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ppb		: (parts per million) milyonda bir (mikro) 
oC		: Santigrad derece
AR		: Androjen reseptörü
BPA		: Bisfenol-A
BPAG		: Bisfenol-A Glukuronit
BPF		: Bisfenol F
BPS		: Bisfenol S
BPAF		: Bisfenol AF
DDT		: Diklorodifeniltrikloroetan
DNA		: Deoksiribonükleikasit
EB		: Endokrin Bozucular
EFSA		: Avrupa Gıda Güvenliği Komisyonu
ER		: Östrojen Reseptör
EU		: Avrupa Birliği
FDA		: Amerikan Federal İlaç Dairesi
FSH		: Folikül Stimüle Edici Hormon
HBM		: Haptoglobin-hemoglobin kompleksi
LH		: Luteinleştirici hormon
LOEL		: En düşük gözlemlenen yan etki düzeyi
NF		: Nörofibromatozisler
NOAEL	: Gözlenmeyen yan etki seviyesi
NHANES	: Ulusal Sağlık ve Beslenme Sınavı Anketi
OECD		: Ekonomik Kalkınma ve İşbirliği Örgütü
PCOS		: Polikistik Over Sendromu
GnRH		: Gonadotropin uyarıcı hormon
T3		: Triiyodotironin
TR		: Tiroid hormon reseptörü
TDI		: Tolere edilebilir günlük miktar
US EPA	: Birleşik Devletler Çevre Koruma Ajansı
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ERKEK SIÇANLARDA FARKLI DOZLARDA BİSFENOL A UYGULAMASININ ETKİLERİ
ÖZKAN F. S. Aydın Adnan Menderes Üniversitesi, Sağlık Bilimleri Enstitüsü, Biyokimya (Veteriner) Programı, Yüksek Lisans, Aydın, 2022.
Amaç: Bu araştırma Bisfenol A maruziyetinin kan biyokimyasal düzeylerini ve testosteron hormon düzeyleri üzerindeki etkilerinin belirlenmesi amacıyla yapıldı.
Gereç ve Yöntem: Araştırmada toplam 40 adet Sprague Dawley cinsi 8 haftalık erkek ratlar kullanıldı. Ratlar her grupta 10’ar tane olmak üzere 4 gruba ayrıldı. Grup I’deki ratlar kontrol grubu olarak belirlendi. Kontrol grubuna herhangi bir enjeksiyon yapılmadı. Grup II, III ve IV’e ait ratlara 4 hafta boyunca sırasıyla 2, 10 ve 25 mg/kg/gün miktarında BPA,  1 ml/gün mısır yağı içinde çözüldürülerek intraperitonel olarak enjekte edildi.  Enjeksiyondan 28 gün sonra çalışma sonlandırılarak eter anestezi altında ratların kalp içi kanları alındı. ELİSA testi, spektrofotometrik ve kolorometrik yöntemler ile kan örneklerinin serum glukoz, total protein, trigliserit, kolestrol ve testosteron düzeyleri belirlendi. 
Bulgular: Araştırmada intraperitonel olarak BPA verilen ratlarda serum glukoz seviyesinde anlamlı düzeyde düşüş gözlenirken (p<0.05), ALT seviyesinde anlamlı düzeyde artış görüldü (p<0.01). Total protein, trigliserit ve kolestrol seviyesinde anlamlı bir değişim olmadığı tespit edildi. Deney grubundaki ratlarda plazma testosteron düzeylerinin BPA miktarı artıkça azaldığı gözlendi. Deney sonrasında canlı ağırlıklıklar arasında herhangi bir farklılık gözlemlenmezken, ortalama testis ağırlığında BPA miktarı artıkça testis ağırlıklarının azaldığı görüldü. 
Sonuç: BPA’nın endokrin sistemin metabolik aktivitesini bozduğu, testosteron hormon seviyelerini ve kan biyokimyasını düşük dozlarda dahi olumsuz olarak etkileyebileceği kanaatine varıldı.
Anahtar kelimeler: BPA maruziyeti, BPA, Endokrin bozucular, Erkek üreme sistemi, Kan biyokimyası.
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EFFECTS OF APPLICATION OF DIFFERENT DOSES OF BISPHENOL A IN MALE RATS
[bookmark: _GoBack]ÖZKAN F. S. Aydin Adnan Menderes University Institute of Health Sciences Biochemistry (Veterinary) Program, Master’s Thesis, Aydin, 2022.
Objective: This study was conducted to examine the effects of BPA exposure on blood biochemical levels and testosterone hormone levels.
Material and Methods: A total of 40 Wistar Albino male 8-week-old rats were used in the study. Rats were divided into 4 groups, 10 in each group. Rats in Group I were determined as the control group. No injection was given to the control group. Rats in Group II were injected intraperitoneally, dissolving in 2 mg/kg/day BPA and 1 ml/day corn oil for 4 weeks. The rats in Group III were injected intraperitoneally by dissolving 10 mg/kg/day BPA and 1 ml/day corn oil for 4 weeks. The rats in Group IV were injected intraperitoneally by dissolving them in 25 mg/kg/day BPA and 1 ml/day corn oil for 4 weeks. The study was terminated 28 days after the injection and intracardiac blood was taken from the rats under ether anesthesia. Biochemical analyzes and testosterone levels were checked.
Results: In the study, a significant decrease in serum glucose level was observed in rats given intraperitoneally BPA (p<0.05), a significant increase in ALT level (p<0.01); It was determined that there was no significant change in total protein, triglyceride and cholesterol levels. It was determined that plasma testosterone levels in rats in our experimental group decreased as the amount of BPA increased. After the experiment, no difference was observed between the body weights, but as the amount of BPA increased in the average testicular weight, the testicular weights decreased.
Conclusion: As a result of the research, it was concluded that BPA disrupts the metabolic activity of the endocrine system, and can adversely affect testosterone hormone levels and blood biochemistry even at low doses.
Key words: Blood biochemistry, BPA exposure, BPA, Endocrine disruptors, Male reproductive system. 
vi
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Sanayi devrimi sonrası artan teknolojik gelişimlerle birlikte endüstrinin kullandığı birçok yeni ürün yaşantımıza girmiştir ve girmektedir. Yeni kullanılmaya başlayan ürünlerin başında ise kimyasallar gelmektedir. Bu kimyasalların sağlığa, çevreye ve yaşantımıza etkileri ise zamanla gözlenmektedir. Özellikle yaşadığımız yüzyılda kanser gibi hastalıklardaki artışlar ve toksik etkilenmelerin sebebi de bu kimyasallar sayılmaktadır. Endüstriyel süreçlerde sıkça kullanılan bu maddelerden biri de Bisfenol A (BPA)’dır (Von Goetz ve diğerleri; 2010). 
BPA, ilk olarak 1890'larda keşfedilmiştir, ancak 1950'lerde kimyagerler, güçlü ve esnek plastikler üretmek için diğer bileşiklerle karıştırılabileceğini fark etmişler ve sanayideki kullanımı yaygınlaştırmışlardır. BPA, daha çok polikarbonat yapıdaki plastiklerin üretim süreçlerinde kullanımı yaygındır. Elde edilen bu plastikler; gıda ambalajlarında ve kutularında, plastikten üretilen çatal, bıçak ve tabaklarda, araba ve araçların parçalarında ve oyuncak imalatlarında kullanıma sahiptir. Bunun dışında epoksi reçine olarak gıda kutularındaki astarlama işlemlerinde, diş dolgu malzemelerinde ve diğer birçok üründe bulunmaktadır (Tsai, 2006).
Genel olarak BPA’nın toksik etkisi düşüktür. Uzun yıllardır bilinen bir polikarbon olmasına rağmen BPA’nın östrojenik potansiyeli, üreme sistemine etkisi uterotopik tahlillere zayıf yanıtlar vermesi gibi sonuçlar son yıllarda dikkat çekmeye ve ön plana çıkmaya başlamıştır. Çevresel anlamda yaygın olarak endüstride kullanıldığı zamandan beri özellikle su kaynakları kirleticiliği ve ekosistemin ısınması konusunda önemli derecede risk oluşturduğu bilinmektedir. İnsanlar bu polikarbondan oral, dermal ve inhaler olarak etkilenmektedir (Wang ve diğerleri, 2017b). 
BPA'ya ve diğer endokrin bozucu kimyasallara maruz kalmanın kaynaklarını ve yollarını anlamak, bileşiğin metabolize edilmeden önce vücutta konjuge olmayan biçimde dolaşabileceği süre de dâhil olmak üzere toksikokinetik parametreleri değerlendirmek gereklidir (Pottenger ve diğerleri, 2000; Negishi ve diğerleri, 2004; Tominaga ve diğerleri, 2006). İnsanlarda en sık etkilenme yolu oral maruziyettir. BPA oral yoldan vücuda girdiğinde, mezenterik kan damarlarına emilir, karaciğere taşınır ve “ilk geçiş metabolizması” olarak adlandırılan bir süreçte hızla metabolize olmaktadır (Tominaga ve diğerleri, 2006). Bu tür süreçler, bazı konjuge olmayan BPA'ların dolaşıma ulaşmasına rağmen, oral maruziyeti takiben kan dolaşımında dolaşan BPA'nın çoğunluğunun konjuge formda (BPA-glukuronid, BPA-sülfat) olduğu anlamına gelir (Pottenger ve diğerleri, 2000; Zalko ve diğerleri, 2003; Domoradzki ve diğerleri, 2003). 
Buna karşılık, BPA vücuda alternatif yollardan (dermal veya inhalasyon yoluyla) girdiğinde, ilk geçiş metabolizmasını atlatmakta ve önemli ölçüde daha fazla konjuge olmayan BPA'nın kan dolaşımında dolaşmasına izin vermektedir (Pottenger ve diğerleri, 2000; Zalko ve diğerleri, 2003; Negishi ve diğerleri, 2004).  Bu toksikokinetik veriler, maruz kalma yolunun, konjuge olmayan BPA olarak dolaşan BPA konsantrasyonu üzerinde büyük bir etkiye sahip olabileceğini düşündürmektedir (Vandenberg ve diğerleri, 2013; Vandenberg ve diğerileri, 2014). Bu önemlidir, çünkü BPA için sadece konjuge olmayan formu östrojen reseptörüne bağlanabilmekte, bazı grupların sadece konjuge olmayan formun biyolojik olarak aktif olduğu ve bundan dolayı tehlikeli olduğu sonucuna varılmasına yol açmaktadır (Matthews, 2001; Teeguarden, 2013). Kemirgenlerde, maruziyet yolu, maksimum kan konsantrasyonlarını ve diğer toksikokinetik parametreleri etkilemekte, ancak maruziyet yolundan bağımsız olarak gözlemlenen biyolojik etki aynı olabilmektedir (Prins ve diğerleri, 2011).
1997'de, endokrinologlar tarafından yapılan ilk in vivo BPA çalışması, BPA'nın gebe farelere verilmesinin, 2 µg/kg/gün gibi düşük dozda erkek yavrularda olumsuz üreme etkilerine neden olduğunu bildirilmiştir (Vom Saal ve Vandenberg, 2021). Daha sonra yapılan birçok çalışma, düşük dozlarda BPA uygulanan hayvanlarda olumsuz etkiler görüldüğünü bildirmiştir (Rochester, 2013).  Bu çalışmalara rağmen, FDA ve EFSA gibi düzenleyici kurumlar BPA maruziyetlerinin güvenli olduğunu iddia etmektedirler (Vom Saal ve Vandenberg, 2021). 
Çeşitli biyoizlem çalışmalarının değerlendirmeleri, dünyanın dört bir yanından insan popülasyonlarında bu bileşiğe kapsamlı şekilde ve her yerde maruz kalındığını ortaya çıkarmıştır (Calafat ve diğerleri, 2005; Calafat ve diğerleri, 2008; Vandenberg, 2011; Gerona ve diğerleri, 2013; Gerona ve diğerleri, 2016). Vom Saal ve Vandenberg (2021) tarafından bu anlaşmazlığı gidermek için yapılan çalışmada, aynı hayvan grubundaki geleneksel toksisitenin düzeyleri ile hastalığa ilişkin bulgu sonuçları karşılaştırılarak değerlendirmeye alınmıştır. Test edilen en düşük dozda (2.5 µg/kg/gün) hem toksisite hem de mekanik sonlanım noktalarında çeşitli yan etkiler rapor edilmiştir (Vom Saal ve Vandenberg, 2021). Bu rapora istinaden önde gelen endokrinologlar ve BPA konusunda çalışan uzman araştırmacılar FDA ve EFSA gibi düzenleyici kurumlar tarafından belirlenen 50.000 µg/kg/gün olan mevcut LOAEL düzeyinin (gözlenen en düşük yan etki düzeyinin) 20.000 kat düşürülmesi çağrısında bulunmuşlardır. Nitekim tartışmalar her ne kadar araştırmacılar ve düzenleyici kurumlar arasında devam etse de sonuç olarak, bugün BPA çalışmaları, endokrin bozucu kimyasalları değerlendirmek için toksisiteyi değerlendirmeye yönelik geleneksel yöntemlerin neden yetersiz olduğunu bize göstermiştir. Özellikle BPA’ya maruz kalma; fetüslerin, bebeklerin ve çocukların beyin ve prostat bezi üzerindeki olası sağlık etkileri nedeniyle bir endişe kaynağı oluşturmaktadır. Ayrıca çocukların davranışlarını da etkilemektedir. Ek bazı araştırmalarda (LaKind ve diğerleri, 2014; Shu ve diğerleri, 2018) BPA ile artan kan basıncı, tip 2 diyabet ve kardiyovasküler hastalık arasında olası bir bağlantı olduğunu düşündürmektedir.
Tüm bu süreç değerlendirildiğinde endokrin bozucu olarak nitelendirilen BPA adlı kimyasal maruziyetler sonucu sağlık açısından risk ihtiva ettiği bir gerçektir. Bu değerlendirmeler kapsamında çalışmamızda BPA’nın erkek ratların testosteron düzeyi üzerine etkileri incelenerek endrokrin sistemin sağlığı üzerindeki rolü değerlendirilecektir. 
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Yirminci yüzyılın ortalarından bu yana, endüstriyel olarak üretilen farklı türde pestisitler, kimyasallar, plastikler, deterjanlar, boyalar ve kozmetikler, dünyanın kapalı geri besleme döngülerini bozma potansiyeli olan yaygın çevresel kirleticiler haline gelmiştir. Bunun yanı sıra bu ürünler ayrıca endokrin bozucular olarak nitelendirilmektedir. Endokrin bozucular, canlı metabolizmasına girerek canlının hormonal düzenine uyarak kendini metabolit olarak kabul ettiren kimyasallar olarak tanımlanmaktadır (Damastra ve diğerleri, 2002).  OECD (2018)’ye göre ise endokrin bozucular, vücudun endokrin sistemine müdahale eden ve insan veya vahşi yaşamda gelişimsel, üreme, nörolojik ve bağışıklık etkileri gibi olumsuz etkiler yaratan kimyasallar olarak nitelendirmektedir. US EPA (Birleşik Devletler Çevre Koruma Ajansı), bir endokrin bozucuyu; homeostazın, üremenin, gelişimin ve/veya davranışın korunmasından sorumlu vücuttaki doğal hormonların sentezine, salgılanmasına, taşınmasına, bağlanmasına veya ortadan kaldırılmasına müdahale eden bir ajan olarak tanımlamıştır (Kavlock, 1996). 
1950’lerden itibaren, endokrinologlar endokrin bozucu sentetik maddelerin etkisini öğrenebilmek amacıyla insan kan örneklerindeki hormon seviyelerini ölçmeye başlamışlardır. Nitekim bu ölçümler göstermiştir ki sentetik maddeler organizmada bulundukları seviyeler bakılmaksızın endokrin fonksiyonunu etkilediği sonucuna ulaşılmasını sağlamıştır. 1962’de ilk yayınlandığında büyük bir etki yaratan “Silent Spring (Sessiz Bahar)” adlı Rachel Carson, kimyasal ilaçlamanın ve doğurduğu sonuçlar ilgili olumsuzları dile getirmiştir. Kitapta o günün koşullarında tartışmalar yaratan bir endokrin bozucu olan Diklorodifeniltrikloroetan (DDT) konu edinmiştir (Carson, 2002). Nitekim bilimsel literatürde endokrin bozucularla ilgili onlarca yıldır yabani kuşlarda yumurta kabuğu incelmesi veya balıklarda cinsel inversiyon nedeniyle yaban hayatı üreme başarısızlığı vakaları da rapor edilmiştir. Ayrıca, 90’lı yıllardan itibaren bazı sanayileşmiş ülkelerde azalan sperm kalitesi ve endokrinle ilişkili kanserlerin artan eğilimleri, insanların maruz kaldığı çevresel kimyasallar ile bu tür hastalıklar arasında bağlantı olabileceğine dair endişeleri günyüzüne çıkarmıştır (OECD, 2018). 
Uluslararası tüm alanlardan uzmanların katılımıyla endokrin bozucuların tüm yönleriyle tartışıldığı 1991 yılında toplanan Wingspread Konferansı’nda, çevresel kimyasalların endokrin sistemler üzerinde hareket ederek vahşi yaşam ve insanlar için potansiyel olarak zararlı olabileceği kabul edilmiş ve bir fikir birliği beyanı olarak onaylanmıştır (Markey ve diğerleri, 2002).
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Kompleks yapılı canlılarda var olan sinir sistemi (beyin, omurilik, duyu organları ve sinirler), organları sinirler aracılığıyla doğrudan birbirine bağlayarak vücut üzerinde kontrol mekanizması kurmaktadır. Buna karşılık, endokrin sistem ise vücudun “ikincil kontrol sistemi” olarak kabul edilmekte ve hormon sentezleyen, salgılayan bir dizi organdan oluşmaktadır (Becker, 2001). Hormonlar kimyasal haberciler gibi davramakta, bunun yanı sıra kanda ve diğer vücut sıvılarında taşınarak organların sahip olduğu reseptörler uyarılması sonucu organa yönetimsel sinyalleri iletmektedir. Hormonlar ve reseptörleri genellikle “kilitler” ve “anahtarlar” olarak düşünülmektedir (Soskin, 1950). Hormonların hedef organları üzerindeki etkisi oldukça spesifiktir ve reseptörüne bağlanan aynı hormonun etkisi organa ve yaşam evresine göre çok farklı olmaktadır.
Vücuttaki birçok organ hormon sentezleyebilir ve salgılayabilir, ancak vücuttaki klasik endokrin sistemi oluşturan organlar beyin, gonadlar (yumurtalıklar ve testisler), tiroid, pankreas ve adrenal bezlerdir (Melmed ve diğerleri, 2015). Endokrin bozucular bu sistemin organların oluşturdukları hormonları ve reseptörleri etki ederek endokrin sistem faaliyetlerini değiştirmektedir. Bu kimyasal etki türler arasında ya da tür içindeki bireyler arasında farklılık gösterebileceği belirtilmiştir (Colborn ve diğerleri, 1996). 
Endokrin bozucuların birçoğu lipofiliktir (bu nedenle suda çok düşük çözünürler) ve bu nedenle yağ dokusunda birikim göstermektedirler. Bu durum endokrin bozucuların tehlikesini artıran spesifik özelliklerden biridir. Endokrin bozucular, sentez veya metabolizma hızlarını veya reseptör hedeflerinde ekspresyon ve eylemlerini değiştirerek endojen steroid seviyelerini taklit ederek, antagonize ederek veya değiştirerek etkilerini göstermektedirler (Fingler ve diğerleri, 1992; Abbassy ve diğerleri, 1999).
 Endokrin bozucuların diğer bir tehlikesi de çeşitli endokrin bozucuların karışımlarıdır. Nitekim bu karışımlarda endokrin bozucular birbirlerinin etkilerine katkı sağlıyarak, daha olumsuz durum yaratırlar veya sinerjik bir şekilde organizmaları, organları ya da sistemleri etkilemektedirler. Birkaç çalışma, kimyasalların tek tek gözlenen etki düzeyine (NOEL) sahip olmadığını, aynı anda karışım olarak mevcut olduklarında ise NOEL etki düzeyini çürüterek olumsuz etki gösterdiklerini ve karışımların etkilerinin daha fazla etkin olduğuna dikkat çekmiştir (Rajapakse ve diğerleri, 2002; Silva ve diğerleri, 2002). 
Bu olumsuz gözlenen etkilerin en yaygın olanı, endokrin bozucunun doğrusal olmayan doz yanıtı etkisidir, yani düşük dozlar yüksek dozlara nazaran daha fazla etkide bulunmaktadır. Bunun yanı sıra, endokrin bozucular, mevcut risk değerlendirme metodolojilerine meydan okuyarak, fizyolojik hormon konsantrasyonlarına bağlı olarak yaşamın farklı aşamalarında farklı çevresel faktörlere uyum göstererek farklı tepkiler de göstermektedirler (Welshons ve diğerleri, 2003; Vandenberg ve diğerleri, 2013b). Ayrıca, in vitro deneylerin çoğunda yapıldığı gibi ana bileşikler uygulandığında bu metabolitler dikkate alınmamaktadır (Boerjan ve diğerleri, 2002).
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Bisfenol A (BPA; 4,40-dihidroksi-2,2-difenilpropan; CAS 80-05-7), bilimsel literatürde uzun bir geçmişe sahip bir kimyasaldır. Bu monomer ilk olarak 1890'larda sentetik bir östrojen olarak geliştirilmiştir, buna rağmen sadece 1930'lı yıllarda, dişi sıçanların üreme sisteminde BPA'nın östrojenik özellikleri rapor edilmiştir (Acconcia ve diğerleri, 2015). Bu zamanı takip eden yıllarda ise kimya endüstrileri BPA'yı polimerlerin (örneğin polikarbonat ve epoksi reçineler) üretiminde antioksidan, polivinil klorür polimerizasyonunun sonunun inhibitör monomeri ve alev geciktiricinin sentezi için bir öncül monomer olarak kullanmıştır. Buna karşılık, günümüzde BPA barındıran malzemeler, plastik şişeler, biberonlar, yiyecek ve içecek kutularının iç kaplaması, termal kâğıt, tıbbi cihazlar, diş malzemeleri vb. dâhil olmak üzere birçok tüketici ürününün bileşenleri olarak kullanılmaktadır (Geens ve diğerleri, 2011). Ne yazık ki, diğer kimyasal maddeler gibi BPA’da sıcaklığa ve pH'a bağlı olarak bu maddelerden salınarak gıdalara (Goodson ve diğerleri; 2004; Bolli ve diğerleri, 2008), havaya (Calafat ve diğerleri, 2008; Calafat ve diğerleri, 2009), deriye (Braun ve diğerleri, 2011), tükürüğe (Van Landuyt ve diğerleri, 2011) ve kana (Calafat ve diğerleri, 2008) geçmektedir.
Bilindiği üzere endokrin bozucu kimyasallar insan ve hayvan populasyonlarında biyolojik aktivite yeteneklerini hormonla etkileşimleriyle; sentez, ulaşım, metabolizma ve eleminasyonu değiştirebilen eksojen kimyasal ajanlardır. BPA, östrojenik aktiviteye sahip, yaygın olarak bilinen bir endokrin bozucu olarak nitelendirilmektedir. BPA insanlar dâhil bütün omurgalı canlıların vücudunu olumsuz olarak etkilemektedirler. BPA ligantlarla farklı şekilde bağlanabilir, bu durumda östrojen reseptöpleri α ve β bağlanma bölgeleri östrojenle ilişkili gama reseptörü çeşitli transkripsiyonel durumlarla ortak etkileşime girerek nongenomik sinyal yolakları ile potansiyel hücresel yanıta müdahale etmektedir (Rubin, 2011). BPA’nın primer endokrin bozukluklarının yanı sıra endojen östrojenlerin aktivitesinde değişikliklere, tiroid hormonu fonksiyonunda bozukluklara, merkezi sinir sisteminin baskılanması ve androjen sistem üzerine etkileri olduğu tespit edildiği bildirilmiştir (Wetherill ve diğerleri, 2007). Bu rahatsızlıkların oluşmasında BPA’nın birikimsel süreci etkili olmakla birlikte günümüz dünyasında kullanım çeşitliliğinden kaynaklanmaktadır. Nitekim BPA endüstriyel anlamda en fazla üretimi gerçekleştirilen kimyasal maddelerden sayılmaktadır. 
Yıllara ait üretim kapasiteleri değerlendirildiğinde 1980’li yıllarda yıllık 1 milyon ton olan üretim miktarı, 2002 yılında yıllık 2.8 milyon tona ulaşmış, 2011 yılında tahmini 5.5 milyon ton üretim gerçekleştiği bildirilmiştir (Ballesteros-Gomez ve diğerleri, 2009). Bunların yanı sıra BPA, gıda maddelerinin ambalajlarında ve kozmetikte antioksidan olarak kullanılmaktadır (Lyons, 2000). Plastik üretimindeki ortak hammadde olarak kullanılmakta olup bu sayede kullanım alanı yaygınlığının temel sebebi de budur (Olea ve diğerleri, 1996). Bunun haricinde her ne kadar üretimde öncelikle polikarbonat plastiklerin üretiminde kullanılsa da, bazı metal gıda kutularında, şişe kapaklarında ve su tedarik borularını kaplayan kırılmaz pencerelerde, gözlüklerde, su şişelerinde ve epoksi reçineler dâhil olmak üzere birçok çeşitlilikte sanayi ürününün yapısında bulunmaktadır. Dolayısıyla insanların BPA’ya maruz kalmasının temel yolu diyet kaynaklıdır. Bir insan vücudunun normalde 10 mikrogram/gün BPA’ya maruz kaldığı bilinmektedir (Lagos-Cabreve ve diğerleri, 2012).
BPA ile ilgili çalışmalarda yapılan pozlamalarda yeni doğanların ve bebeklerin gerçekten BPA’dan çok etkilendiği tespit edilmiştir. Çalışmalara göre, östojenik etkiye sahip olan BPA insan vücudunda bir dizi etkiler yapar, bunların sonucunda prostat ve göğüs kanseri gibi hastalıklar meydana gelir.  BPA’nın hormonal olarak ters etkileri östrojenik aktiviteyle çokça etkilidir (Hiroi ve diğerleri, 1999). Ancak BPA’nın diğer etkilerine bakıldığında metabolizmadaki reaksiyonların bozulmasını sağlar ve enflamasyonlara neden olmaktadır (sitokinin bozulması) (Wetherill ve diğerleri, 2007; Ben-Jonathan ve diğerleri, 2009), bunun yanı sıra karaciğer dokusunda mitokondri aracılığıyla apoptozis gibi etkiler yaratmasıdır (Xia ve diğerleri, 2014). Ayrıca diyabet, kardiyovasküler hastalıklara neden olduğu ve bu rahatsızlıklarla ilgili metabolik süreçleri olumsuz etkilediği de bilinmektedir (Lang ve diğerleri, 2008). Literatürde yer alan çalışmalarda rat ve farelerde BPA’nın oral alınımının üreme üzerine olumsuz etkileri olduğu ve hematopoetik sistemde malignite riskini arttırdığı gösterilmiştir (Markey ve diğerleri, 2001). İnsanlarda BPA ile ilgili çok az çalışma bildirilmiştir. İnsanda deneysel olarak çalışmak etik olmadığından dolayı ancak maruz kalan işçilerin bulguları idrardaki BPA seviyesinin daha yüksek olması ile bu kişilere yapılan anketlerde verilen cevaplar ve ayrıca semen bozulması gibi sonuçlar gözlemlenebilmektedir (Sharpe, 2010; Li ve diğerleri, 2010; Li ve diğerleri, 2011).
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BPA, esas olarak polikarbonat ve epoksi reçinenin hammaddesi olarak kullanılan önemli bir endüstriyel kimyasaldır. BPA, iki mol fenol ve bir mol asetonun asit katalizli yoğuşma reaksiyonu ile üretilmektedir (Şekil 2). Geleneksel olarak, ticari ölçekli BPA üretimi, hidroklorik asit gibi güçlü bir mineral asit katalizörüne dayanmaktadır. Hidroklorik asit oldukça aşındırıcıdır, bu nedenle BPA tesisi pahalı korozyona dayanıklı malzemeler gerektirmektedir. Ayrıca mineral asit katalizli prosesleri için komplike atık su arıtma tesisine ihtiyaç duyulmaktadır. Prosesten çıkan atık su bir miktar hidroklorik asit içerdiğinden, kireç ile nötralizasyon, kalsiyumun çökeltilmesi ve daha fazla biyolojik arıtma ile arıtılma gerektirmektedir. Günümüzde yaygın olarak kullanılan alternatif bir katalizör, katyon değişim reçinesidir. Bu tip katalizör donanım korozyonunu azaltır. Tiyol grupları içeren bazı bileşenler, BPA üretim hızını ve verimini iyileştirmektedir (Mitsubishi, 2017) .
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Endüstriyel anlamda iyileştirmeler sadece fenol ve aseton arasındaki reaksiyon oranını arttırmakta ve seçiciliği iyileştirmektedir. BPA oluşturmak için gerekli ilk işlem asetonun iki mol fenol ile asit katalizli yoğuşmasıdır. 25 °C'de doğal fiziksel hallerinde reaktifler ve ürünler için reaksiyon ısısı, 19 kcal/mol olarak oluşum ısılarından hesaplanmakta ve 1:2 asetonun fenole molar oranında, oda sıcaklığında konsantre hidroklorik asit varlığında üretim gerçekleştirilmektedir. Nitekim reaksiyon karışımında az miktarda (%10) veya daha az su bulunmasının, hidroklorik asit tarafından katalize edilen karışımın reaksiyon hızını arttırdığı iddia edilmektedir (EPC, 2004). 
Başka çalışmalar (Reinicker ve diğerleri, 1974; Neagu, 1998) ise reaksiyonun alkil-SH gruplarıyla modifiye edilmiş iyon değişim reçinesi (sülfonik asit) ile işlenmesinin reaksiyonu arttırdığını ve karışımdaki BPA verimini azaltan ağırlıkça %5 su miktarını azalttığını öne sürmektedirler. Ancak, Jerabek ve diğerleri (1988) yaptığı çalışmada suyun etkisini azaltmak için çeşitli su bağlayıcı maddeler (Kalsiyum Klorür veya fenil asetat gibi) veya azeotropik damıtma yoluyla dehidrasyon kullanılmasının faydalı olacağını belirtmişlerdir. Bu reaksiyon, protonun asidik katalizörden aseton molekülü üzerindeki elektrofilik yoğunluğun artmasıyla ilerlemektedir. Bu aşamada, yan ürünler veya karışımların üretilmekte, aseton-aseton reaksiyonu veya dimerizasyon sonucunda istenmeyen ürünler üretilmekte reaksiyonun mekanizması değiştirilmektedir. Böylece, mesitil oksit oluşmakta ve daha fazla fenolik reaksiyona yol açan karışımların sayısı artar ve süreç daha komplike yapıya bürünmektedir. Bu nedenle bu komplike yapıdaki fenolik etkiler nedeniyle insan sağlığı üzerindeki etkilerin temel sebebi olduğu söylenmektedir (Altuwair, 2018).
Endüstriyel üretim sırasında BPA’lar depolandıkları alandan dış ortama sızıntılarından ve atık suların derelerle sucul ekosisteme aktarılması nedeniyle ciddi çevresel risk oluşturmaktadır. Alıcı ortama sızan ya da verilen BPA’lar ekosistemde yayılarak besin piramidindeki diğer canlılara ve insana geçmektedir (Richter ve diğerleri, 2007). BPA’nın çevresel konsatrasyonu hakkında yapılan çalışmalarda (Kuch ve Ballschmiter, 2001; Klečka ve diğerleri, 2009; Adebola ve Taiwo, 2013) deniz, göl ve nehir gibi sucul ekosistemlerindeki yapılan su konsantrasyon belirleme çalışmalarında farklı alanlardan alınan su örneklerinin BPA düzeyleri arasında farklılıkların bulunduğu tespit edilmiştir. 
Wenzel ve diğerleri (2003) tarafından Avrupa’nın çeşitli nehirlerinde taşınan sularda yapılan çalışmada BPA’nın farklı ülkelerin sınırlarından geçen aynı nehirde bile farklılık gösterbileceği belirlenmiştir. US EPA tarafından her yıl 1 milyon tonluk BPA’nın sızıntı yoluyla çevreye yayıldığı rapor edilmiştir (JRC, 2010). BPA’ya maruz kalma durumu balıklar, yaban hayvanları ve insanları etkilemekte ve ekosistem açısından tehlike arz etmektedir. Bu yüzden fabrikalardaki sızıntılar ya da atık sular arıtılmadan suya verilmemeli ve sucul ekosistemin dengesi korunmalıdır (Zhou ve diğerleri, 2007).
Bisfenol A, üst ng/L aralığında yüzey sularında bulunduğu tespit edilmiş, yeraltı suyularına ait literatürde veri bulunamamıştır. Nitekim Bisfenol A'nın düşük ng/L aralığında birkaç vakada arıtılmamış suda ve içme suyunda bulunduğu bildirildiği aktarılmaktadır. Ancak eldeki veriler kapsamında konunun tartrışmalı olduğu daha geniş ve kapsamlı çalışmaların yapılması gerektiği belirtilmektedir. Bunun yanı sıra içme suları yoluyla BPA’ya ait maruziyete düşük ihtimal verilmektedir (Wenzel, 2003). Ancak, endüstriyel ürünlerin üretiminde BPA kullanılması, sızıntılardan çok üretilen ürünlerdeki BPA içeriğinden kaynaklı ve bu ürünlerin yaygın kullanımından dolayı maruziyetlerin oluştuğu tahmin edilmektedir. Sterilizasyon veya gıda hazırlama sırasında kutuların ısıtılması, BPA'nın kutu duvarının epoksi kaplamasından kutu içeriğine sızmasına neden olmakta ve bu nedenle, BPA günlük diyetlerde maruz kalma olasılığını artırmaktadır (Cooper ve diğerleri, 2011). 
Gıda ürünlerinin ısıtılma sıcaklığının, ısıtma zamanından çok BPA'nın ortama yayılma seviyesi ile ilgili olduğu ortaya çıkmıştır (Kang ve Kondo, 2003). Nitekim BPA’nın gıda kontamisyonlarındaki artışı özellikle BPA içerikli kapların 121°C'de 90 dakika ısıtılması sonrası gerçekleştiği gözlenmiştir. Konserve gıdaların sterilizasyonu konjuge olmayan BPA'nın %80-100'ünün kutunun içeriğine geçmesine neden olmaktadır. Kontaminasyon miktarları ortamın bulunduğu duruma, ürünlerin içeriklerine ve dış etkiyen olup olmadığına bağlı olarak gerçekleşmektedir (Goodson ve diğerleri, 2004). Daha düşük pH ve daha yüksek yağ içeriğine sahip gıdalar, daha yüksek konsantrasyonlarda BPA içermektedir (Munguia-Lopez, 2002). BPA ile kontaminasyon, polikarbonat plastiklerde (tekrar kullanılabilir kaplar, polikarbonat su şişeleri ve içecek dağıtıcıları) saklanan veya özellikle ısıtma ve mikrodalgada pişirme sırasında gerçekleşmektedir. Bebekler ve çocuklar için şişeler gibi tüketim için hazırlanan yiyeceklere geçişten de kaynaklanmaktadır (Vinas ve diğerleri, 2010). Özellikle bebek ve çocukların %90’ından fazlasının yüksek oranda BPA’ya maruz kaldığı tahmin edilmektedir (JRC, 2010). 
BPA’nın günlük hayatta fazla kullanımı her yaştan kişinin BPA’ya maruz kalmasına sebep olmaktadır. Bilimsel incelemeler daha hamilelik döneminde; plasentada (Schonfelder ve diğerleri, 2002), kordon kanı (Wan ve diğerleri, 2010), amniyon sıvısında (Ikezuki ve diğerleri, 2002) fetüs karaciğerinde (Cao ve diğerleri, 2012) ve anne sütünde (Sun ve diğerleri, 2004) BPA bulunabildiğini göstermiştir. BPA’nın vücutta bulunurluğu kan ve idrar yoluyla tespit edilebilir. 2517 kişinin katıldığı bir çalışma sonucunda kadınların erkeklerden, çocukların ise yetişkinlerden daha fazla BPA’ya maruz kaldığı belirlenmiştir. BPA maruziyetinde kırsal ve şehir hayatı süren kişilerin saç telleri incelenmiş ve şehirde yaşayan kişilerin % 41’inde, köyde yaşayanların ise % 14,8’inde BPA’ya rastlanmıştır. Araştırmanın sonunda bireyin yaşadığı ortamın da maruziyette önemli olduğu düşünülmüştür (Schönfelder ve diğerleri, 2002).




[bookmark: _Toc97648034]2.4. BPA Maruziyeti ve Toksikokinetiği

BPA, endüstriyel üretim süreçlerinde çapraz bağlama özelliklerinden dolayı ideal bir plastik üretim sürecinin önemli bir parçasıdır. Üretilen bu plastik ürünler yüksek ısıda ya da geri dönüşüm aracılığıyla tekrar kullanılması nedeniyle üretimleri sırasında kullanılan ve içeriğinde yer alan BPA’ların yiyecek ve içecek maddelerine bulaşmasını kolaylaştırmakta ve bu yolla alınan diyetlerle insana ya da diğer canlılara geçmesi sağlanmaktadır. 
Ryu ve diğerleri (2004) yaptıkları çalışmada lake kaplamalı kutularda korunan sebzelerin, lake kaplamadan sızan BPA tarafından kontaminasyona bağlı olarak insanda bulaşım sonrası östrojenik aktivitenin artığını tespit etmiştir. Daha yakın zamanlarda Kubwabo ve diğerleri (2009) BPA'nın PC kaplı biberonların duvarından da kontaminasyona neden olduğu, yüksek sıcaklıklar ve uzun inkübasyon sürelerinde özellikle de yağlı gıdalarda kullanıldığında BPA'nın kontaminasyonda artışa neden olduğunu ortaya çıkarmış, aynı koşullar altında PC olmayan biberonlardan BPA kontaminasyonun ihmal edilebilir düzeyde olduğunu aktarmıştır. Kutu ve ambalajların yapım süreçlerinde eğer herhangi bir dikkatsizlik gerçekleşirse BPA türü polikarbonların gıdalara bulaşması söz konusu olmaktadır (Garcia ve diğerleri, 2004). 
Raf ömrü boyunca ambalaj içerisindeki BPA molekülleri zamanla gıda maddesi arasındaki etkileşimle birlikte kütlesel aktarım gerçekleştirmekte ve BPA molekülleri gıda maddelerine bulaşmaktadır. Ambalajdan gıdaya bulaşma süreci kimyasal olarak polimerizasyon yapısı nedeniyle ya da polimerlerin hidrolizi sonucu gerçekleşmektedir (Estevez-Alberola ve Marco, 2004). Nitekim ambalaj materyallerinden gıdaya monomerler, plastik maddeler ve polimerler gibi yağda çözünen birçok kimyasal geçişi gerçekleşmektedir (Lau ve Wong, 2000). Bu bulaşma olgularına birçok faktörler etki etmektedir. Ambalajlanan gıda maddesi ile ambalajın yüzey alanı, temas süresi, ambalajdaki polikarbon türü ve yoğunluğu, ambalajın fiziksel ve kimyasal yapısı, saklanma ısısı, gıdanın partiküler yapısı, yağ, su ve asit miktarı gibi özelliklerin yanında gıdanın polikarbonla etkileşme oranındaki değişikler de bulaşma miktarını etkilemektedir (Üçüncü, 2000). 


BPA molekülleri polimerize edildiğinde, sıcaklıkları artırıldığında, asidik veya bazik maddelerle temasa yanıt olarak hızlanan hidroliz süreci olan ester bağlarıyla bağlanmaktadır. Polikarbonat ürünler tekrar tekrar yıkandıkça, polikarbonat plastik veya metal kutular çeşitli şekillerde ısı, asidik veya bazik koşullara maruz kaldıklarından dolayı, ester bağının hidrolizi nedeniyle BPA’nın önemli ölçüde gıdalara bulaşması meydana gelmektedir (Krishnan ve diğerleri, 1993; Kang ve diğerleri, 2003). Bunun yanı sıra plastik kutuların ısıtılması BPA bulaşma oranını artırmaktadır (Dobrzyńska ve Radzikowska, 2013). Nitekim yapılan çalışmalarla BPA bulaşma düzeyleri belirlenmeye çalışılmaktadır. Günlük içme suyu temini için kullanılan BPA içerikli polikarbon plastik şişelerden sulara geçen BPA ölçüldüğünde, 0,20 ila 0,79 ng/h arası düzeyde bulaşma oluştuğu gözlenmiştir (Le ve diğerleri, 2008). 
Geri dönüşümle tekrar kullanılabilir hale getirilmiş polikarbon plastik, çelik ve alüminyum su şişelerinden saçılan BPA oranını saptamak için yapılan bir çalışmada, 25˚C’de plastik şişelerden yayılan BPA değeri 0,2- 0,3 mg/L, alüminyum şişelerde 0,08-1,9 mg/L bulunmuştur. Çelik ve alüminyum kaplama şişelerde ise BPA’ya rastlanmamıştır (Cooper ve diğerleri, 2011). Konserve gıdalarda bulaşma oluşturan temel etken konservenin kullanımı sırasında uygulanan ısı ve bu ısının uygulanma süresidir (Munguia-Lopez ve diğerleri, 2002; Takao ve diğerleri, 2002). Mikrodalga fırınlarda yüksek ısıya maruz kalan BPA içerikli kaplardaki reçineler bozulmaktadır. Böylece gıda ambalajından gıdaya BPA daha hızlı ve yoğun nüfuz etmektedir (Ether, 2003). 
Gıdanın içeriği bulaşma hızını ve depolanma süresi boyunca polikarbonun birikim miktarını etkilemektedir (Munguia-Lopez ve Soto-Valdez, 2001). Sürekli kullanılan biberonlarda zaman ve suyun sıcaklığıyla BPA geçişi arasındaki kolerasyon araştırıldığında, ilk kez kullanılan biberondan suya 40 ºC’de 0,03 ppb; 95 ºC’de 0,13 ppb derişimlerde geçiş olduğu tespit edilmiştir. Altı ay süresince kullanılan biberonla yapılan ölçümde ise suya 40 ºC’de 0,18 ppb; 95 ºC’de 18,47 ppb geçiş olduğu tespit edilmiştir. Üç ay süresince 80 ºC üstü sıcaklıklarda kullanılan biberonla yapılan ölçümde ise BPA miktarının diğer ölçümlere göre daha fazla artış gösterdiği gözlemlenmiştir (Nam ve diğerleri, 2010). Kanada’nın Ottava kentinde marketlerde satılan meyve sularından içeceğe geçen BPA miktarı araştırılmıştır. Analiz edilen 72 tane meyve suyunun % 69’unda 0.032-4,5 mg/L civarında BPA tespit edilmiştir (Cao ve diğerleri, 2009). Cao ve ve diğerleri (2008) yaptıkları bir çalışmada metal kaplarda satılan hazır yemeklerde 2,27-10,2 ng/g miktarında BPA ölçtüklerini belirtmişlerdir. 
Türkiyede gıdalarda BPA miktarı ile ilgili çalışma sayısı çok azdır. Kayıtlarda BPA benzeri olan BADGE ile yapılmış bir çalışma vardır. Bu çalışma Türkiyedeki marketlerden alınan farklı markaların ürettiği konserve balıklardaki BADGE miktarının tayin edilmesi esasını taşımaktadır. Çalışmanın sonucunda sardalya ve hamside fazla miktarda BADGE bulunduğu rapor edilmiştir (Erkan ve diğerleri, 2005). Başka bir araştırma da Ankarada satılan konserve ton balıklarındaki BPA miktarının tayinidir. İncelemeye alınan 160 örneğin % 24,8’inin Türk Gıda Kodeksi sınır değerinden 0,6 mg/kg kadar fazla olduğu rapor edilmiştir (Er, 2010).
Tüketici maruziyetlerinin durumunu değerlendiren diğer bir kurum olan Avrupa Gıda Güvenliği Kurumu (EFSA), kabul edilebilir seviye olan TDI’nin altında bir seviyede sayılan maruziyetlerin gerçekleştiğini belirtmiştir. BPA’nın oral yolla alındıktan sonra vücuttaki kısa yarı ömrü de dikkate alındığında tüketiciler açısından herhangi bir tehtidin oluşmadığı iddia etmektedirler. Oral yolla alınan BPA’lar karaciğer metabolizması sayesinde elimine edilerek, idrarda 5,4-6,4 saat sonra BPA'yı suda daha çözünür hale getirilmekte ve idrarla uzaklaştırmaktadır (EFSA, 2006). 
İnsan vücudunun son derece etkili detoksifiye edici sistemi, BPA'ya geniş çapta maruz kalmanın olası sonuçlarını ortadan kaldırmaktadır. Ancak, hamilelik sürecinde plasenta BPA-G'yi dekonjuge eden beta-glukuronidaz enzimatik aktivite sergilediğinden dolayı toksikokinetik süreçler hamilelikle ilgili fizyolojik değişikliklerden etkilenmektedir. Plasenta bariyerini geçtikten sonra, fetüste BPA'nın BPA-G'ye dönüşümü, olgunlaşmamış karaciğer fonksiyonları nedeniyle zayıf bir şekilde etkili olmaktadır. Bu durum anne karnındaki bebeklerde etkilerin görülebileceği anlamını taşımaktadır (Aschberger ve diğerleri, 2010).
Farklı ülkelerdeki bilim insanları değişik gıda maddeleri kullanarak BPA’nın gıda bulaşıyla ilgili incelemeler yapmışlardır. İncelemelerden biri epoksi reçine ile kaplama yapılmış ambalajlarda satılan 107 tane bal örneği incelenmesidir. Bal örneklerinde 33,3 ng/g civarı BPA tespit edilmiştir (Inoue ve diğerleri, 2004). Maragou ve diğerleri (2006) tarafından yapılan metal kutularla ambalajlanmış süt örneklerinde 1,7-15,2 ng/g arasında BPA tespit ettiklerini bildirmişlerdir (Maragou ve diğerleri, 2006). 
Shao ve diğerleri (2007) tarafından Çin’in Pekin (Beijing) şehrinde çeşitli marketlerden topladıkları domuz, balık, ördek, tavşan eti olmak üzere 27 adet etin 13 tanesinde 0,33-7,08 mikrogram/kg aralığında BPA bulunduğunu rapor etmişlerdir. Paketleme malzemelerinden gıdalara polimer yapıda toksik madde geçişi dikkate değer bir sağlık sorunudur (Arvanitoyannis ve Bosnea, 2004). Bulgular kapsamında değerlendirildiğinde özellikle ambalajlı ürünler ve besin kaynaklı kullanımlardaki gıdalarda bulunan ve kullanılan malzemelerdeki miktarlar insanın oral yolla kontaminasyonuna sebep olmakta, nitekim insanlarda yapılan BPA ölçümleri de bu sonucu doğrulamaktadır. Öyle ki Avrupa Birliği, gıdalarla temas eden maddelerin gıdanın yapısal karakteristik özelliklerini bozmayacak, insan sağlığına zarar vermeyecek ve gıda maddesinde niteliksel değişimlere neden olmayacak miktarda olması gerektiği ile ilgili düzenlemeler yapmıştır (EU, 2008). Bu kapsamda, Avrupa Birliği ihtiyati tedbir olarak 2011/8/EU sayılı direktifi ile biberon üretiminde BPA kullanımına yasaklama getirmiştir. 
Oral yolla maruziyetin diğer yolu diş dolguları ile gerçekleşmektedir. Diş dolgularında bulunan reçine bazlı malzeme kullanımı başka bir olası oral maruziyet kaynağı olduğu dile getirilmiştir. BPA bazı reçine bazlı dental materyallerden tükürük içine kontaminasyonu gerçekleşmekte, dolgu operasyonlu tedavilerden sonraki 24 saat içinde idrar kontrasyonunda yüksek oranlarda tespit edilmektedir. Bununla birlikte, böyle bir artışın hastaların sağlığını ne ölçüde etkileyeceği açık bir soru olarak kalmıştır. Ancak ana düzenleyici kurumlara göre, diyet yolu insan maruziyetinin birincil kontamisyon kaynağıdır. Ratlarda yapılan çalışmalara dayalı olarak vücut ağırlığına bağlı günlük 50 μg/kg düzeyi bir günlük alım tolere edilebilir düzey (TDI) olarak belirlenmiştir. Bu düzeyin daha fazlası çok zararlı etkilerin görülebileceği düzeylerdir (Krishnan ve diğerleri, 2010). 
Bilimsel çalışmalardaki son kanıtlar BPA’ya maruz kalma dermal temas yoluyla da ortaya çıkabileceğini göstermiştir. Yazar kasa makbuzlarında yaygın olarak kullanılan termal kâğıtlarla temas etmek dermal yolla maruziyet örneklerinden bir tanesidir (Biedermann ve diğerleri, 2010). EFSA oral maruziyet dışında termal kâğıtların cilt ile temasının BPA’ya maruz kalmada önemli bir etken olduğunu belirtmektedir (Porras ve diğerleri, 2014). Termal kâğıt üretiminde kullanılan BPA, serbest kalan monomer formunda olduğu için kolayca deri yoluyla emilmektedir (Terasaki ve diğerleri, 2007). Domuz ve insan derisi modelleri için geçerli olan çalışmaların birleşimi; sadece cilt tarafından kolay emilmediği (canlı domuzun kulak derisi % 65, canlı insan eksplantları % 46) ayrıca deriden alımın hızlı metabolize olduğunu ortaya koymuştur. Domuz ve insan derileri tarafından üretilen iki ana BPA metaboliti monoglukoronid ve monosülfat bileşikleridir (Zalko ve diğerleri, 2011). 
Termal kâğıt yaygın olarak bilet, faks kâğıdı, yapışkanlı etiketler, bankamatik fişleri, nakit fatura gişeleri gibi yerlerde kullanıldığı için toplumda BPA ile günlük teması yaygın olarak görülmektedir (Lu ve diğerleri, 2013). Bu durum BPA’nın oral yolla alınmasına da katkı sunarak insanda ve canlılarda BPA miktarının günlük alınma miktarını artıran niteliktedir. Temas edilen her BPA’lı ürün BPA maruziyetine yol açmakta, insan ya da diğer canlıların besin zincirine dâhil olmaktadır (Vandenberg ve diğerleri, 2010; Huang ve diğerleri, 2012).
BPA ekosistemde serbest kaldığında su kaynaklarına bulaşmasının yanında inhaler olarak veya oral-dermal etkileşime maruz kalabilecek çalışanlar için mesleki temas yoluyla insanda birikeceği belirtilmiştir (Myers ve diğerleri, 2009; He ve diğerleri, 2009). Açık alan ve kapalı ortam havalarında numuneler ve zemin tozunda BPA tespit edilmiş olmasına rağmen, inhalasyon yoluyla maruz kalma oldukça düşük seviyelerde tespit edilmiştir (Wilson ve diğerleri, 2003). Wilson ve diğerleri (2003) okul öncesi çağdaki çocuklarda yaptığı çalışmada maruziyetin %99’unun yiyeceklerden kaynaklandığını ve tahmini oral maruziyetin 52 ila 74 ng/ kg gün olduğunu, tahmini nefes alıp verme sırasındaki maruziyetin 0.24-0.41 ng/kg/gün olduğunu tespit etmiştir. Aslında, en büyük popülasyon çalışmalarının sonuçları, sıvı kromatografi-kütle spektrometresi (LC-MS) ile idrarda miktar tayininden önce, konjuge BPA'nın serbest BPA'ya enzimatik hidrolizini gerektiren dolaylı yöntemler kullanılarak üretilmiştir. İlginç bir şekilde, NHANES verileri idrar örneklerinin alınmasından önceki açlık saatleri için ayarlandığında, açlık saatleri ile idrar BPA seviyeleri arasında net bir korelasyon bulunmamıştır. Bu bulgu, BPA'nın alımdan sonra hızla elimine edildiği ve sindirim sisteminin ana maruziyet kaynağını temsil ettiği varsayımıyla çelişiyor gibi görünmektedir (Koch ve diğerleri, 2013). 
NHANES verileri, BPA'nın yarı ömrünün düşündüğümüzden daha uzun olduğunu veya bu maddenin bir dereceye kadar vücutta depolanabileceğini veya hatta alternatif diyet dışı yollarla asimile edilebileceğini önermektedir (Lakind ve diğerleri, 2012). Gerçekten de BPA, iç/dış mekan havasında ve zemin tozunda da saptanmakta ve yalnızca kozmetiklerde değil, aynı zamanda termal kağıt da dâhil olmak üzere ciltle temas eden ürünlerde yaygın olarak kullanılmaktadır. Tahmini inhalasyon maruziyeti, yüksek mesleki maruziyete sahip bazı fabrika işçileri dışında, diyet yolu ile karşılaştırıldığında ihmal edilebilir olsa bile transdermal absorpsiyon önemli gözükmektedir. Nitekim kâğıtların kullanımdan sonra bu kaynaktan BPA emilimi, kasiyer olarak çalışan kişilerde özel kaygılara yol açmaktadır. Emilim derecesi, el dezenfektanlarında bulunan ve dermal bariyerin bozulmasına neden olabilen kimyasallar tarafından daha da artmaktadır (Lakind ve Naiman, 2008). 
Dikkat edilmesi gereken bir nokta, oral alım sonrasında kan dolaşımında dolaşan BPA'nın neredeyse tamamı konjuge formdayken vücuda transdermal yoldan girdikten sonra, BPA karaciğer metabolizmasını atlayarak kan dolaşımında önemli ölçüde daha yüksek konjuge olmayan form konsantrasyonlarına neden olmaktadır. Bu toksikodinamik ile ilgilidir çünkü sadece konjuge olmayan BPA östrojen reseptörlerini aktive edebilir ve biyolojik olarak aktif olan olarak kabul edilmektedir (Welshons ve diğerleri, 2006).
BPA’nın günlük zarar vermeyen maruziyet miktarı, bireyin ağırlığı ve bütün yaşamı süresince riskli bir duruma girmeden her gün maruz kalınabilen miktarıdır. BPA maruziyet miktarını US EPA, 50 µg/kg/gün ve AB, 10 µg /kg/gün olarak belirlemiştir (Kamrin, 2004). EFSA dökümanlarındaki kayıtlarda BPA’nın ratlarda hiçbir yan etki göstermeyen dozu (NOAEL) 5 mg/kg/gün olarak saptanmıştır. EFSA (2006)’e göre günlük kabul edilebilir maruziyet dozu 0.05 mg/kg/gün olarak bildirilmiştir. En düşük gözlenebilir etki seviyesi (LOAEL) 50µg/kg/gün olarak kabul edilse de çalışmalar daha düşük dozların bile sağlık üzerine olumsuz etkilerinin olduğunu belirtmektedir (Newbold ve diğerleri, 2009). Belirlenen bu dozlar yetişkin ratlarla yapılan çalışmalar sonucunda belirlenmiştir. Fakat ergenlik ve fetal dönemindeki canlılarda BPA’yla karşılaşma durumunun hassasiyeti önemli ölçüde arttığı gözlenmiş ve güvenli dozla ilgili endişeler duyulmasına sebep olmuştur (Rubin, 2011). Bu nedenle EFSA 2015 Ocak ayında günlük tolere edilebilir alım limitini TDI (Günlük tolere edilebilir doz) 4µg/kg/gün seviyesine düşürmüştür (Ayazyök ve diğerleri, 2017). BPA’nın yüksek doz seviyesi 250 mg/kg/gün (1/20 LD50) olarak belirlenmiştir (NIOSH, 1978). BPA’nın çevresel konsantrasyonu hakkında yapılan çalışmalara bakılarak Avrupa Gıda Güvenlik Kurumu (EFSA) ve Amerikan Gıda ve İlaç Dairesi (FDA) tarafından tolere edilebilir günlük alım sınırları içerisinden BPA’nın vücuttan hızla atılabileceği sınırlar standartlaştırılmış olup, polikarbonat ürünlerde litrede maksimum 0,02 mg BPA bulunmasına müsade edilmektedir (T.C. Sağlık Bakanlığı, 2008). Fare ve ratlarda BPA’nın tahmini minumum toksik dozu 200 mg/kg/gün dolaylarında olduğu belirtilmektedir (Takahashi ve Oishi, 2003). Ratlarda BPA’nın ortalama fetal dozu sırasıyla intraperitonel ve intravenöz rotası 841 mg/kg ve 35.26 mg/kg vücut ağırlığı olarak hesaplanmıştır (Pant ve Deshpande, 2012). Son yıllarda BPA’nın düşük dozlarında bile endokrin sistemi olumsuz yönde etkileyebileceği bilinmektedir. Ayrıca endokrin sistemin dışında merkezi sinir sistemi ve immün sistem üzerinde de olumsuz etkileri olabileceği belirtilmektedir (Lopez-Cervantes ve Paseiro-Losada, 2003; Wetherill ve diğerleri, 2007).
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Fenolik yapısı nedeniyle BPA'nın östrojen reseptörleri ile etkileşime girdiği ve endokrin reseptöre (ER) bağımlı sinyal yolları aracılığıyla agonist veya antagonist olarak hareket etmektedir (Meeker ve Ferguson, 2011). Bu nedenle de BPA'nın patogenezinde rol oynadığı belirtilmekle birlikte, kadın ve erkek kısırlığı, erken ergenlik, meme ve prostat kanseri gibi hormona bağlı tümörler ve polikistik over sendromu (PCOS) ve çeşitli metabolik bozukluklar dahil olmak üzere birçok endokrin sistem bozukluklarına yol açmaktadır (Diamanti-Kandarakis ve diğerleri, 2009). İdrarda artan BPA konsantrasyonu seviyeleri, ejakülattaki sperm sayısı azalması ve bunun yanı sıra azalan hareketlilik ve canlılıkla ile ilişkilendirmiştir (Li ve diğerleri, 2011b). BPA, GnRH sinyal üretimin işlevini bozmakta, dolayısıyla FSH ve LH'nin yeterli oranda salgılanması bozulmaktadır (Eagleson ve diğerleri, 2000). Prenatal ratlarda günde 2 mg/kg vücut ağırlığı kadar BPA konsantrasyonlarına maruz kalması, kontrol grubuna kıyasla ergenlik sürecini hızlandırmıştır (Honma ve diğerleri, 2002). 
BPA maruziyetine bağlı erken ergenliğin ana mekanizması, pozitif geri besleme mekanizması yoluyla GnRH sinyal üretiminin aktivitesini uyaran, dolayısıyla hipofiz LH ve FSH sekresyonunu artıran zayıf östrojenik aktivitesinden kaynaklanıyor gibi görünmektedir (Paulose ve diğerleri, 2015). İn vitro olarak yürütülen çalışmalar, insan meme kanseri hücre hattının BPA'ya maruz kalmasının proliferasyonunu arttırdığını ve oksidatif stresin artmasına neden olduğunu göstermiştir (Wetherill ve diğerleri, 2007). Düşük BPA seviyelerinin proliferasyonunu ve progesteron reseptörlerinin ekspresyonunu önemli ölçüde arttırdığı MCF-7 östrojen reseptörü pozitif hücreler (ER+) için benzer sonuçlar elde edilmiştir (Krishnan ve diğerleri, 1993). Menopoz sonrası kadınlarda yüksek serum BPA konsantrasyonları, meme dokusunun mamografik yoğunluğu ile de korelasyona sahiptir (Sprague ve diğerleri, 2013). 
Bisfenol A'ya mesleki olarak maruziyetlerde meme kanseri insidansını arttırdığı da ileri sürülmüştür (DeMatteo ve diğerleri, 2013). Prostat kanserli erkeklerde yürütülen in vitro çalışmalarda, kontrol grubuna kıyasla bu hastaların idrarında daha yüksek BPA konsantrasyonu tespit etmişlerdir (Tarapore ve diğerleri, 2014). BPA'nın androjene duyarlı insan prostat kanseri hücrelerinin proliferasyonunu indüklediğini göstermiştir (Wetherill, 2007). BPA ile tedavi edilen ratlarda prostat ve epididim ağırlığında bir artış da gözlenmiştir (Gupta, 2000). Ayrıca, uterusta BPA'ya maruz kalma, erkek yavrularda prostat büyümesine katkıda bulunduğu belirtilmektedir (Nagel ve diğerleri, 1997). 
Obezite, her ne kadar günlük alınan diyet miktarıyla ilişkilendirilse de BPA'nın da etkisi olduğu gösterilen bir metabolik bozukluktur. Deneysel hayvan çalışmaları, BPA dâhil olmak üzere endokrin bozucu kimyasallara doğum öncesi maruziyet ile ratlarda obezite, bozulmuş glukoz toleransı ve lipid metabolizması prevalansı arasında ilişki olduğunu göstermiştir (Newbold, 2009). Günde 10 mg BPA/kg vücut ağırlığına maruz bırakılan ratlar, kontrol grubuna kıyasla dört aylıkken daha yüksek plazma trigliserit konsantrasyonlarına ve artan vücut ağırlığına sahip olduğu tespit edilmiştir. Patogenezinde BPA'nın da rol oynayabileceği bir endokrin bozukluk, çocuk doğurma yaşındaki kadınlarda en sık görülen endokrinopati olan polikistik over sendromu (PCOS) olarak adlandırılan hastalıktır. PCOS'un patogenezi çok karmaşıktır. BPA'nın bu sendromun patogenezinde rol oynayabileceği önerilen mekanizmalardan biri, hipotalamik GnRH sinyal üretim aktivasyonu yoluyla plazma LH konsantrasyonlarında sabit bir artışa yol açmasıdır, bu da yumurtalık androjen üretimini uyarır ve uygun yumurtalık folikülü gelişimini bozmaktadır (Lo ve diğerleri, 2006). Bunun yanı sıra BPA'nın yumurtalık androjen sentezini doğrudan arttırdığı belirlenmiştir (Zhou, 2008).
BPA, karaciğerde BPA'nın glukuronidasyonunu katalize eden Üridin 5'-difosfo-glukuronil transferaz (UGT) tarafından metabolize edilmektedir (Yokota, 1999). BPA ayrıca BPA-sülfat veya bisfenol-3,4-kinon gibi diğer maddelere de metabolize edilmektedir (Ye ve diğerleri, 2006). BPA'nın insan vücudundaki yarı ömrünün 5,4 saat olduğu tahmin edilmektedir (Stahlhut ve diğerleri, 2009). Organizmanın BPA'yı yaşam boyu büyük ölçüde tolere etme yeteneği, sülfatlamanın glukuronidasyona göre fetal kompartımanda baskın olmasıyla gerçekleşmektedir. BPA'nın sülfatlaşmasının tersinir olması BPA'nın etkinliğinin kalıcı olarak etkisizleştirilmesini güçleştirmektedir. Stowell ve diğerleri (2006) tarafından gösterildiği gibi, sülfatlanmış BPA formu (BPAS) ile tedavi edilen meme kanseri MCF-7 hücreleri, estron sülfataz aktivitesi yoluyla BPA'yı sülfatsızlaştırabilir ve BPA'yı hücre içinde biriktirmektedir. BPAS'ın insan idrarındaki toplam BPA'nın %7'sini oluşturduğu ölçülmüştür (Liao ve Kannan, 2012). Faz I detoksifikasyonunun bir parçası olarak BPA oksitlenmektedir. BPA'nın oksitlenmiş formlarının biyobelirteç olarak kullanılıp kullanılamayacağını inceleyen bir çalışma, BPA'nın birkaç mikrozom oksidasyon ürünlerini keşfetmiştir. Ayrıca, BPA katekol ürünlerinin idrar seviyeleri, konjuge formlardan daha düşüktür. Bu nedenle, oksitlenmiş BPA ürünleri, maruziyetinin güvenilir bir biyolojik belirteci olmadığı belirtilmektedir (Steffensen ve diğerleri, 2020).
Karaciğer hücresel fraksiyonları BPA ile inkübe edildiğinde birkaç metabolit de gözlenmiştir. Spesifik olarak, tespit edilen dokuz metabolit arasında, metabolizmanın aktivitesi sırasında muhtemel reaktif BPA ara ürünlerinin oluşumunu düşündüren iki glutatyon konjugatı bulunmuştur (Zalko ve diğerleri, 2006). Fetusta disakkarit konjugatları da gözlenmiştir (Zalko ve diğerleri, 2003).  Bundan başka, açılma ürünleri olarak hem BPA hem de bisfenol A dimerleri tespit edilmiştir. Başka bir çalışmada ek olarak insan idrarında düşük oranda (%4) BPA (klorlu) bulunduğu bildirilmiştir, ancak plazmada bulunmamıştır. Bu sonuçlar, BPA'nın vücutta geçirdiği karmaşık metabolizasyon sürecine işaret etmektedir (Jaeg ve diğerleri, 2004). BPA, kemiği de etkileyebilecek bir endokrin bozucudur. Ancak araştırmalarda kullanılan hücresel ve hayvan modeli nedeniyle BPA ve türevlerinin iskeletsel etkileri heterojendir ve burada hem olumlu hem de olumsuz etkiler rapor edilmiştir (Chin ve diğerleri, 2008). 
BPA'nın kemik üzerindeki etkilerini inceleyen çalışmalarda cinsiyete bağlı olarak eril bireylerde faydalı dişi bireylerde ise zararlı etkileri ortaya çıkmıştır, ancak bu daha fazla araştırmayı gerektirmektedir. İnsanlarda BPA maruziyetinin ve kemik sağlığının etkileri konusunda çok az sayıda epidemiyolojik çalışma bulunmaktadır. Kesitsel çalışmalardan elde edilen mevcut kanıtlar, BPA düzeyi ile kemik mineral yoğunluğu arasında ihmal edilebilir bir ilişki olduğunu ortaya koymuştur, ancak bu kesin değildir. BPA ve insanlarda kemik sağlığı arasındaki ilişkiyi doğrulamak için, özellikle kırık riski değerlendirmesinde daha kapsamlı bir boylamsal çalışmaya ihtiyaç vardır (Kim ve diğerleri, 2021).
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BPA gibi çevresel kontaminantların fertilite üzerinde olumsuz etkilerinin uzun sürede olabileceği epigenetik mekanizmalar aracılığla tahmin edilmektedir. DNA dizisi sabit kalmasına rağmen, genlerin ve gen bölgelerinin ifadesi, çeşitli çevresel maruziyetlere yanıt olarak DNA metilasyonu gibi çeşitli epigenetik mekanizmalar aracılığıyla oluşmaktadır. BPA’ya perinatal maruziyetin testiküler steroid hormon reseptörlerinin sayısında, sperm motilitesinde ve sperm sayısında transgenerasyonel değişiklikler oluşturabileceği tahmin edilmektedir (Doshi ve diğerleri, 2011).
Doğal östrojenler, östrojen reseptörlerini bağlar; sırayla östrojene duyarlı elemanlara bağlanır ve hedef hücrelerindeki genlerin ekspresyonunu indüklemektedir. İndüklenen bu hücrelere üreme organlarındaki (vajina, uterus, yumurtalık, yumurta kanalı, serviks, testis ve epididim), meme bezinde, iskelet ve kardiyovasküler sistemlerde bulunan hücreler dâhildir (Couse ve diğerleri, 1999). Östrojen reseptörlerine bağlanma kapasitesine sahip sentetik bir östrojen olarak BPA çeşitli organizasyon seviyelerindeki gelişmeyi değiştirme potansiyeli barındırmaktadır (Richter ve diğerleri, 2007). 
BPA’ya ilişkin biyotransformasyon çalışmalarının birçoğu hayvanlarda yapılan deneysel çalışmalar ile gerçekleştirilmiştir. İnsanlarda çalışmak etik olarak mümkün değildir. Sadece kaza ile karşılaşan ya da gönüllü olarak maruziyeti kabul eden kişilerle bu çalışmalar yapılabilmektedir. Bu nedenle BPA’nın metabolik yolaklarıyla ilgili birçok bilinmeyen nokta bulunmaktadır. Asıl temas yolunun oral yol olması nedeniyle oral maruziyet konusunda çalışmalar daha çok yapılmaktadır. İnsanlarda oral yolla alınan BPA gastrointestinal sistemden emilmektedir. Emilim oranı konusunda tam bir bilgi bulunmamaktadır. Deri yoluyla maruziyet sonucu %10’a yakın miktarda emilim olabileceği belirtilmiştir (National Center for Health Statistics, 2009).
BPA metabolizması, türler ve soylar arasındaki farktan dolayı çeşitlilik göstermektedir. Memelilerde glukuronidasyon ve sülfasyon olmak üzere iki şekilde metabolizasyonu gerçekleşmektedir. İnsanda BPA, bağırsak kanalından hızlı bir şekilde emilir ve glukuronik asit veya sülfat ile birleşmektedir (Inoue ve diğerleri, 2005; Lee ve diğerleri, 2008). Vücuda alınan BPA, öncelikle karaciğerde monoglukuronid formuna dönüştürülmekte ve daha sonra idrarla vücuttan atılmaktadır. Oral emilimi takiben karciğerde hızla temel olarak CYP2C18 ile daha az hızlı olarak da CYP2C19 ve CYP2C9 enzimleri ile metabolize edilmektedir. Karaciğerden ilk geçişte eleminasyona uğramakta ve glukuronik asit ile konjuge olarak majör metaboliti BPA-glukuronit’e (BPAG) dönüşmektedir. Bir miktar da sülfat konjugasyona uğramakta ve minör metabolit BPA-sülfat (BPAS) oluşmaktadır. BPA’nın yarılanma ömrü ortalama 6 saaat olup yaklaşık 42 saatte tamamına yakınının idrarla atıldığı gözlenmiştir. Hızlı metabolize olmasına rağmen, BPA oldukça uzun bir süre dokularda birikmekte ve konjugasyon-dekonjugasyon döngüsüne dâhil olmaktadır (Sözlü ve Akdevelioğlu, 2018). 

BPA’nın asıl endokrin bozucu etkisinin serbest BPA ile meydana geldiği, metabolitlerin hormonlarla etkileşmediği gösterilmiştir (Snyder ve diğerleri, 2000; Willhite ve diğerleri, 2008). Naproksen, salisik asit ve karbamazepinin karaciğerde BPA’nın glukronidasyonunu engelleyebildiği, böylece kanda toksik etkilerden asıl sorumlu olan serbest BPA miktarını arttırabileceği bildirilmiştir (Verner ve diğerleri, 2010). 
BPA metabolitleri plasenta ve diğer bazı dokularda bulunan betaglukuronidaz enzimi ile dekonjuge olabildiği veya Arilsülfataz C enzimi ile sülfatın inaktivasyonu sonucu konjuge olmayan serbest BPA’ya geri dönüşeceği belirtilmiştir (Ginsberg ve Rice, 2009). BPA’nın monoglukuronid formu anne sütüne geçebilmektedir (Snyder ve diğerleri, 2000). Nitekim BPA’nın endokrin bozucular için karakterize edilen ilk etki mekanizması, steroid hormonu nükleer reseptörleri (NR'ler)’dir. Bunlar özellikle östrojen için doğrudan ligandlar olarak hareket eden androjen ve tiroid hormon reseptörleridir (Tabb ve Blumberg, 2006). BPA’lar seçici reseptör modülatörlere (SRM'ler), yani reseptör ligandlarına bağlanarak hücre ve dokuya bağlı olarak agonistik veya antagonistik yetenek sergilemektedirler (Deceuninck ve diğerleri, 2014). BPA’nın steroid geni enzimleri ve hormon taşınması ile etkileşimine bakıldığında, ksenobiyotiklerin steroidogenezi bozma yeteneği ve bu bileşiklerin steroidojenik enzimlerin işlevine müdahale ettiği mekanizmalar kompleks bir yapı ihtiva etmektedir (Preethi ve diğerleri, 2014). Bu durumun sebebi endokrin bozucular açısından en çok dikkat çeken enzim olan ve androjenleri östrojenlere dönüştüren aromataz (CYP19) enziminden kaynaklıdır. Steroid biyosentez yolundaki oldukça spesifik reaksiyonlardan sorumlu olan sitokrom P450 enzimleri ise çeşitli yüksek güçlü endojen steroid hormonlarının oluşumundaki anahtar rolleri göz önüne alındığında, ilgi duyulan moleküler hedeflerden biridir (Huang ve Leung, 2009). 
Düşük nano molar konsantrasyonlarda BPA, insan adipoz doku eksplantlarından ve ayrıca izole olgun adipositlerden adiponektin salınımını bastırmaktadır. Adiponektin, insülin duyarlılığını arttırmakta ve doku iltihabını azaltmaktadır. Bu nedenle yeteneği gereği herhangi bir ksenobiyotik kimyasal adiponektin salınımını bastırmak amacıyla insülin salgısına neden olmaktadır. Bu durum obezite ile ilişkili hastalıklara karşı direnç ve artan duyarlılık anlamına gelmektedir. Birkaç in vitro çalışma (Wetherill ve diğerleri, 2002; Wetherill ve diğerleri, 2006; Teng ve diğerleri, 2013), bir insan prostat karsinomu hücre hattında, bisfenol A'nın bir androjen reseptörü antagonisti olarak hareket edebileceğini ve androjen reseptörünün mutant tümörden türetilmiş bir formu ile etkileşimler yoluyla mitojenik olduğunu kanıtlamıştır. 
In vitro çalışmalarda, Bisfenol A'nın ayrıca tiroid hormon reseptörleri (TR'ler) ile etkileşime girdiği ve TR’ler aracılığıyla transkripsiyonu inhibe ettiği, triiyodotironin (T3) veya onun TR'lere bağlanmasını inhibe ettiği veya bir tiroidde hücre proliferasyonunu uyardığı bildirilmiştir (Moriyama ve diğerleri, 2002). BPA ayrıca testosteronu estradiole dönüştüren enzim olan aromatazın aktivitesini de inhibe etmektedir (Akingbemi ve diğerleri, 2004). Androjen reseptör antagonisti olarak BPA değerlendirildiğinde; androjen hücre sinyalinin ana düzenleyici unsuru ve spermatogenez dahil erkek üreme fonksiyonu ve gelişimi için esas olan androjen reseptörünü (AR’leri) etkilemektedir (Jalal ve diğerleri, 2018). Birkaç çalışma, BPA'nın bir androjen reseptör antagonisti olarak hareket ettiğini göstermiştir (Lee ve diğerleri, 2003; Teng ve diğerleri, 2013; Wang ve diğerleri, 2017a). Aromataz beyin, testis, leydig hücreleri ve yağ dokusu dâhil olmak üzere birçok dokuda bulunmaktadır. Aromataz enzimi, androjenlerin östrojenlere geri dönüşümsüz olarak dönüşüm reaksiyonlarını katalize ettiği için steroid sentezinde önemli bir oyuncudur. BPA, iki steroidojenik enzim üzerinde etki ederek, testosteron ve E2 sentezini azaltarak aromataz enzim aktivitesini azaltmaktadır (Bai ve diğerleri, 2011). Biyoizleme çalışmaları kan plazması, serum ve dokularda BPA düzeylerini değerlendirmiş bununla birlikte, enzimatik dekonjugasyondan sonra toplam üriner BPA'nın analiz sonuçlarının standartlarını belirleyerek kullanılması yaygın olarak kabul edilmektedir (İnce, 2017). Bu nedenle, HBM çalışmaları, genel Avrupa ve ABD popülasyonlarının % 90'ından fazlasında düşük konsantrasyonlarda idrarda BPA saptamışlardır (Sözlü ve Akdevelioğlu, 2018). Bu sayede BPA'nın yaygınlığı ve günlük maruziyeti gösterilmiştir. Maruziyet matrisi olarak idrar testlerinin avantajı; invaziv olmamasını, kısa biyolojik yarı ömürleri ve epizodik maruz kalma paternleri olan kalıcı olmayan kimyasalların güvenilir bir şekilde değerlendirilmesine olanak vermesine ve zaman içinde tekrarlanan numuneleri toplama olasılığından kaynaklanmaktadır. Bununla birlikte, idrar BPA konsantrasyonları, spesifik dokulardaki veya dahili seviyelerdeki biyoaktif konsantrasyonlar hakkında doğrudan bilgi vermemekte veya maruz kalma yolları arasında ayrım yapılmasına engel olmaktadır. Ek olarak, daha fazla doğrulama gerektiren veriler, enzimatik dekonjugasyonu içeren dolaylı analitik teknikleri kullanan BPA maruziyet değerlendirmesinin, kullanılan protokole bağlı olarak insan idrar BPA konsantrasyonlarını olduğundan az tahmin edebileceğini göstermektedir. HBM çalışmalarında BPA maruziyet değerlendirmesiyle ilgili bu doğal sınırlamalar, maruziyet-sağlık ilişkileri yorumlanırken dikkate alınması gerektiğini öngörmektedir (Ougier ve diğerleri, 2021).
[bookmark: bb0915][bookmark: bb0765][bookmark: bb0840][bookmark: bb0775]BPA düşük dozlarda bile sadece nükleer ve membran östrojen reseptörlerine değil, aynı zamanda tiroid, glukokortikoid ve peroksizom proliferatörü ile aktive olan reseptörlere de bağlanabildiğinden, etki mekanizmaları özellikle karmaşıktır. Diğer moleküler hedeflerin yanı sıra steroidojenik enzimlerle de etkileşime girebilmektedir. Ek olarak, BPA'nın çeşitli sağlık son noktaları üzerindeki etkilerini kısmen açıklayabilen epigetenetik modifikasyonlar (örneğin değiştirilmiş DNA metilasyonu) gösterilmiştir (Santangeli ve diğerleri, 2017).  İnsan popülasyonlarında bulunan denekler nedensellik gösteremese de, BPA'nın farklı sistemler ve organlar üzerindeki etkileri kapsamlı bir deneysel kanıt bütünü tarafından desteklenmektedir. Üreme ve davranış gibi bazı son noktalar için epidemiyolojik bulgular da giderek daha tutarlı hale gelmektedir (Kundakovic ve Champagne, 2011).
BPA, yakın zamanda Avrupa Kimyasallar Ajansı tarafından üreme için toksik ve çok yüksek endişe verici bir madde olarak sınıflandırılmıştır (Godswill ve Godspel, 2019).  Bununla birlikte, bisfenol S (BPS) ve bisfenol F (BPF) gibi çoğu BPA içeriği türevleri, aynı zamanda hormonal aktivite gösteren yapısal analoglar olmakla birlikte insan idrarında giderek daha fazla tespit edilmektedir. Yakın zamanda yapılan hayvan çalışmaları, BPS, BPF ve BPAF gibi bisfenol analoglarına maruz kalmanın BPA ile benzer bir nörodavranışsal bozulma modelini indüklediğini gösterdiğinden ortaya çıkan potansiyel riskleri zamanında ele alabilecek yeni izleme yaklaşımlarına acil ihtiyaç olduğunu kanıtlamıştır (Pelch, 2019). BPA ve diğer çevresel kimyasalların üzücü ikamelerini önlemek için bisfenol analogları ile çalışmalar yapılması gerekmektedir (Chen ve diğerleri, 2016).
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BPA, östrojenik aktiviteye sahip olan her yerde bulunan bir endokrin bozucudur.  Üreme ve tiroid hormonu düzensizliği, kilo alımı, glukoz intoleransı, insülin direnci, tip 2 diyabet, metabolik sendrom, kardiyovasküler hastalık ve yağlı karaciğer hastalığına yol açan çok çeşitli metabolik bozukluklara neden olduğu bildirilmektedir (Beydoun ve diğerleri, 2016). 
Diyabet dünya çapında hızla artan, ciddi bir halk sağlığı sorunu haline gelen metabolik bir hastalıktır (Saeed ve diğerleri, 2012; Selvaraju ve diğerleri, 2012). Bu hızlı artış genetik yatkınlık, fiziksel aktivite değişiklikleri, beslenme ve çevresel değişikliklerle ilgili gerçekleşmektedir (Saeed ve diğerleri, 2012; Selvaraju ve diğerleri, 2012). Son yıllarda çevresel östrojenik bileşikler dâhil BPA, hayvan modellerindeki olumsuz etkilerinden dolayı gözlenen halk sağlığı hastalıklarında endişelendirici boyutta ön sırayı alan etkenlerden biridir (Alonso-Magdelana ve diğerleri, 2010; Kim ve diğerleri, 2010; Carwile ve Michels, 2011). Bunun yanı sıra kan plazmasında östrojen seviyelerinin artışı; yetişkinlerde yemek alımında azalma, kilo kaybı ile ilişkili iken, kadınlarda menopozla beraber östrojen salınımında azalma görülmekte ve genelde kilo alımını tetiklemektedir. Östrojen besin ve enerji tüketiminde merkezi rol oynamakta ve adipositlerde yağ depolanmasını durdurucu etki göstermektedir. Bu olay leptin-östrojen etkileşimi sonucunda meydana gelmektedir. Adipositler aromataz enzimi varlığında testosteronu östrojene çevirip sekresyonu sağlamaktadırlar. Farklı dokuların aromataz aktivitesi glukokortikoidler, androjen, prostoglandinler ve östrojenik bir kimyasal olan BPA’dan etkilenmektedir (Otlu ve Türköz, 2016). Ratlarda yapılan deneysel çalışmalarda düşük doz BPA maruziyetinin adiposit sayısını azaltırken hacimlerini arttırdığını ve bunun sonucunda obeziteyle bağlantılı olduğu saptanmıştır (Amini, 2017). Perinatal dönemde düşük doz BPA maruziyetinin bebeğin vücut ağırlığında artışa sebep olduğu bildirilmiştir (Vom Saal ve diğerleri, 2012).
BPA’nın zayıf östrojenik özelliği obezite, diyabet özellikle de tip 2 diyabet ve kardiyovasküler hastalıklarla ilişkili olduğu belirtilmiştir (Bodin ve diğerleri, 2013). Nitekim Erα’nın BPA ile aktivasyonu aşırı insülin salınımına neden olmakta ve diyabet, hipertansiyon, dislipidemi gibi hastalıkların oluşmasını önemli ölçüde arttırdığı belirtilmiştir (LaKinds ve diğerleri, 2014).
Kardiovasküler çalışmalar insanda yüksek üriner BPA atılımının anjina, hipertansiyon, kalp krizi, koroner ve periferal arteriyel hastalıklar gibi farklı tiplerdeki kardiyovasküler hastalıklarla ilişkili olduğunu göstermektedir (Otlu ve Türköz, 2016; Ayazgök ve Küçükkilinç, 2017). Akut BPA maruziyetinin dişi kemirgenlerde aritmiye, kronik maruziyetin ise ateroskleroz ve bozulmuş kan basıncına sebep olduğu yönünde çalışmalar yapılmıştır. Bu hastalıkların altında yatan mekanizmanın BPA tarafından indüklenmiş kardiyak Ca+2 tutulumu, iyon kanalı inhibisyonu/aktivasyonu, oksidatif stres ve genomik modifikasyonlar olabileceği tahmin edilmektedir. Uzun süre BPA’ya maruz kalan erişkin farelerde hiperglisemi, bozulmuş insülin direnci, hepatik kolestrol sentezinde artış ve adipoz doku kütlesinde artış olduğu tespit edilmiştir (Marmugi ve diğerleri, 2014). Dişi ratlarda düşük dozda BPA uygulaması kardiyomiyositlerde protein kinaz A, kalsiyum bağımlı protein kinaz II sinyalizasyon yolu gibi farklı sinyal yolaklarını uyardığı gözlenmiştir. Akut BPA maruziyeti cAMP düzeylerini arttırmış, protein kinaz A’yı uyarmış, ryadin reseptörlerini fosforillasyonuna etki etmiştir (Gao ve Wang, 2014).

[bookmark: _Toc97648039]2.7.2. BPA’nın Karsiyojenik Etkisi, Mutasyonlar ve Epigenetik İlişkisi

BPA’nın erkek ve dişi üreme hücreleri ile süt bezlerinde morfolojik ve fonksiyonel hasarlar verdiği bilinmektedir. Bu hasarlar hem döllenme oranını azaltır hem de meme ve prostat kanserlerine yol açabilmektedir (Maffini ve diğerleri, 2006).  BPA ve NF’nin iyonik olmayan yüzey aktif maddesi ürünlerine parçalanarak östrojen reseptörü alfa (ER-α)’yi aktif hale getirip östrojen bağımlı gen ekspresyonuna sebep oldukları ve östrojene duyarlı meme kanseri hücreleri MCF7’nin büyümesini uyardıkları tespit edilmiştir (Vivacqua ve diğerleri, 2003). Hormonal olarak aktif olan östrojenlere, özellikle BPA’ya, çevredeki oranlarına eşdeğer miktarlarda düşük dozlarda maruz kalmanın ratlarda, prostat kanserine yol açabilen kanser öncesi lezyon ve hormonal karsinogenezlerde artışa neden olduğu gözlenmiştir (Ho ve diğerleri, 2006). DNA metilasyonu sitozoguanindeki dinükleotidlerin kümelenmesiyle sitozinlerin C5 pozisyonunda meydana gelmekte ve CpG adası adını almaktadır. Memeli hücrelerinde bu CpG adaları sıklıkla promoter bölgenin yakınında veya 5̍ kodlayan genin yakınında bulunmakta ve bunların metilasyonlarını, gen transkripsiyonlarını düzenlemektedir (Tsai, 2008). DNA metilasyonundaki değişiklikler kanser başlangıcı gibi birçok hastalığa ve ilerlemesine katkıda bulunduğunu göstermiştir (Irimia ve diğerleri, 2004). Farelerde karaciğer ve meme dokusunda yapılan bir çalışmada, BPA uygulanan farelerin karaciğer dokusunda oluşan karsinojenik katımlar, kontrol grubuna oranla 3-4 kat; meme dokusunda oluşan karsinojenik katımlar ise kontrol grubuna oranla 4-7 kat daha fazla oluşmuştur. Karsinojenik DNA katımlarının hepsi tümöre veya diğer kronik dejeneratif hastalıklara dönüşmese de, meme hücrelerindeki bu moleküler lezyonların göğüs kanserine dönüşme potansiyeli taşıdığı belirtilmektedir (Izzotti ve diğerleri, 2009).

BPA birkaç epigenetik mekanizma transkripsiyonu etkilemektedir. Bu mekanizmalar temel histonlar ile etraflarına sarılmış DNA arasındaki ilişki ile ilgilidir. BPA’lar, kimyasal modifikasyon yoluyla DNA’daki sitozinler ve histon kuyrukları modülasyonunu oluşturmaktadır. Bugün gelinen noktada BPA’nın histon aktivitelerine ve histon kuyruklarına direk nasıl etki ettiği hakkında bilgiler yetersiz durumdadır. BPA’nın DNA metilasyonunu değiştirme şekli hala bilinmemektedir (Zhu ve diğerleri, 2009). Ancak öncelikle düşük potensli östrojenik bileşik zayıf bir şekilde ERα, ERβ’yı aktive edebilmektedir ve AR’yi inhibe ederek gen ifadesini bu reseptöre değiştirmektedir. Aynı zamanda bir ajan olarak DNA metilasyonunu etkilemekte ve gen ekspresyonunu değiştirmektedir. BPA östrojene yanıt veren bir genin transkripsiyonunu ve aynı genin metilasyonunu da etkilemektedir (Bromer ve diğerleri, 2010). 
Araştırmalar BPA’nın nokta mutasyonlarını da indükleyebileceğini işaret etmektedir. BPA’nın ratlar üzerindeki mutajenik etkileri bu maruziyetin polikromatik eritrositlerin mikro çekirdek sayısını arttırdığı, kemik kıkırdak hücrelerinde yapısal kromozom farklılıkları oluşturduğu ve kan lenfositlerinde DNA hasarına yol açtığı tespit edilmiştir. Ayrıca plazma içindeki 8-hidroksi deoksiguanaozin seviyesinde artışa rastlanırken, rat karaciğerlerindeki glutatyon aktivitesinda azalma saptanmıştır. Bu araştırmalar sonucunda BPA’nın mutajenik olmadığı ama genotoksik aktivitesinin olduğu gösterilmiştir (Tiwaria ve diğerleri, 2012).
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Östrojen ve progesteron beyin gelişiminde önemli rol alan hormonlardandır. Birçok hayvan çalışmasında BPA’nın östrojen benzeri etki yaparak beyin gelişimi sırasında cinsel farklılaşmadan sorumlu bölgelerde değişikliğe sebep olduğu gösterilmiştir (National Center for Health Statistics, 2009). Bunun yanı sıra BPA’nın öğrenme azlığı ve hafıza bozukluğuna da sebep olabileceği ortaya konmuştur (MacLusky ve diğerleri, 2005).
Birkaç çalışma gelişmekte olan ve yetişkin bireylerin beyni üzerindeki etkilerini in vivo veya in vitro olarak incelemiştir. Embriyonik maruziyet BPA’nın normal neokortikal gelişimi ve yetişkin kortikal organizasyonunu bozduğunu göstermiştir (Nakamura ve diğerleri, 2006, Nakamura ve diğerleri, 2007). Yetişkin kadın beyninde E2 sinaps oluşumu artmakta ve bu etki eş zamanlı olarak BPA ile bloke edilmektedir. BPA ile ilgili çalışmalarda apoptozun gerçekleşmediği, hücresel göçün etkilenebileceği ve ayrıca sinaps ve dentrit oluşumunu etkilediği rapor edilmiştir. Bu çalışmalarda ayrıca BPA’nın hem östrojenik hem de antiöstrojenik etkilere sahip olduğunu ortaya koymuşlardır (Ikezuki ve diğerleri, 2002; Schönfelder ve diğerleri 2002).
Cinsiyet farklılıkları tipik olarak gebeliğin sonunda ortaya çıkar. Doğumdan kısa bir süre sonra erkekte androjenin direkt ya da indrekt eylemine neden olmaktadır. Hipotalamusta androjenlerin dolaylı eylemleri, aslında östrojen reseptörleri aracılığla testosteronun E2’ye doğru çekimi ile gerçekleşmektedir. BPA etkisiyle oluşan etkiler östrojen veya antiöstrojen görevi görürse bazı cinsel dimorfik alanları etkilemektedir. Hipotalamusun periventriküler çekirdeği, anteroventral bölge iyi karakterize edilmiş cinsel dimorfik alandır. Bu alandaki toplam nöron sayısı ve tirozin hidroksilaz içeren nöronların sayısı seksüel dimorfizm ile ilgilidir. Beynin bu bölgesi dopamin üretir. Medial preoptik bölgedeki nöronların bir işlevi de AVPV, TH hücreleri gonadotropin salgılayan hormonu (GnRH) düzenlemektir (Terasawa ve diğerleri, 1980). Hücreler doğrudan cinsel olarak karakterize davranış işlevlerine sahiptir ama gonadotropin salgılayan hormon dimorfiktir. Her iki boyutta da toplam hücre sayıları AVPV ve toplam TH hücre sayısı dişilerde erkeklerden daha fazladır. Ratlarda doğumdan sonraki ilk 2 gün erkeklere BPA enjeksiyonu yapılması AVPV hücre sayısını arttırarak onları neredeyse normal dişi bireylerin TH hücrelerinin sayısına eşit hale getirmiştir. Estradiol enjeksiyonları erkek bireylerde TH hücre sayısını etkilememektedir. Bu veriler BPA’nın sinir hücrelerinde antiöstrojen etkisi olduğunu göstermiştir (Patisaul ve diğerleri, 2006).
Tanida ve diğerleri, (2009) tarafından yapılan çalışmada yenidoğanda, BPA’nın orta beyin dopamin nöronları üzerindeki etkileri incelenmiştir. Uterusta 8-17. gün aralıklarında BPA’ya maruz bırakılan ratlar, ayrıca doğumdan sonra 3-7. gün aralıklarında 5mg/kg/gün BPA ağızdan verilerek uygulama yapılması sağlanmıştır. Tando ve diğerleri (2007) tarafından yapılan çalışmada ise gebe ve laktasyon dönemindeki ratların yemde BPA’ya maruz kalması sağlanmıştır. Bu iki çalışmada da yenidoğanda BPA maruziyeti ile orta beyin dopamin nöronları bu maruziyetlere duyarlı olduğu tespit edilmiştir. Maruziyette cinsel farklılaşma teorisine göre BPA içeren östrojen agonistleri kritik gelişim evrelerinde kadın davranışı üzerinde erkeklerden daha çok etki göstermektedir. Bu etkilere son derece hassas olan davranışlardan biri dişinin erken cinsel duyarlılığa sahip olması süreci etkilemektedir. Etkilenen diğer bir davranış ise gelişim sırasında ve sonrasında beyin ağının kapasitesidir. BPA bu varsayımsal ağı çeşitli şekillerde etkilemektedir.
Bir östrojen agonisti olarak BPA, özellikle neonatal dönemde maruziyet meydana geldiğinde davranışlar üzerinde önemli etkilere sahip olmaktadır. Yenidoğanın BPA maruziyeti sonrası östrojen nedeniyle seksüel dimorfik birkaç yetişkin davranışı görülmüştür. BPA’dan etkilenen diğer bir davranış ise dişilerin erkek cinsel davranışı sergilemesidir. Cinsel davranış verileri yalnızca östrojenik etkileri desteklememekte aynı zamanda nörodavranışsal gelişim üzerine de etkileri bulunmaktadır (Monje ve diğerleri, 2009).
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Hayvan deneylerinde BPA ve tiroid hormonları arasındaki ilişkinin değerlendirilmesi ve elde edilen sonuçlar çelişkilidir. Erişkin ratlarda yapılan birçok çalışmada BPA maruziyeti ile tiroid hormonuna bazı etkilerin gözlendiğini bildiren alışmaların yanında hiçbir etkinin gözlenmediğini rapor eden çalışmalar da bulunmaktadır (Nieminen ve diğerleri, 2002; Xu ve diğerleri, 2007). BPA maruziyeti ile tiroid hormonlarının konjugasyonunu katalizleyen ve böylece atılımını hızlandıran uridin difosfat glukronil transferaz (UGT) aktivitesi ile anlamlı pozitif bir korelasyon tespit edilmiştir (Paul ve diğerleri, 2010). Yapılan mekanistik çalışmaların sonuçlarına göre, BPA’nın birçok yolak aracılığı ile tiroid fonksiyonlarını bozabildiği belirtilmiştir. Tiroid resöptörlerine zayıf bağlarla bağlanarak T3 antagonisti gibi davranmaktadırlar. Aynı zamanda tiroid resoptörleri aracılığıyla transkripsiyonel aktiviteyi inhibe edebildiği de görülmüştür (Freitas ve diğerleri, 2011; Sun ve diğerleri, 2009). BPA somatostatin reseptöründe modifikasyon oluşturarak büyüme hormonu ve TSH azaltıcı etki göstermektedir (Facciolo ve diğerleri, 2002).
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BPA’nın seçici östrojen reseptör modülatörü özelliği nedeniyle deney hayvanlarında BPA’ya maruziyeti testis, yumurtalıklar, prostat, vb. gibi üreme organları ve üremeyi riske eden bir endokrin bozucu olduğundan şüphe edilmesine neden olmuştur (Shelby, 2008; Richter ve diğerleri, 2007). Östrojenin prenatal ve postnatal gelişimin önemli dönemlerinde cinsiyete özgü fizyolojik süreçlerin koordine edilmesinde nöroendokrin döngünün regülatörü olarak faliyet göstermesi hayati önem taşımaktadır. BPA maruziyetinin cinsel farklılaşma, gonadatropin salıcı hormon (GnRH), hipotalamik ER ve lüteinleştirici hormonun (LH) salınımındaki değişikliklere sebep olduğu düşünülmektedir (Monje ve diğerleri, 2010). 
Cinsiyet hormonlarından özellikle testosteron beynin farklılaşması ve gelişimi için kritik bir öneme sahiptir. Prenatal dönemde BPA maruziyeti üreme organları ile diğer sistemlerde gelişme çağında ve olgun yaşlarda hormon bozukluğu, üreme organlarında veya üreme sistemi fonsiyonlarında geri dönüşümü olmayan değişiklikleri indüklemektedir (Nagel ve diğerleri, 1997). BPA’nın rahimdeki anormalliklerle; morfolojik bozukluklar ve endometriozis gibi durumlarla ilişkili olduğundan şüphe edilmektedir. Gebe farelerle yapılan bir çalışmada, gebelik esnasında BPA’ya maruz kalan ve doğumdan 7 gün sonraya kadar BPA maruziyeti devam eden dişi farelerde, kontrol grubundaki hayvanlara kıyasla daha sık endometrium hipertrofisi karakterize edilmiştir. Endometriozise benzer yapıların oranı 0,1 mg//kg/gün BPA maruziyeti olanlarda %30, 1 mg/kg/gün BPA maruziyeti olan grupta %35 ve kontrol grubunda sadece 1 vaka bulunmuştur (Signorile ve diğerleri, 2010). Kandaraki ve diğerleri (2011) tarafından yapılan çalışmada ise BPA maruziyeti ile polikistik over sendromu arasında bağlantı olduğu rapor edilmiştir. 
Hiroi ve diğerleri (1999) yaptıkları çalışmada BPA maruziyeti ile endometrial kanser ve kompleks endometriyal hiperplazi arasında kolerasyon olduğunu bildirmiştir. Farklı biyobelirteçlerin etkisi altında kalmanın farklı anlamlara gelebileceği göz önünde bulundurulmalıdır. İdrarda saptanan BPA konsantrasyonu tüm çevresel maruziyeti yansıtırken (Upson ve diğerleri, 2014), serumdaki BPA düzeyi sadece hedef doku mazruziyetinin göstergesi olmaktadır (Cobellis ve diğerleri, 2009). Caserta ve diğerleri, (2013) tarafından yapılan çalışmada yaşları 18-40 arasında değişen infertil kadın (N=48) ve fertil kontrol grubunun (n=13) serum BPA düzeyleri kıyaslandığında infertil kadınların serum BPA düzeyinin anlamlı derecede daha yüksek olduğu gözlemlenmiştir. Bu durum BPA’nın infertiliteye etki edebileceğini göstermektedir.
BPA, hücrenin mayoz bölünme ve oosit gelişim süreçlerini de etkilemektedir. Hunt ve diğerleri (2003) tarafından yapılan çalışmada oral gavaj yoluyla 20, 40 ve 100 µg BPA, dişi ratlara oosit toplanmasından önce 6-8 gün boyunca verilmiş ve maruz bırakılan doza göre mayoz sürecinin bozulduğu belirlenmiştir. Çalışmanın son aşamalarında BPA’nın düşük dozlarda uygulanmasına rağmen oosit büyümesi ve yanlış kromozom ayrımı gibi istenmeyen durumlardan etkilendiği rapor edilmiştir. Özellikle dişi farelerde BPA, güçlü mayotik bir androjendir. Mayotik etkilerini tespit etmek için kısa süreli, düşük doza maruz bırakma dahi oositleri büyüme aşamalarını gözlemlemek için yeterlidir. Başka bir çalışmada ise bu durumun tersine bir durum gözlemlenmiştir. Pacchierotii ve diğerleri (2008) tarafından BPA’nın dişi rat germ hücreleri ve kemik iliği hücreleri üzerindeki etkileri incelemek için yapılan çalışmada akut, subkronik ve kronik maruziyetlerde zigotların oositlerinde herhangi bir hiperploidi veya poliploidi indüksiyonu gözlemlenmediğini bildirmiştir (kullanılan en yüksek doz 20 mg/kg/gün BPA). Keza bu araştırma, yalnızca kronik maruziyetteki farelerde metafaz II oositlerinin kromatidlerinde erken ayrılmada önemli bir artış gerçekleştiğini göstermiştir.
Son yıllarda doğum kusurları ve daha birçok problem eskisine göre daha çok artış göstermektedir. Mevcut literatürde BPA’nın fetal gelişim üzerindeki olumsuz etkisi bu polikarbonun teratojenik aktivite ile karakterize olduğunu belirtilmektedir (Li ve diğerleri, 2002; Li ve diğerleri, 2010). BPA’ya maruz kalmış insanlarla takip edilen çalışmalar özellikle doğum öncesi maruziyetin erkek üreme sağlığını olumsuz yönde etkilediğini göstermektedir. Susiarjo ve diğerleri (2013) tarafından yapılan çalışmaya göre rat karnındaki fetusun erken BPA’ya maruziyeti epigenetik değişiklikler yaratarak fetüsün gelişimine müdahale edebileceği ve uygunsuz plasenta gelişimine sebep olabileceği bildirilmiştir. Nitekim BPA’nın kolostrumdaki (anne ağız sütündeki) miktarını tespit etmek amacıyla Japonya Shizuoka’da 101 sağlıklı kadın üzerinde bir çalışma yürütülmüştür. Annelerden alınan süt örnekleri incelendiğinde, BPA konsantrasyonunun 1-7 ng/ml aralıklarında olduğu belirlenmiş ve BPA konsantrasyonu 3,41±0,13 ng/ml değerlerinde anlamlı bulunmuştur (Kuruto-Niwa ve diğerleri, 2007). Gebelik döneminde BPA maruziyeti olan ebeveynlerden doğan 56 erkek çocuk ile BPA maruziyeti olmayan ebeveynlerden doğan 97 erkek çocukta yapılan kohort çalışmada; hamilelik döneminde ebeveynlerin mesleki BPA’a maruziyeti, erkek çocuklarda kısalmış anogenital aralık oluşumu ile kolerasyonlu olduğu bulunmuştur (Miao ve diğerleri, 2011). 
Miao ve diğerleri (2011) tarafından yapılan bir çalışmada fetüsün henüz uterustayken BPA’ya maruz kalmasının yavruların doğum ağırlıklarına olan etkisine bakılmıştır. Ebeveynlerin BPA’ya maruz kalması durumunda doğum ağırlıklarının azaldığı belirlenirken, hamilelik döneminde maruz kalınmasının doğum ağırlıklarıyla ilişkisinin daha kuvvetli olduğu rapor edilmiştir. Hamilelik döneminde daha yüksek dozlarda BPA’ya maruz kalma durumunda bebeklerin doğum ağırlıklarında daha büyük azalmalar olduğu da belirtilmiştir. Yeni doğan erkek ratlarla yapılan bir çalışmada doğum sonrası 1. ile 21. günler arasında (0,01, 0,1 ve 5mg/kg vücut ağırlığı) deri altında BPA enjekte edilen farelerin testislerinde spermatogenez için gerekli olan DAZ (Deleted in Azoospermia) ailesinin bir üyesi olan BOULE ekpresyonunda mutasyon nedeniyle hata oluştuğu ve BPA’nın gelişmekte olan testiste östrojen reseptörü α ve β ekspresyonunu anlamlı şekilde arttırdığı bildirilmiştir. Bu çalışma ile neonatal BPA maruziyetinin en azından kısmen BOULE ekspresyonunun inhibe edilmesinden ve BPA’ya maruz gelişen testiste ER α/β ekpesyonunun reseptörlerinin artmasına bağlı olarak, ilk spermatogenez dalgası esnasında mayoz gelişimini bozduğu gösterilmiştir (Xie ve diğerleri, 2016). 2010 yılında FDA tarafından yayınlanan raporda BPA’nın özellikle fetal dönemde etkilerinin yoğun olacağı bildirilmiştir. Etkilenim yetişkinlere göre çocukluk çağında daha fazladır. Özellikle süt çocukluğu dönemi etkilenimin en yüksek olduğu dönem olarak kabul edilmektedir. Yaş ilerledikçe etkilenimin azalmaktadır. Fetal ve yenidoğan dönemde karaciğer detoksifikasyon enzimleri henüz tam olarak gelişmediği için BPA’nın toksik etkilerine daha çok maruz kalındığı düşünülmektedir (Matsumoto ve diğerleri, 2003). 
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BPA’nın erkek üremesine zararlı etkileri embriyonik, pubertal ve/veya yetişkinlik döneminde meydana gelmektedir. Hormonların reseptör ekspresyonları ve işlevlerini modifikasyona uğratarak hipotalamus-hipofiz-gonadal eksen boyunca etkiyen BPA, spermatogeneze müdahale ederek değişimi sonucu üreme ile ilgili bozukluklara neden olmakta ve infertilite oluşumuna sebep olmaktadır. Ratlarda yapılan çalışmalarda BPA'ya in vivo maruziyet sonucu sperm sayısında,  sperm hareketliliğinde, normal sperm morfolojisinde, zayıf spermatogenezde önemli bir azalmaya neden olduğu ve sperm DNA hasarında artış meydana geldiği belirtilmiştir.  Bunun yanı sıra BPA antioksidan enzimlerinin inhibesine yol açarak yağların peroksidayonu sonucu testis ve epididimde oksidatif strese yol açmaktadır (Manfo ve diğerleri, 2004).
BPA, androjen antagonisti olarak normal androjen bağlanma aktivitesini kesintiye uğratmakta ve reprodüktif fonksiyonla bildirilen ilişkileri ve potansiyel olarak endokrin fonksiyonları değiştirmektedir. Bu etki hipotalamus/hipofiz üzerinde bir etkiye neden olarak E2 üretimini arttırmaktadır. Bunun yanı sıra BPA anti östrojenik faaliyetleri nedeniyle endojen E2 ile rekabet ederek östrojen yanıtını bloke etmektedir. E2’nin hipotalamus/hipofizde ER’lere bağlanmasının rekabetçi bir inhibisyonu, dolaşımdaki E2’nin LH üzerindeki negatif geri beslemesinin zayıflamasına yol açarak, dolaşımda artmış düzeyde LH konsantrasyonları ile sonuçlanabilecek ve bu da testiste E2 üretiminin artmasına neden olmaktadır (Liu ve diğerleri, 2015) Son olarak, BPA tiroid reseptörlerine bağlanarak tiroid fonksiyonu üzerinde hem agonistik hem de antagonistik etkilere sahiptir (Rochester, 2013). Vom Saal ve diğerleri (1998) tarafından erkek ratlar üzerinde BPA maruziyeti üzerinde çalışmada preputial bezler boyutunun arttığını, epididimis boyutunun küçüldüğünü ve sperm üretiminin azaldığını tespit etmişlerdir. Herath ve diğerleri (2004) tarafından yapılan pubertal dönemdeki ratlar üzerinde yapılan çalışmada 3 mg/kg/gün BPA maruziyeti, düşük seviyede sperm oluşumuna ve testosteron konsantrasyonuna neden olduğu rapor edilmiştir. Wisniewski ve diğerleri (2015) tarafından yapılan bir çalışmada BPA’nın üremedeki toksik olarak düşük olduğu limitler incelenmiştir. Bu çalışmada 0,5 veya 25 mg/kg/gün BPA yetişkin ratlara enjekte edilmiş; ratlarda sperm üretimlerinin % 50 oranında azaldığı ve sperm rezervlerinin yaklaşık %70 oranında düştüğü belirlenmiştir.  Bunun yanı sıra BPA maruziyeti sonucu sperm hücrelerinde hasarlar ve hormon düzeylerinde (FSH, LH ve testesteron) azalmalar da görülmüştür.

[bookmark: _Toc97648044]2.8. Konuyla İlgili Yapılmış Bazı Çalışmalar

Takeuchi ve Tsutsumi (2002) tarafından yapılan çalışmada insanların yaygın olarak kullanılan bir endokrin bozucu olan BPA’ya maruziyetini araştırmak için serum BPA konsantrasyonları ölçülmüş ve BPA'nın cinsiyete bağlı hormonlarla ilişkisini analiz edilmiştir. BPA, yeni bir enzime bağlı immünosorbent tahlili ile tüm insan serumlarında tespit edilmiştir. Serum BPA konsantrasyonları normal erkeklerde (1.49 ± 0.11 ng/ml; P < 0.01) ve polikistik over sendromlu kadınlarda (1.04 ± 0.10 ng/ml; P < 0.05), normal kadınlara (0.64 ± 0.10 ng/ml) nazaran anlamlı derecede daha yüksek bulunmuştur. Bu bulgular ışığında BPA ile androjene ilişkin metobolik farklılıklar sebebiyle cinsiyet faktörü açısından farklılıklar görülmüştür. 
Watanabe (2003) tarafından yapılan çalışmada, plasenta ve süt yoluyla BPA'ya maruz kalmanın erkek yavrularda üreme sistemi üzerinde herhangi bir etkisi olup olmadığı araştırılmıştır. Gebe ratlar, gebeliğin 6. gününden 20. emzirme gününe kadar gavaj yoluyla 0, 4, 40 ve 400 mg/kg vücut ağırlığında BPA ile tedavi edilmiştir. 9 haftalık yavrularda plazma testosteron konsantrasyonları, kontrol grubuna kıyasla BPA gruplarında önemli ölçüde yüksek bulunmuştur. Hormon konsantrasyonu 36. haftada verilen BPA miktarına oranla artış göstermiştir. Testislerdeki testosteron içeriği, istatistiksel olarak önemsiz olsa da, plazmadakine benzer bir eğilim göstermiştir. BPA'ya maruz kalan yavrularda testis ağırlığında çok az değişiklik görülmüştür. 9 haftalıkken luteinleştirici hormon ve folikül uyarıcı hormonun plazma konsantrasyonlarında kayda değer bir değişiklik görülmemiştir. Testosterondan kaynaklı E2 oluşumu BPA miktarından etkilenmiştir. Sonuç olarak, perinatal dönemde BPA'ya maruz kalmanın, ratların erkek yavrularında testosteron homeostazı üzerinde önemli bir etkiye sahip olduğunu göstermiştir.
Kawai ve diğerleri (2003) tarafından yapılan çalışmada, erkek farelerde östrojenik aktiviteyi taklit eden BPA'ya fetal maruziyetin agresif davranış ve hormonal değişim üzerindeki etkisi değerlendirmişlerdir. Gebeliğin 11 ila 17. gününde, dişi farelere 2 ng/g ya da 20 ng/g oranlarında BPA enjekte edilmiştir. 8. haftada saldırganlık erkek ratlarda artmış ancak 12 haftadan sonra saldırganlık davranışlarında farklılık görülmemiştir. Göreceli testis ağırlığı (vücut ağırlığının gramı başına), 2 ng/g ile tedavi edilen farelerde 8. ve 12. haftalarda kontrollere göre önemli ölçüde daha düşük bulunmuştur ve 20 ng/g ile tedavi edilen ratlarda 12. haftada önemli ölçüde daha düşük tespit edilmiştir. Tedavi edilen ratlardaki serum testosteron konsantrasyonunun, kontrollerdekinden farklı olmadığı tespit edilmiştir. Bu sonuçlar, BPA'nın ratlarda 8 haftalıkken agresif davranışı geçici olarak aktive ettiğini ve düşük dozlarda BPA'nın üreme organlarının normal gelişimine müdahale ettiğini göstermektedir. Bu saldırgan davranışı harekete geçiren mekanizmanın, yüksek testosteron konsantrasyonu olmadığı tespit edilmiştir.
Tanaka ve diğerleri (2006) tarafından yapılan çalışmada, ratlardaki yenidoğan döneminde testosteronun (T) cinsel farklılaşmada önemli rol oynadığı ve erkek sıçanlarda doğumdan 2 saat sonra serum T düzeylerinde artış olduğu belirtilmiştir. Bu kapsamda çalışmada gebe dişi ratlar, gebeliğin 1. gününden (GD1) doğumdan 2 saat sonrasına kadar çeşitli dozlarda BPA'ya maruz bırakılmıştır. GD22 olarak kodlanan gruba (BPA'ya maruz kalan gruptakilerin ve kontrol grubundakilerin yaklaşık yarısı) sezaryene tabi tutulmuştur. GD22’de yer alan bireylere ötenazi uygulanarak, kan örnekleri alınmıştır. GD23 grubunda (BPA ile tedavi edilen ve kontrol grubunun diğer yarısı) ise doğum gerçekleşmiştir. Erkek yavrulara doğumdan 2 saat sonrasında ötenazi uygulanmıştır. Serum T seviyeleri, radyoimmünoassay (RIA) ile tespit edilmiştir. GD22’de BPA miktarları ile serumdaki T seviyelerine arasında ters orantı tespit edilmiştir. Doğumdan 2 saat sonra, yavruların serumundaki T seviyeleri ile serumdaki BPA miktarları arasında ters orantı olduğu tespit edilmiştir. Bu sonuçlar değerlendirildiğinde, in utero BPA'ya maruz kalmanın yenidoğan döneminde T artışını engellediği ve BPA'ya in utero olarak maruz kalmanın yenidoğan erkeklerde endokrin ortamı bozduğu tahmin edilmektedir.
Zhou ve diğerleri (2008)  BPA'nın ratlarda yumurtalık TI hücreleri (teka-interstisyel hücreler) ve granüloza hücrelerinde steroid hormon üretimi süreci üzerine etkileri araştırmışlardır. TI hücrelerinde BPA, testosteron sentezini ve 17-α hidroksilazın (P450c17), kolesterol yan zincir bölünme enziminin (P450scc) ve steroidojenik akut düzenleyici proteinin (StAR) mRNA ekspresyonunu 10−7 ila 10−4 M konsantrasyonlarda 72 saat kuluçkada bırakılmıştır. Granüloza hücrelerinin 10−7 ila 10−5 M konsantrasyonlarda BPA ile tedavisi, progesteron seviyelerinde ve P450scc’nin mRNA ekspresyonunda bir artışa neden olurken, 10−4 M'de beklenmedik bir düşüşe neden olmuştur. BPA (10−7 ila 10−5 M) eğilimi 10−4 M konsantrasyonda önemli bir artışla StAR mRNA'nın ifadesini yükseltmiştir. BPA'nın (10−6 ila 10−4 M) estradiol seviyeleri ve P450arom’nun mRNA'nın ekspresyonu üzerinde konsantrasyona bağlı önemli bir inhibitör etkisi gözlenmiştir. Sonuç olarak, BPA'nın steroidojenik enzimleri değiştirerek yumurtalık steroidogenezini kesintiye uğratacağı belirtilmiştir.
Leranth ve diğerleri (2008) tarafından yapılan çalışmada, BPA'nın yetişkin erkek ratlarda medial prefrontal korteksinde (mPFC) ve hipokampüsünde sinaptogenezi bozup bozmadığını araştırmak için, hadım edilmiş ve sahte ameliyatlı hayvanlar, farklı BPA (300 μg/kg), testosteron propiyonat (1.5 mg) kombinasyonları ile tedavi edilmiştir. Beyinler elektron mikroskobik stereolojiye tutulmuş, mPFC ve CA1 hipokampal bölgesindeki asimetrik omurga sinapslarının sayısı tahmin edilmiştir. Analiz edilen her iki bölgede, BPA, astroglia işlem yoğunluğunda telafi edici bir artışa eşlik eden, gonadal olarak sağlam hayvanlarda sahte ameliyatlı omurga sinapslarının sayısını azaltmıştır. Ek olarak, BPA, hadım edilmiş erkeklerde testosteron takviyesine hem prefrontal hem de hipokampal sinaptojenik yanıtını engellemiştir. Bu sonuçlar, BPA'nın yetişkin erkek ratlarda mPFC ve hipokampusunda testosterona karşı sinaptojenik tepkiye müdahale ettiğini göstermiştir.
Galloway ve diğerleri (2010) tarafından yapılan çalışmada yetişkinler arasında günlük BPA atılımı tahmin edilmiş, serum östrojen ve testosteron konsantrasyonları ile ilişkileri incelenmiştir. İncelenen 20-74 yaşları arasında 715 yetişkinde BPA konstrasyonu, 24 saatlik idrar numuneleri alınarak sıvı kromatografi ve kütle spektrometrisi yöntemleri ile tespit edilmiştir. Bulgulara göre idrarda BPA konsantrasyonu 3,59 ng/ml ve ortalama atılım 5,63 µg/gün olarak tespit edilmiştir. Çalışmada erkekler için yaş, çalışma yeri, sigara, obezite gibi modellemeler yapılmış olup, buna göre yüksek BPA maruziyeti erkeklerde endokrin değişikliklerle ilişkili olabileceği bildirilmiştir.
Nakamura ve diğerleri (2010) tarafından yapılan çalışmada, prepubertal erkek ratlarda (4 haftalık), 6 hafta boyunca deri altından BPA (0, 20, 100 ve 200 mg/kg/gün) veya E2 (10 ve 100 µg/kg/gün) uygulanmıştır. Hem BPA hem de E2 tedavileri plazma ve testiküler testosteron düzeylerini ve plazma lüteinizan hormon (LH) düzeylerini azaltmıştır. E2 ve folikül uyarıcı hormon düzeylerini düşürmemiştir, ancak E2 tedavisi plazma düzeyini arttırmıştır. Testosteron seviyelerindeki azalmaya bağlı olarak, BPA ve E2, Leydig hücrelerinde steroidojenik enzimlerin ve kolesterol taşıyıcı proteinin ekspresyonunu azalmıştır. Bu nedenle, plazmadaki azalmış testosteron seviyeleri, bu enzimlerin ve proteinlerin ekspresyonlarının azalmasının yanı sıra plazma LH seviyelerinin azalmasından kaynaklanmış olabileceği düşünülmektedir. İlginç bir şekilde, steroidojenik enzimlerdeki ve taşıyıcı proteindeki değişiklikler, plazma LH seviyelerini inhibe edenlerden daha düşük BPA veya E2 maruziyet seviyelerinde gözlenmiştir. Mikroskopik olarak 200 mg/kg BPA ve 100 μg/kg E2 testisteki Leydig hücre sayılarını önemli ölçüde azaltmıştır. Ek olarak, BPA ve E2, östrojen reseptörü α-mRNA'nın ekspresyonunu da azaltmış, bu da Leydig hücrelerinin sayısının azalmasıyla ilişkili olabileceğini düşündürmüştür. Bu nedenle, BPA sadece Leydig hücrelerini değil, aynı zamanda hipofiz bezini de doğrudan etkilemekte, ancak leydig hücreleri, hipofiz bezinden daha düşük maruz kalma konsantrasyonlarında bozulma etkisindedir.
Wu ve diğerleri (2011) tarafından yapılan çalışmada, östrojenik endokrin bozucu olarak BPA’nın prostat gelişimi için uyarıcı olabileceği test edilmiştir. Ayrıca düşük doz BPA'nın, erkek SD sıçanlarında BPA semptomunu çoğaltmak ve şiddetlendirmek için hiperplazi prostatını indükleyebileceği varsayılmıştır. BPA, testosteron tarafından indüklenmiş ve daha sonra 4 hafta boyunca BPA (10, 30 veya 90 µg/kg/gün), 17β-estradiol (E2; 50.0 µg/kg/gün) ile tedavi edilmiştir. Düşük doz BPA (10 μg/kg) ile tedavi edilen ratlarda ağırlık ve hacmin kontrol gruplarından daha yüksek olduğunu ve BPA'nın prostatın nispi ağırlığını önemli ölçüde arttırdığı bulunmuştur (p < 0.01). Prostat lobları için BPA, ventral prostatın (VP) nispi ağırlığını, dorsolateral prostatın (DLP) ağırlığını ve nispi ağırlığını önemli ölçüde artırmıştır. Histopatolojik sonuçlara göre, BPA grubunda VP ve DLP'nin epitel hücresindeki (HEC) düzeyi, kontrol grubuna göre yüksek olduğu tespit edilmiştir. BPA ayrıca testosteron seviyesini düşürmekte ve prostata özgü antijen seviyesini artırmaktadır. E2 tedavisi ayrıca VP ve DLP'nin nispi ağırlığının yanı sıra HEC ve hormon seviyeleri üzerinde de önemli etkiler göstermiştir. Sonuç olarak düşük dozda dahi BPA'ya maruziyetin, ratlarda prostatın çoğalmasına ve testosteronun neden olduğu iyi huylu hiperplazi prostatını şiddetlenmesine neden olabileceği belirtilmiştir. 
Hong ve diğerleri (2016) tarafından yapılan çalışmada, düşük dozda BPA'ya maruz kalmanın erken embriyo aşamasında erkek üreme gelişimi üzerindeki etkisini ve altında yatan mekanizmaları araştırılmıştır. BPA (20 μg/kg/gün) dişi ratlara gebeliğin 1. ve 5. günlerinde oral yoldan uygulanmıştır. Erkek yavrulara (PND10, 20, 24, 35 veya PND50'de) ötenazi uygulanmıştır. İmplantasyondan önce BPA'ya maruz kalan ratların (BPA-ratlar) testosteron seviyesinin azalmasıyla testis gelişiminde gecikme gösterdiği tespit edilmiştir. PND35'te BPA ratlarında seminifer tübüllerin çapı ve epitel yüksekliği azalmıştır. Farklı aşamalardaki spermatojenik hücrelerin sayısı, özellikle PND50’de önemli ölçüde azalmıştır. BPA ratları, PND24'ten başlayarak serum ve testis testosteron seviyelerinde kalıcı bir azalma gösterirken, GnRH ve mRNA, PND35 ve PND50'de önemli ölçüde artmıştır. BPA ratlarında testiküler StAR ve P450scc ifadeleri de PND35 ve PND50'deki kontrol gruplarına göre azalmıştır. Daha ileri analizler, StAR promotöründeki histon H3 ve H3K14 asetilasyon (Ac-H3 ve H3K14ac) seviyelerinin kontrol ratlarına göre azaldığını, buna karşın P450scc promotöründeki Ac-H3 seviyesinin arasında önemli ölçüde fark olmadığı bulunmuştur. Sonuç olarak, preimplantasyon embriyosunda BPA'ya maruz kalmanın, testiküler testosteron sentezini bozmak için StAR promotörünün histon asetilasyonunu azaltarak testis gelişimini geciktirdiğine dair kanıtlar elde edilmiştir.
Zang ve diğerleri (2016) tarafından yapılan çalışmada, BPA’nın erkek farelerin testosteron düzeyleri ve cinsel davranışları üzerindeki etkilerini değerlendirilmiştir. 22 - 25 g ağırlığındaki 12 haftalık kırk erkek fare, rastgele dört eşit gruba (grup başına n = 10) ayrılmıştır. Kontrol grubu ve BPA maruziyetlerine göre düşük konsantrasyon grubu (10 mg/kg), orta konsantrasyon grubu (50 mg/kg) ve yüksek konsantrasyon grubu (100 mg/kg) belirlenmiştir. Her fareye, art arda 21 gün boyunca intraperitoneal olarak BPA enjekte edilmiştir. Son BPA uygulamasından sonra testisin serum ve interstisyel dokusundaki cinsel davranışlar ve testosteron düzeyleri ölçülmüştür. Bunun yanı sıra testis, epididim ve seminal vezikül dahil olmak üzere her grubun cinsel organlarının ağırlıkları da gözlemlenmiştir. Bulgulara bakıldığında, yüksek konsantrasyon grubunda mount gecikmesi, orta grupta intromisyon gecikmesi ve yüksek konsantrasyon grubunda sırasıyla 11.64 ± 2.67 dk, 20.28 ± 3.40 dk ve 20.13 ± 2.06 dk bulunmuştur. Hepsi kontrol grubundan daha uzun sürmüştür. Yüksek konsantrasyon grubundaki bağlama frekansı, intromisyon frekansı ve çiftleşme etkinliği sırasıyla 0,52 ± 0,15 sayı/dakika, 0,37 ± 0,12 sayı/dakika ve 0,40 ± 0,03 bulunmuş ve bunların tümü kontrol grubundan istatistiksel olarak daha düşük olduğu tespit edilmiştir. Düşük, orta ve yüksek konsantrasyon grubunda ortalama testis ağırlığı 0.198 ± 0.032 g, 0.203 ± 0.037 g ve 0.183 ± 0.032 g, yüksek konsantrasyon grubunda nispi testis ağırlığı 0.637 ± 0.106 g olarak tespit edilmiştir. Epididim ağırlığı ve bağıl epididim ağırlığı, seminal vezikül ağırlığı ve seminal vezikülün bağıl ağırlığı sırasıyla 0.069 ± 0.010 g, 0.242 ± 0.040 g, 0.219 ± 0.042 g ve 0.760 ± 0.143 g bulunmuştur ve tümü kontrol grubundan daha düşük tespit edilmiştir. Yüksek konsantrasyon grubunda serum testosteron seviyeleri, orta ve yüksek konsantrasyon grubunda intratestiküler testosteron seviyeleri 7.88 ± 1.62 ng/ml, 75,5 ± 7.18 ng/ml ve 73.00 ± 9.57 ng/ml bulunmuştur ve bunların tümü kontrol grubundan daha düşük olduğu tespit edilmiştir. Sonuç olarak BPA, farelerde testosteron düzeylerini düşürmekte ve cinsel davranışlarını engellemektedir.
Scinicariello ve Buser (2016) tarafından yapılan çalışmada, BPA, benzofenon-3 (BP-3), triklosan (TCS) ve parabenler ile çocuk ve ergen katılımcılarda (6-19 yaş) serum total testosteron (TT) düzeyleri arasındaki ilişki incelenmiştir. Erkek ve kız çocuklarda (6-11 yaş) ve ergenlerde (12-19 yaş) doğal log-dönüştürülmüş serum TT düzeyleri ile idrar BPA, BP-3, TCS ve parabenlerin arasındaki ilişkileri tahmin etmek için çok değişkenli doğrusal regresyon analizi gerçekleştirilmiştir. Buna göre; erkek ergenlerde BP-3 ve BPA anlamlı olarak daha düşük TT düzeyi ile ilişkilendirilmiş ve kız ergenlerde BPA anlamlı olarak daha yüksek TT düzeyi ile ilişkilendirilmiştir. TT düzeyinin, her iki cinsiyetten çocuklarda ve ergenlerde TCS veya toplam parabenler ile herhangi bir ilişkisi tespit edilmemiştir. Bu çalışma ergenlerde serum TT düzeyi ile hem BP-3 hem de BPA arasındaki ilişkiyi bildiren ilk çalışma niteliğindedir. BPA ve TT düzeyi arasındaki ilişkiler incelendiğinde ergenlerde cinsiyete bağlı farklılık tespit edilmiştir. Erkeklerde ters orantılı ve kızlarda ise pozitif yönlü farklılık görülmüştür. BP-3, yalnızca ergen erkeklerde daha düşük TT düzeyi ile ilişkilendirilmiştir.
Konieczna ve diğerleri (2018) tarafından yapılan çalışmada, polikistik over sendromlu (PCOS) kadınlarda (n = 106, yaş aralığı 18-40) tandem kütle spektrometrisi (HPLC–MS/MS) ile yüksek performanslı sıvı kromatografisi kullanılarak serum BPA konsantrasyonları belirlenmeye çalışılmış, hormonal ve metabolik profilleri üzerindeki potansiyel etkisi değerlendirilmiştir. Bulgulara göre PCOS'lu kadınların sağlıklı kontrollere göre anlamlı derecede daha yüksek serum BPA konsantrasyonlarına sahip olduğu tespit edilmiştir: (geometrik ortalama % 95 GA) 0.202 ng/mL (0.150; 0.255) ve 0.154 ng/mL (0.106; 0.201). Serum total testosteron (TST) (R=0.285, P = 0.004) ve serbest androjen indeksi (FAI) (R = 0.196, P = 0.049) arasında pozitif korelasyon göstermiştir. Serum BPA ve BMI, bel çevresi, serum glukoz, insülin ve lipidler arasında anlamlı bir ilişki elde edilmemiştir. Bu sonuçlar, PCOS'lu kadınlarda over hiperandrojenizminin patogenezinde BPA'nın potansiyel rolüne işaret etmektedir.
Gonçalves ve diğerleri (2018) tarafından yapılan çalışmada, BPA'ya 24 veya 48 saat maruziyet sonrası leydig TM3 hücrelerinin büyümesi ve testosteron üretimi üzerindeki etkileri araştırılmıştır. BPA, konsantrasyona bağlı bir şekilde testosteron üretimini, hücre canlılığını ve hücre büyümesini azaltmıştır. Test edilen en yüksek BPA konsantrasyonu 100 μM’dur. Bu test edilen konstantrasyona göre çok sayıda hücre ölümü gerçekleşmiştir. Bu nedenle, çalışma BPA'nın Leydig TM3 hücreleri için toksik olduğu ve steroidojenik işlevlerini bozduğunu göstermektedir.
Taylor ve diğerleri (2020) tarafından yapılan çalışmada, yetişkin ürogenital sistemi üzerinde gelişimsel ve yetişkin östrojen maruziyeti arasındaki potansiyel etkileşimi incelenmiştir. Bu nedenle erkek fareler perinatal olarak BPA ve DES’e pozitif kontrol veya negatif kontrol olarak maruziyete uğratılmış ve yetişkinlikte testosteron ve östradiol (T+E2) içeren silastic kapsüller veya boş kapsüller ile 4 ay süreyle tedavi edilmiştir. Perinatal gelişim sırasında BPA veya DES'ye maruz kalan hayvanlarda idrar akışı/böbrek sorunları ve genişlemiş mesane ve ayrıca prostat büyümesi olması negatif kontrollere göre daha olası görülmüştür. Yetişkin T+E2 ile tedavi edilen perinatal BPA ve DES hayvanlarında OVD, dorsal prostat hiperplazisi ve prostatit ile ilişkilendirilmiştir. Sonuç olarak, ürogenital sistem gelişimi sırasında yüksek eksojen östrojen seviyeleri ile yetişkinlikte yüksek östradiol ve erkek farelerde OVD arasında bir ilişki olduğunu göstermiştir.
Li ve diğerleri (2021) tarafından yapılan çalışmada, BPA'nın rat LC'lerinde hücresel sirkadiyen saat ve testosteron sentezi üzerindeki etkisini tespit etmek için NR1D1 sinyal mekanizmalarını incelemiştir. Çalışmaya göre; BPA tedavisi, TM3 hücrelerinde Nr1d1 ve steroidojenik genlerin (Hsd3b2 ve Hsd17b3) transkripsiyon seviyelerini önemli ölçüde azalttığı, ancak diğer sirkadiyen saat gen seviyelerini (Per2 ve Dbp) artırdığı tespit edilmiştir. BPA tedavisi ayrıca NR1D1 ve StAR protein ekspresyonunu önemli ölçüde aşağı regüle ettiği, ancak TM3 hücrelerinde BMAL1 protein ekspresyonunu yukarı yönlü regüle ettiği bulunmuştur. Bunun yanı sıra, BPA ile tedavi edilen TM3 hücrelerinde testosteron üretiminde belirgin bir düşüş olmuştur. BPA'nın intraperitoneal enjeksiyonu, rat testislerinde BMAL1 proteini ve diğer sirkadiyen saat geni (Per2 ve Dbp) seviyelerini arttırırken, NR1D1 ve StAR protein seviyelerini ve steroidojenik gen transkripsiyon seviyelerini (Cyp11a1, Hsd3b2 ve Hsd17b3) büyük ölçüde azaltmıştır. Özellikle, BPA ile tedavi edilen ratlarda serum testosteron seviyeleri de büyük ölçüde azalmıştır. Ayrıca, bir NR1D1 agonisti olan SR9009, steroidojenik genlerin (StAR, Cyp11a1 ve Hsd17b3) yüksek ekspresyonu yoluyla TM3 hücrelerinde testosteron üretimini arttırmıştır. Tersine, Nr1d1 yıkımı, testosteron birikimini ve zayıflatılmış steroidojenik gen ekspresyonunu inhibe etmiştir. Bunun yanı sıra, SR9009 ile tedavi, sirkadiyen saat ve testosteron üretimi üzerindeki BPA etkisini kısmen tersine çevirmiştir. Çalışma, BPA'nın LC'lerde NR1D1 sinyalini inhibe ederek en azından kısmen testosteron üretimini bozduğunu göstermektedir.
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Çalışmamız için deney hayvanı olarak 2 aylık Sprague dawley cinsi 40 adet erkek rat kullanıldı. Erkek ratlar 8-10 haftalık olup, ortalama ağırlıkları 250 g’dır. Ratların çalışma öncesinde Aydın Adnan Menderes Üniversitesi Veteriner Fakültesi Deney Hayvanları Laboratuvarına bir hafta önce alınarak ortam koşullarına adapte olmaları sağlandı. Laboratuvar ortamında 12 saat gün ışığı ve 12 saat karanlık ortam olmak üzere ratlar standart ışıkta 22˚C’de yeterli miktarda su ve yem ile beslenmeleri sağlandı. 
Çalışmamız Aydın Adnan Menderes Üniversitesi Hayvan Deneyleri Yerel Etik Kurulu tarafından değerlendirilmiş olup 01/01/2011 tarihli ve 2011/026 sayılı etik kurul kararınca onaylandı.

[bookmark: _Toc97648048]3.1.2. Deney Grupları ve Uygulama Protokolü

Çalışmamızda deney hayvanları: Kontrol (n=10); 2 mg BPA verilenler (n=10); 10 mg BPA verilenler (n=10); 25 mg BPA verilenler (n=10) olmak üzere 4 gruba ayrıldı. Laboratuvar ortamına adaptasyon süresine müteakkip her gün aynı saatte her gruptaki hayvanlara mısır yağında çözdürülen BPA; 2 mg, 10 mg ve 25 mg dozlarda abdominal bölgeden intraperitonel olarak deney gruplarına enjekte edildi. Kontrol grubumuza enjeksiyon uygulaması yapılmadı. Üçüncü haftanın sonunda 2 mg BPA verilen gruptan bir rat öldü ve deney dışı kaldı. Çalışmamız 38 ratla tamamlandı. Enjeksiyonu takiben 28 gün sonra hayvanlar 12 saat süre ile aç bırakılarak kan örnekleri alındı, servikal dislokasyon ile ötenazi uygulandı.

[bookmark: _Toc97648049]3.1.3. Serum Örneklerinin Hazırlanması

Tüm hayvanlardan toplanan kan örnekleri 3000 rpm’de 10 dakika santrifüj edilerek serum örnekleri ayrıldı ve analiz yapıncaya kadar -20 ˚C’de saklandı.

[bookmark: _Toc97648050]3.2. Yöntem

[bookmark: _Toc97648051]3.2.1. Serumda Total Protein Miktarının Ölçümü

Serumda total protein miktanın ölçümü alkali çözeltide peptit bağlarının bakır (Cu) ile kompleks yapı oluşturması esasına dayanılarak gerçekleştirilmektedir. Biüret reaktifindeki Cu+2 iyonları, bir peptit bağı ile ya da birden daha fazla peptid bağıyla reaksiyona girmesi ve mavi-mor renkli bir kompleks oluşumu sağlamaktadır. Ölçüm amacıyla kör, standart ve numune tüpleri hazırlandı. Hazırlanmış olan biüret çözeltisinden 1 ml olacak şekilde kör, standart ve numune tüplerine konuldu. Üzerine numune tüpüne 50 µl örnek, standart tüpüne ise 50 µl sığır serum albumin ve kör tüpüne 50 µl saf su ilave edidi. Tüpler içerisindeki sıvıların karışımı sağlandıktan sonra 505 nm’de okumaları yapıldı (Lubran, 1978; Ohnishi ve Barr, 1978, Kamikaze ve diğerleri, 2003).

[bookmark: _Toc97648052]3.2.2. Serumda Alanin Aminotransferaz (ALT) Analizi

Serumda alanin aminotransferaz (ALT) enziminin analizi alanin aminotransferazın 25˚C 1 dakikada 1 mmol/L alanin ve alfa ketoglutaratı; piruvat ve glutamata transaminasyonu sonucu meydana gelen absorbans artışının 340 nm’de 1-3 dakika boyunca ölçülmesi prensibi ile çalışan ticari kit (ALT, Archem, A2222, TURKEY) kullanılarak yapıldı. Bir tüpe 4’te 1 oranında birinci ve ikinci ayraç karışımdan 1 ml konuldu. Üzerine 100 µl serum ilave edilip karıştırılmak suretiyle 90 saniye 37˚C’de inkübe edildi ve sonra 60 saniyede bir 340 nm’de 3 okuma yapıldı. Delta absorbans değeri hesaplanarak standart faktör ile çarpımından U/L cinsinden sonuç elde edildi.

[bookmark: _Toc97648053]3.2.3. Serum Trigliserit Düzeyinin Ölçülmesi

Serumda trigliserit düzeyleri Archem ticari kit (Archem, A2162, Istanbul, Turkey) ile kolorimetrik yöntem kullanılarak ölçüldü. Prensip olarak trigliseritler, gliserol ve serbest yağ asitleri üretmek için lipoproteinlipaz tarafında hidrolize edilmektedir. Gliserol, gliserol kinaz, gliserol fosfat oksidazın dâhil olduğu H2O2’nin üretildiği bir dizi bağıl enzimatik reaksiyona katılmaktadır. H2O2 bir kinonim boyası oluşturmak için peroksidaz varlığında p-klorofenol ve 4-aminoantipirin ile reaksiyona girmektedir. Oluşan rengin yoğunluğu trigliserit konsantrasyonuyla orantılı ve 480 ila 520 nm arasında fotometrik olarak ölçüldü. Hesaplama formülasyonu: Serum örneği: trigliserit mg/dl= AX/AS x 200 (standart değer). Serum trigliserit düzeyinin analiz prosedürü Tablo 1’de sunuldu.

[bookmark: _Toc97641731]Tablo 1. Serum trigliserit düzeyinin analiz prosedürü
	Analiz Prosedürü

	Test Tüplerine Pipetleme
	Kör
	Standart
	Örnek

	Reaktif
	1000µl
	1000µl
	1000µl

	Örnek
	-
	-
	10µl

	Standart
	-
	10µl
	-

	Karışımı 37˚C’de 5 dakika inkübe edin. Reaktif körüne karşı standart(AS) ve numunelerin(AX) absorbanslarını okuyun.




[bookmark: _Toc97648054]3.2.4. Serum Kolesterol Düzeyinin Ölçülmesi

Serumda kolesterol düzeyleri Archem ticari kit (Archem, A2162, Istanbul, Turkey) ile kolorimetrik yöntem kullanılarak ölçüldü. Kolesterol, enzimatik hidroliz ve oksidasyondan sonra belirlenmektedir. İndikatör kinonimin, fenol ve peroksidaz varlığında hidrojen peroksit ve 4-aminoantiprinden oluşmaktadır. Oluşan kırmızı renk numunedeki kolesterol konsantrasyonu ile orantılıdır. Hesaplama formülasyonu:(Absorbans Örneği /Absorbans Standardı)  x Standardın Konsantrasyonu (100) = mg/dl (mmol/L) numunedeki glukoz. Kolestrol testinin prosedürü Tablo 2’de sunuldu.



[bookmark: _Toc97641732]Tablo 2. Kolestrol testinin prensibi
	Test Prensibi

	Test Tüplerine Pipetleme
	Kör
	Standart
	Örnek

	Reaktif
	1000µl
	1000µl
	1000µl

	Örnek
	    -
	10µl
	10µl

	Distile Su
	10µl
	    -
	    -

	Karışımı 37˚C’de 5 dakika veya oda sıcaklığında 10 dakika inkübe edin. Reaktif körüne karşı 60 dakika içinde numunenin ve standardın absorbansını ölçün.



[bookmark: _Toc97648055]3.2.5. Serum Testosteron Düzeyinin Ölçülmesi

Rat testosteron düzeyleri Elisa ticari kit (Bioassay Technology Laboratory, Cat NO EA0023Ra) ile manuel olarak elisa cihazında çalışıldı. Bu kit, enzim bağlantılı bir immunosorbent tahlilidir (ELISA). Monoklonal antikor ile önceden kaplanmış kuyucuklara T-standartlar veya numuneler eklenir. Daha sonra kuyucukara biotin konjuge hedef antijen eklenir. Standartlardaki veya numunelerdeki antijenler yakalama antikoruna bağlanmak ve inkübe etmek için biotin-konjuge antijen ile tamamlanır. Bağlanmamış antijenler bir yıkama adımı esnasında yıkanarak uzaklaştırılır. Bağlanmamış avidin-HRP bir yıkama adımı sırasında yıkanarak uzaklaştırılır. TMB substrat daha sonra eklenir ve renk gelişir. Reaksiyon, asidik durdurma solusyonu eklenerek durdurulur ve renk 450 nm’de ölçülebilen sarıya dönüşür. Geliştirilen rengin yoğunluğu numunedeki T konsantrasyonu ile ters orantılıdır. Numunedeki T konsantrasyonu daha sonra numunelerin OD’sinin standart eğrisiyle karşılaştırılarak belirlenmektedir. Serum testosteron düzeyinin analiz prosedürü şu şekildedir:
1. Tüm reaktifleri, standart solüsyonları ve numuneleri talimatlara göre hazırlayın. Tüm reaktifleri analiz başlamadan önce oda sıcaklığına getirin. Tahlil oda sıcaklığında gerçekleştirilir.
2. Tahlil için gereken strip sayısını belirleyin. Stripleri kullanım için çerçevelere yerleştirin. Kullanılmayan stripler bir aya kadar 2-8˚C’de saklanmalıdır.
3. 50 µl satandart veya numune kuyusu ekleyin, her kuyuya 50 µl biotinlenmiş antijen ekleyin (boş kontrol kuyusu değil) ve iyice karıştırın. Plakayı bir kapatıcı ile örtün ve 30 dakika inkübe edin.

4. 300 µl yıkama tamponu ile manuel olarak beş kez yıkayın. Plakayı her seferinde ters çevirin ve içindekileri boşaltın; sıvıyı tamamen çıkarmak için emici malzemeye 4-5 kez vurun. Otomatik yıkama için tüm kuyuları aspire edin ve yıkama tamponuyla 5 kez yıkayın, kuyuları yıkama tamponuyla aşırı doldurun. Plakayı emici malzeme üzerinde kurulayın.
5. Standart kuyucuğa 50µl konsantre avidin-HPR ekleyin ve kuyudan numune alın, 30 dakika inkübe edin ve plakayı bir kapatıcı ile kapatın.
6. Mühürleyiciyi çıkarın ve yukarıda açıklandığı gibi yıkayın.
7. Her kuyucuğa 50 µl substrat solusyonu A ekleyin ve ardından her kuyuya 50 µl substrat solusyonu B ekleyin.
8. Her kuyucuğa 50 µl stop solüsyonu ekleyin, mavi renk hemen sarıya dönecektir.
9. Durdurma solusyonu ekledikten sonra 1 dakika içinde 450 nm’ye ayarlanmış bir mikroplaka okuyucu kullanarak hemen her kuyunun optik yoğunluğunu (OD değeri) belirleyin.
Her standart, kontrol ve numune için çift okumaların ortalamasını alındı. X eksenindeki hedef antijen konsantrasyonuna karşı Y eksenindeki her standart için ortalama absorbansı çizerek standart bir eğri oluşturuldu ve grafikteki noktalardan en uygun eğri çizildi. Veriler Y ekseni üzerindeki standartların OD’sine karşı X ekseni üzerindeki hedef antijen konsantrasyonunun günlüğü çizilerek doğrusallaştırılabilir ve en uygun çizgi regresyon analizi ile belirlenmektedir. Doğrusal denklem (X=Y + kalibrasyon değeri) standart eğri hesaplamasında X’in standart konsantrasyonunun kaydı ve Y’nin standart değerinin OD’si kullanılmaktadır. Eğer örnekler seyreltilmişse (2 ya da 5 kez önerilir) standart eğriden okunan seyreltme faktörü ile çarpılmalıdır.
[bookmark: _Toc97641733]
Tablo 3. Seyreltme Sonuç Tablosu Örneği
	Konsantrasyon
	Kör
	S5
	S4
	S3
	S2
	S1
	S0

	OD değeri
	VB
	V5
	V4
	V3
	V2
	V1
	V0





[bookmark: _Toc97648056]3.2.6. Serum Glikoz Düzeyinin Ölçülmesi

Rat glikoz düzeyleri tespiti için kan şekeri ölçüm cihazı kullanıldı ve ratlardan elde edilen serumlarda glikoz düzeyleri belirlendi.

3.2.7. İstatistik

Biyokimyasal analizlerin sonuçları istatistiksel değerlendirilmesi IBM SPSS Statistics 22 paket programı kullanılarak yapılmıştır. Öncelikle serum glukoz, total protein, ALT, trigliserit, kolesterol ve testosteron düzeyleri belirlenerek elde edilen istatistiki değerler (ortalama, standart hata, minimum, maksimum) belirlenmiştir. Değişkenlere ait verilerin normal dağılımları test edildikten sonra gruplar arası karşılaştırmalar Anova tek yönlü varyans analizi ile gerçekleştirilmiştir. Farkların hangi gruptan kaynaklandığının belirlenmesi için Tukey testi yapılmıştır. p<0.05 istatistiksel olarak anlamlı olarak kabul edilmiştir. 













[bookmark: _Toc97648057]4. BULGULAR
[bookmark: _Toc55854972]

[bookmark: _Toc97648058]4.1. Canlı Ağırlık Miktarı

Araştırmamız başlamadan bir hafta önce adaptasyonu sağlanan ratlar adaptasyon sürecindeki ağırlıklarıda dâhil olmak üzere araştırma süresince ortalama canlı ağırlık miktarları ve haftalık değişimleri Tablo 4’te sunulmuştur. Buna göre oluşan deney gruplarında, araştırma öncesi ve sonrası vücut ağırlıklarında anlamlı bir fark saptanmadı.

[bookmark: _Toc97641734]Tablo 4. Araştırma gruplarının ortalama canlı ağırlık miktarları ve haftalık değişimleri (g).
	Gruplar
	Adaptasyon
	1.Hafta
	2.Hafta
	3.Hafta
	4.Hafta

	Kontrol
	277
	334,8
	362,6
	380,8
	389,7

	2 mg BPA 
	273
	323,8
	352,7
	376,9
	387,2

	10 mg BPA
	271,5
	318,1
	343,3
	355,8
	366,5

	25 mg BPA
	272,5
	314,7
	353,6
	366,8
	371,1



[bookmark: _Toc55854973][bookmark: _Toc97648059]4.2. Testis Ağırlıkları

Araştırmada deney sonunda elde edilen testis ağırlıklar Tablo 5’te sunuldu Buna göre testis ağırlıklarının ortalamaları değerlendirildiğinde tüm grupların deney sonundaki testis ağırlıklarının kontrol grubundakilerden daha düşük olduğu tespit edildi. 10 mg BPA ve 25 mg BPA uygulanan gruplarda ortalama testis ağırlıklarının eşit olduğu ve 2 mg BPA uygulanan gruptan daha düşük olduğu belirlendi (p<0.05). 





[bookmark: _Toc97641735]Tablo 5. Araştırma sonunda ratların testis ağırlıkları (g).
	Örnek No.
	Kontrol
(n=10)
	2 mg BPA
(n=8)
	10 mg BPA
(n=10)
	25 mg BPA
(n=10)

	I
	4 
	4 
	4 
	4 

	II
	4 
	3 
	3 
	4 

	III
	4 
	3 
	3 
	4 

	IV
	3 
	4 
	3 
	4 

	V
	4 
	10* 
	3 
	3 

	VI
	4 
	4 
	4 
	3 

	VII
	3 
	3 
	3 
	3 

	VIII
	3 
	4 
	4 
	2 

	IX
	4 
	0*
	4 
	4 

	X
	4 
	0*
	3 
	3 

	Ortalama
	3,7
	3,5
	3,4
	3,4


*2 mg BPA grubundaki iki ölüm ve 5 nolu bireydeki ortama testis ağırlıkları hesabına ekstrem örnekler olduğu için dâhil edilmemiştir.

[bookmark: _Toc97648060]4.3. Serum Kolesterol, Glikoz, Trigliserit, ALT, Total Protein (TP) ve Serum Testosteron Düzeyleri.

Araştırmamızda farklı dozlarda BPA uygulanan ratlara ait serum kolesterol, glikoz, trigliserit, ALT, total protein (TP), testosteron düzeyleri Tablo 6’da gösterildi. Tablo 6’ya göre değerlendirildiğinde glukoz, testosteron ve ALT düzeylerinde anlamlı farklılıklar bulunmaktadır. Glukoz seviyeleri değerlendirildiğinde BPA verilen tüm grupların kontrol grubundan daha yüksek glukoz düzeyine sahip olduğu gözlendi (p<0,05). Testosteron seviyeleri değerlendirildiğinde ise tüm gruplar kontrol grubundan daha düşük testosteron seviyesine sahiptir. İstatistiksel olarak en düşük testosteron seviyesi ise 25 mg BPA verilen grupta tespit edildi (p<0,05). Buna göre BPA’nın artışı ile testosteronun düşüşü arasında pozitif bir ilişki belirlendi (p<0,05). ALT düzeylerine bakıldığında BPA miktarı arttıkça ALT miktarının da arttığı tespit edildi (p<0,001). En yüksek ALT miktarı 25 mg BPA grubunda gözlendi. Trigliserit, total protein ve serum kolestrol düzeyleri ile BPA artışı arasında anlamlı bir değişiklik tespit edilmedi.




[bookmark: _Toc97641736]Tablo 6. Farklı dozlarda BPA uygulanan ratlara ait serum kolesterol, glikoz, trigliserit, ALT, total protein (TP), testosteron düzeyleri.
	Gruplar
	Kolesterol
	Glukoz
	Trigliserid
	ALT
	TP
	Testosteron

	
	mg/dL
	mg/dL
	mg/dL
	IU
	g/dL
	ng/mLš

	
	x± S-x
	x± S-x
	x± S-x
	x± S-x
	x± S-x
	x± S-x

	Kontrol
	79,18±2,33ab
	50,19±2,69a
	87,4±7,14a
	26,56±2,38a
	5,29±0,18a
	16,49±2,39a

	2 mg
	87,32±4,67b
	64,1±3,47b
	94,41±7,15a
	26,85±2,4a
	6,10±0,34b
	13,02±0,58ab

	10 mg
	77,90±4,83ab
	64,50±4,35b
	76,00±6,51a
	50,87±7,33b
	6,00±0,22ab
	13,94±1,33ab

	25 mg
	74,56±3,29a
	60,34±3,17b
	75,38±7,60a
	63,18±8,25b
	5,90±0,13ab
	11,474±0,78b

	p
	      ÖD
	     *
	       ÖD
	     **
	     ÖD
	        *


ab: Aynı sütunda farklı harfler taşıyan gruplar arasındaki istatistiksel fark önemi
* p<0,05
** p<0,01
ÖD: Önemli değil
















[bookmark: _Toc97648061]5. TARTIŞMA


Bir endokrin bozucu olarak BPA’nın endokrin sistemdeki etkileri her geçen gün daha da aydınlanmaktadır. Özellikle hayvan deneylerinde yapılan çalışmalar ve kısmi de olsa insanlarda BPA'nın erkek üremesi üzerindeki etkisine dair bugüne kadar birçok deneysel kanıtlar ve bazı çelişkili sonuçlar elde edilmiştir (Takeuchi ve Tsutsumi, 2002; Watanabe, 2003; Tanaka ve diğerleri, 2006; Leranth ve diğerleri, 2008; Galloway ve diğerleri, 2010; Wu ve diğerleri, 2011; Zang ve diğerleri, 2016; Nakamura ve diğerleri, 2010; Gonçalves ve diğerleri, 2018; Taylor ve diğerleri, 2020; Li ve diğerleri, 2021). Nitekim çalışmalardaki tartışmalı sonuçlara rağmen, endojen steroid düzeylerinin BPA aracılığıyla değişim süreci; sentez, metabolizma, dağılım veya klirens süreçlerine girerken farklı aşamalarda meydana geldiği aşikârdır. Bunun yanı sıra BPA, steroid etkilerini simüle etmek veya bloke etmek için doğrudan steroid reseptörleri ile etkileşime de girebilmektedir (Gaido ve diğerleri, 2000; Laboha ve diğerleri, 2016). Farklı gelişim evrelerinde gerçekleştirilen hayvan çalışmalarının çoğu, BPA östrojenik etkisinin testis morfolojik değişikliğine, testis steroidogenez inhibisyonuna, hipogonadotropik hipogonadizme ve spermatogenezde bozulmaya yol açtığını göstermiştir (Kawai ve diğerleri, 2003; Watanabe, 2003; Nakamura ve diğerleri, 2010; Hong ve diğerleri, 2016; Zang ve diğerleri, 2016).
Bu çalışmada, BPA'nın erkek ratların testosteron seviyeleri ve cinsel davranışları üzerindeki etkilerini test etmek için deney hayvanı olarak seçilen erkek ratlara farklı düzeylerde (2 mg, 10 mg ve 25 mg olmak üzere) BPA enjekte edilmesi suretiyle gerçekleştilmiştir. Bulgularımıza göre, BPA uygulamasının in vivo olarak ratlarda deney gruplarında BPA miktarına bağlı olarak testosteron sentezinin azaldığı ve BPA’nın erkek ratların cinsel işlevlerini baskılayabileceği tespit edildi (p<0.05). Benzer sonuçlar, Gurmeet ve diğerleri (2014) tarafından yapılan çalışmada; 1, 5, 10 ve 100 mg/kg derişimindeki BPA tedavisini 6 hafta süreyle oral yolla ratlarda elde edilmiştir. Araştırma sonunda spermatogezde yavaşlama ve testosteron düzeylerinde düşüş gözlemlemişlerdir. Seminifer epitel hücrelerinde bozulmalar, seminifer hücre tübüllerinde hasara ve germ hücrelerinin seminifer hücre lümenine döküldüğünü tespit etmişlerdir. Çalışmamızdaki bulgular, Watnabe tarafından (2003) yapılan erkek yavru ratların 0, 4, 40 ve 400 mg/kg BPA verilmesi sonucu testislerindeki testosteron sentezinin azaldığını bildirdiği çalışma sonuçları ile benzerlik göstermektedir.  Ancak Watanabe (2003) testis ağırlığında çok az değişikliğin olduğunu belirtmiştir. Bizim çalışmamızda ise testis ağırlıklarının ortalamaları tüm deney gruplarında kontrol grubuna nazaran testis ağırlıkları daha düşük tespit edilmiştir. 10 mg BPA ve 25 mg BPA gruplarının ortalama testis ağırlıkları eşit olduğu, bu iki grubun 2 mg BPA grubundan daha az ağırlığa sahip olduğu tespit edilmiştir (p<0.05).
 Reaktif oksijen türleri (ROS), önemli oksidatif hasara yol açan sitotoksik ajanlardır. Bisfenol A (BPA), artan maruziyete sahip bir kirleticidir ve memeli hücreleri üzerinde hem toksik hem de östrojenik etkiler uygulamaktadır. BPA'nın karaciğer üzerindeki etkisine ilişkin sınırlı bilgi nedeniyle, bu çalışma BPA'nın karaciğerde oksidatif stresi indükleyerek hepatotoksisiteye neden olup olmadığını araştırmak için BPA verilmiş ratlarda ALT seviyelerine de bakılmıştır. Çalışmada deney gruplarındaki ALT düzeylerine bakıldığında BPA miktarı artıkça ALT miktarında istatistiksel olarak artış tespit edildi (p<0,001). Nitekim Hassan ve diğerleri (2012) tarafından yapılan çalışmada dört rat grubuna, sırasıyla 0.1, 1, 10, 50 mg/kg/gün miktarlarında BPA dört hafta boyunca ağızdan verilmiştir. Çalışmaya göre kontrol gruplarına kıyasla 50 mg BPA grubunda önemli ölçüde azalmış glutatyon, süperoksit dismutaz, glutatyon peroksidaz, glutatyon-S-transferaz, glutatyon redüktaz ve katalaz aktivitesi rapor edilmiştir Yüksek doz BPA grubunda (50 mg/kg), ALT, ALP ve total bilirubinin önemli ölçüde artış gösterdiği tespit edilmiştir. Bunun yanı sıra antioksidan genlerin aktivitesi üzerindeki BPA etkisi, bu genlerin karaciğer dokusundaki ekspresyon seviyelerinin kontrole kıyasla önemli ölçüde azaldığı real time PCR ile doğrulanmıştır. Araştırıcılar, BPA'nın ROS ürettiğini ve hepatotoksisiteye neden olan antioksidan gen ekspresyonunu azalttığını göstermişlerdir. Eweda ve diğerleri (2019) tarafından yapılan çalışmada susam lignanlarının BPA'nın neden olduğu hepatotoksisite ve kardiyotoksisiteye karşı koruyucu etkinliğini değerlendirmek üzere 4 rat grubu kullanılmıştır. Ratlara, 6 hafta boyunca günlük olarak ilgili dozları 30 mg/kg vücut ağırlığı BPA ve 20 mg/kg susam lignanlar oral olarak uygulanmıştır. Tüm grupların serumları kullanılarak karaciğer fonksiyon testleri yapılmıştır. Çalışılan grupların karaciğer dokusunda da lipid profili ve antioksidan durumu ölçülmüştür. BPA'nın oral yoldan uygulanmasının hepatik glutatyon peroksidaz, glutatyon redüktaz, süperoksit dismutaz ve glutatyon aktivitelerinde önemli düşüşlere neden olduğu, bunun yanı sıra malondialdehit düzeylerini ise önemli ölçüde artırdığı belirtilmiştir. Ayrıca, BPA lipid birikimine, ALT, kreatin kinaz MB ve laktat dehidrojenaz aktivitelerinde artışa ve karaciğer ve kalp dokularında histolojik değişikliklere neden olduğu belirtilmiştir.
Rahimi ve diğeri (2016) tarafından yapılan çalışmada karaciğer enzim düzeyi ve karaciğer doku yapısı üzerindeki etkisini belirlemek amacıyla kontrol grubuna sadece 1μg/kg zeytinyağı; deney gruplarına ise sırasıyla 10, 50, 100 μg/kg/gün BPA, 15 gün süreyle intraperitoneal olarak BPA uygulanmıştır. 50 ve 100 μg/kg/gün BPA’ya maruziyet uygulanan gruplarda ALT ve AST üzerinde serum konsantrasyonlarında artış tespit edilmiştir. Sadece 100μg/kg/gün BPA uygulanan grupta karaciğer dokusunda iltihaplanma ve vakuolizasyona neden olduğu ve düşük konsantrasyonlarda karaciğer dokusu üzerinde önemli bir etkiye sahip olmadığı sonucuna varılmıştır. Sonuç olarak düşük konsantrasyonlarda BPA'nın karaciğer dokusu ve enzimleri üzerinde önemli bir etkisinin olmadığını, ancak artan konsantrasyonunun karaciğer dokusuna zarar verebileceği ve karaciğer enzimlerinin serum düzeylerini artırabileceğini göstermiştir.
Bu çalışmanın sonuçları değerlendirildiğinde yapılan çalışmalarla benzer sonuçlar elde edildiği, karaciğer detoksifikasyon süreciyle birlikte BPA miktarına bağlı olarak ALT seviyesinin arttığı, oral yolla alınan BPA’nın enjeksiyonla alınan BPA arasında benzer sonuçlar görüldüğü tespit edildi. Bunun yanı sıra ALT artışının ROS üretimi sağladığı ve hepatoksiteye neden olan antioksidan gen ekspresyonunu azalttığı, lipid birikimi sağladığı ve kreatin kinaz ve laktat dehidrojenaz seviyelerinde de artış olabileceğini düşündürmektedir. 
D’Cruz ve diğerleri (2012) tarafından yapılan çalışmada ratlara 45 gün boyunca 0.005, 0.5, 50 ve 500 ug/kg vücut ağırlığı doz seviyelerinde oral yoldan BPA uygulanmıştır. BPA ve östradiol maruziyetini takiben plazma glukoz ve insülin seviyeleri önemli ölçüde arttığı tespit edilmiştir. BPA verilen ratlarda testislerinde hidrojen peroksit (H₂O₂) seviyesinde doza bağlı bir artış ve heksokinaz ve fosfofruktokinaz aktivitelerinde önemli bir düşüş gözlenmiştir. Testiste insülin reseptörü substratı 2 (IRS-2) ve glukoz taşıyıcısı 8'in (GLUT-8) Western blot analizleri, BPA uygulamasını takiben bu proteinlerin seviyelerinde bir düşüş göstermiştir. Testiste GLUT-8 proteininin immünolokalizasyonu, bu proteinin spermatositlerde ekspresyonunun azaldığını ve BPA'ya maruz kalan ratların spermatidlerinin geliştiğini ortaya koymuştur. Çalışma sonucunda, düşük dozlarda BPA'ya sürekli maruz kalmanın testiste glukoz homeostazını bozabileceği ve dolayısıyla testis fonksiyonlarını bozabileceği tespiti yapılmıştır. 
Song ve diğerleri (2019) tarafından yapılan çalışmada perinatal bisfenol A'ya (BPA) maruz kalmanın, erkek sıçan yavrularının erken ve sonraki yaşamlarında glukoz metabolizması üzerindeki etkisini araştırmak ve BPA'nın neden olduğu disgliseminin potansiyel mekanizmasını oluşturmak amacıyla gebe ratlara, gebeliğin 6. gününden laktasyonun sonuna kadar 1 ve 10 ug/mL BPA konsantrasyonlarında içme suyu ile BPA verilmiştir. Erkek yavrularda açlık serum glukozu, insülin, adiponektin ve postnatal gün (PND) 50 ve PND100 oksidatif stres parametreleri ölçülmüş ve adipoz dokuda adiponektin mRNA ve protein ekspresyonu da incelenmiştir. Çalışmanın sonuçlarına göre, 1 veya 10 µg/mL BPA'ya perinatal maruziyetin PND100'de insülin direnci ile birlikte hiperglisemiye neden olduğu, ancak sadece 10 µg/mL BPA maruziyetinin PND50 kadar erken bir tarihte benzer etkilere sahip olduğunu göstermiştir. Ek olarak, BPA'ya maruz kalan erkek yavrularda artan oksidatif stres ve azalan adiponektin üretimi de gözlenmiştir. Bulgular değerlendirildiğinde, BPA'ya perinatal maruziyetin, daha yüksek dozlarda daha erken ve daha şiddetli bir etki ile erkek yavruların sonraki yaşamlarında anormal glikoz metabolizması ile sonuçlandığı belirlenmiştir. Adiponektin geninin regülasyonu ve BPA tarafından indüklenen artan oksidatif stresin insülin direnci ile ilişkili olduğu tespit edilmiştir. 
Çalışmamızda glukoz seviyeleri değerlendirildiğinde BPA verilen tüm gruplar kontrol grubundan daha fazla glukoz düzeyine sahip olmakla birlikte BPA’ya bağlı olarak glukoz düzeyi de artmaktadır (p<0,05). Belirtilen çalışmalar ile çalışmamız değerlendirildiğinde söz konusu çalışmalarla benzer sonuçlar elde edildiği, yani BPA miktarının kontrasyonun artışı ve sürekliliği itibariyle glukoz düzeylerinin artığı belirlenmiştir. Elde edilen bu durumun yüksek dozlarda anormal glukoz metabolizması ile sonuçlanabileceği, düşük dozlarda dahi BPA'ya sürekli maruz kalmanın testiste glukoz homeostazını ve dolayısıyla testis fonksiyonlarını bozabileceği tespiti yapılmış, serum glikoz seviyesinin BPA tarafından indüklenen artan oksidatif stres ile birlikte insülin direncini de etkileyebileceği düşünülmektedir.
Oguazu ve diğerleri (2015) tarafından yapılan çalışmada deney grubunda bulunan ratlara 50, 100, 150, 200 ve 250 µg/kg/gün BPA uygulanmıştır. Araştırıcılar, serum total protein ve albümin düzeylerinde önemli azalmalar olduğunu rapor etmişlerdir. Bununla birlikte AST ve ALT ile alkalin fosfataz ve bilirubin değerlerinin BPA miktarına bağlı olarak arttığını bildirmişlerdir. BPA kısa bir maruz kalma süresi için bile ratlarda karaciğer fonksiyonları üzerinde önemli etkilere sahip olmuştur. Karaciğerlerin histolojik değerlendirmeleri herhangi bir brüt lezyon ortaya çıkarmamıştır ve mikroskobik analiz, yağ değişiklikleri, apoptotik cisimler veya hepatik nekroz olmaksızın normal hepatik parankimal-vasküler ilişkiyi göstermiştir. Ozaydın ve diğerleri (2018) tarafından yapılan çalışmada BPA’nın ratlarda antioksidan sistem enzimleri, kan lipid profili, karaciğer ve pankreasın histolojik yapısı üzerindeki etkilerini araştırmışlardır. 40 adet 8 haftalık erkek Wistar albino rat kullanmış, hayvanlar sekizli beş gruba ayrılarak BPA uygulanmıştır. BPA 5, BPA 50 ve BPA 500 gruplarına sırasıyla 5, 50 ve 500 µg/kg/gün vücut ağırlığında BPA verilmiştir.  BPA, plazmada GSH, SOD, GPx ve CAT düzeylerini önemli ölçüde azaltmış, TBARS ve NO düzeylerini ise arttırmıştır. Plazma insülin ve glukoz seviyelerinde gruplar arasında anlamlı fark bulunmamıştır. Adacıklardaki insülin immünoreaktif hücrelerin yüzdesi, BPA-500 grubunda önemli ölçüde artmıştır. BPA-5 ve BPA-50 gruplarının H-skoru, kontrollere kıyasla önemli ölçüde azalmıştır. BPA'nın oksidatif strese ve pankreas β-hücre fonksiyonunun bozulmasına neden olduğunu tespit edilmiştir. 
Moghaddam ve diğerleri (2015) tarafından yapılan çalışmada BPA'nın hiperglisemi, lipid anormallikleri ve oksidatif stres üzerindeki etkilerini değerlendirmişlerdir. Bu kapsamda ratlar her biri altı hayvandan oluşan üç gruba ayrılarak kontrol grubu hariç olmak üzere 0.5 ve 2 mg/kg BPA konsantrasyonlarına maruz bırakılmıştır. Sonuçlar, kontrol grubu ile karşılaştırıldığında test edilen gruplarda BPA'nın doza bağlı olarak kan şekeri, lipid profili ve MDA düzeylerini arttırdığını göstermiştir. BPA, doza bağlı olarak HDL-C ve GSH düzeylerini önemli ölçüde azaltmıştır. BPA enjeksiyonu, kontrol grubu ile karşılaştırıldığında, maruz kalan ratların pankreasında MDA seviyelerinin arttırdığı, GSH ve TAS seviyelerini ve ayrıca SOD ve CAT aktivitelerini azalttığı tespit edilmiştir. Ek olarak, kontrol hayvanlarına kıyasla BPA'ya maruz kalan ratlarda vücut ağırlığı arttmıştır. Bu sonuçlar, BPA maruziyetinin, oksidatif stresin indüklenmesiyle yetişkin erkek farelerde hiperglisemi ve komplikasyonlarını indükleyebileceğini düşündürmüştür. Çalışmamızda ise total protein, trigliserit ve kolestrol düzeyleri arasında anlamlı bir farklılık bulunmamıştır. Ancak bizim çalışmamızda da trigliserit değerlerinde azalma tespit edilmiştir. Total protein ve kolestrolde ise gruplar arası farklılıklara ise rastlanmamış BPA’daki miktar artışına paralel herhangi bir artış ya da azalış tespit edilmemiştir. Diğer çalışmalarla kıyaslandığında çalışmamızdaki farklılığın türün iç metabolizmal aktivitelerinden kaynaklı olduğu düşünülmektedir.
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BPA günümüzde endüstriyel ürünlerin içeriğinde yaygın olarak kullanılan ve günlük hayatta sıkça karşılaştığımız bir polikarbondur. Modern hayatta kullandığımız birçok araç ve gereçte hatta temas ettiğimiz yüzeylerde dahi BPA içerikli bir maddeye rastlanmaktadır. Nitekim bu kadar yaygın kullanımı olan bir madde olan BPA’nın insan metabolizmasına etkileri hakkında birçok araştırmaya konu olmuş ve zararlı etkileri günden güne daha belirgin olarak anlaşılmaya başlanmıştır. Özellikle üreme sistemi ve endokrin sisteme zarar veren bu kimyasal yeni nesillerin sağlığını ciddi manada tehdit etmektedir. BPA’nın maruziyet kaynaklı sağlık etkileri yaygın olarak incelenmiş olup bilim adamları BPA’nın zararlılığı veya başka türlü etkileri hakkında hala net bir fikre sahip değildir. Buna rağmen tüketici ürünlerinde BPA güvenliği önemli ölçüde kontrol edilmektedir. Çalışmalar son 20 yıldan beri bu bileşiğin sadece çevrede yaygın olarak bulunmasının yanı sıra düşük dozlarda bile toksik olabileceğini göstermektedir. 
Çalışmamızda BPA toksisitesinden elde edilen bulgulara göre intraperitonel olarak BPA verilen ratlarda serum glukoz seviyesinde anlamlı düzeyde düşüş gözlenirken, ALT seviyesinde artiş, total protein, trigliserit ve kolestrol seviyesinde anlamlı bir değişim olmadığı tespit edilmiştir. Deney grubumuzdaki ratlarda plazma testosteron düzeylerinin yüksek doz BPA tedavisi uygulamarında düşük dozlarda bile daha fazla düşüş olduğu gözlemlenmiştir. 
Son yıllarda yapılan çalışmalarla BPA maruziyeti ile erkek üreme sistemi arasındaki negatif kolerasyon fark edilmeye başlanmıştır. Üreme sistemi ve canlı organizması birçok değişik faktörden etkilenmektedir. Çalışmamızda BPA’nın toksik etkisinin testosteron düzeyini olumsuz yönde etkilediği tespit edilmiştir. BPA tedavisinde verilen doz arttıkça testosteron düzeylerinde düşüş de artmıştır. Fakat erkek infertilesi çoklu parametrelerin etkisiyle oluşan bir durumdur. BPA, testosteron düzeyinin aşağı çekilmesini etkileyen güçlü faktörlerden biridir. BPA maruziyetinin etkileri erkek üreme sistemi işleyiş mekanizması üzerine de etkili olduğu için androjenik mekanizmada bilinmeyen yolaklar ve aktivasyonlar olması sebebiyle aydınlatılamamış noktalar vardır. 
Gelişen ve değişen günlük hayatlarımızda her geçen gün BPA içerikli maddelerin kullanımı daha da artmaktadır. Bundan dolayı BPA’ya dayalı sağlık riskleriyle karşılaşmamız tabiidir.  Bu sebeple toksik madde maruziyetlerinin takibini ve tespitini yapmak toplumsal hayat için önemli bir koşut halini almıştır. Nitekim 21.yy’da infertilitenin yaygın bir sorun haline geldiği belirtilmektedir. Son yıllarda çok sayıda çift infertilite tedavisi için kliniklere başvurmaktadır. İnfertiliteye sebep olan çok etken olsa da, kimyasal ajanların düşük dozlarında bile maruziyet zamanının uzun olmasının endokrin sisteme zarar verdiği bilinmektedir. Toplum sağlığını korumak için EU ve US EPA gibi düzenleyici kurumlar raporlarında BPA ve diğer endokrin bozucu maddelerle ilgili birçok önlem almaktadırlar. Hali hazırda önlemler almaya ve kısıtlamalar getirmeye de devam edilmektedir. Bu nedenle özellikle ülkemizde bu konuda daha fazla çalışılması ve ulusal sınır parametrelerin oluşturulması ile bu parametrelerin her geçen gün yeni ortaya çıkan bilimsel veriler doğrultusunda güncellenmesi gerekmektedir. Erkek infertilitesini tespit etmek için bir adım daha ilerleyip yeni laboratuvar testleri oluşturulması ve yeni tedavi yaklaşımları geliştirilmesini öngörülmektedir. Bugün için artan ihtiyaçlara bakıldığında kimyasal ajanları hayatımızdan çıkaramayacağımızdan dolayı kontrollü şekilde bu kimyasal ajanlar toplum sağlığı ve geleceğimiz için kontrol altına almalıdır. 
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“Erkek sıçanlarda farklı dozlarda bisfenol a uygulamasının etkileri” başlıklı Yüksek Lisans tezimdeki bütün bilgileri etik davranış ve akademik kurallar çerçevesinde elde ettiğimi, tez yazım kurallarına uygun olarak hazırlanan bu çalışmada, bana ait olmayan her türlü ifade ve bilginin kaynağına eksiz atıf yaptığımı bildiririm. İfade ettiklerimin aksi ortaya çıktığındaise her türlü yasal sonucu kabul ettiğimi beyan ederim.

Fatma Senem ÖZKAN
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