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Resumo 

O acetaminofeno (ACE) é um dos analgésicos e anti-inflamatórios não esteroides mais 

utilizados no mundo e frequentemente encontrado nos ambientes aquáticos, onde pode atuar 

como desregulador endócrino sobre espécies não alvos como os peixes. A exposição crônica a 

substâncias tóxicas pode provocar alterações epigenéticas por diminuir os níveis de glutationa 

(GSH) e hipometilar o DNA, acarretando possíveis efeitos transgeracionais. O objetivo desse 

trabalho foi analisar os efeitos da exposição a diferentes concentrações de acetaminofeno na 

gametogênese, biologia reprodutiva e metilação do DNA gonadal de Danio rerio na geração 

parental e em sua prole F1 e F2. A gametogênese foi analisada por histologia, morfometria, 

proliferação celular e apoptose. Este estudo também avaliou os níveis de esteroides sexuais e 

prostaglandina E2 (PGE2), expressão gênica para esteroides sexuais e receptores de PGE2, taxa 

de fertilização, qualidade do sêmen, quantidade de DNA metilado e expressão das enzimas que 

metilam e desmetilam o DNA. Nas fêmeas da geração parental (F0), a exposição a 5 e 50 µg/L 

de ACE induziu folículos vitelogênicos maiores e mais abundantes, e aumentou a atresia 

folicular. Nesses tratamentos, os machos apresentaram menor proporção e proliferação de 

espermatogônias indiferenciadas, e maior quantidade de espermatogônias diferenciadas 

TUNEL-positivas, espermátides e espermatozoides, resultando em menor produção 

espermática. O ACE aumentou o 17β-estradiol (E2) e reduziu os níveis de 11-ketotestosterona 

(11-KT) nos testículos, enquanto apenas o E2 aumentou nos ovários. Em ambos os sexos, os 

níveis gonadais de PGE2 foram reduzidos. O ACE a 50 µg/L induziu aumento na expressão 

gênica dos receptores de andrógenos, estrógenos e PGE2 nos ovários, e reduziu a expressão nos 

testículos. Os resultados também mostraram menor produção de ovos e taxa de fertilização a 

partir de 28 dias de exposição com redução da qualidade espermática. O tratamento resultou 

em redução da GSH e expressão de enzimas que metilam o DNA (DNMTs), aumento das 

enzimas que desmetilam o DNA (TETs), o que acarretou hipometilação global do DNA nos 

testículos e ovários da F0. Os ovários da F1 e F2 originados da geração F0 exposta a 50 µg/L 

de ACE, apresentaram menor concentração de E2 e folículos vitelogênicos em menor 

quantidade, o que levou a redução de ovos liberados. Já os testículos da F1 de progenitores 

também expostos à 50 µg/L, apresentaram redução de 11-KT, espermatozoides menos 

abundantes e menor qualidade do sêmen. Os machos F2 não apresentaram alterações 

reprodutivas com o tratamento da F0 ao ACE. Esses resultados demonstraram que o ACE 

prejudica o desempenho reprodutivo do zebrafish, afetando múltiplos parâmetros reprodutivos, 

o que pode ser causado pela ação sinérgica do desequilíbrio dos esteroides sexuais, com redução 



da PGE2 e seus receptores. Além disso, a exposição crônica ao ACE provoca efeitos 

transgeracionais ao induzir alterações epigenéticas na F0 e reduzir a capacidade reprodutiva da 

F1 e F2 do zebrafish. 

 

Palavras-chave: AINES; zebrafish; disruptor endócrino; gônadas; receptores de estrógeno; 

metilação do DNA; efeito transgeracional.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Abstract 

Acetaminophen (ACE) is one of the most widely used analgesics and non-steroidal anti-

inflammatory drugs in the world, and is often found in aquatic environments, where it can act 

as an endocrine disruptor on non-target species such as fish. Chronic exposure to toxic 

substances can cause epigenetic changes by decreasing glutathione (GSH) levels and 

hypomethylating DNA, leading to possible transgenerational effects. The aim of this study was 

to analyze the effects of exposure to different concentrations of acetaminophen on 

gametogenesis, reproductive biology and gonadal DNA methylation of Danio rerio in the 

parental generation and in their F1 and F2 offspring. Gametogenesis was analyzed by histology, 

morphometry, cell proliferation and apoptosis. This study also evaluated levels of sex steroids 

and prostaglandin E2 (PGE2), gene expression for sex steroids and PGE2 receptors, fertilization 

rate, semen quality, amount of methylated DNA and expression of enzymes that methylate and 

demethylate DNA. In females of the parental generation (F0), exposure to 5 and 50 µg/L of 

ACE induced larger and more abundant vitellogenic follicles and increased follicular atresia. 

In these treatments, males showed a lower proportion and proliferation of undifferentiated 

spermatogonia, and a higher proportion of TUNEL-positive differentiated spermatogonia, 

spermatids and spermatozoa, resulting in lower sperm production. ACE increased 17β-estradiol 

(E2) and reduced 11-ketotestosterone (11-KT) levels in testes, while only E2 increased in 

ovaries. In both sexes, gonadal PGE2 levels were reduced. ACE at 50 µg/L induced an increase 

an androgen, estrogen and PGE2 receptors gene expression in the ovaries, and reduced 

expression in the testes. The results also showed lower egg production and fertilization rate 

after 28 days of exposure with reduced sperm quality. The treatment resulted in a reduced GSH 

levels and expression of DNA-methylating enzymes (DNMTs), increased in DNA-

demethylating enzymes (TETs), which led to global DNA hypomethylation in the F0 testes and 

ovaries. The F1 and F2 ovaries derived from the F0 generation exposed to 50 µg/L of ACE, 

showed a lower concentration of E2 and less vitellogenic follicles, leding to a reduction in eggs 

released. The F1 testes of progenitors also exposed to 50 µg/L showed a reduction in 11-KT, 

less abundant sperm and lower semen quality. The F2 males did not show reproductive changes 

with the F0 treatment to ACE. These results demonstrated that ACE impairs the reproductive 

performance of zebrafish, affecting multiple reproductive parameters, which may be caused by 

the synergistic action of sex steroid imbalance, with a reduction in PGE2 and its receptors. 

Furthermore, chronic exposure to ACE may led to transgenerational effects by inducing 

epigenetic changes in F0 and reducing the reproductive capacity of F1 and F2 zebrafish. 



Keywords: NSAIDs; zebrafish; endocrine disruptor; gonads; estrogen receptors; DNA 

methylation; transgenerational effect. 
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INTRODUÇÃO GERAL 

 

Gametogênese e controle hormonal da reprodução de peixes 

 

Em peixes, estímulos ambientais induzem o sistema nervoso a produzir hormônios 

envolvidos com a reprodução. Os estímulos são convertidos em informações sensoriais que 

acarretam ativação do eixo hipotálamo-pituitária-gônada (HPG), responsável por regular a 

gametogênese e maturação gonadal (Kah et al. 1993). A gametogênese é o processo no qual 

os gametas feminino e masculino são formados, em que ovogônias e espermatogônias 

diploides proliferam e gradativamente se diferenciam para formar células germinativas 

haploides. As ovogônias e espermatogônias se mantêm em mitose durante toda a vida 

reprodutiva a fim de manter a produção constante de gametas (De Rooij and Russell 2000; 

Lubzens et al. 2010). Estímulos ambientais, como temperatura e fotoperíodo, estimulam o 

hipotálamo a produzir e liberar o hormônio liberador de gonadotrofinas (GnRH), o qual atua 

na pituitária (hipófise) promovendo a liberação do hormônio folículo-estimulante (FSH) e o 

hormônio luteinizante (LH). Esses hormônios se ligam a receptores nas células gonadais, 

estimulando a produção de hormônios, proliferação e diferenciação das células germinativas 

e somáticas (LUBZENS et al., 2010; SCHULZ et al., 2010). 

A proliferação das ovogônias, células pré-foliculares e formação dos folículos 

ovarianos em peixes ocorre sob ação do FSH e do 17β-estradiol (E2). A produção de E2 é 

dependente da presença de FSH, que induz a produção de testosterona nas células da teca e 

sua conversão em E2 nas células foliculares.  Os efeitos do E2 são mediados por receptores 

intracelulares, receptores de estrógeno α e β (ERα e ERβ , respectivamente) e receptores 

acoplados a proteína G (GPER) (NELSON; HABIBI, 2013; QIE et al., 2021). A formação dos 

alvéolos corticais e a vitelogênese são acompanhadas pelo aumento dos níveis de E2 que 

também estimula hepatócitos no fígado a produzir vitelogenina (Vtg) e proteínas da zona 

radiata (Zrp) incorporadas pelos folículos em fase vitelogênica (LUBZENS et al., 2010). A 

maturação final e ovulação dependem da elevação dos níveis de LH, que resulta na síntese de 

progestinas, como a 17α,20β-dihydroxy-4-pregnen-3-one, que regulam a síntese de 

prostaglandinas e seus receptores nas células somáticas dos folículos maduros (TAKAHASHI; 

HAGIWARA; OGIWARA, 2018). As prostaglandinas, em especial a prostaglandina E2 

(PGE2), induzem o rearranjo do citoesqueleto e ruptura das células foliculares durante a 

ovulação e o bloqueio de seus receptores pode inibir a ovulação no zebrafish (TANG et al., 
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2016). Após a desova, os ovários apresentam estruturas remanescentes dos folículos ovarianos 

denominados folículos pós-ovulatórios e folículos atrésicos, originados da degeneração dos 

folículos vitelogênicos ovulados ou não ovulados, respectivamente. Folículos pós-ovulatórios 

são reabsorvidos em poucos dias após desova ao passo que folículos atrésicos necessitam de 

meses para serem totalmente removidos do ovário (DRUMMOND et al., 2000; SANTOS et 

al., 2005). 

Assim como o desenvolvimento dos folículos ovarianos, a espermatogênese é bem 

conservada entre os vertebrados e os principais hormônios envolvidos no início da 

espermatogênese de peixes são o FSH e andrógenos como a 11-ketotestosterona (11-KT) 

produzida pelas células de Leydig. Morfofuncionalmente a espermatogênese pode ser dividida 

em três fases: espermatogonial ou mitótica, espermatocitária ou meiótica e espermiogênica ou 

diferenciação (SCHULZ et al., 2010). Além da 11-KT, o E2, PGE2, bem como outros fatores 

de crescimento,  são necessários na fase  espermatogonial e estão envolvidos com a 

proliferação e diferenciação  de espermatogônias e células de sertoli (MORAIS et al., 2017a; 

NÓBREGA; BATLOUNI; FRANÇA, 2009; SCHULZ et al., 2010). A 11-KT pode induzir a 

síntese de outros mediadores que atuam no avanço da fase meiótica para a espermiogênica e a 

alta produção de espermatozoides está intimamente associada ao aumento de 11-KT e do 

receptor de andrógenos (Ar) (CROWDER; LASSITER; GORELICK, 2018; ZHENG et al., 

2020). A maturação final dos espermatozoides consiste em alterações morfológicas e ganho 

de motilidade e, além da 11-KT, as prostaglandinas desempenham um papel importante nessa 

fase (GOTTLIEB et al., 1988). A apoptose é um mecanismo de morte celular controlada que 

pode ser observada em todas as fases da espermatogênese, quando ocorrer algum erro 

incompatível com o correto desenvolvimento celular (NÓBREGA; BATLOUNI; FRANÇA, 

2009). 

 

Os desreguladores endócrinos 

 

Nas últimas décadas, grande atenção tem sido dada ao efeito exercido por substâncias 

químicas que são lançadas nos ambientes aquáticos sobre a fisiologia dos peixes. Essa situação 

se agrava constantemente visto que os processos de tratamento de água atualmente utilizados 

não são capazes de remover completamente alguns desses compostos (ADAMS et al., 2002; 

GATIDOU et al., 2007). Dentre esses compostos podemos citar os desreguladores endócrinos, 
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uma classe de substâncias encontradas em organismos que em condições normais não os 

produzem (LV et al., 2016). 

Os desreguladores endócrinos (EDCs – Endocrine-Disrupting Chemicals) são 

substâncias ou misturas exógenas que alteram a função do sistema endócrino e como 

consequência causam efeitos adversos a saúde de um organismo, podendo afetar também sua 

prole e as populações (DAMSTRA et al., 2002). Os EDCs podem ter a capacidade de alterar 

a interação dos hormônios com seus receptores, mimetizando ou inibindo sua síntese, criando 

dessa forma alterações nos processos fisiológicos dos vertebrados (AL-ANSARI et al., 2010; 

LV et al., 2016). Esse grupo diverso de substâncias é constituído por organoclorados, ftalatos, 

pesticidas, esteroides sexuais, metais pesados, alquilfenois, plastificantes, produtos 

farmacêuticos e de cuidado pessoal  (GOODHEAD; TYLER, 2008).  

Os peixes são especialmente vulneráveis aos EDCs, pois sua assimilação ocorre por 

múltiplas vias dentre as quais podemos citar a dieta, a respiração e o contato com o sedimento, 

de forma que ao longo do tempo quanto maior o nível ocupado na cadeia trófica, mais elevada 

é a concentração desses compostos no organismo (KWONG et al., 2008; SHARMA et al., 

2009). Os efeitos dos EDCs nos peixes são observados no crescimento, desenvolvimento, 

reprodução e comportamento afetando populações inteiras nos ambientes aquáticos 

(HUTCHINSON et al., 2006; SCOTT; SLOMAN, 2004). Os EDCs interferem diretamente na 

homeostase do eixo hipotalâmico-pituitário-gonadal, o principal sistema responsável pelo 

controle da reprodução dos vertebrados, além de poder interferir na síntese, secreção e 

sinalização de fatores de crescimento e outros sinalizadores não hormonais  (FLINT et al., 

2012). 

 

Efeitos metabólicos do Acetaminofeno em peixes 

 

O paracetamol ou acetaminofeno (ACE) é um dos analgésicos e anti-inflamatórios não 

esteroides (AINES) mais utilizados no mundo e exerce sua função inibindo a ação das 

cicloxigenases (COX), que catalisam a metabolização do ácido araquidônico em 

prostaglandinas (PGs) em praticamente todos os tecidos (JOZWIAK-BEBENISTA; 

NOWAK, 2014).  

Assim como em outros vertebrados, em zebrafish o fígado é o principal local de 

metabolização do ACE, que inicia a degradação da droga por três vias: a glicoronidação, 

sulfatação e por hidroxilação realizada pela enzima CYP3A65, levando à produção de N-
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acetyl-p-benzoquinone imine (NAPQI), um composto altamente tóxico (VLIEGENTHART 

et al., 2014). A formação excessiva de NAPQI após overdose de ACE induz estresse e 

disfunção mitocondrial, o que resulta em lesões no DNA e morte celular (DU; 

RAMACHANDRAN; JAESCHKE, 2016).  Em uma segunda fase de metabolização, a 

glutationa (GSH) é responsável pela neutralização dos compostos gerados após a primeira fase 

de metabolização do ACE, levando a diminuição dos níveis de GSH (Figura 1). Além do 

fígado, outros órgãos incluindo as gônadas também possuem as enzimas necessárias para a 

metabolização do ACE (VLIEGENTHART et al., 2014). 

 

 
Figura 1 – Esquema simplificado mostrando as possíveis rotas de metabolização e 

neutralização do acetaminofeno e da N-acetyl-p-benzoquinone imine no zebrafish. Adaptado 

de FARRELL, 2021. 

 

Devido à sua excreção e descarte incorreto, o ACE tem sido constantemente detectado 

em águas residuais urbanas em concentrações que variam de 0,1 a 13 μg/L no sudeste do Brasil 

(CAMPANHA et al., 2015), de 0,005 a 78 μg/L na Europa e de 1,7 a 64 μg/L em águas 

residuais da Coreia, Espanha, Bósnia e Herzegovina, Croácia e Sérvia (para revisão, ver Żur 

et al., 2018) e em esgoto doméstico variando de 29 a 246 µg/L na costa do Mediterrâneo 

(GÓMEZ et al., 2007). 

Além de seu efeito hepatotóxico, estudos têm mostrados efeitos adversos do ACE na 

reprodução. Em humanos e ratos, a ACE foi responsável pela diminuição dos níveis de 
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testosterona e PG, indução de estresse oxidativo nas gônadas, apoptose de células germinativas 

e má qualidade do esperma (AKSU et al., 2016; BANIHANI, 2017; LEGRAND et al., 2013). 

Ratas expostas ao ACE durante a gestação têm um número reduzido de células germinativas 

fetais, meiose atrasada em ovogônias, tamanho de ovário reduzido e efeitos transgeracionais, 

que levam a ovários menores e número reduzido de folículos ovarianos (Dean et al. 2016). Na 

última década, os efeitos do ACE foram investigados em condições experimentais na 

reprodução de peixes, com concentrações e tempos de exposição variando entre os estudos. 

No zebrafish, a exposição de 0,5 a 10 µg/L de ACE ou ACE combinado com outros produtos 

farmacêuticos, levou a redução na produção de ovos, aumento da mortalidade e anormalidades 

embrionárias, aumento de folículos atrésicos,  alterações histológicas nas gônadas (GALUS; 

JEYARANJAAN; et al., 2013; GALUS; KIRISCHIAN; et al., 2013b). Os níveis de Vtg, um 

clássico biomarcador induzido por EDCs estrogênicos, podem ou não ser alterados pela 

exposição à ACE  nesta mesma espécie (AYOBAHAN et al., 2020; BAUMANN et al., 2020). 

A exposição do zebrafish ao ibuprofeno, um AINES, causou redução nos níveis de PGE2, mas 

não afetou os níveis de testosterona, E2 e Vtg (MORTHORST et al., 2013). Em contraste, 

machos de Rhamdia quelen expostos a 0,25 e 2,5 µg/L ACE por 21 dias apresentaram redução 

nos níveis plasmáticos de testosterona e aumento de E2 com consequente redução da atividade 

espermatogênica (GUILOSKI et al., 2017). Dessa maneira a presença do ACE e outros AINES 

em ambientes aquáticos, representa um risco ambiental, pois eles podem prejudicar processos 

metabólicos e a homeostase hormonal em espécies não alvo e assim atuar como um EDC. 

 

Efeitos toxicológicos sobre a metilação do DNA 

 

A metilação do DNA é um processo biológico que consiste na adição de um grupo 

metil a uma base nitrogenada. A principal base nitrogenada que recebe o grupo metil é a 

citosina, que geralmente precede uma guanina, formando dinucleotítidos chamados de CpG 

(FEINBERG, 2007). As regiões promotora dos genes são conhecidas por possuir grandes 

sequências CpGs e a metilação das citosinas nessa região está relacionada com a repressão da 

transcrição gênica, uma vez que dificulta a ligação de fatores de transcrição e  assim 

influenciando na síntese proteica (ZEMACH et al., 2010).  

A ligação do grupo metil à citosina é realizada por uma família de enzimas chamadas 

DNA metil-transferases (DNMTs). Em peixes como zebrafish, o sistema de metilação do 

DNA é similar ao de mamíferos, sendo catalisado principalmente pelas Dnmt1, Dnmt3, 
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Dnmt5, Dnmt8 (GOLL; HALPERN, 2015). A família Dnmt1 é responsável pela manutenção 

das metilações já existentes no DNA, enquanto Dnmt3, Dnmt4, Dnmt5, Dnmt6, Dnmt7 e 

Dnmt8 são responsáveis pela metilação de novo, estabelecendo novos padrões de metilações 

no DNA (GOLL; HALPERN, 2015). A desmetilação  é o processo onde o grupo metil é 

retirado da base nitrogenada por enzimas conhecidas como ten-eleven translocation (TET) e 

no zebrafish são encontradas três isoformas, a Tet1, Tet2 e Tet3 (SHIMODA et al., 2005) 

(Figura 2). As metilações do DNA podem ser transmitidas mitoticamente ou meioticamente 

para as células filhas, afetando células somáticas e germinativas e assim podem ser 

transmitidas para a próxima geração (OZANNE; CONSTÂNCIA, 2007). 

 

Figura 2: Esquema simplificado da ação das DNA metil-transferases (DNMTs) e das ten-

eleven translocation (TET) sobre a metilação da citosina. 

 

O padrão de metilação do DNA pode ser alterado por causa da depleção de GSH 

quando esta é conjugada cronicamente a substâncias químicas e seus metabólitos (LEE; JR; 

PORTA, 2009), tal como ocorre com o ACE. Isso acontece porque a metilação do DNA é 

dependente de S-Adenosilmetionina (SAM), uma molécula chave na doação do grupo metil 

para as metiltransferases metilar o DNA e sua síntese é suprimida quando a concentração de 

GSH diminui. A produção de GSH e SAM é dependente de  homocisteína, mas a redução dos 

níveis de GSH desloca a produção de homocisteína para a produção de mais GSH, 

consequentemente levando a uma menor concentração de SAM (Figura 3) (LEE; JR; PORTA, 

2009). 
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Figura 3 – Visão geral do mecanismo que liga a hipometilação do DNA à metabolização de 

compostos tóxicos pela glutationa (GSH). Adaptado de LEE et al., 2009. 

 

Estudos tem demonstrado que os EDCs podem induzir alterações nos padrões de 

metilação do DNA, e um dos mecanismos mais estudados é a sua influência nos níveis das 

enzimas relacionadas à metilação. Muitos estudos têm mostrado os efeitos de EDCs na 

expressão gênica e proteica de DNMTs, possivelmente atuando em receptores que regulam a 

síntese das metiltransferases. Antagonistas do receptor de andrógenos, como o vinclozolin, foi 

relacionado ao aumento de mRNA Dnmt1 em ratos (COWIN et al., 2010), enquanto a 

exposição a bisfenol-A, glifosato e triclosan foram relacionadas à redução de DNMTs e 

aumento de TETs, concomitante à hipometilação global no DNA em gônadas de zebrafish e 

medaka (LIU et al., 2016; SMITH; VERA; BHANDARI, 2019; SONG; WANG; 

BHANDARI, 2020). Além disso, ratos expostos ao ACE durante a gestação levou a alterações 

no tamanho das gônadas, diminuição da fertilidade e alteração no tempo da maturação sexual 

das gerações parental, e da prole de primeira e segunda geração (F1 e F2 respectivamente) 

acometendo principalmente fêmeas (DEAN et al., 2016), demonstrando que o ACE pode 

exercer algum efeito em gerações que não tiveram contato com o fármaco. 
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Espécie de estudo 

 

O modelo experimental proposto para este trabalho é a espécie Danio rerio, conhecido 

como zebrafish, um ciprinídeo de água doce comercializado mundialmente como peixe 

ornamental, mas que rapidamente se tornou um dos mais utilizados modelos experimentais 

(HOO et al., 2016). O zebrafish é considerado um consagrado modelo experimental por 

possuir baixo custo de manutenção em laboratório, fácil manejo, reprodução contínua de 

manipulação simples e genoma sequenciado. Esse animal possui dimorfismo sexual bem 

evidente, atinge a maturação sexual em aproximadamente 90 dias pós desova e fêmeas 

maduras são capazes de desovar dezenas de ovos em intervalos de 2-3 dias (AVDESH et al., 

2012). Por apresentar reprodução contínua, possui desenvolvimento assincrônico dos folículos 

ovarianos e dos cistos de células espermatogênicas (KOÇ; AYTEKIN; YÜCE, 2008). O 

zebrafish é o modelo mais utilizado para estudos toxicológicos na reprodução de peixes, pois 

possui período reprodutivo curto, transparência do corpo durante o desenvolvimento 

embrionário e larval, e sistema de regulação da reprodução similar ao de mamíferos (HOO et 

al., 2016). Muitos processos metabólicos, enzimas, fatores e cofatores de reações químicas do 

zebrafish possuem algum correspondente em outras espécies de peixe e mamíferos, o que torna 

os resultados dos efeitos toxicológicos nessa espécie transponíveis, em algum grau, para 

roedores e humanos (VLIEGENTHART et al., 2014).  
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JUSTIFICATIVA 

 

Na sociedade moderna, centenas de substâncias químicas sintéticas originadas de 

efluentes domésticos e industrial são detectadas em ambientes aquáticos ao redor de todo o 

mundo. A constante exposição a diferentes substâncias químicas, incluindo os EDCs 

representa um risco para a biodiversidade aquática, em especial os peixes. Algumas espécies, 

principalmente as de pequeno porte se desenvolvem e vivem toda a vida em um mesmo 

ambiente, outras completam seu desenvolvimento em mais de um local e algumas realizam 

movimentos migratórios para reprodução, o que implica em exposição      contínua ou 

temporária a substâncias tóxicas. Embora o efeito do ACE na reprodução de peixes tenha sido 

explorado anteriormente, nenhum trabalho integrou as alterações dos níveis hormonais, 

proliferação e morte de células germinativas, alterações histopatológicas, expressão de 

biomarcadores de desregulação endócrina (i.e vitelogenina e proteínas da zona radiata), 

alterações nos padrões de metilação do DNA nas gônadas. 

Alterações epigenéticas induzidas por produtos químicos podem se tornar hereditárias 

ao longo de anos (ANWAY et al., 2005; ANWAY; LEATHERS; SKINNER, 2006), 

levantando a possibilidade de algumas desordens fisiológicas crônicas estarem parcialmente 

relacionadas a exposições químicas em gerações anteriores. Se confirmadas e esclarecidas tais 

evidências serão um exemplo relevante de um desafio científico e de saúde pública para o qual 

a ecotoxicologia ambiental pode contribuir, permitindo pesquisas que efetivamente integrem 

raciocínio, métodos, evidências ambientais, moleculares e epigenéticas (PORTA et al., 2008). 
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OBJETIVO GERAL 

 

 Analisar os efeitos da exposição a diferentes concentrações de acetaminofeno na 

gametogênese, biologia reprodutiva e metilação do DNA gonadal de Danio rerio na geração 

parental e em sua prole. 

Para isso o projeto foi desenvolvido em duas etapas, uma com foco na geração parental 

(F0) (Capítulo 1) e outra na prole, primeira e segunda geração pós exposição ao ACE (F1 e 

F2) (Capítulo 2). 

 

OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

Capítulo1 

• Avaliar os indicadores biométricos, morfofisiológicos e reprodutivos dos peixes: 

comprimento total, peso corporal e o índice gonadossomático (IGS); 

• Analisar e quantificar as histopatologias associadas as gônadas;  

• Quantificar a proporção de células germinativas de machos e fêmeas, bem como de 

biomarcadores de proliferação e morte celular; 

• Quantificar os níveis de PGE2, E2 e 11-KT nos ovários e testículos, bem como dos seus 

receptores;  

• Determinar os níveis de expressão hepática de vitelogenina e proteínas da zona radiata 

nos diferentes tratamentos;  

• Determinar a quantidade de ovos produzidos e a taxa de fertilização durante o tempo de 

exposição; 

• Avaliar e quantificar os principais parâmetros de qualidade espermática. 

 

Capítulo 2 

• Quantificar os níveis de glutationa e a metilação global do DNA das gônadas da geração 

parental; 

• Avaliar a expressão gênica de Dnmt1, Dnmt3, Dnmt5, Dnmt8, Tet1, Tet2 e Tet3 nas 

gônadas da geração parental; 

• Determinar a quantidade de ovos produzidos e a taxa de fertilização na F1 e F2; 

• Quantificar os níveis de E2 e 11-KT nos ovários e testículos da F1 e F2. 
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• Avaliar e quantificar os principais parâmetros de qualidade espermática da F1 e F2. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



24 
 

 
 

RESULTADOS 

 

Capítulo 1: Exposure to acetaminophen impairs gametogenesis and fertility in zebrafish 

(Danio rerio)  

Artigo publicado na revista Archives of Toxicology em 2022. 
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Capítulo 2: Exposição crônica ao acetaminofeno provoca hipometilação global do DNA 

gonadal e prejudica a reprodução da prole do zebrafish Danio rerio 

 

Artigo em construção – a ser submetido na revista Reproductive Toxicology. 
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Exposição crônica ao acetaminofeno provoca hipometilação global do DNA gonadal e 

prejudica a reprodução da prole do zebrafish Danio rerio 

 

Resumo 

O acetaminofeno (ACE) é um dos anti-inflamatórios não esteroides mais 

comercializados no mundo. Ele é frequentemente encontrado nos ambientes aquáticos onde 

pode prejudicar a reprodução de organismos e está associado a modificações epigenéticas. O 

objetivo desse estudo foi investigar se a exposição crônica de uma geração parental (F0) ao 

ACE (0,5; 5 e 50 µg/L) é capaz de provocar alterações na gametogênese e reprodução da prole 

(F1 e F2) do zebrafish, bem como investigar alterações no padrão de metilação global do DNA 

nas gônadas dos progenitores. Na F0 foram quantificados glutationa (GSH) e DNA metilado. 

Na F1 e F2 foram avaliadas o desenvolvimento das células germinativas, concentrações de 

17β-estradiol (E2), 11-Ketotestosterona (11-KT), além das taxas de desova, fertilização e 

qualidade espermática. Os resultados mostraram redução da GSH e da expressão de enzimas 

que metilam o DNA (DNMTs), aumento das enzimas que desmetilam o DNA (TETs) e 

hipometilação global do DNA nos testículos e ovários da F0. Os ovários da F1 e F2, originados 

da geração F0 que foi exposta principalmente a 50 µg/L de ACE, apresentaram menor 

concentração de E2 e folículos vitelogênicos em menor quantidade, o que pode estar 

relacionado a uma menor quantidade de ovos liberados observada. Já os testículos da F1 de 

progenitores também expostos à 50 µg/L, apresentaram menor concentração de 11-KT, 

espermatozoides menos abundantes e menor qualidade do sêmen. Os machos F2 não 

apresentaram alterações reprodutivas com o tratamento da F0 ao ACE. Em conjunto, este 

estudo demonstrou que a exposição crônica ao ACE é capaz de induzir alterações epigenéticas 

na geração parental e reduzir a capacidade reprodutiva da prole (F1 e F2) do zebrafish, com 

fêmeas sendo mais sensíveis do que machos a essas alterações epigenéticas. Portanto, 

avaliações transgeracionais são elementos-chave para determinar a magnitude dos efeitos 

adversos da continua exposição de poluentes emergentes nas populações dos organismos 

aquáticos. 

 

 

Palavras-chave: Acetaminofeno, zebrafish, reprodução, metilação do DNA, transgeracional. 
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Introdução 

O acetaminofeno (ACE), comercialmente conhecido como paracetamol, é um dos  

antinflamatórios não-esteroide (AINE) mais consumido no mundo, e exerce seu efeito 

terapêutico ao inibir a produção de prostaglandinas pelas enzimas ciclooxigenases (LAU; 

MCGUIRE; VAN DRIEL, 2016; PRZYBYŁA; SZYCHOWSKI; GMIŃSKI, 2021). O ACE 

foi encontrado em efluentes urbanos de países sul americanos, asiáticos e europeus em 

concentrações variando de 0,1 a 246 µg/L (CAMPANHA et al., 2015; CAPPARELLI et al., 

2021; GÓMEZ et al., 2007; ŻUR et al., 2018) e a sua presença representa um risco ambiental, 

pois pode agir em espécies não alvos, e atuar como uma substância desreguladora endócrina 

(EDC).  

Os EDCs são substâncias capazes de interagir com o sistema endócrino de vertebrados 

e interferir na síntese, secreção e sinalização de hormônios endógenos, e pode prejudicar 

processos importantes como a reprodução (FLINT et al., 2012). O ACE e outros AINES foram 

relacionados a alterações na gametogênese, qualidade espermática, desova, produção de 

embriões, eclosão, sobrevivência de larvas e produção de esteroides sexuais de peixes em 

condições experimentais (GALUS; KIRISCHIAN; et al., 2013b; GUILOSKI et al., 2017; 

MOREIRA et al., 2022), o que demonstra seu potencial risco para populações nativas. Nos 

peixes, a gametogênese e desenvolvimento gonadal são regulados principalmente por 

esteroides sexuais, como o 17β-estradiol (E2) e a 11-ketotestosterona (11-KT) que estimulam 

a proliferação e diferenciação das células germinativas (LUBZENS et al., 2010; SCHULZ et 

al., 2010).  

No zebrafish, assim como em outros vertebrados,  o fígado é o principal local de 

metabolização do ACE , que inicia a degradação da droga por hidroxilação realizada pela 

enzima CYP3A65, produzindo ao menos dois compostos nocivos à saúde dos animais: a 1,4-

benzoquinone e a N-acetyl-p-benzoquinona imina (NAPQI) (VLIEGENTHART et al., 2014). 

Em uma segunda fase de metabolização do ACE, a glutationa (GSH), presente em diversos 

órgãos, é responsável pela neutralização dos compostos gerados após a primeira fase de 

metabolização (VLIEGENTHART et al., 2014). O padrão de metilação do DNA pode ser 

alterado por causa da depleção de GSH quando esta é conjugada cronicamente a substâncias 

químicas e seus metabólitos (LEE; JR; PORTA, 2009), tal como ocorre com o ACE. Isso 

acontece porque a metilação do DNA é dependente de S-Adenosylmethionine (SAM), uma 

molécula chave na doação do grupo metil para as metiltransferases metilarem o DNA e sua 
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síntese é suprimida quando a concentração de GSH diminui. A produção de GSH e SAM é 

dependente de metionina e hemocisteína, mas a redução dos níveis de GSH desloca a produção 

de metionina e hemocisteína para a produção de mais GSH, consequentemente levando a uma 

redução na concentração de SAM e comprometendo a metilação do DNA  (LEE; JR; PORTA, 

2009). Em zebrafish, o sistema de metilação do DNA é similar ao de mamíferos, sendo 

catalisado principalmente pelas DNA metiltransferases (Dnmt1, Dnmt3 a Dnmt8) e enzimas 

que desmetilam o DNA, as ten-eleven translocation (Tet1, Tet2 e Tet3) (GOLL; HALPERN, 

2015). 

Há uma significativa quantidade de estudos em diversos grupos animais, que 

demonstram efeitos de EDCs transmitidos, por alterações epigenéticas como o padrão de 

metilação do DNA, para a geração seguinte que podem persistir por várias gerações 

(ROBAIRE et al., 2022). Efeitos multi e transgeracionais como alterações na gametogênese, 

redução da fertilidade, e desenvolvimento de embriões foram observados duas gerações após 

a exposição de zebrafish ao bisfenol A (BPA) (AKHTER et al., 2018).  Alguns trabalhos tem 

relacionado o consumo de ACE durante a gestação com alterações epigenéticas e 

comportamentais em crianças (GERVIN et al., 2017), e com a fertilidade de ratos (DEAN et 

al., 2016). Muitos trabalhos têm focado nos efeitos do ACE e outros AINES na geração 

parental, mas a sua relação com efeitos reprodutivos transgeracionais em peixes ainda não é 

conhecida. Neste sentido, o objetivo desse trabalho foi investigar se a exposição crônica ao 

ACE promove alterações no padrão de metilação global do DNA das gônadas dos progenitores 

e gera alterações na gametogênese e reprodução das gerações F1 e F2 de zebrafish. 

 

Materiais e métodos 

Os procedimentos com animais realizados neste estudo seguiram princípios 

estabelecidos pelo Colégio Brasileiro de Experimentação Animal e foram aprovados pelo 

Comitê de Ética no Uso de Animais da Universidade Federal de Minas Gerais (protocolo nº 

115/2020).  

 

Exposição ao acetaminofeno 

Espécimes de zebrafish D. rerio com 120 dias de idade foram adquiridos de um 

comerciante local (EcoFish Aquários e Lagos Ltda) e mantidos em aquários de 20L (15 fêmeas 

e 15 machos) a uma temperatura de 26-28°C com fotoperíodo de 12 h luz/12 h escuro para 

aclimatação. Após 30 dias os animais foram submetidos em triplicatas à 0µg/L (controle), 0,5 
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µg/L, 5 µg/L e 50 µg/L de ACE (Sigma-Aldrich, St. Louis, MO, USA) durante 60 dias 

(geração parental F0). Posteriormente à fase de exposição os animais de cada tanque foram 

transferidos para tanques com água sem a presença de ACE e mantidos por 24h nessa condição 

para garantir que ovos e espermatozoides não tivessem contato com o fármaco. Ao fim desse 

período, uma caixa coletadora de ovos que cobre ~40% do fundo de cada aquário foi mantida 

overnight para se obter desovas.  Na manhã seguinte, a caixa foi removida e 150 embriões 

(geração F1) foram coletados e mantidos em aquários de 20 L com sistema de aeração e 

recirculação de água até o final do experimento. Fragmentos de gônadas (n = 6/sexo/grupo) 

da geração parental foram obtidos e submetidos à RTq-PCR para quantificar a expressão 

gênica de dnmt1, dnmt3, dnmt5, dnmt8, tet1, tet2 e tet3. As condições experimentais, 

parâmetros físico-químicos, e concentrações reais de ACE na água foram previamente 

reportados por Moreira et al. (2022). 

 

Condições de manutenção da F1 e F2 

Durante os primeiros 45 dias de crescimento da F1 os animais foram alimentados 

exclusivamente com artêmias vivas (4× ao dia) e após esse período foram alimentados ad 

libitum com ração comercial (Tetramin Tropical Flakes; Tetra, USA; 4× ao dia) e artêmeias 

vivas (1× ao dia). Os aquários foram monitorados diariamente, para manutenção da qualidade 

da água e eliminação dos animais que não sobreviveram, até atingirem a fase adulta (100 dias 

pós-desova) Ao atingirem 100 dias, foram selecionados aleatoriamente 15 fêmeas e 15 machos 

por aquário para continuar o experimento. A partir desse período a desova foi monitorada uma 

vez por semana usando uma caixa coletadora de ovos que cobre ~40% do fundo de cada 

aquário. Após 150 dias e garantida a atividade reprodutiva dos peixes, foi iniciado o período 

de mensuração da desova e taxa de fertilização por 60 dias. Ao final desse período, 150 

embriões (geração F2) foram coletados e mantidos em aquários de 20 L para prosseguimento 

do experimento, enquanto os adultos (F1) foram anestesiados com eugenol e eutanasiados por 

secção transversal da coluna cervical. Comprimento total (CT), peso corporal (PC) e peso das 

gônadas (PG) foram obtidos, e o índice gonadossomático (IGS = PG/PC × 100) foi calculado. 

As gônadas foram coletadas para análises histológicas e moleculares. Testículos de 6 

espécimes (n = 2 por aquário) de cada grupo foram coletados para imediata análise de sêmen.  

Os procedimentos e condições experimentais envolvidos com os animais da F2 

seguiram o mesmo padrão descrito acima para F1. Durante todo o experimento, ~70% da água 

dos aquários foi renovada a cada 2 dias e os parâmetros físico-químicos da água dos aquários 
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da F1 e F2 foram considerados normais sem diferença significativa entre os tratamentos 

(Tabela 1). 

Histologia e morfometria 

Para análise da gametogênese nas gerações F1 e F2, gônadas (n = 6/sexo/grupo) foram 

fixadas em líquido de Bouin por 12 h e mantidos em álcool 70%. Posteriormente, as amostras 

foram gradualmente desidratadas em álcool, incluídas em parafina, cortadas a 5 µm de 

espessura e coradas com hematoxilina e eosina. As análises morfométricas foram conduzidas 

em secções histológicas de seis peixes por grupo de acordo com Weber et al. (2017, 2019). 

Para quantificar a proporção (%) de folículos ovarianos, cinco campos de diferentes 

seções histológicas com 250 μm de distância cada (n = 30 campos/tratamento) foram 

escolhidos aleatoriamente e fotografados com ampliação de 100 × usando uma ferramenta de 

análise de imagem (software Carl Zeiss AxioVision SE64) acoplada a um microscópio óptico. 

As imagens foram analisadas usando ImageJ 1.4.9 (National Institutes of Health) sobrepondo 

uma grade com 540 pontos equidistantes sobre cada imagem. Nas fêmeas, os pontos incidentes 

nas ovogônias (Oo), folículos perinucleolares (PN), folículos com vesiculas corticais (CV), 

folículos vitelogênicos (VF), folículos pós-ovulatórios (FPO), folículos atrésicos (AF), e 

tecido conjuntivo foram quantificados. 

Nos machos, a quantificação dos componentes testiculares foi realizada em cortes 

histológicos com aumento de 400 ×. As proporções de (%) de espermatogônia tipo A 

indiferenciadas (Aund) e diferenciadas (Adiff), espermatogônia tipo B (GB), espermatócitos 

primários (C1) e secundário (C2), espermátides (T), espermatozoides (Z), túbulo seminífero 

(ST) lúmen, células de Sertoli (Sc), células de Leydig (Lc) e tecido intersticial foram 

quantificadas. 

 

Esteroides sexuais e GSH 

Para avaliar as concentrações de E2, 11-KT e GSH da F1 e F2, amostras de gônadas (n 

= 6/sexo/grupo) foram armazenadas em nitrogênio líquido e posteriormente submetidas a um 

ensaio de imunoabsorção enzimática (ELISA). As amostras foram homogeneizadas em um 

tampão de extração [50 mM Tris-HCl (pH 8,0) com 0,002% de aprotinina e 1 mM de 

fenilmetilsulfonil fluoreto] em uma proporção de tecido/tampão de 1:2. Os extratos foram 

agitados em vortex e centrifugados a 15.000 × g por 60 min a 4 °C, e o sobrenadante foi 

coletado para análise. As concentrações gonadais de E2, 11-KT e GSH foram determinadas 

por ELISA de acordo com as diretrizes do fabricante (Cayman Chemical ELISA kit E2 
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#582251, 11-KT #582751 e GSH #703002). O limite de detecção dos ensaios foi de 6,6 pg/mL 

(E2), 0,8 pg/mL (11-KT) e 0,05 µM (GSH). 

Extração de RNA e real‑time polymerase chain reaction (qRT‑PCR) 

Para quantificar a expressão gênica das DNA-metiltransferases (dnmt1, dnmt3, dnmt5 

e dnmt8) e das ten-eleven translocation (tet1, tet2 e tet3), o RNA de seis gônadas por sexo de 

cada tratamento da F0 foi isolado usando TRIzol (Sigma-Aldrich) de acordo com orientações 

do fabricante. O RNA total foi quantificado usando um Nanodrop Lite (Thermo Fisher 

Scientific, Waltham, MA, EUA), e 60 ng de RNA foram reversamente transcritos para cDNA 

usando o kit iScript cDNA Synthesis (Bio-Rad, EUA) de acordo com as recomendações do 

fabricante. O cDNA resultante foi submetido a qRT-PCR usando o iTaq Universal SYBR 

Green Supermix (Bio-Rad) em um termociclador CFX96 Touch Real-Time PCR Detection 

System (Bio-Rad), e os ciclos de reação seguiram as recomendações do fabricante. Os primers 

usados para qRT-PCR estão listados na Tabela 2. Os níveis relativos de expressão gênica 

foram determinados pela normalização para 18S rRNA e actb2 usando o método ΔΔCT, e os 

resultados são apresentados como um aumento de vezes em relação ao grupo controle 

(TAYLOR et al., 2019). 

 

DNA metilado 

 Para medir o total global de DNA metilado, amostras de gônadas (n = 6/sexo/grupo) 

da F0 foram armazenadas em nitrogênio líquido e posteriormente submetidas a extração de 

DNA. O DNA total das gônadas foi extraído e purificado utilizando o Kit de Extração de DNA 

Mini Spin (Kasvi #K9-0050) de acordo com as recomendações do fabricante. Um total de 100 

ng de DNA purificado foi utilizado para quantificação do DNA metilado total utilizando o 

Imprint™ Methylated DNA Quantification Kit (Sigma Aldrich #MDQ1-96RXN) de acordo 

com as recomendações do fabricante. Os resultados foram expressos em percentual (%) de 

DNA metilado. 

 

Desova e fertilização 

A desova da F1 e F2 foi obtida uma vez por semana conforme já descrito e os ovos 

viáveis e não-viáveis foram contados de 4 – 6h após desova. Com o auxílio de um 

estereomicroscópio, embriões translúcidos em fase de blastocisto bem desenvolvido foram 

contados como fertilizados, enquanto ovos opacos com material coagulado foram 

considerados inviáveis (POLEO et al., 2001). O número de ovos desovados e as taxas de 
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fertilização (%) foram calculados a cada 7 dias de 150 a 172 dias para cada grupo, em 

triplicata.  

 

Qualidade do sêmen 

Para analisar a qualidade dos espermatozoides, amostras de sêmen de seis peixes por 

tratamento foram obtidas após massagem suave dos testículos em solução balanceada de Hank 

na concentração de 1:50 peso/volume. Após 10 min, as amostras foram ativadas com água 

destilada e analisadas com o auxílio de uma câmara de Makler e um microscópio contraste de 

fase equipado com uma placa aquecida a 28 °C acoplada a um sistema computadorizado de 

análise de sêmen (CASA) modelo Sperm Class Analyzer versão 4.0 (Analysis Laboratory; 

Microptic SL, Barcelona, Espanha). Os seguintes parâmetros foram avaliados: motilidade 

progressiva e não progressiva, velocidade curvilínea (VCL), velocidade média de percurso 

(VAP) e velocidade linear (VSL) com 15, 30, 45, 60 e 180 s após a ativação.  

 

Análises estatísticas 

As análises estatísticas foram conduzidas no software GraphPad Prism 5. O teste de 

Lilliefors foi usado para verificar a normalidade dos dados. O teste t foi utilizado para 

comparar as taxas de desova e fertilização entre os grupos tratados e o controle. One-way 

ANOVA seguido pelo teste post-hoc de Tukey ou Kruskal-Wallis seguido pelo teste post-hoc 

de Dunn (para dados não paramétricos) foram usados para analisar a qualidade da água, 

parâmetros de qualidade do sêmen, dados morfométricos da gametogênese, ELISA e 

expressão gênica. Os dados foram expressos como média geométrica ± erro padrão (SE) nos 

resultados de qRT-PCR e média ± SE para todos os outros resultados, e as diferenças foram 

consideradas significativas com p < 0,05. 

 

Resultados 

 

Análises histológicas e proporção de células germinativas 

Para avaliar o efeito da exposição ao ACE na gametogênese e reprodução da prole do 

zebrafish (gerações F1 e F2), o IGS e a proporção das células germinativas foram 

quantificados. Análises histológicas mostram ovários e testículos em maturação em todos os 

exemplares examinados, folículos e células germinativas em diferentes estádios de 

desenvolvimento. Em fêmeas F1, a exposição parental à 50 µg/L de ACE resultou em aumento 
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do CT e PC com redução do IGS quando comparado ao grupo controle (Tabela 3). As análises 

histológicas revelaram aumento na proporção de PN, diminuição de VF e POF. Semelhante 

ao observado na F1, fêmeas F2 de progenitores tratados com 50 µg/L de ACE, apresentaram 

redução no IGS, na proporção de VF e POF, e aumento de PN. Não foi observado diferenças 

na proporção de Oo, CV, AF e tecido intersticial na F1 e F2. 

Em machos F1, houve significativo aumento do CT e proporção de C1 com diminuição 

na quantidade de Z em peixes do grupo de 50 µg/L de ACE (Tabela 3). O tratamento não 

resultou em alterações de PC, IGS e demais componentes testiculares analisados na F1. Nos 

machos F2, todos os parâmetros biométricos e histológicos não foram alterados pelo 

tratamento da F0 com ACE. 

 

Esteroides sexuais 

As concentrações gonadais dos dois principais esteroides sexuais foi quantificada para 

se analisar a fisiologia gonadal. Os resultados revelaram que a exposição parental ao ACE 

altera as concentrações de E2 e 11-KT na F1 (Figura 1 a-b), mas não é capaz de alterar esses 

hormônios na F2 do zebrafish (Figura 1 c-d). Nas fêmeas F1, a concentração de E2 foi menor 

no grupo em que os progenitores foram expostos à 50 µg/L de ACE, ao passo que machos não 

apresentaram diferenças na concentração desse hormônio quando comparados ao grupo 

controle. A contração de 11-KT foi menor no grupo 50 µg/L de ACE para machos, enquanto 

fêmeas não apresentaram diferenças significativas desse andrógenos. 

 

Desova e produção de embriões 

Para avaliar se a exposição parental ao ACE afeta a produção de ovos e a fertilização 

dos ovos na prole do zebrafish, a desova foi monitorada semanalmente em peixes com 150 

dias pós fertilização. Os resultados mostraram que a exposição parental à 50 µg/L de ACE 

reduziu o total de ovos desovados na F1 e F2 com diferenças significativas em peixes com até 

185 dias (Figura 2 a-b). A taxa de fertilização dos ovos da F1 foi reduzida durante todo o 

período analisado, novamente, apenas em peixes onde os progenitores foram expostos à 50 

µg/L de ACE. Não houve diferenças significativas nas taxas de fertilização dos ovos na F2 

entre os tratamentos. 
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Qualidade do sêmen 

Para avaliar se a qualidade espermática poderia afetar a taxa de fertilização dos ovos 

de zebrafish cuja geração parental foi exposta ao ACE, parâmetros chave como motilidade e 

velocidade dos Z foram avaliados. Os resultados revelaram redução na quantidade de Z com 

motilidade progressiva e não progressiva a partir de 60 s na F1 cujos progenitores foram 

expostos à 5 µg/L e 50 µg/L de ACE (Tabela 4). Nesses mesmos grupos, ocorreu redução da 

VSL, VCL e VAP também a partir de 60 s. Esses resultados demonstram que a exposição ao 

ACE em uma geração parental é capaz de induzir prole com quantidade reduzida de 

espermatozoides capazes de se deslocarem em uma trajetória retilínea, além de reduzir a 

velocidade com que eles percorrem esse trajeto. Uma vez que não foi encontrada diferenças 

nas taxas de fertilização e proporção de células germinativas testiculares, a análise de 

qualidade espermática não foi conduzida nos peixes da F2. 

 

GSH e metilação do DNA 

Para relacionar o ACE a possíveis alterações epigenéticas, concentrações de GSH, 

proporção de DNA metilado total e expressão de genes relacionados à metilação do DNA 

foram mensurados em peixes da geração F0. O tratamento com 5 µg/L e 50 µg/L de ACE 

levou a diminuição na concentração de GSH em ovários (p = 0,0365) e testículos (p = 0,0136) 

quando comparado ao grupo controle (Figura 3 a), enquanto apenas os ovários (p = 0,0021) e 

testículos (p = 0,0076) de animais tratados com 50 µg/L de ACE apresentaram menor 

quantidade de DNA metilado (Figura 3 b). A diminuição na metilação do DNA foi 

acompanhada pela redução na expressão de dnmt1, dnmt3, dnmt5 e dnmt8 nos ovários, ao 

passo que nos testículos ocorreu redução apenas de dnmt3 e dnmt8, principalmente nos grupos 

expostos a 5 µg/L e 50 µg/L de ACE (Figura 3 c-f). Por outro lado, fêmeas e machos tiveram 

aumento na expressão de tet3 no tratamento de 50 µg/L de ACE. O tratamento não resultou 

em alterações nos níveis de expressão de tet1 e tet2 (Figura 3 g-i). 

 

Discussão 

A exposição crônica a produtos farmacêuticos encontrados no ambiente aquático tem 

se tornado um problema ainda negligenciado pelas organizações públicas de saúde e proteção 

ambiental. A investigação dos efeitos multi/transgeracionais ocasionadas por contaminantes 

ambientais em peixes é recente e poucos estudos avaliam os efeitos na reprodução da prole. 

Este estudo foi o primeiro a investigar o efeito da exposição crônica de uma geração parental 
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ao ACE na reprodução da prole F1 e F2, e reportou que concentrações ambientalmente 

relevantes de ACE causam hipometilação do DNA gonadal de progenitores associadas a 

alterações prejudiciais na gametogênese e reprodução da prole. 

O correto desenvolvimento ovocitário e folicular é guiado por um complexo equilíbrio 

de gonadotropinas, esteroides sexuais e fatores de crescimento. Assim como em outros 

vertebrados, em peixes o E2 é um dos principais esteroides sexuais relacionados à 

foliculogênese, e o avanço da fase perinucleolar para a fase vitelogênica é dependente do 

aumento das concentrações desse hormônio (LUBZENS et al., 2010). A exposição a 50 µg/L 

de ACE na geração parental, diminuiu a concentração ovariana de E2, concomitante ao 

aumento na quantidade de PN e diminuição de FV na F1, o que indica falha ou atraso da 

foliculogênese e consequente redução da desova. Efeitos reprodutivos transgeracionais como 

diminuição na quantidade de células germinativas, tamanho e peso dos ovários também foram 

observados na F1 e F2 de ratos expostos ao ACE durante a gravidez (DEAN et al., 2016), o 

que sugere um mecanismo de ação comum em vertebrados. Os resultados encontrados na 

gametogênese para fêmeas F2 foram similares aos encontrados na F1. Embora sem alterações 

significativas, há uma acentuada tendência à redução nos níveis de E2, que pode ter sido 

suficiente para afetar a foliculogênese e a desova na geração F2. Em conjunto esses dados 

revelam que a exposição parental ao ACE é capaz de provocar efeitos multi/transgeracionais, 

afetar a ovogênese e reduzir a capacidade reprodutiva da F1 e F2 no zebrafish. Ressalta-se que 

os efeitos do ACE na geração parental são diferentes do observado em sua prole. Zebrafish 

expostos ao ACE apresentaram aumento na proporção de FV e diminuição dos PN, ocasionado 

por uma possível falha na maturação final ovocitária causada pelo aumento nos níveis 

ovarianos de E2 e diminuição de PGE2 (MOREIRA et al., 2022). Esses resultados demonstram 

que o ACE além de atuar como um desregulador endócrino, exerce efeito epigenético que 

afeta a reprodução da prole. 

A 11-KT é um dos principais andrógenos que atua na espermatogênese de peixes, onde 

pode induzir a síntese de outros mediadores que atuam no avanço da fase meiótica para a 

espermiogênica (SCHULZ et al., 2010), e a alta produção de Z está intimamente associada ao 

aumento de 11-KT e seu receptor (CROWDER; LASSITER; GORELICK, 2018; ZHENG et 

al., 2020). Este estudo demonstrou que a exposição parental ao ACE resultou em menor 

concentração testicular de 11-KT na F1, o que pode ter contribuído para o acúmulo de C1, 

redução de Z e das taxas de fertilização na prole de progenitores expostos a 50 µg/L de ACE. 

Além disso, os resultados mostraram redução da motilidade progressiva, VSL, VCL e VAP 
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na F1, o que reflete em baixa qualidade espermática, semelhante ao observado em peixes da 

geração parental (MOREIRA et al., 2022) e em peixes expostos a substâncias anti-

androgênicas (GOLSHAN; ALAVI, 2019). Em conjunto esses resultados indicam que a baixa 

fertilização observada na F1 pode ser provocada pela diminuição na quantidade e qualidade 

dos espermatozoides, induzidos pela exposição parental ao ACE.  

Diferentemente das fêmeas, peixes machos F2 não foram afetados pela exposição de 

seus progenitores ao ACE, e apresentaram todos os parâmetros reprodutivos normais, 

semelhante ao reportado em ratos machos F1 e F2 de progenitores expostos a a 350 mg/kg/dia 

de ACE durante a gestação (DEAN et al., 2016). Em contraste, ratos machos F1 de 

progenitores fêmeas expostas a 350 mg/kg/dia de ACE durante a gestação apresentaram 

aumento do peso testicular e do diâmetro dos túbulos seminíferos (PEREIRA et al., 2020). 

Por outro lado, os efeitos transgeracionais da exposição ao bisphenol A foram mais acentuados 

em machos do que em fêmeas de zebrafish, que tiveram diminuição da densidades e qualidade 

espermática na F1 e F2 (CHEN et al., 2015). Dessa forma, é possível que efeitos 

transgeracionais sejam sexo-dependente e variam com o fármaco e a espécie analisada. 

É bem estabelecido que a formação excessiva de NAPQI após overdose ou exposição 

crônica ao ACE, gera estresse oxidativo e reduz os níveis de GSH (DU; RAMACHANDRAN; 

JAESCHKE, 2016) e, como esperado, o tratamento levou a redução acentuada de GSH em 

ovários e testículos nos grupos 50 µg/L ACE. O padrão de metilação do DNA pode ser alterado 

por causa da depleção de GSH quando esta é conjugada cronicamente a substâncias tóxicas e 

seus metabólitos, uma vez que a produção de GSH e SAM são dependentes de homocisteína  

(LEE; JR; PORTA, 2009). De fato, os resultados desse estudo apontaram que a exposição a 

50 µg/L de ACE acarreta hipometilação global do DNA nos ovários e testículos, o que 

evidencia a capacidade da exposição crônica ao ACE induzir alterações epigenéticas.  

Em teleósteos, alterações nos níveis de metilação global após exposição a EDCs foram 

associadas a expressão de mRNA para proteínas das famílias dnmt1 e dnmt3 (LIU et al., 2016; 

ZHANG et al., 2014), que são, respectivamente, necessárias para manutenção e 

estabelecimento dos padrões de metilação do DNA (CAMPOS; VALENTE; FERNANDES, 

2012). Nesse estudo, o tratamento com 50 µg/L de ACE resultou em downregulation de dnmt1, 

dnmt3, dnmt5 e dnmt8 em ovários, que pode inibir a manutenção da metilação e a metilação 

de novo do DNA, ao passo que dnmt3 e dnmt8 foram reduzidas em testículos, o que indica 

apenas inibição da metilação de novo do DNA. Além disso, os resultados mostram 

upregulation de tet3, uma enzima que promove a desmetilação do DNA, nos ovários e 
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testículos de peixes expostos a 50 µg/L de ACE, que é consistente com a redução da metilação 

global do DNA observada. Hipometilação global do DNA com downregulation de DNMTs e 

upregulation de TETs, também foi observado em zebrafish expostos ao bisfenol-A (LIU et al., 

2016), e medaka expostos ao glifosato (SMITH; VERA; BHANDARI, 2019) e triclosan 

(SONG; WANG; BHANDARI, 2020), o que sugere que alterações epigenéticas podem ser 

frequentes para compostos tóxicos. Em conjunto, esses resultados demonstram que a 

exposição crônica ao ACE altera a expressão das metiltransferases e acarreta hipometilação 

do DNA, que pode estar relacionadas com alterações reprodutivas da prole. 

Em resumo, a exposição crônica de uma geração parental ao ACE afeta negativamente 

a reprodução da prole, com redução de E2 e diminuição da desova na F1 e F2. Diferentemente 

das fêmeas, os níveis de 11-KT e a espermatogênese não foram afetados nos machos da 

geração F2, o que pode sugerir que as fêmeas são mais sensíveis a alterações epigenéticas 

causadas pelo ACE do que os machos. Os resultados desse estudo também mostraram que o 

ACE provoca redução dos níveis de GSH e na expressão de genes da família das DNMTs 

concomitante ao aumento de tet3 na geração parental, resultando em um quadro de 

hipometilação global do DNA em ovários e testículos de peixes expostos ao ACE. Em 

conjunto, este estudo demonstrou que a exposição crônica ao ACE é capaz de induzir 

alterações epigenéticas na F0 e reduzir a capacidade reprodutiva da F1 e F2 do zebrafish. 

Portanto, avaliações multi/transgeracionais são elementos-chave para determinar a magnitude 

dos efeitos adversos da continua exposição de poluentes emergentes nas populações dos 

organismos aquáticos. 
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Tabela 1: Parâmetros de qualidade da água de 2 gerações (F1 e F2) de zebrafish onde a geração parental foi exposta a diferentes concentrações de 

Acetaminofeno (ACE) durante 60 dias. 

 

 F1  F2 

 Controle 0,5 µg/L ACE 5 µg/L ACE 50 µg/L ACE  Controle 0,5 µg/L ACE 5 µg/L ACE 50 µg/L ACE 

Temperatura (ºC) * 27,8 ± 0,5 27,6 ± 0,4 28,1 ± 0,3 27,9 ± 0,2  28,2 ± 0,3 27,9 ± 0,2 27,6 ± 0,3 27,9 ± 0,3 

pH * 7,81 ± 0,07 7,72 ± 0,06 7,64 ± 0,05 7,70 ± 0,04  7,73 ± 0,05 7,81 ± 0,06 7,70 ± 0,05 7,72 ± 0,04 

Oxigênio (mg/L) * 6,64 ± 0,19 6,43 ± 0,29 6,89 ± 0,25 6,73 ± 0,26  6,75 ± 0,24 6,68 ± 0,22 6,76 ± 0,23 6,76 ± 0,25 

Amônia (mg/L) * 0,016 ± 0,004 0,017 ± 0,003 0,020 ± 0,003 0,018 ± 0,005  0,019 ± 0,007 0,018 ± 0,001 0,019 ± 0,005 0,021 ± 0,007 

Valores representam média ± erro padrão. * Sem diferença significativa entre os tratamentos, p > 0,05. 

 

 

Tabela 2: Primers usados nas análises de PCR em tempo real para enzimas que metilam (dnmt1, dnmt3, dnmt5, dnmt8) e desmetilam o DNA 

(tet1, tet2, tet3), e genes referência (18S rRNA, actb2) nas gônadas de zebrafish após 60 dias de exposição a diferentes concentrações de 

acetaminofeno. 

Gene Sequência forward Sequência reverse Referência 

dnmt1 AGACAATGGCGAACAGGAGG GGCTGGAGATTTCTTGGGCT González-Rojo et al. 2019 

dnmt3 CTGCTGTCGCTCTTTCTGTG TGGATAGCAGGGATTGATGG González-Rojo et al. 2019 

dnmt5 TCATTGACTTGGGGGAAGAG GCTGCTGCTGCACTTATCAT González-Rojo et al. 2019 

dnmt8 CACAACTCGCTCAAACTCCA TGATCTACCCAGCAGCCTCT González-Rojo et al. 2019 

tet1 GCAACCACTCCCATCCTTCGAC TGTTAGCGACTGACGGGTAGGGAC Ge et al. 2014 

tet2 CCAACAGTGACAGGACGAGG TTGAATAGGGTGAGGGAGCAT Ge et al. 2014 

tet3 CACTCACCCAAGCCGCATATC AGGAGTAAGATTTATGACCCTTATC Ge et al. 2014 

18S rRNA CATGGCCGTTCTTAGTTGGT CGGACATCTAAGGGCATCAC González-Rojo et al. 2019 

actb2 CGAGCTGTCTTCCCATCCA TCACCAACGTAGCTGTCTTTCTG Riesco and Robles 2013 
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Tabela 3: Dados biométricos, índice gonadossomático e proporção (%) de folículos ovarianos e células germinativas testiculares em diferentes 

estágios de desenvolvimento de 2 gerações (F1 e F2) de fêmeas e machos de zebrafish onde a geração parental foi exposta a diferentes 

concentrações de Acetaminofeno (ACE) durante 60 dias. 
 

 F1  F2 

Fêmeas Controle 
0,5 µg/L 

ACE 
5 µg/L ACE 50 µg/L ACE 

 
Controle 0,5 µg/L ACE 5 µg/L ACE 50 µg/L ACE 

Comprimento total (cm) 4,04 ± 0,06b 4,17 ± 0,06ab 4,18 ± 0,06ab 4,27 ± 0,04a  3,99 ± 0,05a 4,04 ± 0,05a 3,98 ± 0,07a 4,08 ± 0,08a 

Peso corporal (g) 0,90 ± 0,04a 0,92 ± 0,03a 0,93 ± 0,03ab 0,97 ± 0,05b  0,93 ± 0,03a 0,90 ± 0,04a 0,93 ± 0,03a 0,93 ± 0,05a 

Índice 

gonadossomático (IGS) 
12,01 ± 0,84a 12,11 ± 1,34a 8,74 ± 0,86ab 7,87 ± 0,71b 

 
13,99 ± 1,25a 15,05 ± 1,52a 11,08 ± 1,67ab 9,20 ± 0,98b 

Ovogônias 0,58 ± 0,15a 0,50 ± 0,16a 0,67 ± 0,19a 0,70 ± 0,18a  0,71 ± 0,18a 0,66 ± 0,19a 0,67 ± 0,18a 0,78 ± 0,15a 

Folículos 

perinucleolares  
15,35 ± 1,5b 14,49 ± 1,13b 20,77 ± 0,95a 26,91 ± 0,80a 

 
14,97 ± 1,14b 19,53 ± 1,01b 18,20 ± 1,42a 24,69 ± 1,41a 

Folículos com vesículas 

corticais  
19,14 ± 1,07ab 16,42 ± 1,11b 17,90 ± 0,88b 21,7 ± 0,66a 

 
21,08 ± 0,93a 18,75 ± 0,85ab 19,53 ± 0,91ab 16,86 ± 1,09b 

Folículos vitelogênicos 49,76 ± 1,47a 54,30 ± 2,09a 41,86 ± 2,55b 33,08 ± 2,07b  48,65 ± 1,69a 46,07 ± 1,50ab 45,47 ± 2,17ab 39,15 ± 2,50b 

Folículos pós - 

ovulatórios 
2,44 ± 0,38a 1,91 ± 0,36ab 1,85 ± 0,40ab 0,96 ± 0,25b 

 
2,32 ± 0,41a 1,99 ± 0,46ab 2,02 ± 0,36ab 0,81 ± 0,24b 

Folículos atrésicos 2,63 ± 0,80a 4,05 ± 0,95a 4,36 ± 1,18a 2,56 ± 0,74a  2,88 ± 0,78a 3,60 ± 0,98a 3,02 ± 0,86a 3,73 ± 1,00a 

Tecido intersticial 10,41 ± 0,82ab 8,81 ± 0,66b 11,98 ± 1,16ab 13,84 ± 1,05a  9,38 ± 0,66a 9,40 ± 0,68a 11,01 ± 0,94a 13,97 ± 1,79a 

Machos          

Comprimento total (cm) 3,76 ± 0,0b 3,81 ± 0,05b 3,92 ± 0,05ab 4,01 ± 0,05a  3,96 ± 0,04a 3,91 ± 0,04a 3,93 ± 0,04a 3,80 ± 0,03a 

Peso corporal (g) 0,56 ± 0,02a 0,58 ± 0,02a 0,55 ± 0,02a 0,52 ± 0,02a  0,55 ± 0,03a 0,51 ± 0,03a 0,48 ± 0,03a 0,51 ± 0,03a 

Índice 

gonadossomático (IGS) 
1,49 ± 0,84a 1,37 ± 0,16a 1,54 ± 0,18a 1,39 ± 0,11a 

 
1,73 ± 0,22a 1,73 ± 0,26a 2,14 ± 0,29a 1,80 ± 0,22a 

Espermatogônias A 

indiferenciada 
0,63 ± 0,11a 0,57 ± 0,13a 0,75 ± 0,12a 0,82 ± 0,14a 

 
0,84 ± 0,13a 0,69 ± 0,10a 0,65 ± 0,15a 0,77 ± 0,15a 

Espermatogônias A 

diferenciada 
5,35 ± 0,55a 5,75 ± 0,36a 6,18 ± 0,53a 5,86 ± 0,68a 

 
4,99 ± 0,42a 5,31 ± 0,45a 5,98 ± 0,52a 6,73 ± 0,71a 

Espermatogônias B 10,50 ± 0,85a 11,10 ± 0,83a 12,01 ± 0,79a 12,05 ± 1,24a  10,92 ± 0,87a 11,49 ± 0,78a 12,55 ± 0,83a 10,81 ± 1,21a 
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Espermatócitos 

primário 
26,28 ± 1,28b 21,62 ± 1,54b 30,49 ± 1,24ab 33,23 ± 1,57a 

 
23,80 ± 0,82a 25,49 ± 1,40a 26,12 ± 1,48a 25,50 ± 1,72a 

Espermatócitos 

secundário 
3,16 ± 0,53a 2,88 ± 0,58a 3,05 ± 0,39a 2,92 ± 0,55a 

 
3,41 ± 0,51a 3,15 ± 0,59a 3,11 ± 0,48a 2,34 ± 0,46a 

Espermátides 9,28 ± 0,66a 10,72 ± 0,59a 8,87 ± 0,71a 8,00 ± 0,84a  8,73 ± 0,76a 9,93 ± 0,67a 10,07 ± 0,73a 8,07 ± 0,67a 

Espermatozoides 34,81 ± 1,57a 36,94 ± 2,54a 29,74 ± 2,15ab 26,86 ± 2,00b  38,03 ± 1,36a 33,86 ± 1,90a 32,25 ± 1,92a 35,01 ± 2,28a 

Células de Sertoli 2,30 ± 0,16a 2,20 ± 0,14a 2,33 ± 0,25a 2,98 ± 0,35a  2,19 ± 0,20a 2,05 ± 0,26a 2,14 ± 0,21a 2,45 ± 0,27a 

Células de Leydig 1,09 ± 0,16a 0,93 ± 0,15a 0,85 ± 0,12a 0,84 ± 0,11a  2,19 ± 0,18a 2,48 ± 0,27a 2,36 ± 0,26a 2,5 ± 0,25a 

Tecido intersticial 4,76 ± 0,46a 5,32 ± 0,55a 3,82 ± 0,39a 5,46 ± 0,59a  4,25 ± 0,43a 5,01 ± 0,57a 5,31 ± 0,53a 5,67 ± 0,60a 

Lúmen 2,08 ± 0,35a 1,97 ± 0,62a 1,93 ± 0,45a 0,97 ± 0,86a  1,94 ± 0,44a 2,14 ± 0,46a 1,08 ± 0,86a 1,97 ± 0,57a 

Valores representam média ± erro padrão. Em cada linha, letras diferentes indicam diferenças significativas entre os tratamentos (p < 0,05) 
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Tabela 4: Parâmetros de motilidade espermática de Zebrafish onde a geração parental foi exposta a 

diferentes concentrações de Acetaminofeno (ACE) durante 60 dias. 

 

 Tempo 

(Seconds) 
Controle 0.5 µg/L ACE 5 µg/L ACE 50 µg/L ACE 

Motilidade 

não 

progressiva 

(%) 

15 64.33 ± 2.84 53.75 ± 4.70 59.44 ± 3.22 56.77 ± 3.04 

30 52.03 ± 2.95 45.82 ± 3.97 50.07 ± 3.39 51.64 ± 3.02 

45 65.68 ± 3.08 63.78 ± 4.56 59.49 ± 3.24 66.49 ± 3.16 

60 65.06 ± 2.80 62.77 ± 2.54 58.52 ± 2.99 62.59 ± 2.73 

180 11.37 ± 5.84b 7.64 ± 1.34b 9.69 ± 1.17b 35.59 ± 3.82a 

  Motilidade 

progressiva 

(%) 

15 30.49 ± 1.48 35.72 ± 2.42 32.04 ± 1.92 37.24 ± 2.40 

30 40.17 ± 1.70 38.53 ± 1.75 32.46 ± 2.66 36.99 ± 2.48 

45 18.61 ± 3.22 10.97 ± 2.65 11.38 ± 2.06 12.46 ± 2.51 

60 7.23 ± 2.25a 1.72 ± 0.90b 2.82 ± 0.54b 1.89 ± 0.38b 

180 1.02 ± 0.47a 0.00 ± 0.00 0.01 ± 0.01b 0.18 ± 0.16b 

VSL (µm/s) 

15 62.71 ± 2.67ab 69.51 ± 3.83a 56.33 ± 3.29b 66.97 ± 3.56ab 

30 49.91 ± 1.81 46.61 ± 2.87 40.68 ± 2.87 45.02 ± 2.51 

45 27.63 ± 1.93 24.39 ± 2.10 23.64 ± 1.57 24.94 ± 1.84 

60 17.72 ± 1.81 13.32 ± 1.29 14.56 ± 1.01 13.16 ± 1.01 

180 7.43 ± 1.41a 8.65 ± 0.31a 3.74 ± 0.29b 3.97 ± 0.72b 

VCL (µm/s) 

15 111.00 ± 3.09 108.46 ± 2.32 95.03 ± 4.38 105.12 ± 3.29 

30 74.59 ± 2.64 62.93 ± 5.87 67.44 ± 3.32 63.71 ± 3.26 

45 39.92 ± 2.67 34.25 ± 1.90 33.77 ± 1.38 35.65 ± 2.36 

60 27.94 ± 2.17a 22.52 ± 1.03b 24.72 ± 0.76ab 22.65 ± 1.21b 

180 19.10 ± 1.08a 15.37 ± 0.40b 16.07 ± 0.33b 16.36 ± 0.75b 

VAP (µm/s) 

15 91.49 ± 2.99 92.54 ± 2.81 87.77 ± 4.10 91.26 ± 3.48 

30 65.34 ± 2.35 56.53 ± 2.89 55.87 ± 3.32 57.16 ± 3.02 

45 34.61 ± 2.42 29.62 ± 2.06 28.94 ± 1.53 31.23 ± 2.30 

60 22.81 ± 2.12a 17.30 ± 1.27b 18.97 ± 0.98ab 17.33 ± 1.19b 

180 11.22 ± 1.52a 9.64 ± 0.37ab 7.43 ± 0.36b 7.54 ± 0.85b 

Valores representam média ± erro padrão. Em cada linha, letras diferentes indicam diferenças 

significativas entre os tratamentos (p < 0,05). 
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Fig. 1 Concentrações gonadais de 17β-estradiol (A,C) e 11-Ketotestosterona (B,D) na prole (F1 

e F2) de zebrafish cujos progenitores foram expostos ao Acetaminofeno por 60 dias. Valores 

representam média ± erro padrão. Diferentes letras acima das barras indicam diferenças 

significativas entre os tratamentos ( p < 0,05; One-way Anova ou Kruskal-Wallis). 
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Fig. 2 Número total de ovos desovados e taxa de fertilização na prole (F1 e F2) de zebrafish 

cujos progenitores foram expostos ao Acetaminofeno por 60 dias. Valores representam média 

± erro padrão. (*) indica diferenças significativas comparado ao grupo controle ( p < 0,05; teste 

t). 
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Fig. 3 Concentrações gonadais de A glutationa, B DNA metilado e expressão relativa das C-G 

DNA metiltransferases e das H-J ten-eleven translocation na prole (F1 e F2) de zebrafish cujos 

progenitores foram expostos ao Acetaminofeno por 60 dias. Valores representam média ± erro 

padrão. Diferentes letras acima das barras indicam diferenças significativas entre os tratamentos 

( p < 0,05; One-way Anova ou Kruskal-Wallis). 
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DISCUSSÃO GERAL 

Na última década, uma quantidade significativa de estudos tem sido realizada para 

investigar os riscos apresentados por produtos farmacêuticos, agrotóxicos, plastificantes e 

hormônios para o meio ambiente, especialmente em ambientes aquáticos. Essas substâncias 

constituem numerosas classes químicas com propriedades físico-químicas e atividades 

biológicas únicas. Os produtos farmacêuticos são usados para tratar e prevenir doenças em 

humanos e animais, e geralmente são classificados de acordo com sua função terapêutica 

(OVERTURF et al., 2015). Uma consequência inevitável do aumento do uso dos produtos 

farmacêuticos é a contaminação do meio ambiente, embora as concentrações relatadas na 

maioria dos ambientes aquáticos sejam geralmente baixas, de ng/L a mg/L e variam muito de 

concentração ao longo do tempo. As rotas mais comuns para entrada desses produtos nos 

sistemas aquáticos são através da excreção humana, eliminação incorreta dos medicamentos no 

esgoto doméstico e escape das plantas produtivas de indústrias farmacêuticas (BOUND; 

VOULVOULIS, 2005; FICK et al., 2009). Uma vez no ambiente aquático, essas substâncias 

podem interagir com o sistema endócrino de animais como os peixes, e provocar inúmeras 

alterações metabólicas e funcionais nos sistemas orgânicos.  

O ACE é o segundo AINEs mais consumido no mundo, ficando atrás apenas da aspirina, 

e por ser cada vez mais identificado nos ambientes aquáticos, é considerado um contaminante 

emergente (OVERTURF et al., 2015). Embora seja um dos mais seguros AINEs prescrito para 

uso humano, o ACE pode se tornar hepatotóxico após overdose ou quando administrado em 

grupos de risco (FARRELL, 2021). No zebrafish, o ACE também exerce efeitos hepatotóxicos, 

além de provocar graves efeitos reprodutivos (BAUMANN et al., 2020; GALUS; 

KIRISCHIAN; et al., 2013a).  Os efeitos do ACE na fisiologia dos peixes foram pouco 

estudados e o presente trabalho foi o primeiro a integrar alterações histológicas, hormonais, 

expressão gênica de receptores de hormônios, produção de embriões, taxa de fertilização, 

qualidade de sêmen, além de investigar efeitos transgeracionais da exposição crônica ao ACE.  

Na primeira etapa do presente estudo, os principais efeitos encontrados foram nos 

grupos de 5 e 50 µg/L, que está dentro de um intervalo de concentrações já encontradas em 

ambientes aquáticos no Brasil, países europeus e asiáticos (CAMPANHA et al., 2015; ŻUR et 

al., 2018), indicando riscos para a ictiofauna desses locais. A exposição crônica ao ACE, 

provocou diminuição da produção de ovos, IGS elevado, gônadas apresentando folículos 

vitelogênicos grandes e elevado número de folículos atrésicos. Em conjunto esses efeitos 
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indicam falha na maturação final ovocitária, na desova e consequente retenção dos folículos 

nos ovários. As possíveis razões para esses resultados são a diminuição na produção de PGE2, 

associados à elevada concentração de E2 e seus receptores provocadas pela exposição crônica 

ao ACE. Em geral, fêmeas contaminadas por EDCs estrogênicos apresentam redução do IGS e 

menor quantidade de folículos maduros (BAHAMONDE et al., 2015; SILVA et al., 2012). No 

entanto, peixes Astyanax expostos a múltiplos compostos estrogênicos apresentaram elevado 

IGS e ovários com maior número de folículos atrésicos e supermaturados, que são ovócitos 

envelhecidos não-ovulados devido a falha na maturação final  (PRADO et al., 2014; WEBER 

et al., 2017). Em conjunto esses resultados demonstram os EDCs podem agir de diferentes 

formas na fisiologia gonadal dependendo do composto e da espécie em estudo, e que o ACE 

exerce nos ovários do zebrafish efeitos semelhantes aos de compostos estrogênicos.  

Em relação aos machos, esse estudo aponta que a exposição crônica ao ACE  resulta em 

menor quantidade de espermatogônias do tipo A indiferenciadas, devido a menor proliferação 

dessas células, possivelmente, provocada pelo aumento na concentração testicular de E2 e 

redução de PGE2, 11-KT e seus receptores, fatores importantes para proliferação desse tipo 

celular e maturação final dos espermatozoides (CRESPO et al., 2020; MORAIS et al., 2017b; 

RIOS et al., 2016). Consequentemente, houve menor produção de espermatozoides e 

diminuição da qualidade espermática. Esses resultados se assemelham a reportados em peixes 

expostos a compostos estrogênicos (PASCHOALINI et al., 2021; RIBEIRO et al., 2021, 2023; 

WEBER et al., 2019). No entanto, machos expostos ao ACE não apresentaram aumento nos 

níveis hepáticos de vitelogeninas, que é um clássico biomarcador de contaminação por EDCs 

estrogênicos (BAHAMONDE et al., 2015), resultado semelhante a outro estudo com zebrafish 

expostos a até 10 mg/L de ACE. Em conjunto esses resultados indicam que o ACE exerce 

efeitos estrogênicos nos testículos, mas não possui esse efeito no fígado do zebrafish, o que 

sugere baixo poder estrogênico do ACE.  

Na segunda etapa do projeto, foi realizada a avaliação dos efeitos da exposição crônica 

ao ACE de uma geração parental em sua prole F1 e F2, sem que elas nunca tenham entrado em 

contato com o fármaco. Os efeitos foram notáveis no grupo de progenitores expostos a 50 µg/L 

de ACE, em que os resultados mostraram fêmeas da F1 com redução na produção de E2, 

folículos vitelogênicos e ovos, ao passo que machos tiveram redução de 11-KT, produção de 

espermatozoides e qualidade espermática, resultando em baixa taxa de fertilização e 

subfertilidade no zebrafish. Na geração F2, os resultados mostram efeitos similares nas fêmeas, 
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mas com machos apresentando parâmetros reprodutivos normais. Há uma enorme carência de 

estudos dos efeitos trans e multigeracionais do ACE na reprodução de peixes e outros 

vertebrados. No entanto, efeitos similares foram observados em ratos fêmeas e machos expostos 

ao ACE durante a gestação (DEAN et al., 2016), o que sugere haver um mecanismo comum de 

interferência do ACE na gametogênese das gerações pós-exposição. Neste estudo também foi 

investigado a quantidade de DNA metilado nas gônadas na geração F0 exposta ao ACE e os 

resultados mostraram hipometilação do DNA após a exposição crônica ao fármaco. Uma vez 

que os gametas da F0 e F1 não tiveram contato direto com o ACE na água e a F2 apresentou 

diminuição na atividade reprodutiva das fêmeas, ocorreu efeitos transgeracionais. É possível 

que as características que determinam os efeitos apresentados na F1 e F2, tenham sido herdadas 

epigeneticamente, já que o padrão de metilação do DNA das gônadas da F0 foi alterado, e esses 

padrões podem estar presentes nos gametas e transmitidos para gerações futuras (OZANNE; 

CONSTÂNCIA, 2007). No entanto, os mecanismos moleculares detalhados subjacentes às 

modificações epigenéticas que as ligam a alterações reprodutivas na prole ainda não foram 

esclarecidos. Sabe-se que modificações epigenéticas compreendem também modificações de 

histonas e RNAs não-codificantes(KAMSTRA et al., 2015), que não foram avaliados nesse 

trabalho, portanto não se exclui a possibilidade de o ACE provocar alterações epigenéticas por 

essas vias. 

Este trabalho demonstrou que a exposição crônica a produtos farmacêuticos como o 

ACE, que são frequentemente encontrados em baixas concentrações no ambiente, é capaz de 

alterar parâmetros reprodutivos importantes dos peixes em mais de uma geração. Por serem 

uma classe de contaminantes ainda negligenciadas pelas organizações públicas de saúde e meio 

ambiente, os riscos da contaminação por ACE na ictiofauna local são iminentes. Além disso, 

avaliações multi e/ou transgeracionais como as realizadas nesse estudo são elementos-chave 

para determinar a magnitude dos efeitos adversos da continua exposição de poluentes 

emergentes nas populações dos organismos aquáticos. 
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CONCLUSÕES 

 

• A exposição crônica ao ACE é capaz de afetar a reprodução e fertilidade do zebrafish 

exercendo efeitos estrogênicos sobre a gametogênese; 

• Machos e fêmeas apresentaram desbalanço na produção de E2, 11-KT, PGE2 e de seus 

receptores; 

• O tratamento com ACE induz depleção de GSH, upregulation do mRNA das enzimas 

que metilam e downregulation das que desmetilam o DNA, acarretando hipometilação 

global do DNA das gônadas; 

• A exposição crônica de uma geração parental ao ACE pode provocar alterações 

reprodutivas na prole (F1 e F2) mesmo ela nunca tendo contato com esse fármaco. 
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