., 2020; Lin et al., 2021) e afetam a produção de estrógenos e andrógenos como 

reportados em vários 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 espermatogênese através de seus efeitos nas espermatogônias, 

células de Leydig e Sertoli como demonstrado em mamíferos 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 

endócrino 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), há carência de estudos avaliando seus mecanismos 

moleculares e celulares na espermatogênese.  

Adicionalmente, os efeitos de poluentes ambientais na reprodução têm sido de grande 

preocupação aos pesquisadores. A maiorias dos poluentes ambientais não alteram diretamente 

a sequência do DNA ou promovem mutações gênicas diretamente, mas podem aumentar o risco 

de doenças transgeracionais por meio de mecanismos epigenéticos (Jirtle & Skinner, 2007; 

Hanson & Skinner, 2016; Hao et al., 2022).  As alterações epigenéticas, como a metilação do 

DNA, modificações nas histonas e a produção de RNAs não codificantes (ncRNAs), exercem 

uma função fundamental na toxicidade reprodutiva transgeracional induzida por agentes 

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

Considerando o contexto do BPS e do BPAF como contaminantes ambientais de 

preocupação emergente e como desreguladores endócrinos, este estudo teve como objetivo 

avaliar as consequências da exposição direta do BPS e do BPAF na espermatogênese de 

zebrafish (Danio rerio) através de culturas organotípicas de testículos.  Para avaliar esses 

efeitos, foram realizadas análises histomorfométricas para descrever a condição dos cistos 

espermatogênicos, além de análises de expressão gênica para evidenciar os impactos desses 

contaminantes nos genes marcadores da linhagem germinativa, esteroidogênese, receptores de 

estrógenos e enzimas de regulação epigenética. Desta forma, pela primeira vez, foram descritos 

os efeitos da exposição direta ao BPS e ao BPAF em explantes testiculares de peixe, trazendo 

potenciais avanços para o entendimento da ação desses bisfenóis na reprodução e biologia dos 

testículos. 
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2. Material e Métodos 

2.1 Animais 

Machos adultos de zebrafish (Danio rerio) foram criados e mantidos nas instalações de aquários 

localizadas no Departamento de Biologia Estrutural e Funcional do Instituto de Biociências, 

Universidade Estadual Paulista (Botucatu, Brasil). Os peixes foram alojados em tanques de 6 

litros em sistema de recirculação de água sob temperatura constante (28 ◦C) e fotoperíodo 

controlado (14 h de luz e 10h escuro). Parâmetros como salinidade, pH, oxigênio dissolvido e 

amônia foram monitorados diariamente. Os peixes foram alimentados duas vezes ao dia com 

uma dieta de ração seca comercial (Zeigler®). Todas as práticas de manejo e experimentação 

seguiram as diretrizes estabelecidas pela legislação brasileira regulamentado pelo Guia 

brasileiro de produção, manutenção ou utilização de animais em atividades de ensino ou 

pesquisa científica, o Conselho Nacional de Controle de Experimentação Animal (CONCEA, 

2023) e Princípios Éticos em Pesquisa Animal da Instituição (Protocolo 6605200721-CEUA).  

2.2 Químicos  

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 diluídos em Dimetilsulfóxido (DMSO) (conforme instrução do fabricante). 

2.3 Culturas organotípicas (7 dias) 

Para investigar os efeitos do BPS e o BPAF na espermatogênese, testículos de zebrafish 

foram dissecados e cultivados utilizando o método de cultura de testículos previamente 

padronizado para essa espécie (Leal et al., 2009a).  Os zebrafish (n = 96) foram eutanasiados 

por imersão em solução de Benzocaína a 0,1%, e seus testículos foram dissecados e removidos 

em condições estéreis. Para cada análise (expressão gênica e histomorfometria), utilizamos 8 

testículos em duas réplicas experimentais, totalizando 16 machos para cada concentração do 

BPS ou do BPAF e seus respectivos controles (em meio de cultura L-15 com DMSO 0,0001% 

v/v).  Cada testículo de zebrafish foi colocado sobre uma membrana de nitrocelulose (0,25 cm2, 

25μm de espessura e 0,22 μm de porosidade) no topo de um cilindro de agarose (1,5% p/v, 

solução de Ringer, pH 7,4) e colocado em uma placa de 24 poços contendo 1 mL de meio de 

cultura (L-15). Para avaliar os efeitos do BPS e do BPAF, um testículo foi incubado em presença 

de 0,5 µg/L; 5 µg/L ou 50 µg/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 influência 



51 

 

da variação interindividual é minimizada através da incubação em paralelo dos dois testículos 

de cada peixe, de forma que um testículo atua como controle em relação ao outro (De Waal et 

al., 2009). O meio de cultura foi trocado a cada 3 dias para todas as incubações. Após 7 dias, 

os testículos foram coletados para análise de expressão gênica (item 2.4) e histomorfométrica 

(item 2.5).  

2.4 Análises histomorfométricas 

Testículos de zebrafish (n = 8 para cada condição experimental) foram fixados overnight 

em Karnovisky (Glutaraldeído 4% paraformaldaído 8% em tampão fosfato pH 7.2) 

desidratados, embebidos em Technovit (7100-Heraeus Kulzer, Wehrheim, Alemanha), 

seccionados em cortes de 3μm de espessura (não seriados), e corados com azul de toluidina 

0,1% para quantificação dos diferentes tipos de cistos de células germinativas, utilizando à 

objetiva de 100x do microscópio de luz de alta resolução (Leica DM600 BD, Leica 

Microsystems, Wetzlar, Germany). Imagens microscópicas de 100 campos histológicos por 

testículo foram randomicamente selecionados para 

quantificação dos cistos de células germinativas: espermatogônia tipo A indiferenciada (Aund), 

espermatogônia tipo A diferenciada (Adiff), espermatogônia tipo B (SpgB), espermatócito 

primário em paquíteno (Spcp) e espermátides (Spt). 

Utilizando critérios já estabelecidos na literatura para células germinativas de zebrafish, como 

tamanho do núcleo, número de células germinativas por cisto e grau de compactação da 

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

 

2.5 Análise de expressão gênica por PCR quantitativo em tempo real (qPCR)  

O RNA total (n = 8 para cada condição experimental) foi extraído usando o reagente 

Trizol™ (Invitrogen, Carlsbad, CA, Unites States) de acordo com instruções do fabricante. O 

cDNA foi sintetizado como descrito previamente (Nóbrega et al., 2010). Reações de qPCR 

foram conduzidas utilizando 10 μL de 2x SYBR-Green Universal Master Mix, 2 μL de primer 

forward (1125 nM), 2 μL de primer reverse (1125 nM), 1 μL de água DEPC, e 5 μL of cDNA. 

Os níveis de mRNA dos genes expressos nas diferentes gerações espermatogoniais, como 

pou5f3 (POU domain, class 5, transcription factor 3), nanog (nanog homeobox) e dazl (deleted 

in azoospermia-like); e genes expressos em espermatócito primário em paquíteno, como sycp3l 

(synaptonemal complex protein 3), foram avaliados. Além disso, também foram avaliadas a 
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expressão gênica de enzimas da via esteroidogenica, cyp19a1a (cytochrome P450, family 19, 

subfamily A, polypeptide 

1a), star (steroidogenic acute regulatory), cyp17a1a (17α-hydroxylase/17,20 lyase/17,20 

desmolase); receptores de estrógeno, esr1, esr2a; marcador de apoptose, noxa (pmaip1, 

phorbol-12-myristate-13-acetate-induced protein 1), e genes de regulação epigenética, dnmt5 

(DNA (cytosine-5)-methyltransferase beta, duplicate b.3), tet1 (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). As expressões dos alvos de mRNA (CTs) foram normalizadas utilizando o gene β-actina 

como referência, considerado os níveis de expressão desse gene de referência estável entre os 

grupos experimentais (García-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-

(ΔΔCT). Os primers foram desenhados de acordo com as sequências genéticas do zebrafish 

disponíveis no GenBank (NCBI, https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/) e estão indicados na 

Tabela 01. 

 

Tabela 1 

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

β-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  

cyp17a1  GGGAGGCCACGGACTGTTA  FW NM_212806.3 

 CCATGTGGAACTGTAGTCAGCAA  Rv  

sycp3l  AGAAGCTGACCCAAGATCATTCC  FW BC115343 

 AGCTTCAGTTGCTGGCGAAA  Rv  

esr1  GGTCCAGTGTGGTGTCCTCT  FW NM_152959.1 

 AGAAAGCTTTGCATCCCTCA  Rv  

esr2a  GCCGACTCCGAAAGTGCTAT  FW NM_180966.2 

 AGTGATATGCGCACCACCTC  Rv  

noxa  ATGGCGAAGAAAGAGCAAAC  FW NM_001045474.3 

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/
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 CGCTTCCCCTCCATTTGTAT  Rv  

dnmt5  TCATTGACTTGGGGGAAGAG  FW AB196916.1 

 GCTGCTGCTGCACTTATCAT  Rv  

tet1  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 Análises estatísticas 

Todos os dados foram submetidos ao teste de normalidade Shapiro-Wilk, seguido de 

Teste de variância e homogeneidade de Bartlett. Diferenças significativas foram identificadas 

usando o teste t de Student pareado (p < 0,05). Os dados são apresentados como média ± SEM 

(erro padrão da média). Todas as análises estatísticas foram realizadas usando o software 

GraphPad Prism (versão 4.0; GraphPad Software, Inc., San Diego, CA, EUA, 

http://www.graphpad.com).  

 

3. Resultados 

3.1 Análise histomorfométrica dos efeitos do BPS e do BPAF na espermatogênese do 

zebrafish 

Todos os tratamentos com o BPS (0,5; 5 e 50 µg/L) apresentaram queda significativa da 

proporção de área ocupada por SPCp (Fig 1). Além disso, nenhuma concentração do BPS afetou 

a proporção de área ocupada pelos cistos de espermatogônias (Aund, Adiff e SpgB). Por outro 

lado, a área ocupada pelos cistos de Spt foram reduzidos nas concentrações 0,5 e 50 µg/L do 

BPS (Fig 1A e 1C).  

http://www.graphpad.com/
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Fig. 1. Análises histomorfométricas dos testículos de zebrafish cultivados após exposição ao BPS. Proporção 

de área de superfície ocupada por cistos espermatogênicos após 7 dias de incubação na presença de DMSO 

(0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes concentrações. (A) 0,5 µg/L de BPS. (B) 5 µg/L de BPS. 

(C) 50 µg/L de BPS. Dados representados como fold change do grupo basal. Os resultados estão expressos na 

forma de média ± erro padrão (n=8). (*) e (**) representam diferenças significativas observadas entre os diferentes 

grupos com p < 0,05 e p < 0,01, respectivamente; (NS) sem diferença significativa. Cistos de espermatogônia tipo 

A indiferenciada (Aund), espermatogônia tipo A diferenciada (Adiff), espermatogônia tipo B (SpgB), espermatócito 

primário em paquíteno (Spcp) e espermátides (Spt). 

Quanto ao tratamento com o BPAF, apenas a concentração de 0,5 µg/L foi capaz de 

reduzir a área ocupada pelos cistos de Spcp (Fig 2A). A proporção da área ocupada pelo cistos 

de espermatogônias não sofreram alteração, excetuando-se Adiff  na concentração de 50 µg/L 

(Fig 2C). No mais, a área dos cistos de Spt não foram alterados (Fig 2).  
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Fig. 2. Análises histomorfométricas dos testículos de zebrafish cultivados após exposição ao BPAF. Proporção 

de área de superfície ocupada por cistos espermatogênicos após 7 dias de incubação na presença de DMSO 

(0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes concentrações. (A) 0,5 µg/L de BPAF. (B) 5 µg/L de 

BPAF. (C) 50 µg/L de BPAF. Dados representados como fold change do grupo basal. Os resultados estão expressos 

na forma de média ± erro padrão (n=8). (*) representa diferenças significativas observadas entre os diferentes 

grupos com p < 0,05; (NS) sem diferença significativa. Cistos de espermatogônia tipo A indiferenciada (Aund), 

espermatogônia tipo A diferenciada (Adiff), espermatogônia tipo B (SpgB), espermatócito primário em paquíteno 

(Spcp) e espermátides (Spt). 

 

3.2 Análise de expressão gênica dos efeitos do BPS e do BPAF na espermatogênese do 

zebrafish 

Os contaminantes ambientais BPS e BPAF foram capazes de afetar a expressão gênica 

dos testículos de zebrafish após os 7 dias de exposição em relação aos seus respectivos grupos 

controle (Fig 3 e Fig 4). O tratamento com o BPS na concentração de 50 µg/L foi capaz de 

reduzir significativamente sycp3l - marcador de prófase da meiose – em relação à condição 

basal (Fig 3C).  Os genes marcadores de espermatogônias (pou5f3, nanog e dazl) tiveram 

expressões alteradas na concentração de 5 µg/L do BPS, apresentando redução de expressão. 

(Fig 3B). A expressão dos genes das enzimas esteroidogênicas (cyp19a1a, star e cyp17a1) 

mostra-se elevada na presença do BPS (0,5 µg/L) (Fig 3A). Da mesma forma, cyp19a1a teve 

sua expressão estimulada na concentração de BPS (50 µg/L) (Fig 3C). Nenhuma concentração 

do BPS foi capaz de alterar a expressão dos receptores de estrógeno (esr1 e esr2a) (Fig 3). O 

gene noxa – marcador de apoptose – apresentou aumento significativo na concentração de 0,5 

µg/L (Fig 3A). Por fim, as exposições ao BPS foram capazes de afetar a expressão de enzimas 

de regulação epigenética, no entanto, modulando apenas o gene hdac4, que sofreu alteração em 

todas as concentrações avaliadas; redução de expressão com 0,5 µg/L do BPS (Fig 3A) e 

estímulo em 5 µg/L (Fig 3B) e 50 µg/L do BPS (Fig 3C).   
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Fig. 3. Análise de expressão gênica dos testículos de zebrafish cultivados após exposição ao BPS. Expressão 

relativa dos genes marcadores de espermatogônias (pou5f3, nanog, dazl), prófase da meiose (scyp3l), enzimas de 

esteroidogênese (cyp19a1a, star, cyp17a1), receptores de estrógeno (esr1, esr2a), marcador de apoptose (noxa), e 

genes de regulação epigenética (dnmt5, tet1, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) em culturas de testículos de zebrafish, 

após 7 dias de incubação na presença de DMSO (0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes 

concentrações. (A) 0,5 µg/L de BPS. (B) 5 µg/L de BPS. (C) 50 µg/L de BPS. Os Cts foram normalizados pelo 

gene de referência (β- actina) e expressos relativos ao grupo basal (DMSO). Os dados estão apresentados com a 

média ± erro padrão (n=8) e como fold induction do controle (condição basal, ou seja, testículos cultivados apenas 

em L-15 e DMSO 0,0001% v/v) representado pela linha tracejada. (*) representa diferença significativa (p<0,05), 

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

 

O tratamento com o BPAF foi capaz de modular significativamente a expressão de 

sycp3l, em relação à condição basal em todas as concentrações avaliadas, apresentando redução 

de seus níveis na exposição com 0,5 µg/L do BPAF (Fig 4A), e aumento nas concentrações 

maiores (Fig 4B, 4C). Os genes marcadores de espermatogônias tiveram expressões alteradas 

nas concentrações de 5 µg/L (redução do nanog) (Fig 4B) e 50 µg/L (aumento do pou5f3 e dazl) 

(Fig 4C). O tratamento com o BPAF foi capaz de modular a expressão dos genes das enzimas 

de esteroidogênese em todas as concentrações (Fig 4). A uma concentração de 0,5 µg/L, houve 

queda na expressão do star e cyp17a1 (Fig 4A), enquanto em 5 µg/L, ocorreu estímulo da 

expressão do star (Fig 4B). Já em 50 µg/L, observou-se um aumento na expressão do cyp19a1a, 

star e cyp17a1 (Fig 4C). 
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Fig. 4. Análise de expressão gênica dos testículos de zebrafish cultivados após exposição ao BPAF. Expressão 

relativa dos genes marcadores de espermatogônias (pou5f3, nanog, dazl), prófase da meiose (scyp3l), enzimas de 

esteroidogênese (cyp19a1a, star, cyp17a1), receptores de estrógeno (esr1, esr2a), marcador de apoptose (noxa), e 

genes de regulação epigenética (dnmt5, tet1, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) em culturas de testículos de zebrafish, 

após 7 dias de incubação na presença de DMSO (0,0001% v/v) (basal) ou tratados com BPS em diferentes 

concentrações. (A) 0,5 µg/L de BPAF. (B) 5 µg/L de BPAF. (C) 50 µg/L de BPAF. Os Cts foram normalizados pelo 

gene de referência (β- actina) e expressos relativos ao grupo basal (DMSO). Os dados estão apresentados com a 

média ± erro padrão (n=8) e como fold induction do controle (condição basal, ou seja, testículos cultivados apenas 

em L-15 e DMSO 0,0001% v/v) representado pela linha tracejada. (*) representa diferença significativa (p<0,05), 

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

 

Ao contrário do BPS, o BPAF foi capaz de modificar a expressão dos receptores de 

estrógeno (esr1 e esr2a), promovendo redução da expressão gênica na concentração de 0,5 ug/L 

(Fig 4A). Os níveis relativos de mRNA do gene noxa apresentaram aumento significativo na 

concentração de 5 µg/L (Fig 4B). Por último, o tratamento com o BPAF foi capaz de afetar a 

expressão gênica de todas as enzimas de regulação epigenética avaliadas (dmnt5, tet1, ezh2, 

kdm6b, kat6a e hdac4) que apresentaram respostas variáveis de acordo com as concentrações 

do BPAF utilizadas (Fig 4). A exposição com 0,5 µg/L do BPAF reduziu a expressão das 

enzimas responsáveis por metilação (ezh2) e desmetilação (kdm6b) de histonas (Fig 4A). A 

exposição com 5 µg/L do BPAF aumentou os níveis relativos de mRNA das enzimas 

responsáveis por metilação do DNA (dnmt5) e metilação das histonas (ezh2), além disso, 

reprimiu a expressão das enzimas responsáveis por acetilação (kat6a) e desacetilação (hdac4) 

das histonas (Fig 4B). A exposição com 50 µg/L do BPAF foi a única condição capaz de afetar 

a expressão da enzima Tet1 - responsável pelo processo de desmetilação do DNA – diminuindo 

sua expressão (Fig 4C). Vale destacar que todas as concentrações do BPS e do BPAF avaliadas 

foram capazes de modular a expressão da enzima hdac4. 

 

4. Discussão  

Os alternativos ao BPA - BPS e o BPAF - são desreguladores endócrinos de preocupação 

emergente capazes de afetar funções reprodutivas como já 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 é incipiente no tocante aos efeitos 

desses contaminantes na espermatogênese de peixes, particularmente do ponto de vista celular 
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e molecular. Ademais, não foram encontrados trabalhos que tenham realizado ensaios ex vivo 

capazes de avaliar os efeitos diretos destes análogos ao BPA na espermatogênese de peixes. 

Aqui, avaliamos os efeitos do BPS e o BPAF na espermatogênese do zebrafish, através de 

cultura de testículos, um método bem validado para avaliar os efeitos da exposição direta de 

substâncias diversas no nicho espermatogonial, e consequentemente, na espermatogênese (Leal 

et al., 2009a; Morais et al., 2013; Nóbrega et al., 2015; Crespo et al., 2016; Rodrigues et al., 

2022; Costa et al., 2024). Nossos resultados mostraram que o BPS e o BPAF são capazes de 

afetar, ex vivo, a espermatogênese do zebrafish.  As concentrações de 0,5; 5 e 50 µg/L do BPS 

reduziram a área ocupada pelos cistos de espermatócitos em paquíteno após 7 dias de exposição 

em relação aos seus respectivos grupos basais. Os cistos de espermatócito em paquíteno (Spcp) 

foram escolhidos como modo de quantificar a entrada em meiose I, este estágio em específico 

foi selecionado por apresentar evidentes características morfológicas de fácil visualização em 

microscópio; os espermatócitos em paquíteno são o maior tipo celular entre os espermatócitos 

(cistos em meiose), seu núcleo é mais denso e contém cromossomos como linhas em negrito da 

periferia até a parte central do núcleo (fibras do complexo sinaptonêmico) (Leal et al., 2009b). 

O efeito do BPS nas concentrações de 0,5; 5 e 50 µg/L em Spcp evidência a capacidade do BPS 

em reduzir a entrada em meiose I. Corroborando este achado histomorfométrico, o BPS à 50 

µg/L reduziu significativamente os níveis relativos de sycp3l; utilizado como gene marcador de 

prófase da meiose I por codificar um componente do complexo sinaptonêmico (Saito et al 2011; 

Tovo-Neto et al., 2020; Dai et al., 2021). Da mesma forma, o BPS nas concentrações de 0,5 e 

50 µg/L também foi capaz de reduzir a proporção de área dos cistos pós-meióticos (Spt). 

Igualmente, Ullah e colaboradores (2018b) observaram redução de espermatócitos e 

espermátides em testículos de ratos adultos após ingestão de 50 µg/L do BPS diluídos em água 

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

De forma menos expressiva, o BPAF reduziu a proporção de área dos Spcp apenas na 

menor concentração (0,5 µg/L) em relação ao grupo basal, redução que também foi 

acompanhada pela queda acentuada da expressão do sycp3l. No entanto, a histomorfometria 

das demais concentrações do BPAF (5 e 50 µg/L), apesar de indicarem tendencia de queda dos 

Spcp (não significativo), apresentaram aumento da expressão de sycp3l. Ye e colaboradores 

(2023) encontraram que sycp3l é mais expressa nos estágios de leptóteno e zigóteno e pouco 

expressa em paquíteno, evidenciando que sycp3l, apesar de ser marcador de prófase da meiose 

I, não é um marcador ideal para correlação direta com Spcp. Por fim, os resultados da 

histomorfometria revelam que o BPAF, tal como observado para o BPS, também é capaz de 
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afetar a meiose, reduzindo a proporção de Spcp.  Porém, os resultados indicam que para o BPAF 

está capacidade não é diretamente proporcional a concentração utilizada, visto que as duas 

maiores concentrações (5 e 50 µg/L) do BPAF não afetaram significativamente Spcp, sendo, 

portanto, uma resposta não monotônica.   

A fim de investigar os possíveis efeitos do BPS e do BPAF na geração espermatogonial, 

foi quantificada a expressão dos genes marcadores de espermatogônias: pou5f3, nanog e dazl 

(Tovo-Neto et al 2020; Costa et al., 2024). As concentrações 0,5 e 50 µg/L do BPS e 0,5 µg/L 

do BPAF não causaram qualquer alteração em genes marcadores espermatogônias e, alinhado 

a isto, não apresentaram modificação na área ocupada pelos cistos espermatogoniais avaliados 

(Aund, Adiff e SpgB). No entanto, não houve correspondência entre a histomorfometria dos cistos 

espermatogoniais avaliados e seus respectivos genes marcadores nas concentrações de 5 µg/L 

do BPS e 5 e 50 µg/L do BPAF. Em especial 5 µg/L do BPS, onde as quedas acentuadas nos 3 

marcadores espermatogônias (pou5f3, nanog e dazl) não foi acompanhada por modificação da 

quantidade dos cistos espermatogônias. 

 Assis e colaboradores (2018), utilizando 17-B estradiol (E2) em machos adultos de 

zebrafish, não encontraram modulação 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 pou5f3 não 

refletindo em queda de Aund. Além disso, encontraram estímulo de dazl não alinhado ao dado 

histomorfométrico (houve queda de cistos de Adiff e SpgB). Ou seja, assim como no presente 

trabalho, é possível que os níveis de mRNA dos genes marcadores espermatogoniais não 

reflitam simplesmente a histomorfometria, mas também respondam a condições não 

identificadas relacionadas aos tratamentos (Assis et al 2018). Além disso, a variação dentro das 

espermatogônias dos tipos Aund e A diff pode resultar em subpopulações de espermatogônias 

expressando pou5f3 e dazl diferencialmente (Costa et al., 2024). Apesar de não termos 

encontrado correspondência na histomorfometria em todas as concentrações, o BPS e o BPAF 

foram capazes de modular genes marcadores de espermatogônias. Até onde sabemos, este foi o 

primeiro trabalho a avaliar o efeito do BPS e do BPAF na expressão de genes marcadores 

espermatogoniais em testículos de peixes adultos.  

A esteroidogênese é um processo indispensável para a manutenção e progressão da 

espermatogênese (Sharma & Agarwal., 2011). No presente trabalho, vimos que tanto o BPS 

como o BPAF foram capazes de modular a expressão de enzimas esteroidogênicas.  A enzima 
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Cyp19a1 está envolvida na síntese de estrógeno através da conversão de andrógenos (Tong et 

al., 2003; Hinfray et al., 2013).  Estudos com diferentes concentrações de E2 e tempos de 

exposição, mostraram que o E2 possui efeito inibitório da espermatogênese em zebrafish, 

estando envolvido na redução dos cistos em meiose (De Waal et al., 2009; Hinfray et al., 2013, 

Assis et al., 2018). Aqui, encontramos nas concentrações do BPS à 0,5 µg/L e 50 µg/L, 

concomitantemente as reduções de Spcp e Spt, aumento do cyp19a1a, indicando a formação de 

um ambiente de bloqueio a entrada da meiose. Da mesma forma, 50 µg/L do BPAF também foi 

capaz de estimular significativamente a expressão de cyp19a1a, apesar de não ocorrer queda 

significativa de Spcp.   

cyp19a1a é considerado um gene predominantemente mais expresso em fêmeas de 

zebrafish (Rodriguez-Marí et al., 2010; Tzung et al., 2015). Nossos resultados mostraram que 

todas as concentrações do BPS e do BPAF estimularam a expressão de cyp19a1a, ou 

apresentaram tendência de aumento. O estímulo de cyp19a1a, junto a queda de Spc p (0,5; 5 e 

50 µg/L do BPS; e 0,5 µg/L do BPAF) e Spt (0,5 e 50 µg/L do BPS) apontam para um possível 

efeito estrogênico do BPS e do BPAF em explante testiculares. Estudos in sílico e in vitro, 

demonstraram que o BPAF é potencialmente mais estrogênico que o BPA, por apresentar maior 

afinidade pelos receptores de estrógeno ERα e ERβ (Matsushima et al 2010; Mu et al 2018). 

Além disso, o BPAF apresenta a maior atividade estrogênica em embriões de zebrafish em 

comparação ao BPA e o BPS (Mu et al., 2018).  

A enzima Star é o principal fator regulando a atividade esteroidogênica (Yu et al 2014; 

Bhat et al., 2021). Por sua vez, dentre outras funções, a enzima Cyp17a1 é importante para a 

produção de andrógenos (Porubek et al., 2013; Bacila et al., 2021). De modo geral, encontramos 

correlação diretamente proporcional entre a expressão do star e cyp17a1 tanto no grupo do BPS 

como do BPAF. Nas concentrações 0,5 µg/L do BPS e 50 µg/L do BPAF houve estímulo da 

expressão de ambos os genes, e em 0,5 µg/L do BPAF redução da expressão dos mesmos. A 

mesma correlação diretamente proporcional foi encontrada nos testículos de machos adultos de 

zebrafish após tratamento in vivo com 5, 25 e 125 µg/L do BPAF por 120 dias (Shi et al., 2015) 

e com 0,5, 5 e 50 µg/L do BPS por 21 dias (Ji et al., 2013). Juntos, os dados evidenciam que 

tanto o BPS como o BPAF são capazes de modular a expressão do gene star. No entanto, o 

BPAF apresentou maior capacidade de modular os níveis de mRNA do star em comparação ao 

BPS, regulando sua expressão em todas as concentrações do BPAF utilizadas. De modo 

semelhante, também em explantes testiculares, a expressão do star e cyp17a1 também foi 

modulada por E2 (10 nM; 6 dias de tratamento), em correlação diretamente proporcional (De 
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Waal et al., 2009). Os dados indicam que os genes star e cyp17a1 tendem a responder de forma 

conjunta aos compostos estrogênicos/potencialmente estrogênicos.   

Quanto aos níveis de mRNA dos receptores de estrógeno (esr1 e esr2a), nenhuma 

concentração do BPS foi capaz de regular sua expressão. Mu e colaboradores (2018) não 

observaram modulação dos receptores de estrógeno (esr1, esr2a e esr2b) em embriões de 

zebrafish tratados com três diferentes concentrações 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 e 50 µg/L 

do BPS por 21 dias, também não encontraram diferença significativa na expressão de erα (esr1) 

e erβ (esr2b) nos testículos. Juntos, os dados apresentados sugerem que o BPS tem pouca 

capacidade de modular a expressão de esr1 e esr2a. Além disso, foi constatado in silico que o 

BPS tem baixa afinidade pelos receptores de estrógeno em zebrafish (Mu et al., 2018), o que 

pode justificar sua incapacidade de modular os níveis de mRNA dos receptores de estrógeno.  

Diferentemente, o BPAF foi capaz de modular a expressão de esr1 e esr2b na 

concentração de 0,5 µg/L. Mu e colaboradores (2018) constataram a inibição dos níveis de 

mRNA de esr2a e esr2b na concentração mais baixa de seu estudo, 0,02 mg/L. Este resultado 

coincide com o observado no presente trabalho, onde a menor concentração do BPAF (0,5 

µg/L), diminuiu a expressão de esr2b e esr1. Estes dados são condizentes com um estudo 

anterior em células de linhagem humana, que indicou que o BPAF – a depender da concentração 

- pode atuar como agonista (doses mais altas) ou antagonista (doses mais baixas) do Erα e Erβ 

(Li et al., 2012), podendo aumentar (doses mais altas) ou reduzir (doses mais baixas) os níveis 

de mRNA dos genes esr1 e esr2. Além disso, Meng e colaboradores (2023) demonstraram que 

o BPAF (200 µg/L) estimula a expressão de erα (esr1) e erβ (esr2b) em testículos de zebrafish 

adultos. Juntos, em contraposição ao BPS, os resultados mostram que o BPAF tem capacidade 

de modular a expressão dos receptores de estrógeno. 

Na literatura diversos trabalhos mostram os efeitos antiandrogênicos do BPS em 

diversos organismos modelo (Kitamura et al., 2005; Rochester & Bolden., 2015; Conroy-Ben 

et al., 2018; Pelch et al., 2019; Park et al., 2022). O desequilíbrio nos níveis de esteróides 

gonadais pode afetar a performance reprodutiva e o processo espermatogênico. Considerando 

isso, levantamos a possibilidade de o BPS ter reprimido os cistos meióticos Spcp e os pós-

meióticos Spt via interação com a síntese ou atividade de hormônios androgênicos, como a 

testosterona ou 11- Ketotestosterona (11-KT) os dois fisiologicamente mais relevantes 

andrógenos em zebrafish (De Waal et al 2008). O hormônio 11-KT é indutor da 
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espermatogênese em peixes (Miura et al 1991; Miura & Miura., 2003; De Waal et al 2008) e 

principal hormônio androgênico em zebrafish machos adultos (De Waal et al 2008). Em 

explantes testiculares de zebrafish, o 11-KT possibilita que os cistos da linhagem germinativa 

realizem meiose e completem a espermatogênese, promovendo diferenciação nos estágios 

finais do processo espermatogênico (Leal et al 2009a). Desta forma, aventamos a possibilidade 

de um efeito estrogênico indireto, via interferência do BPS em andrógenos, em especial o 11-

KT, levando a redução dos cistos de Spc p e Spt.  

A inibição mediada por andrógenos na expressão gênica de genes da via esteroidogênica 

pode fazer parte de um ciclo de feedback negativo para prevenir superestimulo da 

esteroidogênese (García-Lopez et al., 2010).  Leal e colaboradores (2009a) observaram uma 

relação inversamente proporcional entre a liberação de 11 KT e os níveis de cyp17a1 em 

explantes testiculares em meio de cultura basal. Na concentração de 0,5 µg/L do BPS, 

encontramos aumento dos níveis de mRNA de cyp17a1, podendo sugerir queda do estímulo de 

11-KT. No entanto, não quantificamos 11-KT, impedindo que a suposição seja averiguada. 

Por fim, dada a capacidade singular da concentração mais baixa (0,5 µg/L) do BPAF em 

reprimir a proporção dos cistos meióticos Spcp, reduzir os níveis de mRNA do gene marcador 

de prófase da meiose (scyp3l), dos genes da via esteroidogênica (star, cyp17a1) e dos receptores 

de estrógeno (esr1 e esr2a) em comparação as maiores concentrações (5 µg/L e 50 µg/L) do 

BPAF, sugere-se uma relação não monotônica para o BPAF. Convencionalmente, a resposta 

aumenta proporcionalmente à dose, seguindo o dogma “a dose faz o veneno” (Villar-Pazos et 

al 2017). No entanto, diversos desreguladores endócrinos, induzem relação de dose e resposta 

que não são convencionais (não monotônica; NMDR), o que tem implicações significativas na 

avaliação de riscos. (Villar-Pazos et al 2017). A não monotonicidade é frequentemente 

observada após exposições a hormônios e EDCs em culturas de células e animais e em 

populações humanas. (Vandenberg et al., 2014). Sendo comum na literatura sobre BPA, 

ocorrendo dose resposta não monotônica em mais de 20% de todos os experimentos 

examinados (Vandenberg et al., 2014). No entanto, a literatura a respeito da relação entre o 

BPAF e monotonicidade ainda é incipiente, e precisa ser melhor estudada para compreender os 

mecanismos subjacentes relacionados.   

Curiosamente, dentre as 3 concentrações testadas (0,5; 5 e 50 µg/L) do BPS, foi na dose 

de 0,5 µg/L que mais genes de enzimas esteroidogênicas (cyp19a1a, star e cyp17a1) foram 

afetados, indicando maior desregulação da via esteroidogênica com a concentração mais baixa. 
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Este achado é complementado pelo fato de que 0,5 µg/L do BPS foi a única dose que resultou 

em um aumento significativo na expressão do marcador de apoptose (noxa), sugerindo que a 

relação para o BPS em explantes testiculares também possa ser não monotônica.  

A espermatogênese compreende uma série de modificações epigenéticas complexas, tais 

como metilação de DNA e remodelação de histonas por metilação ou acetilação, as quais são 

essenciais para a formação dos gametas masculinos. Alterações epigenéticas durante as fases 

pré-meiótica e meiótica podem comprometer a formação das células haploides, modificando o 

epigenoma dos gametas e acarretando consequências sérias não apenas no processo 

espermatogênico em si, mas também sobre a descendência (Hazzouri et al., 2000; Champroux 

et al., 2018; Gonzalez-Rojo et al 2019). Desta forma, o processo espermatogênico é uma janela 

vulnerável à exposição a substâncias epigenotóxicas (Gonzalez-Rojo et al 2019). No presente 

estudo, avaliamos os potenciais efeitos causados pelos bisfenóis alternativos BPS e o BPAF à 

expressão das enzimas de regulação epigenética.   

Dito isso, vimos que à exposição ao BPS e ao BPAF em explantes testiculares é capaz 

de modificar a expressão de genes envolvidos em regulação epigenética. Nossos resultados 

mostram que todas as 3 concentrações do BPS (0,5; 5 e 50 µg/L) e do BPAF (0,5; 5 e 50 µg/L) 

foram capazes de modular a expressão das enzimas de regulação epigenéticas em diferentes 

intensidades. O BPS foi capaz de regular apenas a expressão da enzima envolvida em 

desacetilação (hdac4) de histonas. Não encontramos indícios de que o BPS possa interferir com 

a expressão de genes envolvidos nos processos de metilação e desmetilação do DNA ou 

metilação e desmetilação das histonas, visto que os níveis de mRNA das enzimas dnmt5, tet1, 

ezh2 e kdm6b não foram alterados em qualquer concentração.  Por outro lado, o BPAF aparenta 

maior capacidade de promover modificações epigenéticas, modulando a expressão de genes de 

todos os principais processos de regulação epigenética abordados neste estudo. 

 O BPAF foi capaz de regular os genes envolvidos em: metilação do DNA (estímulo do 

dnmt5 com 5 µg/L); desmetilação do DNA (estímulo do tet1 com 50 µg/L); metilação de 

histonas (repressão do ezh2 com 0,5 µg/L e estímulo com 5 µg/L); desmetilação de histonas 

(inibição do kdm6b com 0,5 µg/L); acetilação de histonas (inibição do kat6a com 5 µg/L); e 

desacetilação de histonas (estímulo do hdac4 com 0, 5 e 50 µg/L e inibição com 5 µg/L). 

Alterações nesses processos de regulação epigenética, sugeridos pelas modificações nos níveis 

de mRNA citados acima, podem modificar a informação paterna herdada pela prole, seja pelo 

perfil da cromatina, ou pelos RNAs transferidos via esperma (Lombó et al., 2019; Gonzalez 
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Rojo et al 2019, Lombó & Herráez et al., 2021). O desbalanço nos níveis de RNA poderia 

modificar a informação transferida para os embriões após fertilização, e, entre outros impactos, 

afetar a coordenação 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 espermatogênese do zebrafish após 21 dias de exposição, encontrando estímulo da 

expressão do dnmt5, kdm6b e hdac4 e redução do kat6a na concentração de 2000 µg/L. 

Igualmente, hdac4 foi modulada em todas as concentrações (0,5; 5 e 50 µg/L) do BPS e do 

BPAF avaliadas. Indicando que, possivelmente, entre os principais bisfenóis (BPA, BPS e 

BPAF) produzidos (Qiu et al., 2021; Pang et al., 2019), a acetilação de histonas é impactada 

nos testículos de zebrafish. 

Diversos trabalhos propõem que modificações nos níveis de mRNA do espermatozoide 

podem ser responsáveis por malformações na prole após exposição do paternal à bisfenóis 

(Lombó et al., 2019; Gonzalez Rojo et al 2019, Lombó & Herráez et al., 2021; Zhang et al., 

2022). Zhang e colaboradores (2022) encontraram que a exposição de machos adultos de 

zebrafish à 10 µg/L do BPAF por 28 dias reduz a taxa de eclosão, aumenta a mortalidade e afeta 

fatores comportamentais da prole. Além disso, as larvas resultantes da reprodução dos machos 

tratados, apresentaram redução da expressão de dnmt5. Ji et al 2013, também encontraram 

indícios de modificação da informação dos gametas. Ao cruzarem machos e fêmeas tratados 

com o BPS à 5 e 50 µg/L por 21 dias, encontraram atraso e redução da taxa de eclosão da prole, 

no entanto, a atividade de enzimas de regulação epigenética, ou suas expressões, não foram 

avaliadas no trabalho.    

 

5. Conclusão 

Neste trabalho avaliamos o efeito da exposição 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 espermatogênese sejam não monotônicos. Além disso, destacamos que a exposição ao BPS 

e ao BPAF é capaz de afetar a espermatogênese, reduzindo a entrada em meiose (Spcp) e 

consequentemente reduzir a área ocupada pelos cistos pós-meióticos (Spt; para o BPS) a 

depender da concentração utilizada. Além disso, sugerimos que o efeito estrogênico do BPS na 

espermatogênese não seja via receptores de estrógenos, mas sim de forma indireta, por ação 

antiandrogênica. De modo contrário, propormos que o BPAF apresenta ação estrogênica direta 

via receptores de estrógeno. Adicionalmente, vimos que à exposição ex vivo ao BPS e ao BPAF 
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é capaz de modificar a expressão de genes de enzimas de regulação epigenética. Por fim, o 

presente trabalho fornece evidências de que a desregulação endócrina do BPS e BPAF impacta 

a transcrição de diversos genes nos testículos, em particular genes envolvidos na regulação 

epigenética, sugerindo consequências intergeracionais. Nosso estudo evidencia os efeitos 

tóxicos do BPS e BPAF na espermatogênese de zebrafish, reforçando as comprovações 

científicas sobre a toxicidade desses compostos alternativos. Estes achados destacam a urgência 

de implementar políticas públicas para restringir e remover essas substâncias do ambiente. 
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Bisfenol-S (BPS) tem efeito androgênico, 

estimula a espermatogênese e afeta o 

desenvolvimento e a sobrevivência dos 

embriões de modo intergeracional em 

zebrafish (Danio rerio)  
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Resumo  

O Bisfenol S (BPS) é um plastificante de preocupação emergente, amplamente detectado no meio 

ambiente e na biota, por ter a capacidade de se dissociar dos materiais que compõem. O BPS atua como 

desregulador endócrino xenoestrogênico, podendo afetar a esteroidogênese e interferir com o eixo HPG 

(Hipotálamo-pituitária-gonadal). No presente estudo, machos adultos de zebrafish foram expostos à 

concentração ambientalmente relevante de BPS (0,5 µg/L) por 14 dias. Os efeitos na produção de 11-

KT, espermatogênese e qualidade espermática foram investigados. Além disso, verificamos possíveis 

impactos do BPS na informação paterna, efetuando a reprodução com fêmeas não tratadas, onde 

avaliamos efeitos intergeracionais analisando eclosão, desenvolvimento, sobrevivência e expressão 

gênica da prole. Adicionalmente, os mesmos parâmetros foram investigados em embriões diretamente 

expostos ao BPS (0,5 µg/L). Pela primeira vez, um efeito androgênico do BPS in vivo foi descrito, 

elevando a concentração do 11-KT no plasma e nos testículos, além de estimular os cistos meióticos 

(espermatócitos; Spc), pós-meióticos (espermátides; Spt) e a produção de espermatozoides (Spz). 

Alinhado a estas alterações histomorfométricas, a expressão gênica refletiu este ambiente pró-

diferenciação, com aumento da expressão do gene marcador de prófase da meiose (sycp3l) e da produção 

de andrógenos (cyp17a1). Ademais, a exposição ao BPS estimulou uma série de genes envolvidos em 

regulação epigenética. Contudo, este efeito androgênico não se refletiu na qualidade espermática e na 

viabilidade dos embriões, que foram impactados negativamente. A análise da qualidade espermática 

revelou alterações de parâmetros da cinética dos espermatozoides, em especial a queda de motilidade. 

Na geração F1, houve acentuado atraso nas taxas de eclosão, notável aumento de malformações como 

ausência de formação de somitos e não desprendimento da cauda, além de mortalidade alta. As larvas 

diretamente expostas não apresentaram qualquer alteração de desenvolvimento ou aumento significativo 

de mortalidade. Efeitos estrogênicos não foram identificados nos adultos expostos e nas larvas F1. 

Todavia, as larvas diretamente expostas apresentaram aumento dos níveis de mRNA de genes 

marcadores de atividade estrogênica (esr1, cyp19a1b e vgt1). De forma inédita, o presente trabalho 

identificou efeito intergeracional do BPS na informação paterna, demonstrando que expor o macho 

parental ao BPS foi mais prejudicial ao desenvolvimento e sobrevivência dos embriões do que a 

exposição direta dos embriões ao BPS. Por fim, nosso trabalho proporciona maior compreensão das 

consequências do BPS na fisiologia de peixes. Aqui, ampliamos a perspectiva a respeito dos efeitos do 

BPS na produção hormonal, espermatogênese, qualidade espermática e informação paterna sobre a 

viabilidade da prole.  
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1. Introdução  

O bisfenol S (4-hydroxyphenyl sulfone; BPS) é um plastificante substituto ao BPA 

(BPA-free) que possui uma série de aplicações industriais, como a produção de colas epóxi, 

plásticos de policarbonato, papéis térmicos de recibos e produtos voltados para o consumo, 

como enlatados, embalagens de alimentos e garrafas d’água. (Ji et al., 2013; Wu et al., 2019; 

Tumu et al., 2023; Fu et al., 2024). Além disso, os bisfenóis, incluindo o BPA e seus análogos, 

podem dissociar-se dos materiais que compõem, ocorrendo transferência para o meio ambiente 

e a biota (revisado por Lo Nostro et al., 2023). O BPS foi detectado em amostras humanas de 

urina (Liao et al., 2012) e sangue (Fu et al., 2024); e está presente em sedimentos, poeira de 

residências e águas de superfície (Qiu et al., 2019). Em águas de superfície, pode exceder 

1µg/L, com concentração máxima reportada de 6,84 µg/L no rio Adyar, Índia (Yamazaki et al., 

2015, Qiu et al., 2019). Em alguns ambientes aquáticos, como o Pearl River (China) e o Adyar 

River (Índia) o BPS já ultrapassa a concentração do BPA (Yamazaki et al., 2015). Visto ainda 

que o BPS é o principal substituto ao BPA (Mornagui et al., 2019) e mais resistente a 

biodegradação (Frankowski et al., 2020; Yang et al., 2019), luminosidade e temperatura (Fang 

et al., 2020) é plausível projetar que o BPS possa ultrapassar as concentrações ambientais do 

BPA, causando impactos ecológicos que precisam ser melhor investigados, em especial, nos 

organismos aquáticos, devido a sua alimentação, reprodução e desenvolvimento em ininterrupto 

contanto com contaminantes ambientais. 

O BPS é considerado um contaminante ambiental de preocupação emergente (Cesen et 

al., 2019; González-Rubio et al., 2021; Askarniya et al., 2023), um composto xenoestrogênico 

capaz de se ligar aos receptores de estrógeno (Mornagui et al., 2019; Mu et al., 2018), sendo, 

portanto, considerado um desregulador endócrino (EDC) (Perera et al., 2017; Hercog et al., 

2019; Cambien et al., 2023). A reprodução em peixes é regulada pelo eixo hipotalâmico-

hipofisário-gonadal (HPG) através de interações coordenadas entre os hormônios esteroides 

produzidos pelas gônadas (Ma et al., 2012; Ji et al., 2013). Por ser um composto estrogênico/e 

ou antiandrogênico, o BPS pode interferir na produção de estrógenos e andrógenos e 

consequentemente no eixo HPG, afetando a reprodução dos peixes (Liu et al., 2010; Ji et al., 

2013; Chen et al., 2016; Hercog et al., 2019; Lee et al., 2021). Em mamíferos, alguns estudos 

têm mostrado que o BPS prejudica a espermatogênese (Ullah et 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 espermatogênese permanecem desconhecidos.  
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Recentemente, houve aumento substancial de publicações que descrevem os efeitos dos 

EDCs na reprodução dos peixes, com foco na qualidade dos gametas (Carnevali et al., 2018). 

Dentre os EDCs estudados, foi demostrado que bisfenóis podem reduzir a qualidade 

espermática, sendo relatado alterações 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 mamíferos tenham demonstrado que o BPS foi 

capaz de afetar a qualidade espermática, alterando parâmetros como concentração e motilidade 

(Sahu et al., 2023, Torres-Badia et al., 2023; Shi et al., 2017), faltam estudos que avaliem os 

efeitos do BPS na qualidade espermática em peixes.  

A maiorias dos poluentes ambientais não são mutagênicos, mas podem aumentar o risco 

de doenças transgeracionais por meio de mecanismos epigenéticos (Jirtle & Skinner, 2007; 

Hanson & Skinner, 2016; Hao et al., 2022).Considerando que a espermatogênese envolve uma 

série de complexas modificações epigenéticas, como metilação de DNA e remodelação de 

histonas; e que tais alterações durante este processo podem ter consequências para as próximas 

gerações (Hazzouri et al., 2000; Strazzullo et al., 2017; Champroux et al., 2018; Gonzalez-Rojo 

et al., 2019), torna-se evidente que o processo espermatogênico constitui uma janela vulnerável 

à exposição a substâncias epigenotóxicas (Pilsner et al., 2017; Gonzalez-Rojo et al., 2019). 

Desta forma, é de suma importância verificar as consequências do BPS na informação 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 função testicular, produção e qualidade dos 

espermatozoides e os possíveis efeitos intergeracionais da exposição paterna ao BPS. Para a 

função testicular, avaliamos a capacidade esteroidogênica através da liberação de 11-KT, 

composição dos cistos espermatogênicos e de expressão dos genes marcadores da linhagem 

germinativa, esteroidogênese, receptores de estrógenos e enzimas de regulação epigenética. Em 

relação aos espermatozóides, investigamos diversos parâmetros como quantidade, motilidade e 

nado. Para estimar os impactos do BPS na informação paterna, foi efetuada a reprodução com 

fêmeas não tratadas, onde avaliamos possíveis danos na próxima geração, analisando a eclosão, 

desenvolvimento, sobrevivência e expressão gênica da prole. Adicionalmente, os mesmos 

parâmetros foram examinados em embriões diretamente expostos ao BPS. 
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2. Material e métodos 

2.1 Animais 

Machos adultos de zebrafish (Danio rerio) foram criados e mantidos no Biotério de 

organismos aquáticos do Departamento de Biologia Estrutural e Funcional, Instituto de 

Biociências, UNESP (Botucatu, Brasil) e Department of Biological Sciences, University of 

Calgary (Calgary, Alberta, Canadá). Os peixes foram alojados em tanques de 6 L em um sistema 

de recirculação de água, mantidos a uma temperatura constante de 28 °C e submetidos a um 

fotoperíodo controlado de 14 horas de luz e 10 horas de escuro. Os parâmetros como salinidade, 

pH, oxigênio dissolvido e amônia foram monitorados diariamente. Os peixes foram alimentados 

duas vezes ao dia com uma dieta de ração seca comercial (Zeigler®). Todas as práticas de 

manejo e experimentação seguiram as diretrizes estabelecidas pela legislação brasileira, 

regulamentadas pelo Guia brasileiro de produção, manutenção ou utilização de animais em 

atividades de ensino ou pesquisa científica, o Conselho Nacional de Controle de 

Experimentação Animal (CONCEA, 2023) e pelos Princípios Éticos em Pesquisa Animal da 

Instituição (Protocolo 6605200721-CEUA) e diretrizes da University of Calgary Care. 

 

2.2 Químicos 

O bisfenol S (4 hydroxyphenyl sulfone; BPS, 99,7% de pureza) foi adquirido pela 

Sigma-Aldrich (St. Louis, USA) e diluído em Dimetilsulfóxido (DMSO) conforme instrução 

do fabricante. A escolha da concentração de 0,5 µg/L foi baseada em trabalhos prévios onde 

constam concentração igual (Ji et al., 2013) ou acima (Wei et al., 2018, Gyimah et al., 2021; 

Salahinejad et al., 2024) como ambientalmente relevantes. Além disso, Yamazaki e 

colaboradores 2015 encontraram concentrações superior em diversas localidades na India, 

como rio Adyar (média = 6,84 µg/L), Canal Buckingham (média = 1,08 µg/L), rio Cooum 

(média = 0,76 µg/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 à concentração nominal 

ambientalmente relevante do BPS (0,5 µg/L) ou ao controle DMSO (0,00001% v/v) diluídos 

na água dos aquários por 14 dias (Wang et al., 2020), período que abrange dois ciclos 
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espermatogênicos (Leal et al., 2009a). Os animais foram distribuídos em aquários de 10 L, 

contendo 12 animais por aquário em um sistema semi-estático, com trocas totais da água 

contendo os tratamentos a cada 2 dias (Ji et 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 ração comercial (Pentair Aquatic Habitats, Florida, USA) e 

tiveram os parâmetros de qualidade da água (concentração de amônia, oxigênio, pH) aferidos e 

controlados. Após 14 dias, 84 animais foram eutanasiados por imersão em solução de 

Benzocaína a 0,1%, tendo como destino as análises de quantificação hormonal (11-KT), de 

expressão gênica, histomorfometria/contagem espermática e qualidade espermática via análise 

com o software ImageJ/Plugin Casa. Para obtenção dos embriões, 6 machos adultos tratados 

com BPS foram reproduzidos com fêmeas não tratadas na razão 2:1 (machos: fêmeas). Além 

disso, 6 machos (DMSO) também foram reproduzidos com fêmeas não tratadas; as reproduções 

foram realizadas em três aquários réplicas para cada grupo. Após a reprodução, os embriões 

viáveis foram coletados e distribuídos em placas de 24 poços (contendo 1 embrião por poço) 

com 1 mL de meio de cultura para embrião (Hank's medium 

https://www.zfin.org/zf_info/zfbook/chapt10.html#hank1) e mantidos à 28°C. Os embriões, 

100 para cada grupo, foram analisados por 96h; o meio de cultura foi totalmente renovado a 

cada 24 horas ao longo do período de análise. Os embriões foram submetidos a análise de 

eclosão, desenvolvimento e sobrevivência através do protocolo FET teste (OECD, 236) 

adaptado. Após esta etapa, as larvas F1 foram imediatamente congelados a -80°C para análise 

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

 

2.3.2 Embriões/larvas diretamente expostos ao BPS 

Machos e fêmeas de zebrafish não tratados foram reproduzidos na razão 2:1 (machos: 

fêmeas) em três aquários réplicas para cada grupo. Os embriões obtidos foram distribuídos em 

placas de 24 poços (contendo 1 embrião por poço) com 1 mL de meio de cultura para embrião 

(Hank's medium) e mantidos à 28°C. Os embriões receberam tratamento com 0,5 µg/L de BPS 

ou DMSO (0,00001% v/v) (n=100 para cada condição experimental) por 96h; o meio de cultura 

foi totalmente substituído a cada 24 horas com reposição dos tratamentos ao longo do período 

de análise. Os embriões foram submetidos a análise de eclosão, desenvolvimento e 

sobrevivência através do protocolo FET teste (OECD, 236) adaptado. Após esta etapa, as larvas 
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foram imediatamente congelados -80°C para análise de expressão gênica (sendo 6 pools com 

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

 

2.4 Quantificação plasmática de 11-KT  

Depois dos 14 dias de exposição, zebrafish machos (grupos BPS e controle) (n= 8 por 

condição) foram eutanasiados, e amostras de sangue foram coletadas através do corte do 

pedúnculo caudal utilizando seringas heparinizadas. O plasma foi isolado através da 

centrifugação do sangue à 4°C por 15 min a 800 x g. Os níveis plasmáticos de 11-KT foram 

analisados individualmente e quantificados por ensaio imunoenzimático (ELISA) com kit 

comercial (Cayman Chemical, Ann Arbor, USA) seguindo as instruções do fabricante. Os 

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

 

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

Depois dos 14 dias de exposição, para avaliar a liberação de 11-KT dos testículos, 

zebrafish machos (grupos BPS e controle) (n= 8 por condição) foram eutanasiados, e seus 

testículos dissecados e cultivados utilizando um método ex vivo de cultura de órgãos descrito 

anteriormente (Leal et al., 2009b). Cada testículo de zebrafish foi colocado sobre uma 

membrana de nitrocelulose (0,25 cm2, 25μm de espessura e 0,22 μm de porosidade) no topo de 

um cilindro de agarose (1,5% p/v, solução de Ringer, pH 7,4) e colocado em uma placa de 24 

poços contendo 1 mL de meio de cultura (L-15). Um testículo (grupo BPS ou controle) foi 

incubado em presença 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 liberação de 11-KT 

em peixes (Oath et al., 2007, Skaar et al., 2011; Fallah et al., 2021) e foi utilizado como controle 

positivo na liberação de 11-KT no meio de cultura. Além disso, verificamos se o Fsh é capaz 

de alterar o efeito da exposição ao BPS na liberação de 11-KT nos testículos. Após às 48 h, os 

testículos foram individualmente pesados e o meio de cultura foi coletado e processado para 

quantificação do 11-KT liberado pelos testículos conforme descrito previamente (Cavaco et al., 

1998). Os níveis de 11-KT liberados no meio de cultura foram quantificados por ensaio 

imunoenzimático (ELISA) utilizando o kit comercial (Cayman Chemical), conforme instruções 

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

Testículos de zebrafish (n = 8 para cada condição experimental) foram fixados overnight 

em Karnovisky (Glutaraldeído 4% paraformaldaído 8% em tampão fosfato pH 7.2) 

desidratados, embebidos em em Technovit (7100-Heraeus Kulzer, Wehrheim, Alemanha), 

seccionados em cortes de 3μm de espessura (não seriados), e corados com azul de toluidina 

0,1% para quantificação dos diferentes tipos de cistos de células germinativas. As lâminas 

histológicas foram fotografadas na objetiva de 100x do microscópio de luz de alta resolução 

(Leica DM600 BD, Leica Microsystems, Wetzlar, Germany) acoplado a uma câmera JVC e um 

computador com o programa Leica QWIN. Imagens dos testículos de cinco campos não 

sobrepostos escolhidos aleatoriamente por animal (n = 8 lâminas por grupo) foram analisados 

quantitativamente. A análise foi realizada utilizando uma grade de 540 interseções e com base 

no número de pontos contados sobre os diferentes tipos de células germinativas investigados: 

espermatogônia tipo A indiferenciada (Aund), espermatogônia tipo A diferenciada (Adiff), 

espermatogônia tipo B (SpgB), espermatócitos (Spc) e espermátides (Spt) (Fallah et al., 2021, 

Rodrigues et al., 2021). Utilizando critérios já estabelecidos na literatura para células 

germinativas de zebrafish, como tamanho do núcleo, número de células germinativas por cisto 

e grau de compactação da cromatina (Leal et al., 2009a; Schulz et al., 2010; Morais et al., 

2013). A proporção de área ocupada pelos diferentes tipos de cistos germinativos foi 

representada como fold-change do grupo controle. Para quantificar o número relativo de 

espermatozoides por testículo, imagens histológicas dos testículos foram analisadas em 

software (ImageJ, NIH, Maryland, EUA). Para tanto, foram utilizados 20 campos não 

sobrepostos escolhidos aleatoriamente (objetiva de 100x) por lâmina histológica (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. Após contar 

todos os espermatozoides por campo, calculou-se a média dos 20 campos e os valores foram 

expressos como fold-change em relação ao grupo controle.  

 

2.7 Análise de expressão gênica por PCR quantitativo em tempo real (qPCR)  

O RNA total (n = 8 para cada condição experimental) foi extraído usando o reagente 

comercial Trizol™ (Invitrogen, Carlsbad, CA, Unites States) de acordo com instruções do 

fabricante. O cDNA foi sintetizado como descrito previamente (Nóbrega et al., 2010). Reações 

de qPCR foram conduzidas utilizando 10 μL de 2x SYBR-Green Universal Master Mix, 2 μL 
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de primer forward (1125 nM), 2 μL de primer reverse (1125 nM), 1 μL de água DEPC, e 5 μL 

of cDNA. Os níveis de mRNA dos genes marcadores de espermatogônias, como pou5f3 (POU 

domain, class 5, transcription factor 3), nanog (nanog homeobox), dazl (deleted in azoospermia-

like); e marcador de prófase da meiose sycp3l (synaptonemal complex protein 3) foram 

avaliados. Além disso, também quantificamos a expressão gênica de enzimas da via 

esteroidogênica, cyp19a1a (cytochrome P450, family 19, subfamily A, polypeptide 

1a), star (steroidogenic acute regulatory) e cyp17a1a (17α-hydroxylase/17,20 lyase/17,20 

desmolase); receptores de estrógeno, esr1, esr2a; e genes de regulação epigenética, dnmt5 

(DNA (cytosine-5)-methyltransferase beta, duplicate b.3) , tet1 (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 níveis de mRNA 

dos genes relacionados ao desenvolvimento, mstn1 (Myostatin), vegfa (vascular endothelial 

growth factor A) e wnt8 (protein Wnt-8a); estrógeno, esr1, cyp19a1b (cytochrome P450, family 

19, subfamily A, polypeptide 1b) e vgt1(vitellogenin 1); e andrógeno hsd11β2 (hydroxysteroid 

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

utilizando o gene β-actina como referência, que teve seus níveis de expressão estáveis entre os 

grupos experimentais. Os resultados foram expressos como valores relativos ao grupo controle 

(como fold induction), usando o método 2-(ΔΔCT). Primers (Tabela 1) foram desenhados de 

acordo com as sequências genéticas do zebrafish disponíveis no GenBank (NCBI, 

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

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

β-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  

cyp17a1  GGGAGGCCACGGACTGTTA  FW NM_212806.3 

 CCATGTGGAACTGTAGTCAGCAA  Rv  

sycp3l  AGAAGCTGACCCAAGATCATTCC  FW BC115343 

 AGCTTCAGTTGCTGGCGAAA  Rv  

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/
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esr1  GGTCCAGTGTGGTGTCCTCT  FW NM_152959.1 

 AGAAAGCTTTGCATCCCTCA  Rv  

esr2a  GCCGACTCCGAAAGTGCTAT  FW NM_180966.2 

 AGTGATATGCGCACCACCTC  Rv  

dnmt5  TCATTGACTTGGGGGAAGAG  FW AB196916.1 

 GCTGCTGCTGCACTTATCAT  Rv  

tet1  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  

mstn1 GTCCGGTGCGTGGTGAGGTTC FW AF540956.1 

 AGCTCGCTTTCCTCCGTGGC Rv  

vegfa TGCTCCTGCAAATTCACACAA FW NM_131408.3 

 ATCTTGGCTTTCACATCTGCAA Rv  

wnt8 GGACTACATGGAACTGAAGG FW KM655723.1 

 CTGTCTCAATCCTCCTCTCTT Rv  

esr1 ACTCTCACCCATGTACCCTAAGG FW NM_152959.1 

 CGGGTAGTATCCCACTGAAGC Rv  

cyp19a1b AAAGAGTTACTAATAAAGATCCACCGGTAT FW AF226619.1 

 TCCACAAGCTTTCCCATTTCA Rv  

vgt1 AACGAACAGCGAGAAAGAGATTG FW NM_170767 

 GATGGGAACAGCGACAGGA RW  

hsd11β2 

 

GGGGGTCAAAGTTTCCACTA  

TGGAAGAGCTCCTTGGTCTC  

FW 

Rv 

NM_212720.2 

 

2.8 Análise da qualidade espermática 

Machos de zebrafish dos grupos BPS e controle (n= 10 por condição) foram 

eutanasiados e seus testículos dissecados. Os testículos foram imersos em solução salina 

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

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

com o auxílio de uma pinça para facilitar a dissociação do sêmen. O sêmen seguiu então para a 

análise da qualidade espermática, na qual as amostras foram então diluídas em água Miliq para 

ativação espermática (proporção 1 µL de sêmen para 2 µL de água) e pipetadas em câmara de 
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Neubauer espelhada (0,1 mm profundidade), coberta por lamínula de vidro (24x24mm) 

(Sanches et al., 2013). A câmara foi rapidamente levada ao microscópio de luz trinocular 

(Solarist Bel) previamente focado em objetiva de 10x acoplado com uma câmera 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 

vídeos (100 frames por segundo) para realização das análises dos parâmetros computadorizados 

conforme procedimentos detalhados por Sanches e colaboradores (2013), por meio do software 

livre ImageJ/plugin CASA. Foram avaliados o número total de espermatozoides e os 

parâmetros de cinética:  percentual de Taxa de Motilidade (MOT), Velocidade Curvilinear 

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

 

2.9 Análise de eclosão, desenvolvimento e sobrevivência dos embriões (FET) teste 

adaptado 

Os embriões/larvas foram analisados por meio da lupa Olympus mcv10 com auxílio de 

lentes X-citem120 LED por 96h, a cada 24h foram avaliados diferentes parâmetros 

morfológicos que indicam dano ao embrião e potencial letalidade, sendo eles: Coagulação dos 

ovos fertilizados, ausência da formação de somitos, não separação da cauda do saco vitelínico, 

perda dos batimentos cardíacos (a partir de 48h), deformidades da coluna espinhal, e presença 

de edema de saco vitelínico e pericárdico (adaptado de OECD 236, Fish Embryo Acute 

Toxicity, FET, Test). Também foram observadas as taxas de eclosão (a partir de 48h) definidas 

por: Taxa de eclosão (%) = (número de embriões eclodidos/total de embriões) x 100. Além 

disso, a taxa de mortalidade foi determinada pela soma dos embriões coagulados ou com perda 

de batimento cardíaco ao longo das 96h. 

 

2.10 Análises estatísticas  

Todos os dados foram submetidos ao teste de normalidade Shapiro-Wilk, seguido de 

Teste de variância e homogeneidade de Bartlett. A comparação entre os grupos para a 

quantificação do 11-KT no plasma foi realizada por teste t não pareado, enquanto a comparação 

da liberação de 11-KT pelos testículos entre os diferentes grupos se deu pelo teste one-Way 

ANOVA seguido por Student-Newman-Keuls. Diferenças significativas entre os dois grupos na 

histomorfometria e expressão gênica foram identificadas usando o teste t não pareado (p < 
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0,05). Os parâmetros da qualidade espermática gerados pelo software ImageJ/plugin CASA 

foram comparados entre os grupos por meio do teste t não pareado. Os dados de eclosão e 

desenvolvimento dos embriões foram comparados entre os grupos pelo teste não paramétrico 

Mann-Whitney. Para a análise de sobrevivência, foi construída a curva Kaplan-Meier e a 

comparação entre os grupos se deu pelo teste não paramétrico log-rank (Mantel cox). Os dados 

foram apresentados como média ± SEM (erro padrão da média). Para todas as análises 

estatísticas utilizamos o software GraphPad Prism (versão 4.0; GraphPad Software, Inc., San 

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

 

3. Resultados  

3.1 Efeito do BPS na concentração do 11-Ketotestosterona (11-KT) do zebrafish 

No presente estudo, para avaliar o impacto do BPS na produção de andrógeno, aferimos 

a concentração do 11-KT in vivo através da quantificação plasmática (Fig 1A) e ex vivo nos 

meios de cultura após 2 dias de incubação dos testículos dos animais expostos in vivo (Fig 1B). 

Nossos resultados mostram que a exposição do BPS aumentou significativamente os níveis 

plasmáticos de 11-KT, aproximadamente 3 vezes mais que a concentração do grupo controle 

(Fig 1A). Nos testículos, a quantificação do 11-KT liberado nos meios de cultura, também 

mostrou que a exposição ao BPS in vivo induziu maior liberação de 11-KT em relação ao grupo 

controle (Fig 1B). A exposição in vivo ao BPS nulifica os efeitos estimulatórios do Fsh na 

liberação de andrógenos em relação ao grupo controle (Fig 1B). 

 

Fig. 1. Quantificação do 11-KT após exposição ao BPS. (A) Níveis plasmáticos de 11-Ketotestosterona (11-KT) 

(ng/mL de plasma) em machos de zebrafish após 14 dias de exposição ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 µg/L). 

(B) Liberação de 11-KT pelos explantes testiculares de zebrafish previamente tratados com DMSO ou BPS (0,5 

µg/L) por 14 dias. Testículos incubados em meio de cultura (L-15) em presença ou ausência de Fsh (200 ng/ml) 

http://www.graphpad.com/
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por 48 h.  As barras representam a média ± SEM (n = 8). Letras diferentes denotam diferença significativa (p < 

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

 

3.2 Análise histomorfométrica dos efeitos do BPS na espermatogênese do zebrafish 

O tratamento com BPS promoveu aumento significativo da proporção de área ocupada 

por espermatócitos (Spc) e espermátides (Spt) em relação ao grupo controle, demonstrando 

estímulo dos estágios finais da espermatogênese (Fig 2A). No entanto, a área ocupada pelos 

cistos de espermatogônias indiferenciadas (Aund) foi reduzida após a exposição com BPS, 

enquanto os demais cistos espermatogoniais (Adiff e SpgB) não sofreram alterações (Fig 2A). 

Além disso, a quantificação do número relativo de espermatozoides apresentou aumento 

significativo após o tratamento com BPS (Fig 2B).  

 

Fig. 2. Análises histomorfométricas dos testículos após exposição ao BPS. (A) Proporção de área de superfície 

ocupada por cistos espermatogênicos após 14 dias de exposição ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 µg/L). Cistos 

de espermatogônia tipo A indiferenciada (Aund), espermatogônia tipo A diferenciada (Adiff), espermatogônia tipo B 

(SpgB), espermatócito primário (Spc) e espermátides (Spt). Dados representados como fold change do grupo 

controle. (B) Número de espermatozoides por campo obtidos através do IMAGEJ Software. Os resultados estão 

expressos na forma de média ± erro padrão (n=6). (*) representa diferença significativa observada entre os 

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

 

3.3 Análise de expressão gênica dos efeitos do BPS na espermatogênese do zebrafish  

O BPS afetou a expressão gênica dos testículos após os 14 dias de exposição em relação 

ao grupo controle (Fig 3A-D). Os níveis de mRNA dos genes marcadores de espermatogônias 

(pou5f3, nanog e dazl) não foram modulados pelo BPS (Fig 3A). Em contraste, ocorreu 

aumento significativo dos transcritos de sycp3l (marcador de espermatócito primário) (Fig 3A) 

e das enzimas esteroidogênicas star e cyp17a1 após exposição ao contaminante (Fig 3B). Não 
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houve alteração de expressão gênica dos receptores de estrógeno (esr1 e esr2a) (Fig 3C). Por 

fim, à exposição ao BPS modulou os níveis de mRNA das enzimas de regulação epigenética, 

estimulando a transcrição de dnmt5, tet1, kat6a e hdac4 (Fig 3D). 

 

Fig. 3. Análise de expressão gênica dos testículos após exposição ao BPS. (A) Expressão relativa dos genes 

marcadores de células germinativas (pou5f3, nanog, dazl e scyp3l), enzimas de esteroidogênese (cyp19a1a, star, 

cyp17a1), receptores de estrógeno (esr1, esr2a), e regulação epigenética (dnmt5, tet1, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) 

em testículos de zebrafish após 14 dias exposição ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 µg/L). Os Cts foram 

normalizados pelo gene de referência (β-actina) e expressos relativos ao grupo controle (DMSO). Os dados estão 

apresentados com a média ± erro padrão (n=8) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha 

tracejada. (*) e (***) representam diferença significativa com p < 0,05 e p<0,001, respectivamente. (NS) sem 

diferença significativa.  
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3.4 Efeitos do BPS na qualidade espermática dos zebrafish  

A exposição in vivo ao BPS afetou a qualidade espermática em comparação ao grupo 

controle, resultando em um aumento significativo na produção de espermatozoides (p < 0,01) 

(Fig. 4A). Além disso, houve alterações nos parâmetros de cinética espermática (Fig. 4B-E), 

como a motilidade (MOT) e a velocidade curvilinear (VCL), observando-se uma redução na 

motilidade (Fig. 4B) e um aumento na velocidade curvilinear (Fig. 4C). Os parâmetros 

velocidade média de deslocamento (VAP) (Fig 4D) e velocidade em linha reta (VSL) (Fig 4E) 

não foram impactados. 
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Fig. 4. Análise de motilidade (COMPUTADORIZADA – CASA) dos espermatozoides após exposição do 

zebrafish ao BPS. Parâmetros de cinética espermática após 14 dias exposição ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 

µg/L) determinados pelo software CASA. Foi utilizado H2O como ativador dos espermatozoides tanto no grupo 

controle (DMSO) como no grupo BPS (0,5 µg/L). (A) Número de espermatozoides (Média), (B) Taxa de 

Motilidade (MOT, %), (C) Velocidade Curvilinear (VCL, µm/s), (D) Velocidade Média de Deslocamento (VAP, 

µm/s), (E) Velocidade em Linha Reta (VSL, µm/s). Os resultados estão expressos na forma de média ± erro padrão 

(n=10). (*) e (**) representam diferença significativa com p < 0,05 e p < 0,01, respectivamente. (NS) sem diferença 

significativa. 
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3.5 Efeitos da exposição do macho parental ao BPS na eclosão, desenvolvimento e 

sobrevivência dos embriões/larvas da geração F1 e diretamente expostos  

Machos parentais expostos ao BPS resultaram em atraso e redução das taxas de eclosão 

dos embriões da geração F1, com taxa final de eclosão de 70% comparado à 95% do grupo 

controle após as 96 h de análise (Fig 5A). Além disso, observamos altas taxas de malformações, 

como atraso e ausência de formação de somitos (Fig 5C) e não desprendimento da cauda (Fig 

5D) com nível de significância (p < 0,0001) nos quatro períodos analisados (24, 48, 72 e 96 h); 

e diferença final (96h) de 27% no grupo BPS comparado a 2% do grupo controle para os dois 

parâmetros (Fig 5C e D). Os demais parâmetros avaliados, edema pericárdico (Fig 5E) e 

deformidades da coluna espinhal (Fig 5F) não apresentaram diferença significativa em relação 

ao grupo controle. Edema de saco vitelínico tanto no grupo controle como no grupo BPS não 

foram observados (0%). Os embriões diretamente expostos ao BPS não tiveram qualquer 

alteração significativa nas taxas de eclosão ao longo das 96 h (Fig 5B). Ademais, nenhuma 

malformação (0%) foi observada tanto no grupo controle como no grupo BPS para os 

parâmetros avaliados. 
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Fig. 5.  Efeitos na eclosão e desenvolvimento de embriões/larvas de zebrafish. (A) Eclosão das larvas (F1) 

originadas da reprodução do macho parental exposto ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 µg/L), mantidos em meio 

embriônico ou (B) larvas diretamente expostas ao BPS (0,5 µg/L) após 96h pós-fertilização. (C-F) 

Desenvolvimento dos embriões/larvas (F1) após 96h em meio embriônico. (C) ausência de formação de somitos 

(D) não desprendimento da cauda (E) edema pericárdico (F) deformidade da coluna espinhal. Nas larvas (F1) não 

foram observados edema de saco vitelínico tanto no grupo controle (DMSO) como no grupo tratado (BPS). Nas 

larvas diretamente expostas não identificamos qualquer alteração de desenvolvimento tanto no grupo controle 

(DMSO) como no grupo tratado (BPS). Foram analisados os seguintes parâmetros de alteração de 

desenvolvimento: ausência da formação de somitos, não desprendimento da cauda, edema pericárdico, edema do 
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saco vitelínico e deformidade da coluna espinhal. Os resultados estão expressos na forma de média ± erro padrão 

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

Quanto as taxas de sobrevivência, observa-se acentuada mortalidade entre a prole 

resultante de machos parentais expostos ao BPS (p < 0,0001) ao longo das 96 h de observação 

em relação ao grupo controle, com pico de mortalidade ocorrendo nas primeiras 48h (Fig 6A). 

A partir deste ponto, a mortalidade se manteve estável até o final do período de observação 

(96h), com os embriões/larvas atingindo apenas 32 % de sobrevivência em relação a 99% do 

grupo controle (Fig 6A). Os embriões/larvas diretamente expostos ao BPS não apresentaram 

alteração na mortalidade em relação ao grupo controle ao longo das 96h (Fig 6B).  

 

Fig. 6. Curva de sobrevivência dos embriões/larvas de zebrafish geração F1 e diretamente expostas. (A) 

Curva de sobrevivência dos embriões/larvas (F1) originados da reprodução do macho parental exposto ao DMSO 

(controle) ou BPS (0,5 µg/L) mantidos em meio embriônico e (B) embriões/larvas diretamente expostos ao DMSO 

(controle) ou BPS (0,5 µg/L) ao longo de 96h pós-fertilização. (****) representa diferença significativa com p < 

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

 

3.6 Análise de expressão gênica das larvas (F1) e larvas diretamente expostas ao BPS. 

Avaliamos os níveis de mRNA dos genes relacionados ao desenvolvimento (mstn1, 

vegta e wnt8), estrógeno (esr1, cyp19a1b e vgt1) e andrógeno (hsd11β2) nas larvas da geração 

F1 (Fig 7A) e larvas diretamente expostas ao BPS (Fig 7B). A exposição paterna ao BPS foi 

capaz de afetar a expressão gênica das larvas F1 em relação ao grupo controle (Fig 7A). Os 

transcritos primários de mstn 1 e vegta e hsd11β2 foram mais abundantes nas larvas resultantes 

da exposição paterna ao BPS em relação ao controle (Fig 7A). No entanto, os genes 

relacionados ao estrógeno não foram afetados (Fig 7A).  As larvas diretamente expostas ao BPS 

estimularam todos os genes de desenvolvimento (mstn1, vegta e wnt8) e relacionados ao 

estrógeno (esr1, cyp19a1b e vgt1) avaliados (Fig 7B). 
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Fig. 7. Análise de expressão gênica das larvas de zebrafish. Expressão relativa dos genes relacionados ao 

desenvolvimento (mstn1, vegfa e wnt8), estrógeno, (esr1, cyp19a1b e vgt1) e andrógeno (hsd11β2) em larvas de 

zebrafish. (A) larvas (F1) originadas da reprodução do macho parental exposto ao BPS (0,5 µg/L) ou DMSO 

(controle) após 96h em meio embriônico (B) larvas diretamente expostas ao DMSO (controle) ou BPS (0,5 µg/L) 

por 96h pós-fertilização. Os Cts foram normalizados pelo gene de referência (β- actina) e expressos relativos ao 

grupo controle (DMSO). Os dados estão apresentados com a média ± erro padrão (n= 6 pools de 10 embriões por 

grupo) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha tracejada. (*) representa diferença 

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

 

4. Discussão  

O BPS é um contaminante ambiental de preocupação emergente, capaz de desregular a 

produção de hormônios 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-β estradiol 

concomitantemente a redução de testosterona (Ji et al., 2013; Naderi et al., 2014; Park et al., 

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

O 11-KT é um dos principais hormônios androgênicos em peixes teleósteos (De Waal 

et al 2008; Skaar et al., 2011; Crespo et al., 2019). Nossos resultados mostraram que o BPS 

estimulou a concentração plasmática do 11-KT o que também se refletiu na liberação de 11-KT 

pelo meio de cultura. Aqui, relatamos efeito contrário ao BPA, descrito como repressor da 

produção de hormônios androgênicos, como a testosterona (Mandich et al., 2007; Chen et al., 

2019; Zhao et al., 2017; Lee et al., 2021. Zhu et al., 2022) e o 11-KT (Wang et al., 2019; Forner-

Piquer et al., 2019; Gonzalez et al., 2021) em diferentes espécies de peixes teleósteos. Park e 

colaboradores (2022) encontraram redução do 11-KT com exposição de machos de zebrafish 

ao BPS à 40 µg/mL e 200 µg/mL por 21 dias. No entanto, são concentrações que excedem em 
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mais de mil vezes a concentração do presente estudo. Os desreguladores endócrinos podem 

apresentar efeitos opostos a depender da dose utilizada (Vandenberg et al., 2014), em uma 

relação não monotônica do tipo hormética, na qual doses mais baixas estimulam um 

determinado efeito biológico, enquanto doses mais altas o reprimem (Calabrese et al., 2007; 

Vandenberg et al., 2014). Esta relação pode justificar a divergência na resposta entre os dois 

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

Igualmente, o 11-KT mostrou-se elevado nos testículos após 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 aplicação de Fsh em meio de cultura após o tratamento in vivo com BPS não 

potencializou significativamente a produção de 11-KT. É possível que um mecanismo de 

feedback negativo tenha ocorrido para evitar a produção 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 é indutor da espermatogênese em peixes (Miura et al 1991; Cavaco et al., 

1998; Miura & Miura., 2003; De Waal et al 2008; Zheng et al 2020), promovendo diferenciação 

nos estágios finais do processo espermatogênico, estimulando os cistos meióticos e pós-

meióticos (Cavaco et al., 1998; Miura & Miura., 2003; Leal et al 2009). Alinhada à elevação 

do 11-KT observada no tratamento com o BPS, a análise da proporção de área dos cistos 

espermatogênicos mostrou que o BPS estimulou os cistos meióticos (espermatócitos; Spc) e 

pós-meióticos (espermátides; Spt), além de aumentar o número de espermatozoides (Spz). Os 

resultados da análise de expressão gênica refletem este ambiente pró-diferenciação, 

evidenciado pelo aumento da expressão do gene marcador de prófase da meiose (sycp3l) (Saito 

et al 2011; Tovo-Neto et al., 2020; Dai et al., 2021), do gene da enzima indicadora de atividade 

esteroidogênica (star) (Yu et al 2014; Bhat et al., 2021), juntamente com a elevação expressiva 

nos níveis de mRNA da enzima crucial para a produção de andrógenos (cyp17a1) (Porubek et 

al., 2013; Bacila et al., 2021). Além disso, a queda dos cistos de espermatogônias 

indiferenciadas (Aund), indicam que o BPS induziu repressão dos cistos em estágio inicial 

(espermatogônias tronco) da espermatogênese em favor do estímulo dos estágios finais (Spc, 

Spt e Spz). 

Em mamíferos (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 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 é descrito como prejudicial a espermatogênese, 

alterando a proporção de cistos de células diferenciadas, como espermatócitos e espermátides, 

e reduzindo a produção espermática. Trabalhos em mamíferos indicam que o BPS também é 

repressor da espermatogênese, reduzindo espermatócitos, espermátides (Ullah et al., 2021) e a 

produção de espermatozoides (Ullah et al., 2017, Shi et al., 2017, Nawaz et al., 2021; 

Darghouthi et al., 2022). No entanto, há carência de estudos que tenham mensurado seus 

impactos na espermatogênese de peixes. Hao e colaboradores (2022) encontraram redução da 

porcentagem de espermatozoides em zebrafish após tratamento com BPS. No entanto, os 

zebrafish foram expostos à 1 e 100 µg/L de BPS a partir de 3h hpf por 120 dias. As diferentes 

condições experimentais, como a expressiva discrepância da janela de exposição (iniciada no 

estágio de embrião) podem justificar a resposta contrária na produção dos espermatozoides em 

relação ao presente trabalho.  

Visto que a espermatogênese compreende uma série de modificações epigenéticas 

essências para o funcionamento da meiose e que podem influenciar não apenas no processo 

espermatogênico, mas também na informação transmitida para a descendência durante a 

fertilização (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 regulação 

epigenética, elevando os níveis de mRNA dos genes envolvidos nos processos de metilação do 

DNA (dnmt5), desmetilação do DNA (tet1), acetilação de histonas (kat6a) e desacetilação de 

histonas (hdac4), não encontrando interferência na expressão gênica dos processos de 

metilação/desmetilação de histonas.  É possível que o aumento conjunto da expressão de 

dnmt5/tet1 e kat6a/hdac4 seja um mecanismo de balanço para evitar um excesso de 

metilação/desmetilação do DNA e acetilação/desacetilação de histonas, respectivamente, como 

estratégia para manter a estabilidade do genoma.  

 Dado que a exposição com BPS modulou genes de regulação epigenética, e que a 

regulação da transcrição genica executada por esses processos de metilação e acetilação podem 

alterar o perfil de transcrição gênica ao longo do processo espermatogênico, e desta forma, 

afetar os RNAs presentes nos espermatozoides, RNAs que podem ser necessários para a 

qualidade dos espermatozoides (Wang et al., 2004; Miller & Ostemeier 2006, Schagdarsurengin 

& Steger, 2016). Além disso, tendo em vista que desreguladores endócrinos, como os bisfenóis, 

podem comprometer a produção e cinética dos espermatozoides em diferentes modelos (Hatef 

et al., 2013, Chen et al., 2017; Carnevalli et al., 2018; Silveira et al., 2019; Shaliutina et al., 

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

espermatozoides. 

Em zebrafish, a exposição ao BPA reduz a produção espermática (Chen et al., 2017; 

Mostari et al., 2022, Reis et al., 2022) a motilidade e parâmetros de velocidade dos 

espermatozoides (Chen et al., 2017; Silveira et al., 2019; Mostari et al., 2022). Os resultados 

da análise da qualidade espermática através do software ImageJ/CASA, mostraram que a 

exposição ao BPS aumentou substancialmente (p<0,01) o número de espermatozoides no 

campo de análise em relação ao grupo controle. Achado que está de acordo com o dado obtido 

pela quantificação do número relativo de espermatozoides na análise histológica. Portanto, 

mostramos por diferentes metodologias que o BPS foi capaz de desregular a produção de 

espermatozoides. Além disso, o BPS reduziu a motilidade dos espermatozoides, dada pela 

proporção de espermatozoides móveis no total (Chen et al., 2017). Os dados indicam que a 

desregulação endócrina causada pelo BPS, apesar de ter aumentado a produção espermática, 

impactou negativamente um dos principais parâmetros para avaliação da qualidade 

espermática, a motilidade (Rurangwa et al., 2004; Awad et al., 2011; Hidayatullah et al., 2021). 

A queda da motilidade encontrada no presente trabalho, é consistente com a redução de 

motilidade vista para ratos (Sahu et al., 2023) e camundongos (Shi et al., 2017) após tratamento 

com o BPS. Ademais, a exposição com o BPS afetou outro parâmetro da cinética dos 

espermatozoides, aumentando a velocidade curvilinear (VCL,µm/s), dada pela velocidade 

ponto a ponto (distância total percorrida) por segundo (Wilson-Leedy & Ingermann, 2007). A 

alteração da cinética dos espermatozoides pode interferir na capacidade do esperma em 

encontrar e fertilizar o oócito (Gallego et al., 2017; Castro et al., 2024). Os primordiais 

determinantes da fertilidade masculina são 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 evidências de que o BPS pode ser capaz de perturbar 

a fertilidade de machos de zebrafish pela deterioração da qualidade do esperma. Até onde 

sabemos, este foi o primeiro trabalho a avaliar os efeitos do BPS na qualidade espermática 

através da cinética dos espermatozoides em peixes. 

Para determinar a viabilidade da prole decorrente de possíveis alterações da informação 

paterna ocasionadas pela exposição ao BPS, examinamos a taxa de eclosão, desenvolvimento 

e sobrevivência dos embriões/larvas (F1) durante 96 h pós-fertilização. Houve acentuado atraso 

nas taxas de eclosão, notável aumento de malformações como ausência de formação de somitos 

e não desprendimento da cauda, além de mortalidade drasticamente elevada, em relação ao 
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grupo controle. Os estágios iniciais de desenvolvimento dos peixes são conhecidos como a 

janela mais suscetíveis aos efeitos de contaminantes ambientais (como os EDCs), mesmo em 

concentrações baixas. Por isso, têm sido frequentemente utilizados como ponto de partida para 

avaliações de toxicidade (Naderi et al., 2014; Gyimah et al, 2021). A suscetibilidade a 

estressores ambientais é ampliada em períodos do desenvolvimento onde a homeostase das vias 

fisiológicas pode ser interrompida, culminando em distúrbios fenotípicos que podem perdurar 

pelo curso da vida do organismo (Hanson & Gluckman, 2014; Gyimah et al., 2021). No entanto, 

a exposição direta de embriões/larvas com BPS por 4 dias, não resultou em diferença 

significativa na eclosão, alteração no desenvolvimento ou na sobrevivência ao longo do período 

avaliado, em comparação ao respectivo grupo controle. Trabalhos prévios encontraram 

alterações morfológicas em embriões/larvas de zebrafish após exposição ao BPS (Moreman et 

al., 2017; Qiu et al., 2018; Gyimah et al., 2021; Qiu et al., 2021). Porém, observando efeitos 

apenas com altas doses distantes de qualquer relevância ambiental (Yamazaki et al., 2015; Qiu 

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

Os dados indicam que em exposição direta à concentração ambientalmente relevante, o 

BPS tem pouca capacidade de perturbar parâmetros de desenvolvimento dos embriões. No 

mais, diferenças nas taxas de sobrevivência de embriões/larvas diretamente expostos ao BPS 

não têm sido relatadas. Juntos, os dados mostram que expor o macho parental ao BPS tem 

consequências de maior gravidade à prole em relação a expor diretamente os embriões/larvas 

ao BPS. Sugerimos que possíveis impactos epigenéticos no desenvolvimento dos gametas 

possam estar subjacentes as alterações observadas na prole (mortalidade dos embriões, redução 

da taxa de eclosão e malformações). Hipótese embasada pela capacidade do BPS em ter 

modulado os genes dnmt5, tet1, kat6a e hdac4, envolvidos em diferentes processos de regulação 

epigenética. Alguns trabalhos propõem que modificações nos níveis de mRNA do esperma, 

como consequência de alterações epigenéticas, podem ser responsáveis por malformações na 

prole após exposição do zebrafish paternal ao BPA (Lombó et al., 2019; Gonzalez Rojo et al 

2019, Lombó & Herráez et al., 2021). Hao e colaboradores 2022, identificaram modificações 

na metilação dos testículos após exposição do macho parental de zebrafish ao BPS. No entanto, 

os possíveis efeitos desta modificação epigenética na prole foram obscurecidos por conta de a 

reprodução ter sido realizada com fêmeas também tratadas. 

Além disso, avaliamos nas larvas F1 e diretamente expostas ao BPS a expressão de 

genes relacionados ao desenvolvimento, as vias estrogênicas e androgênica. Os genes 

relacionados ao desenvolvimento vegfa e wnt8a são conhecidos por desempenhar papel crucial 
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em uma diversidade de processos, incluindo o desenvolvimento embrionário (Gyima et al 

2021). O vegfa é indispensável para o desenvolvimento vascular (Zhu et al., 2017; Chen et al., 

2020). O wnt8 é necessário para a formação do eixo dorsal (Lekven et al., 2005; Hino et al., 

2018). Já o mstn1(Miostatina), também conhecido como GDF-8, é um membro da superfamília 

TGF-β que em peixes teleósteos é expressa em uma série de tecidos como músculos, cérebro, 

olhos, brânquias, intestino, ovários e testículos (Rodgers et al., 2001; Xie et al., 2019). Neste 

estudo, demonstramos que o tratamento do macho parental com BPS interferiu na expressão 

dos genes relacionados ao desenvolvimento vegfa e mstn1 nas larvas F1, em correlação com 

alterações de desenvolvimento e queda de sobrevivência. Todavia, apesar de a exposição direta 

das larvas ao BPS não ter afetado a eclosão, o desenvolvimento e a sobrevivência, impactou a 

expressão de genes relacionados ao desenvolvimento. É possível que os níveis de mRNA dos 

genes mstn1, vegfa e wnt8 não reflitam diretamente a morfologia, mas também sejam 

decorrentes de outras condições não identificadas relacionadas ao tratamento. Além disso, a 

manifestação visível de alterações morfológica nos embriões pode ser decorrente do desbalanço 

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

EDCs podem perturbar o desenvolvimento sexual do zebrafish, promovendo 

feminilização ou masculinização (Santos et al., 2017), evidências indicam que o BPA induz 

feminilização durante o desenvolvimento das gônadas de diversos organismos (Crain et al., 

2007). De modo similar, o BPS apresentou viés para a feminilização durante o desenvolvimento 

embrionário do zebrafish (Naderi et al., 2014). Dito isto, também quantificamos a expressão de 

genes utilizados para estimar atividade estrogênica nas larvas: receptor de estrógeno (esr1), 

Aromatase B (cyp19a1b) e vitelogenina (vgt1) (Schiller et al., 2014; Guo et al., 2017). Nenhum 

destes genes foi modulado na F1, sugerindo baixa capacidade do BPS em promover atividade 

estrogênica de uma geração a outra, quando atuando apenas na informação paterna. Destacamos 

a não alteração dos genes e cyp19a1b e vgt1, amplamente utilizado em peixes machos como 

biomarcadores para exposição a compostos estrogênicos e xenoestrogênicos. (Sumpter & 

Jobling, 1995; Brion et al., 2012; Chow et al., 2013, Schiller et al., 2014; Cano-Nicolau et al., 

2016). No entanto, ocorreu forte estímulo da expressão do gene hsd11b2, envolvido na síntese 

de andrógenos, como a produção de 11-KT (Baker et al., 2010, Feswick et al., 2014; Tovo-Neto 

et al., 2020; Fang et al., 2022). Sugerindo efeito androgênico nas larvas F1. Contudo, maiores 

análises são necessárias para averiguar esta hipótese.  

Durante o desenvolvimento embrionário, mesmo em concentrações baixas, hormônios 

endógenos (como hormônios esteroidais) exercem papéis cruciais durante a diferenciação 
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sexual (Naderi et al., 2014). Estudos prévios mostraram que a exposição direta ao BPS durante 

o período de desenvolvimento embrionário do zebrafish apresenta potencial efeito estrogênico, 

seja por desbalanço hormonal, elevando 17β-estradiol e vitellogenin (VTG), 

concomitantemente a redução de testosterona (Naderi et al., 2014), ou induzindo atividade 

estrogênica em zebrafish transgênico responsivo ao estrógeno Tg (ERE: Gal4ff) (UAS: GFP) 

(Moreman et al., 2017). Aqui, os embriões diretamente expostos ao BPS estimularam todos os 

genes relacionados ao estrógeno avaliados (esr1, cyp19a1b e vgt1), e não modularam o gene 

hsd11b2. Juntos, os dados indicam que a exposição direta dos embriões/larvas ao BPS estimula 

a atividade estrogênica, ao contrário do observado nas larvas F1, oriundas do tratamento do 

macho parental exposto ao BPS.  

Até onde sabemos, pela primeira vez, os impactos da exposição ao BPS na informação 

paterna sobre a taxa de sobrevivência, eclosão, desenvolvimento e expressão gênica dos 

embriões/larvas (F1) em peixes foi demonstrado. Previamente, apenas alterações no 

desenvolvimento dos embriões/larvas resultantes do cruzamento de machos e fêmeas 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 visão mais clara das consequências do BPS na 

informação paterna pós-fertilização sobre a viabilidade dos embriões. Questão de suma 

importância, dado que o gameta masculino não pode mais ser visto apenas como um mero vetor 

do genoma paterno (Miller & Ostermeier, 2006).  

 

Conclusão 

De forma inédita, um efeito androgênico do BPS em peixes foi relatado, elevando o 11-KT e 

estimulando a produção de espermatozoides, em oposição aos impactos anteriores descritos 

para o BPS na literatura. No entanto, este impacto não se refletiu na qualidade espermática e na 

viabilidade dos embriões, que foram prejudicados. Efeitos estrogênicos não foram identificados 

nos adultos expostos e nas larvas F1. Entretanto, as larvas diretamente expostas apresentaram 

aumento da expressão de genes marcadores de atividade estrogênica. Por fim, este estudo 

encontrou efeito intergeracional do BPS na informação paterna, evidenciando que expor o 

macho parental ao BPS teve maior influência no desenvolvimento e sobrevivência dos embriões 

em relação ao observado na exposição direta ao BPS. Os resultados sugerem que o potencial 

do BPS como desregulador endócrino não deve ser minimizado, ampliando o debate sobre a 

viabilidade do BPS como alternativo ao uso do BPA. 
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Bisfenol-AF (BPAF) desregula a 

espermatogênese, reduz a qualidade 

espermática, e afeta a eclosão e a 

sobrevivência dos embriões de modo 

intergeracional em zebrafish (Danio 

rerio)  
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Resumo 

O plastificante Bisfenol AF (BPAF) é um contaminante de preocupação emergente, empregado 

na produção industrial devido a sua alta estabilidade térmica e química. No entanto, constitui 

uma ameaça à saúde pública e a diferentes ecossistemas. O BPAF é um desregulador endócrino 

xenoestrogênico, podendo interferir com o eixo HPG (Hipotálamo-pituitária-gonadal) e 

desregular a síntese de esteroides. Neste estudo, machos adultos de zebrafish foram expostos à 

concentração ambientalmente relevante de BPAF (0,15 µg/L) por 14 dias. Os efeitos na síntese 

de 11-KT, espermatogênese e qualidade espermática foram determinados. Além disso, 

investigamos possíveis impactos do BPAF na informação paterna, realizando reprodução com 

fêmeas não tratadas, onde avaliamos efeitos intergeracionais, como atraso nas taxas de eclosão, 

malformações, queda de sobrevivência e alterações de expressão gênica da prole (F1). 

Adicionalmente, os mesmos parâmetros foram investigados em embriões diretamente expostos 

ao BPAF (0,15 µg/L). O BPAF estimulou a diferenciação dos cistos espermatogênicos, 

aumentando os cistos meióticos (espermatócitos; Spc) e pós-meióticos (espermátides; Spt), 

concomitantemente ao aumento da expressão do gene marcador de prófase da meiose (sycp3l). 

No entanto, a diferenciação vista na espermatogênese não parece ter sido mediada por 11-KT, 

que não sofreu alteração de concentração tanto nos níveis plasmáticos, como nos testículos. A 

exposição ao BPAF estimulou nos testículos uma variedade de genes envolvidos em regulação 

epigenética (tet1, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) e reduziu acentuadamente a motilidade dos 

espermatozoides. Na prole F1, há evidências de modificação da informação paterna, ocorrendo 

elevado atraso nas taxas de eclosão, aumento de mortalidade e estímulo dos níveis de mRNA 

dos genes vegfa e cyp19a1b após 96 hpf. Da mesma forma, os embriões/larvas diretamente 

expostos ao BPAF apresentaram atraso na taxa eclosão (em 72h), aumento da mortalidade e 

forte alteração de expressão gênica, desregulando genes relacionados ao desenvolvimento 

(mstn1, vegta e wnt8), estrógeno (esr1, cyp19a1b e vgt1) e andrógeno (hsd11β2). 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. Introdução 

O bisfenol AF (4,4′ hexafluoroisopropylidene) difenol; BPAF) é um plastificante 

substituto ao BPA (BPA-free) (Arancio et al., 2019a; Arancio et al., 2019b), utilizado em 

aplicações especializadas, como resinas de fluoropolímero. Empregado na produção industrial 

devido a sua alta estabilidade térmica e química, que o torna adequado para o uso em materiais 

que demandam elevada resistência e performance, como certos tipos de plásticos e embalagens 

para alimentos processados em altas temperaturas, eletrônicos e fibra ótica (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 ameaça à saúde pública e a diferentes 

ecossistemas (Pan et al., 2020; Krzyminska et al., 2023; Chen et al., 2024; Xue et al., 2024). O 

BPAF já 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 orgânicos (incluindo o BPA e seus análogos) avaliados, o BPAF foi o mais 

detectado em água de torneira e garrafas d’água comercializadas em diferentes localidades da 

Itália, estando presente em 67,5 % das amostras em uma concentração média de 387,21 ng/L. 

Quanto a presença ambiental, o BPAF já 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 águas de 

superfícies, como rios (Yang et 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 aquáticos, o BPAF foi detectado em níveis baixos, geralmente 

inferiores a 1 ng/L (Arancio et al., 2019a). No entanto, concentrações 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) já foram reportadas em lago, rio, lago urbano e rio próximo a um parque industrial, 

respectivamente. O BPAF é difícil de degradar no ambiente natural (Chen et al., 2024), 

possuindo maior resistência a biodegradação em relação ao BPA (Yang et al., 2019; Frankowski 

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

O BPAF é considerado um contaminante ambiental de preocupação emergente (Cesen 

et al., 2019; Chen et al., 2020a), um desregulador endócrino (EDC) dada a sua capacidade de 

se ligar aos receptores de estrógeno (Kitamura et al., 2005; Li et al., 2012; Mu et al., 2018; 

Okazaki et al., 2018), sendo, portanto, um composto xenoestrogênico (Xue et al., 2024; 

Boychenko et al., 2024). A reprodução em peixes é controlada pelo eixo hipotalâmico-
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hipofisário-gonadal (HPG) através de interações coordenadas de hormônios, incluindo os 

hormônios esteroides sexuais produzidos pelas gônadas (Ma et al., 2012; Ji et al., 2013; Baht 

et al., 2021).  O BPAF pode interferir com a síntese de hormônios esteroides, desregulando a 

produção de estrógenos e andrógenos (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 reprodução. Em camundongos, o BPAF prejudica a espermatogênese, 

exibindo toxicidade nas espermatogônias (Liang et al., 2017) ou reduzindo a contagem 

espermática (Wu et al., 2019; Xue et al., 2023). Porém, em peixes, estudos que busquem 

esclarecer os efeitos do BPAF na espermatogênese e na qualidade espermática são incipientes. 

Além disso, a espermatogênese depende de mecanismos epigenéticos, cuja desregulação pode 

ter consequências para a prole (Hazzouri et al., 2000; Jirle & Skinner (2007); Strazzullo et al., 

2017; Champroux et al., 2018; Gonzalez-Rojo et al., 2019; Zhang et al., 2024). Sendo assim, 

os efeitos do BPAF sobre a regulação epigenética das células germinativas e suas consequências 

para a próxima geração também precisam ser melhor compreendidos.  

O presente estudo teve como objetivo avaliar os efeitos do BPAF na reprodução de 

machos de zebrafish, utilizando quantificação hormonal (11-KT), análises histomorfométricas 

e de expressão genica dos testículos, contagem espermática, qualidade do esperma (cinética dos 

espermatozoides) e avaliação de possíveis efeitos na informação paterna através da reprodução 

com fêmeas não tratadas. Os impactos nos embriões/larvas da geração seguinte (F1) foram 

analisados através da eclosão, desenvolvimento, sobrevivência e expressão gênica. Além disso, 

embriões/larvas diretamente expostos ao BPAF foram examinados para os mesmos parâmetros.  

 

2. Material e métodos 

2.1 Animais  

Machos adultos de zebrafish (Danio rerio) foram criados e mantidos no biotério de 

organismos aquáticos do Departamento de Biologia Estrutural e Funcional, Instituto de 

Biociências, UNESP (Botucatu, Brasil) e Department of Biological Sciences, University of 

Calgary (Calgary, Alberta, Canadá). Os peixes foram alojados em tanques de 6 litros em um 

sistema de recirculação de água, mantidos a uma temperatura constante de 28 °C e submetidos 

a um fotoperíodo controlado de 14 horas de luz e 10 horas de escuro. Os parâmetros como 

salinidade, pH, oxigênio dissolvido e amônia foram monitorados diariamente. Os peixes foram 

alimentados duas vezes ao dia com uma dieta de ração seca comercial (Zeigler®). Todas as 
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práticas de manejo e experimentação seguiram as diretrizes estabelecidas pela legislação 

brasileira, regulamentadas pelo Conselho Nacional de Controle de Experimentação Animal 

(CONCEA, 2023) e pelos Princípios Éticos em Pesquisa Animal da UNESP (Protocolo 

6605200721-CEUA) e diretrizes da University of Calgary Care. 

 

2.2 Químicos 

O bisfenol AF (4,4′ hexafluoroisopropylidene) difenol; BPAF, 99% de pureza) foi 

adquirido pela Sigma-Aldrich (St. Louis, USA) e diluído em Dimetilsulfóxido (DMSO) 

conforme instrução do fabricante. A concentração de 0,15 µg/L de BPAF já foi encontrada em 

ambientes aquáticos naturais (Song et al., 2012; Yan et al., 2014a; Russo et al., 2021); além 

disso, sua relevância ambiental é respaldada por referências prévias onde constam 

concentrações 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 à concentração nominal 

ambientalmente relevante do BPAF (0,15 µg/L) ou ao controle DMSO (0,00001% v/v) diluídos 

na água dos aquários por 14 dias, período que abrange dois ciclos espermatogênicos (Leal et 

al., 2009a). Os zebrafish foram alojados em aquários de 10 L, com 12 animais por aquário em 

um sistema semi-estático; onde a água 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 ração comercial (Pentair Aquatic Habitats, Florida, USA), 

e os parâmetros da água (amônia, oxigênio, pH) foram monitorados e controlados diariamente. 

Após 14 dias, 84 animais foram eutanasiados por imersão em solução de Benzocaína a 0,1%, 

para as análises de quantificação hormonal (11-KT), de expressão gênica e histomorfometria 

dos testículos, contagem de espermatozoides e qualidade espermática. Para obtenção dos 

embriões, 6 machos adultos tratados com BPAF foram reproduzidos com fêmeas não tratadas 

na proporção 2:1 (machos: fêmeas). Adicionalmente, 6 machos controle (DMSO) também 

foram reproduzidos com fêmeas não tratadas; as reproduções foram realizadas em três aquários 
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em replicata para cada grupo. Após a reprodução, os embriões viáveis foram coletados e 

distribuídos em placas de 24 poços (1 embrião por poço) contendo 1 mL de meio de cultura 

para embrião (Hank's medium https://www.zfin.org/zf_info/zfbook/chapt10.html#hank1) e 

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

meio de cultura foi completamente renovado a cada 24 horas durante o período de análise. Os 

embriões foram submetidos a análise de eclosão, desenvolvimento e sobrevivência conforme 

protocolo adaptado do FET teste (OECD, 236). Após esta etapa, as larvas F1 foram 

imediatamente congelados a -80°C para análise de expressão gênica, sendo 6 pools de 10 

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

 

2.3.2 Embriões/larvas diretamente expostos ao BPAF 

Machos e fêmeas de zebrafish não expostos foram reproduzidos na proporção de 2:1 

(machos: fêmeas) em três aquários em replicata para cada grupo. Os embriões resultantes foram 

distribuídos em placas de 24 poços (um embrião por poço) contendo 1 mL de meio de cultura 

para embriões (Hank's medium) e mantidos a 28°C. Os embriões foram tratados com 0,15 µg/L 

de BPAF ou DMSO (0,00001% v/v) (n=100 para cada condição experimental) por 96 horas; o 

meio de cultura foi completamente substituído a cada 24 horas com renovação dos tratamentos 

ao longo do período de análise. Os embriões foram submetidos à análise de eclosão, 

desenvolvimento e sobrevivência seguindo o protocolo adaptado do FET teste (OECD, 236). 

Após esta fase, as larvas foram imediatamente congeladas a -80°C para análise de expressão 

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

 

2.4 Quantificação do 11-KT no plasma 

Após 14 dias de exposição, zebrafish machos dos grupos BPAF e controle (n= 8 por 

condição) foram eutanasiados, e amostras de sangue foram coletadas através do corte do 

pedúnculo caudal usando seringas heparinizadas. O plasma foi isolado por centrifugação à 4°C 

por 15 min a 800 x g. Os níveis plasmáticos de 11-KT foram quantificados individualmente por 

ensaio imunoenzimático (ELISA) utilizando kit comercial (Cayman Chemical, Ann Arbor, 

USA) conforme instruções do fabricante. Os resultados foram expressos como nanograma de 

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

Para avaliar a liberação de 11-KT pelos testículos, machos dos grupos BPAF e controle 

(n= 8 por condição) foram eutanasiados após 14 dias de exposição, e seus testículos extraídos 

e cultivados através de um método de cultura de órgãos descrito anteriormente (Leal et al., 

2009b). Cada testículo de zebrafish foi colocado sobre uma membrana de nitrocelulose (0,25 

cm2, 25μm de espessura e 0,22 μm de porosidade) no topo de um cilindro de agarose (1,5% 

p/v, solução de Ringer, pH 7,4) e colocado em uma placa de 24 poços contendo 1 mL de meio 

de cultura (L-15). Um dos testículos (grupo BPAF ou controle) foi incubado em presença 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 liberação de 11-KT em peixes (Ohta et al., 

2007, Skaar et al., 2011; Fallah et al., 2021) e foi utilizado como controle positivo a liberação 

do 11-KT no meio de cultura. Após às 48 h, os testículos foram pesados individualmente, e o 

meio de cultura foi coletado e processado para quantificação do 11-KT liberado pelos testículos 

conforme descrito anteriormente (Cavaco et al., 1998). Os níveis de 11-KT liberados no meio 

de cultura foram quantificados por ensaio imunoenzimático (ELISA) utilizando o kit comercial 

(Cayman Chemical), seguindo as instruções do fabricante, e expressos como ng de 11-KT/mg 

de testículos.  

 

2.6 Análises histomorfométricas dos testículos  

Testículos de zebrafish (n = 8 para cada condição experimental) foram fixados overnight 

em Karnovisky (Glutaraldeído 4% paraformaldaído 8% em tampão fosfato pH 7.2) 

desidratados, incluídos em Technovit (7100-Heraeus Kulzer, Wehrheim, Alemanha), 

seccionados em cortes de 3μm de espessura (não seriados), e corados com azul de toluidina 

0,1% para quantificação dos diferentes tipos de cistos de células germinativas. As lâminas 

histológicas foram fotografadas na objetiva de 100x do microscópio de luz de alta resolução 

(Leica DM600 BD, Leica Microsystems, Wetzlar, Germany) equipado com uma câmera JVC e 

um computador com o programa Leica QWIN. Imagens dos testículos de cinco campos não 

sobrepostos escolhidos aleatoriamente por animal (n = 8 lâminas por grupo) foram analisados 

quantitativamente. A análise foi realizada utilizando uma grade de 540 interseções e com base 

no número de pontos contados sobre os diferentes tipos de células germinativas investigados: 
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espermatogônia tipo A indiferenciada (Aund), espermatogônia tipo A diferenciada (Adiff), 

espermatogônia tipo B (SpgB), espermatócitos (Spc) e espermátides (Spt) (Fallah et al., 2021, 

Rodrigues et al., 2021). Critérios estabelecidos na literatura para células germinativas de 

zebrafish, como tamanho do núcleo, número de células germinativas por cisto e compactação 

da cromatina, foram utilizados para análise (Leal et al., 2009a; Schulz et al., 2010; Morais et 

al., 2013). A proporção de área ocupada pelos diferentes tipos de cistos germinativos foi 

representada como fold-change em relação ao grupo controle. Para quantificar o número 

relativo de espermatozoides por testículo, imagens histológicas dos testículos foram analisadas 

em software ImageJ (NIH, Maryland, EUA). Foram utilizados 20 campos não sobrepostos 

escolhidos aleatoriamente (objetiva de 100x) por lâmina histológica (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. Após contar todos os 

espermatozoides por campo, calculou-se a média dos 20 campos e os valores foram expressos 

como fold-change em relação ao grupo controle.   

 

2.7 Análise de expressão gênica por PCR quantitativo em tempo real (qPCR)  

O RNA total (n = 8 para cada condição experimental) foi extraído utilizando o reagente 

comercial Trizol™ (Invitrogen, Carlsbad, CA, Unites States) conforme as instruções do 

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

reações de qPCR foram realizadas utilizando 10 μL de 2x SYBR-Green Universal Master Mix, 

2 μL de primer forward (1125 nM), 2 μL de primer reverse (1125 nM), 1 μL de água DEPC, 

e 5 μL of cDNA. Os níveis de mRNA dos genes marcadores de espermatogônias pou5f3 (POU 

domain, class 5, transcription factor 3), nanog (nanog homeobox), dazl (deleted in azoospermia-

like); e marcador de prófase da meiose sycp3l (synaptonemal complex protein 3) foram 

avaliados. Além disso, também quantificamos a expressão gênica de enzimas da via 

esteroidogênica, cyp19a1a (cytochrome P450, family 19, subfamily A, polypeptide 

1a), star (steroidogenic acute regulatory) e cyp17a1a (17α-hydroxylase/17,20 lyase/17,20 

desmolase); receptores de estrógeno, esr1, esr2a; e genes de regulação epigenética, dnmt5 

(DNA (cytosine-5)-methyltransferase beta, duplicate b.3) , tet1 (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 níveis de mRNA 
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dos genes relacionados ao desenvolvimento, mstn1 (Myostatin), vegfa (vascular endothelial 

growth factor A) e wnt8 (protein Wnt-8a); estrógeno, esr1, cyp19a1b (cytochrome P450, family 

19, subfamily A, polypeptide 1b) e vgt1(vitellogenin 1); e andrógeno hsd11β2 (hydroxysteroid 

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

utilizando o gene β-actina como referência, considerado seus níveis de expressão estáveis 

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

ao grupo controle (como fold induction), usando o método 2-(ΔΔCT). Os primers (Tabela 1) 

foram desenhados de acordo com as sequências genéticas do zebrafish disponíveis no GenBank 

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

 

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

β-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  

cyp17a1  GGGAGGCCACGGACTGTTA  FW NM_212806.3 

 CCATGTGGAACTGTAGTCAGCAA  Rv  

sycp3l  AGAAGCTGACCCAAGATCATTCC  FW BC115343 

 AGCTTCAGTTGCTGGCGAAA  Rv  

esr1  GGTCCAGTGTGGTGTCCTCT  FW NM_152959.1 

 AGAAAGCTTTGCATCCCTCA  Rv  

esr2a  GCCGACTCCGAAAGTGCTAT  FW NM_180966.2 

 AGTGATATGCGCACCACCTC  Rv  

dnmt5  TCATTGACTTGGGGGAAGAG  FW AB196916.1 

 GCTGCTGCTGCACTTATCAT  Rv  

tet1  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  

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/
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hdac4  TGTGTTTCTGCTTTGCTTGG  FW NM_001123312.4 

 GTGACCGTCTCTGCCTCTTC  Rv  

mstn1 GTCCGGTGCGTGGTGAGGTTC FW AF540956.1 

 AGCTCGCTTTCCTCCGTGGC Rv  

vegfa TGCTCCTGCAAATTCACACAA FW NM_131408.3 

 ATCTTGGCTTTCACATCTGCAA Rv  

wnt8 GGACTACATGGAACTGAAGG FW KM655723.1 

 CTGTCTCAATCCTCCTCTCTT Rv  

esr1 ACTCTCACCCATGTACCCTAAGG FW NM_152959.1 

 CGGGTAGTATCCCACTGAAGC Rv  

cyp19a1b AAAGAGTTACTAATAAAGATCCACCGGTA

T 

FW AF226619.1 

 TCCACAAGCTTTCCCATTTCA Rv  

vgt1 AACGAACAGCGAGAAAGAGATTG FW NM_170767 

 GATGGGAACAGCGACAGGA RW  

hsd11β2 

 

GGGGGTCAAAGTTTCCACTA  

TGGAAGAGCTCCTTGGTCTC  

FW 

Rv 

NM_212720.2 

 

2.8 Análise da qualidade espermática 

Zebrafish machos dos grupos BPAF e controle (n= 10 por condição) foram eutanasiados 

e seus testículos dissecados. Os testículos foram imersos em solução salina balanceada de Hank 

(HBSS) para auxiliar na liberação do esperma (Chen et al., 2017) e mantê-lo inativado (Babiak 

et al., 2012). Além disso, os testículos foram gentilmente fragmentados com o auxílio de uma 

pinça para facilitar a dissociação do sêmen. O sêmen foi então utilizado para a análise da 

qualidade espermática. Para tanto, as amostras foram então diluídas em água Miliq para 

ativação espermática (proporção 1 µL de sêmen para 2 µL de água) e pipetadas em câmara de 

Neubauer espelhada (0,1 mm profundidade), coberta por lamínula de vidro (24x24mm) 

(Sanches et al., 2013). A câmara foi rapidamente levada ao microscópio de luz trinocular 

(Solarist Bel) previamente focado em objetiva de 10x acoplado com uma câmera 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 então gravados vídeos 

(100 frames por segundo) para a realização das análises dos parâmetros computadorizados 

conforme procedimentos detalhados por Sanches e colaboradores (2013), utilizando o software 

livre ImageJ/plugin CASA. Foram avaliados o número total de espermatozoides e os 

parâmetros 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 Análise de eclosão, desenvolvimento e sobrevivência dos embriões (FET) teste 

adaptado 

Os embriões/larvas foram analisados utilizando uma da lupa Olympus mcv10 com 

auxílio de lentes X-citem120 LED por 96h. A cada 24h, foram avaliados diferentes parâmetros 

morfológicos que indicam dano ao embrião e potencial letalidade, incluindo: Coagulação dos 

ovos fertilizados, ausência da formação de somitos, não separação da cauda do saco vitelínico, 

perda dos batimentos cardíacos (a partir de 48h), deformidades da coluna espinhal, e presença 

de edema de saco vitelínico e pericárdico (adaptado de OECD 236, Fish Embryo Acute 

Toxicity, FET, Test). Também foram observadas as taxas de eclosão (a partir de 48h) definidas 

por: Taxa de eclosão (%) = (número de embriões eclodidos/total de embriões) x 100. Além 

disso, a taxa de mortalidade foi determinada pela soma dos embriões coagulados ou com perda 

de batimento cardíaco ao longo das 96h. 

 

2.10 Análises estatísticas  

Todos os dados foram submetidos ao teste de normalidade Shapiro-Wilk, seguido de 

Teste de variância e homogeneidade de Bartlett. A comparação entre os grupos para a 

quantificação do 11-KT no plasma foi realizada por teste t não pareado, enquanto a comparação 

da liberação de 11-KT pelos testículos dos diferentes grupos/condições experimentais se deu 

pelo teste one-way ANOVA seguido por Student-Newman-Keuls. Diferenças significativas 

entre os dois grupos na histomorfometria e expressão gênica foram identificadas usando o teste 

t não pareado (p < 0,05). Os parâmetros da qualidade espermática gerados pelo software 

ImageJ/plugin CASA foram comparados entre os grupos por meio do teste t não pareado. Os 

dados de eclosão e desenvolvimento dos embriões foram comparados entre os grupos pelo teste 

não paramétrico Mann-Whitney. Para a análise de sobrevivência, foi construída a curva Kaplan-

Meier e a comparação entre os grupos se deu pelo teste não paramétrico log-rank (Mantel cox). 

Os dados foram apresentados como média ± SEM (erro padrão da média). Para todas as 

análises estatísticas utilizamos o software GraphPad Prism (versão 4.0; GraphPad Software, 

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

 

http://www.graphpad.com/
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3. Resultados  

3.1 Efeito do BPAF na concentração do 11-Ketotestosterona (11-KT) do zebrafish 

Para avaliar o impacto do BPAF na produção de andrógeno, medimos a concentração 

plasmática de 11-KT após a exposição ao BPAF (Fig 1A) e a liberação de andrógenos pelos 

testículos dos animais expostos no meio de cultura (Fig 1B). Vimos que o tratamento com BPAF 

não afetou as concentrações plasmáticas de 11-KT, (Fig 1A) nem a sua liberação pelos testículos 

(Fig 1B). A incubação dos testículos do grupo controle com Fsh estimulou a liberação de 11-

KT em relação ao controle (Fig 1B). No entanto, a incubação dos testículos expostos ao BPAF 

in vivo com Fsh não apresentou diferença significativa em relação aos demais grupos. 

Mostrando que o tratamento com BPAF in vivo atenuou a produção de 11-KT estimulada pelo 

Fsh.  

 

Fig. 1. Quantificação do 11-KT após exposição ao BPAF. (A) Níveis plasmáticos de 11-Ketotestosterona (11-

KT) (ng/mL de plasma) em machos de zebrafish após 14 dias de exposição ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 

µg/L). (B) Liberação de 11-KT de explantes testiculares (ex vivo) de zebrafish previamente tratados com DMSO 

ou BPAF (0,15 µg/L) por 14 dias. Testículos incubados em meio de cultura (L-15) em presença ou ausência de Fsh 

(200 ng/ml) por 48 h.  As barras representam a média ± SEM (n = 8). (NS) sem diferença significativa. Letras 

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

 

3.2 Análise histomorfométrica dos efeitos do BPAF na espermatogênese do zebrafish 

O tratamento com BPAF promoveu o aumento significativo da proporção de área 

ocupada por espermatócitos (Spc) e espermátides (Spt) em relação ao grupo controle, indicando 

estímulo dos estágios finais da espermatogênese (Fig 2A). No entanto, a quantificação do 

número relativo de espermatozoides não apresentou diferença significativa após o tratamento 
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com BPAF (Fig 2B). Além disso, a área ocupada pelos cistos de espermatogônias (Aund, Adiff  e 

SpgB) não foi afetada. 

 

Fig. 2. Análises histomorfométricas dos testículos após exposição ao BPAF. (A) Proporção de área de superfície 

ocupada por cistos espermatogênicos do zebrafish após 14 dias de exposição ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 

µg/L). Cistos de espermatogônia tipo A indiferenciada (Aund), espermatogônia tipo A diferenciada (Adiff), 

espermatogônia tipo B (SpgB), espermatócito primário (Spc) e espermátides (Spt). Dados representados como fold 

change do grupo controle. (B) Número de espermatozoides por campo obtidos através do IMAGEJ Software. Os 

resultados estão expressos na forma de média ± erro padrão (n=6). (*) representa diferença significativa observada 

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

 

3.3 Análise de expressão gênica dos efeitos do BPAF na espermatogênese do zebrafish 

O BPAF modulou a expressão gênica dos testículos de zebrafish após os 14 dias de 

exposição em relação ao grupo controle (Fig 3A-D). A expressão dos genes marcadores de 

espermatogônias (pou5f3, nanog e dazl) não foram afetados pelo tratamento (Fig 3A). Por outro 

lado, a exposição ao BPAF induziu a transcrição do gene sycp3l (marcador de espermatócito 

primário) (Fig 3A). Entre as enzimas esteroidogênicas avaliadas, houve aumento da expressão 

do gene cyp19a1a (Fig 3B). Não sofreram alteração de expressão gênica os receptores de 

estrógeno (esr1 e esr2a) (Fig 3C). A exposição ao BPAF também modulou os níveis de mRNA 

das enzimas de regulação epigenética, estimulando a expressão de tet1, ezh2, kdm6b, kat6a e 

hdac4 (Fig 3D). 
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Fig. 3. Análise de expressão gênica dos testículos após exposição ao BPAF. (A) Expressão relativa dos genes 

marcadores de células germinativas (pou5f3, nanog, dazl e scyp3l), enzimas de esteroidogênese (cyp19a1a, star, 

cyp17a1), receptores de estrógeno (esr1, esr2a), e regulação epigenética (dnmt5, tet1, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4) 

em testículos de zebrafish após 14 dias exposição ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 µg/L). Os Cts foram 

normalizados pelo gene de referência (β- actina) e expressos relativos ao grupo controle (DMSO). Os dados estão 

apresentados com a média ± erro padrão (n=8) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha 

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

 

3.4 Efeitos do BPAF na qualidade espermática dos zebrafish  

A exposição de machos de zebrafish ao BPAF reduziu a qualidade espermática em 

relação ao grupo controle, diminuindo drasticamente a motilidade (MOT) dos espermatozoides 
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(Fig. 4B). No entanto, a produção de espermatozoides (Fig 4A) e os parâmetros de velocidade 

avaliados, velocidade curvilinear (VCL) (Fig 4C), velocidade média de deslocamento (VAP) 

(Fig 4D) e velocidade em linha reta (VSL) (Fig 4E) não foram impactados. 

 

Fig. 4. Análise de motilidade (COMPUTADORIZADA – CASA) dos espermatozoides após exposição do 

zebrafish ao BPAF. Parâmetros de cinética espermática do zebrafish após 14 dias exposição ao DMSO (controle) 

ou BPAF (0,15 µg/L) determinados pelo software CASA. Foi utilizado H2O como ativador dos espermatozoides 

tanto no grupo controle (DMSO) como no grupo BPAF (0,15 µg/L). (A) Número de espermatozoides (Média), (B) 

Taxa de Motilidade (MOT, %), (C) Velocidade Curvilinear (VCL, µm/s), (D) Velocidade Média de Deslocamento 
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(VAP, µm/s), (E) Velocidade em Linha Reta (VSL, µm/s). Os resultados estão expressos na forma de média ± erro 

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

 

3.5 Efeitos da exposição do macho parental ao BPAF na eclosão, desenvolvimento e 

sobrevivência dos embriões/larvas da geração F1 e diretamente expostos  

A exposição parental ao BPAF resultou em atraso e redução das taxas de eclosão dos 

embriões da geração F1, com taxa final de eclosão de 80% comparado à 95% do grupo controle 

após as 96 h de análise (Fig 5A). Os embriões/larvas diretamente expostos ao BPAF 

apresentaram atraso da taxa de eclosão em 72h, tendo o grupo BPAF taxa de eclosão de 76% 

em relação à 90% do grupo (Fig 6A). Nenhum dos parâmetros de desenvolvimento apresentou 

diferença significativa, tanto na geração F1 (Fig 5 B-F), como nos embriões/larvas diretamente 

expostos ao BPAF (Fig 6 B-E), em relação aos seus respectivos controles. Além disso, nas 

larvas diretamente expostas ao BPAF, nenhum edema de saco vitelínico (0%) foi encontrado.  
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Fig. 5.  Efeitos na eclosão e desenvolvimento de embriões/larvas de zebrafish. (A) Eclosão das larvas (F1) 

originadas da reprodução do macho parental exposto ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 µg/L). (B-F) 

Desenvolvimento dos embriões/larvas (F1) após 96h em meio embriônico. (B) ausência de formação de somitos 

(C) não desprendimento da cauda (D) edema pericárdico (E) deformidade da coluna espinhal (F) edema de saco 

vitelínico. Foram analisados os seguintes parâmetros de alteração de desenvolvimento: ausência da formação de 

somitos, não desprendimento da cauda, edema pericárdico, edema do saco vitelínico e deformidade da coluna 
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espinhal. Os resultados estão expressos na forma de média ± erro padrão (n=100). (**) e (****) representa 

diferença significativa com p<0,01 e p<0,0001, respectivamente. (NS) sem diferença significativa. 

 

Fig. 6.  Efeitos na eclosão e desenvolvimento de embriões/larvas de zebrafish. (A) Eclosão das larvas 

diretamente expostas ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 µg/L) após 96h pós-fertilização. (B-E) 

Desenvolvimento dos embriões/larvas em meio embriônico. (B) ausência de formação de somitos (C) não 

desprendimento da cauda (D) edema pericárdico (E) deformidade da coluna espinhal. Nas larvas diretamente 

expostas não foram observados edema de saco vitelínico tanto no grupo controle (DMSO) como no grupo tratado 

(BPAF). Foram analisados os seguintes parâmetros de alteração de desenvolvimento: ausência da formação de 

somitos, não desprendimento da cauda, edema pericárdico, edema do saco vitelínico e deformidade da coluna 

espinhal. Os resultados estão expressos na forma de média ± erro padrão (n=100). (**) representa diferença 

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

Quanto as taxas de sobrevivência, a exposição paterna ao BPAF aumentou a mortalidade 

dos embriões/larvas F1 (p < 0,01) ao longo das 96 h de observação (Fig 7A), atingindo 74 % 

de sobrevivência em relação à 93% do grupo controle ao final do período. Da mesma forma, 

nos embriões/larvas diretamente expostos ao BPAF, ocorreu aumento da mortalidade ao longo 
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das 96 h (p < 0,05), alcançando 89% de sobrevivência em relação a 97% do grupo controle (Fig 

7B).  

 

Fig. 7. Curva de sobrevivência dos embriões/larvas de zebrafish geração F1 e diretamente expostas. (A) 

Curva de sobrevivência dos embriões/larvas (F1) originados da reprodução do macho parental exposto ao DMSO 

(controle) ou BPAF (0,15 µg/L) mantidos em meio embriônico e (B) embriões/larvas diretamente expostos ao 

DMSO (controle) ou BPAF (0,15 µg/L) ao longo de 96h pós-fertilização. (*) e (**) representam diferença 

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 Análise de expressão gênica das larvas (F1) e larvas diretamente expostas ao BPAF. 

Avaliamos os níveis de mRNA dos genes relacionados ao desenvolvimento (mstn1, 

vegta e wnt8), estrógeno (esr1, cyp19a1b e vgt1) e andrógeno (hsd11β2) nas larvas da geração 

F1 (Fig 8A) e larvas diretamente expostas ao BPAF (Fig 8B). A exposição parental ao BPAF 

foi capaz de afetar a expressão gênica das larvas F1 aumentando os níveis de mRNA de vegta 

e cyp19a1b em relação ao grupo controle (Fig 8A). As larvas diretamente expostas ao BPAF 

apresentaram forte estímulo de todos os genes avaliados, a exceção do vegta, que foi reprimido 

(Fig 8B). 
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Fig. 8. Análise de expressão gênica das larvas de zebrafish. Expressão relativa dos genes relacionados ao 

desenvolvimento (mstn1, vegfa e wnt8), estrógeno, (esr1, cyp19a1b e vgt1) e andrógeno (hsd11β2) em larvas de 

zebrafish. (A) larvas (F1) originadas da reprodução do macho parental exposto ao DMSO (controle) ou BPAF 

(0,15 µg/L) após 96h em meio embriônico (B) larvas diretamente expostas ao DMSO (controle) ou BPAF (0,15 

µg/L) por 96h pós-fertilização. Os Cts foram normalizados pelo gene de referência (β- actina) e expressos relativos 

ao grupo controle (DMSO). Os dados estão apresentados com a média ± erro padrão (n= 6 pools de 10 embriões 

por grupo) e como fold induction do controle (DMSO) representado pela linha tracejada. (*), (**) e (****) 

representa diferença significativa com p < 0,05, p < 0,01 e p < 0,0001, respectivamente. (NS) sem diferença 

significativa.  

 

4. Discussão 

 O BPAF é um desregulador endócrino (EDC) de preocupação emergente, com 

capacidade de interferir na síntese de hormônios 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 

redução de testosterona e aumento dos níveis plasmáticos de 17-β estradiol e 11-KT (Shi et al., 

2015; Yang et al., 2016; Meng et al., 2023). O 11-KT é um dos principais hormônios 

androgênicos em peixes teleósteos (De Waal et al 2008; Schulz et al., 2010; Skaar et al., 2011; 

Crespo et al., 2019). Em machos adultos de zebrafish, a exposição a 20 μg/L de BPAF por 28 

dias estimulou 11-KT (Meng et al., 2023). No entanto, no mesmo trabalho, 200 μg/L de BPAF 

por 28 dias não apresentou diferença significativa.  Aqui, nosso estudo revela que o BPAF não 

afetou os níveis plasmáticos de 11-KT nem sua liberação ex vivo pelos testículos dos animais 

expostos. Esses dados reforçam a resposta variável do 11-KT ao BPAF de acordo com a 

concentração.  A produção de 11-KT ex vivo (in vitro) em peixes é estimulada pelo Fsh (Kamei 

et al., 2005; Shulz et al., 2010; Skaar et al., 2011; Fallah et al., 2021). No entanto, a exposição 
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ao BPAF não induziu a liberação de andrógenos mediada pelo Fsh como observado no grupo 

controle. Esse resultado indica uma interferência do BPAF na ação do Fsh.  

 O BPA é conhecido por prejudicar a espermatogênese, perturbando a proporção de cistos 

mais diferenciados, como espermatócitos e espermátides, e diminuindo a produção espermática, 

como reportado em mamíferos (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 et 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 é repressor da espermatogênese, reduzindo a produção 

de espermatozoides (Wu et al., 2019, Xue et al., 2023). No entanto, não identificamos estudos 

que tenham avaliado seus impactos na espermatogênese de peixes, quantificando os cistos 

espermatogênicos ou a produção espermática.  

A análise da proporção de área dos cistos espermatogênicos revelou que o BPAF 

estimulou os estágios finais da espermatogênese, aumentando os cistos meióticos 

(espermatócitos; Spc) e pós-meióticos (espermátides; Spt). Não houve alteração dos cistos 

espermatogoniais (Aund, Adiff e SpgB), alinhado a não modulação de seus genes marcadores 

(pou5f3, nanog, dazl). Juntos, os dados demonstram que o BPAF estimula a diferenciação dos 

cistos espermatogênicos. O aumento da expressão do gene marcador de prófase da meiose 

(sycp3l) (Saito et al 2011; Tovo-Neto et al., 2020; Dai et al., 2021) corrobora este ambiente 

pró-diferenciação e entrada na meiose. Porém, o BPAF não influenciou no número de 

espermatozoides (Spz). Sugerindo um potencial bloqueio no processo de transformação de 

espermátides em espermatozoides.   

A enzima Cyp19a1 (aromatase) está envolvida na síntese de estrógeno através da 

conversão de andrógenos (Tong et al., 2003; Hinfray et al., 2013).  O aumento dos níveis de 

mRNA do gene cyp19a1a sugere ação estrogênica. Dada a não alteração de 11-KT, é possível 

que o estímulo dos estágios meióticos e pós-meióticos esteja associado a testosterona, como 

descrito em mamíferos (Vigier et al., 2004; Walker (2010); Walker (2011). No entanto, tal 

suposição é pouco provável, visto que o 11-KT é o principal indutor da espermatogênese em 

peixes (Miura et al 1991; Cavaco et al., 1998; Miura & Miura., 2003; De Waal et al 2008; 

Zheng et al 2020), não sendo a ação direta da testosterona associada a um papel relevante no 

estimulo na espermatogênese de peixes em relação ao 11-KT (Cavaco et al., 1998; Cavaco et 

al., 2001; Bhat et al., 2021). Além disso, BPAF foi relacionado a redução de testosterona no 
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zebrafish (Shi et al., 2015; Yang et al., 2016; Meng et al., 2023). Desta forma, mecanismos 

ainda não identificados podem estar atuando na ação do BPAF em promover os estágios finais 

da espermatogênese neste trabalho.  

Neste estudo, observamos que o BPAF estimulou uma variedade de genes relacionados 

à regulação epigenética, aumentando os níveis de mRNA dos genes envolvidos nos processos 

de desmetilação do DNA (tet1), metilação de histonas (ezh2), desmetilação de histonas 

(kdm6b), acetilação de histonas (kat6a) e desacetilação de histonas (hdac4). O estímulo 

conjunto das expressões de genes envolvidos em processos opostos, pode sugerir um 

mecanismo de equilíbrio para prevenir o excesso de qualquer um dos mecanismos epigenéticos, 

de modo a manter a homeostase da regulação.  

Tendo em vista que a exposição ao BPAF alterou a expressão de genes envolvidos na 

regulação epigenética, o que pode modificar o transcriptoma do esperma durante a 

espermatogênese, 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 endócrinos, como os bisfenóis, podem 

comprometer a produção 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 

espermática através da produção, motilidade e parâmetros de movimentos (cinética) dos 

espermatozoides. 

Em zebrafish, a exposição ao BPA reduz a motilidade espermática (Chen et al., 2017; 

Silveira et al., 2019; Mostari et al., 2022). Da mesma forma, os resultados da análise da 

qualidade espermática através do software ImageJ/CASA, mostraram que a exposição ao BPAF 

reduziu substancialmente a motilidade, um dos principais parâmetro para avaliação da 

qualidade espermática (Rurangwa et al., 2004; Awad et al., 2011; Kowalski & Cejko, 2019; 

Hidayatullah et al., 2021). A redução da motilidade dos espermatozoides pode comprometer a 

capacidade do esperma de encontrar e fertilizar o oócito (Graham et al., 2001; Nowicka-Bauer 

& Nixon, 2020; Castro et al., 2024). Desta forma, o presente estudo apresenta evidências de 

que o BPAF tem potencial de prejudicar a fertilidade dos machos pela degradação da qualidade 

do esperma. Até onde temos conhecimento, este estudo é pioneiro em investigar os efeitos do 

BPAF na qualidade espermática, analisando a cinética dos espermatozoides em um organismo 

modelo. 
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Para avaliar a viabilidade da prole decorrente de possíveis alterações da informação 

paterna devido à exposição ao BPAF, examinamos a taxa de eclosão, desenvolvimento e 

sobrevivência dos embriões/larvas (F1) durante 96h pós-fertilização. Houve evidente atraso nas 

taxas de eclosão e acentuada mortalidade em relação ao grupo controle. De forma semelhante, 

Meng e colaboradores (2023) encontraram indução de mortalidade nas larvas F1, após machos 

parentais serem exposto a 20, 200 e 500 μg/L de BPAF por 7, 14 ou 21 dias. Evidentemente, a 

exposição aos contaminantes ambientais geram impactos que podem ser transferidos dos 

adultos expostos para a prole e, assim, continuar a ter consequências nos descendentes não 

expostos por gerações. (Zhang et al., 2022).  A maioria dos EDCs tem fortes propriedades 

lipofílicas e hidrofóbicas, que os tornam fáceis 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 transferência direta de contaminantes ambientais 

para as subsequentes gerações foi apenas demonstrada após a reprodução de fêmeas expostas 

(Qiu et al., 2020) ou machos e fêmeas expostos (Shi et al., 2018; Yu et al., 2021). Neste último 

caso, é mais provável que os contaminantes tenham sido transferidos via materna (Shi et al., 

2018), estando presentes no oócito. A escassez de evidências de transferência direta de 

contaminantes via espermatozoides para as gerações seguintes, torna mais plausível que 

mecanismos epigenéticos sejam responsáveis 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 alterações observadas na prole. Proposição fundamentada 

na capacidade do BPAF em ter regulado os genes tet1, ezh2, kdm6b, kat6a e hdac4 nos 

testículos. Estudos indicam que modificações nos níveis de mRNA do esperma, como resultado 

de alterações epigenéticas, podem ser responsáveis por anomalias na prole após exposição do 

zebrafish paternal ao BPA (Lombó et al., 2015; Lombó et al., 2019; Gonzalez Rojo et al 2019, 

Lombó & Herráez et al., 2021). Zhang e colaboradores (2022), demonstraram que a exposição 

paterna de zebrafish a 10 μg/L de BPAF foi capaz de afetar genes de regulação epigenética, 

DNA e RNA metiltransferase, em testículos e ovários da geração F0 e larvas (F1) 120 hpf. Além 

disso, o tratamento reduziu as taxas de eclosão, aumentou a mortalidade e encurtou o 

comprimento corporal das larvas F1.  

A embriogênese dos peixes é amplamente reconhecida como o período mais suscetível 

aos efeitos de contaminantes ambientais, como os EDCs, sendo frequentemente escolhida como 

janela para avaliações de toxicidade (Naderi et al., 2014; Gyimah et al, 2021). Durante esse 
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período crítico de desenvolvimento, a vulnerabilidade a estressores ambientais é exacerbada, 

podendo interromper a homeostase das vias fisiológicas e resultar em distúrbios fenotípicos 

persistentes ao longo da vida do organismo (Hanson & Gluckman, 2014; Gyima et al., 2021). 

A exposição direta de embriões/larvas com BPAF por 4 dias, teve resultado similar, mas em 

menor intensidade, ao observado para as larvas F1. A exposição direta levou a um atraso na 

eclosão das larvas em 72h, não alteração de desenvolvimento e queda de sobrevivência ao longo 

do período avaliado.  

Moreman e colaboradores (2017); Mu e colaboradores (2018) e Gao e colaboradores 

(2022) determinaram através da taxa de letalidade que o BPAF é o bisfenol alternativo ao BPA 

mais tóxico para a sobrevivência dos embriões/larvas de zebrafish, sendo mais tóxico que o 

próprio BPA. Segue o ranking de letalidade (do mais tóxico para o menos tóxico) 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 μg/L por 96h (Meng et al., 2023), 100 e 1000 μg/L 

por 5 dias (Zhang et al., 2022) e 500 μg/L por 96h (Rao et al., 2022), ocorreu redução de 

eclosão, alteração de desenvolvimento e aumento de mortalidade. Porém, as altas concentrações 

citadas acima são relativamente próximas as concentrações letais médias (LC50 = 1, 16 mg/L) 

(Gao et al., 2022), (LC50 = 1,6 mg/L) (Moreman et al., 2017) e (LC50 = 1.95 mg/L) (Mu et al 

2018), concentrações estas distantes de qualquer relevância ambiental (Moreman et al., 2017; 

Liu et al., 2017; Liu et al., 2021; Russo et al., 2021; Chen et al., 2024;  Lai et al., 2024). Neste 

tocante, o presente trabalho se complementa aos anteriores (Moreman et 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 μg/L) e ambientalmente relevante ainda é capaz de impactar 

a eclosão e sobrevivência das larvas. 

Ademais, avaliamos a expressão de genes relacionados ao desenvolvimento, as vias 

estrogênicas e androgênica 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 embrionário (Gyimah et al 2021). O gene vegfa é essencial para a 

vasculogênese (Zhu et al., 2017; Chen et al., 2020b), enquanto o gene wnt8 é necessário para a 

formação do eixo dorsal (Lekven et al., 2005; Hino et al., 2018). O gene mstn1(Miostatina), 

um membro da superfamília TGF-β é expresso em uma diversidade de tecidos em peixes 

teleósteos, incluindo cérebro, olhos, intestino, músculos, brânquias ovários e testículos 

(Rodgers et al., 2001; Xie et al., 2019).  
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Neste estudo, demonstramos que a exposição paterna ao BPAF interferiu na expressão 

do gene relacionado ao desenvolvimento vegfa nas larvas F1. Contudo, embora a exposição 

direta das larvas ao BPAF não tenha afetado o desenvolvimento, esta teve impacto substancial 

na expressão dos genes mstn1, vegfa e wnt8. É possível que os níveis de mRNA dos genes 

mstn1, vegfa e wnt8 não reflitam diretamente a morfologia, mas que as alterações na expressão 

genica encontradas sejam decorrentes de outras ações do BPAF não analisadas, visto que estes 

genes estão envolvidos em diversas funções. Além disso, é possível que as análises 

morfológicas realizadas neste trabalho não tenham conseguido captar outras mudanças 

morfológicas que possam ter ocorrido, mas que não foram contempladas pelos parâmetros 

investigados neste trabalho. 

EDCs podem afetar o desenvolvimento sexual do zebrafish, provocando feminilização 

ou masculinização (Santos et al., 2017). Há evidências de que o BPA induz feminilização 

durante a ontogenia gonadal em diferentes organismos (Crain et al., 2007). De maneira 

semelhante, o BPAF apresentou tendência para a feminilização durante o desenvolvimento das 

gônadas em organismos modelo (Mentor et 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 estímulo da 

atividade estrogênica que o BPA (Song et al., 2014; Moreman et al., 2017; Gao et al., 2022). 

Dito isto, também quantificamos a expressão de genes utilizados para estimar atividade 

estrogênica nas larvas: receptor de estrógeno (esr1), Aromatase B (cyp19a1b) e vitelogenina 

(vgt1) (Schiller et al., 2014; Guo et al., 2017). Nas larvas F1, o estímulo da expressão do gene 

cyp19a1b sugere aumento da atividade estrogênica, sendo mais uma evidência do impacto 

intergeracional do BPAF. 

Durante o desenvolvimento embrionário, hormônios endógenos, como hormônios 

esteroidais, desempenham papéis cruciais durante a diferenciação sexual (McLachlan (2001); 

Naderi et al., 2014). Um estudo anterior mostrou que a exposição direta a 1 e 100 μg/L de BPAF 

durante o período de desenvolvimento embrionário do zebrafish (120 hpf), aumentou a 

produção de 17-β estradiol (Qiu et al., 2021). Aqui, os embriões diretamente expostos ao BPAF 

estimularam todos os genes relacionados ao estrógeno (esr1, cyp19a1b e vgt1) avaliados. Este 

resultado está de acordo com estudos prévios, onde as expressões de cyp19a1b e vgt1 foram 

estimuladas após 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 μM (336 µg/L) por 7 dpf (Gao et al., 2022), respectivamente. 

Adicionalmente, os níveis de mRNA dos genes cyp19a1b e vgt1 também foram estimulados 
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após exposição de larvas de zebrafish a 0,1 (33 μg/L); 0,5 (168 μg/L); 1 (336 μg/L) e 5 (1681 

μg/L) μM de BPAF por 2 dias (Pinto et al., 2019) 

 Desta forma, mostramos que em concentração ambientalmente relevante (0,15 μg/L) e 

consideravelmente inferior as doses referenciadas anteriormente, o BPAF ainda manteve 

capacidade de induzir a expressão dos genes relacionados ao estrógeno, os quais são utilizado 

como biomarcadores (cyp19a1b e vgt1) para exposição a agentes estrogênicos e 

xenoestrogênicos (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 estímulo da expressão do gene hsd11b2, envolvido na síntese de andrógenos, como o 

11-KT (Baker et al., 2010, Feswick et al., 2014; Tovo-Neto et al., 2020; Fang et al., 2022), 

sugere que a exposição direta dos embriões/larvas ao BPAF, pode ter desregulado tanto a 

atividade estrogênica como a androgênica.  

 

Conclusão  

Este estudo revelou pela primeira vez que o BPAF é capaz de afetar a espermatogênese 

e a qualidade espermática do zebrafish, estimulando os cistos meióticos (espermatócitos) e pós-

meióticos (espermátides), além de reduzir drasticamente a motilidade espermática. Porém, o 

BPAF não aumentou o número de espermatozoides, sugerindo um bloqueio no processo 

espermiogenico. Além disso, o estímulo dos cistos mais diferenciados não aparenta ser mediado 

por andrógenos, visto que o principal andrógeno em peixes, o 11-KT, não sofreu alteração 

significativa tanto nos níveis plasmáticos como na liberação pelos testículos. Desta forma, 

mecanismos ainda não identificados podem estar atuando na ação do BPAF nos cistos 

espermatogênicos.  Este estudo encontrou evidências de efeitos intergeracionais do BPAF na 

informação paterna, com uma dose (0,15 μg/L) consideravelmente inferior à utilizada em 

estudos anteriores, resultando em um considerável atraso nas taxas de eclosão, aumento de 

mortalidade e modificação de expressão gênica nas larvas F1. Sugerimos que os impactos 

observados na F1 sejam mediados por modificações epigenéticas ocorridas nas células 

germinativas. Larvas diretamente expostas ao BPAF, apresentaram indício de desregulação da 

atividade estrogênica, estimulando tanto genes relacionados ao estrógeno como ao andrógeno. 

Em suma, o presente trabalho demonstra que o BPAF, em concentração ambientalmente 

relevante, causou danos a parâmetros reprodutivos, à viabilidade da geração F1 e às larvas 

diretamente expostas. Isso ressalta a importância da elucidação dos efeitos do BPAF e seus 
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possíveis 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 

espermatogênese ex vivo e in vivo, modificando os cistos meióticos (Spc) e pós-meióticos (Spt) 

e modulando a expressão de genes marcadores da linhagem germinativa, esteroidogênese e 

genes de regulação epigenética. Nos explantes testiculares, nossos resultados apontaram para 

efeitos do BPS e do BPAF à espermatogênese de forma não monotônica. De forma inédita, um 

efeito androgênico do BPS em peixes foi relatado, elevando o 11-KT e estimulando de forma 

anormal a produção de espermatozoides. No entanto, este impacto não se refletiu na qualidade 

espermática e na viabilidade dos embriões, que foram prejudicados. O BPAF não desregulou a 

produção de 11-KT e de espermatozoides. No entanto, modificou a proporção de cistos 

meióticos e pós-meióticos. Tanto BPS como BPAF mostraram evidências de efeitos 

intergeracionais nas larvas F1, tendo em comum, atraso nas taxas de eclosão, aumento de 

mortalidade e modificação da expressão gênica. Além disso, BPS e BPAF afetaram as larvas 

diretamente expostas, estimulando a expressão de genes de desenvolvimento e marcadores de 

atividade estrogênica. Vale ressaltar, que o BPS e BPAF foram avaliados em concentrações 

ambientalmente relevantes diferentes, não tendo o presente estudo qualquer pretensão 

comparativa entre ambos. Por fim, o presente trabalho questiona a viabilidade dos análogos 

BPS e BPAF como alternativas ao uso do BPA, se alinhando a evidências anteriores que 

apontam ambos como escolhas não confiáveis; este estudo amplia o conhecimento sobre os 

efeitos do BPS e BPAF em peixes, contribuindo para a compreensão dos impactos desses 

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