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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. 

 

 

 

 

KEYWORDS bisphenols, BPA, endocrine, contaminants, epigenetics 



 

SUMÁRIO 

 

1. INTRODUÇÃO GERAL....................................................................................................10 

1.1 Contaminantes ambientais de preocupação emergente.......................................................11  

1.2 Desreguladores endócrinos.................................................................................................12  

1.3 O processo espermatogênico...............................................................................................13 

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

espermatogênese.......................................................................................................................17 

1.5 Bisfenol A (BPA).................................................................................................................21 

1.6 O BPA e seus efeitos como desregulador endócrino e na reprodução masculina...............23 

1.7 O desenvolvimento de substitutos ao BPA.........................................................................24 

1.8 Bisfenol S (BPS).................................................................................................................26 

1.9 O BPS e seus efeitos como desregulador endócrino e na reprodução masculina...............28 

1.10 Bisfenol AF (BPAF)..........................................................................................................29 

1.11 O BPAF e seus efeitos como desregulador endócrino na reprodução masculina.............31 

Zebrafish (D. rerio) como modelo experimental......................................................................33 

Justificativa...............................................................................................................................33 

Objetivo Geral...........................................................................................................................34 

Objetivos específicos................................................................................................................34 

Referências................................................................................................................................36 

CAPÍTULO 1 - Efeitos dos bisfenóis alternativos (BPS e BPAF) na espermatogênese do 

zebrafish (Danio rerio) ex vivo: danos à meiose e desregulação transcricional de genes 

relacionados ao processo espermatogênico e à regulação epigenética.................................46 

Introdução.................................................................................................................................48 

Material e métodos....................................................................................................................50 

Resultados.................................................................................................................................53 

Discussão..................................................................................................................................61 

Conclusão..................................................................................................................................68 

Referências................................................................................................................................69 

CAPÍTULO 2 - 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)............................................................................................................75 

Introdução.................................................................................................................................77 

Material e métodos....................................................................................................................79 

file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762699
file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762700
file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762702
file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762703
file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762704
file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762718
file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762718


 

Resultados.................................................................................................................................86 

Discussão..................................................................................................................................94 

Conclusão................................................................................................................................100 

Referências..............................................................................................................................101 

CAPÍTULO 3 - 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)..........................................................................................................109 

Introdução...............................................................................................................................111 

Material e métodos..................................................................................................................112 

Resultados...............................................................................................................................120 

Discussão................................................................................................................................128 

Conclusão................................................................................................................................134 

Referências..............................................................................................................................136 

CONCLUSÃO GERAL........................................................................................................144 

APÊNDICE............................................................................................................................146 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

file:///C:/Users/ferna/Downloads/Tese_VictorRibeiro_170724_Final2%20(1).docx%23_Toc164762718


10 
 

 

 

 

 

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 



13 

 

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).  



16 

 

 

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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possíveis impactos ao ecossistema, bem como a necessidade de questionarmos sua viabilidade 

como substituto ao BPA.  
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