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Résumé 

 

 

Notre société fait face actuellement à un problème de santé publique 

grandissant lié à la production et la présence croissantes de produits chimiques 

synthétiques qui peuvent interférer avec notre système endocrinien. Ces 

substances sont appelées perturbateurs endocriniens (PEs). Huit cents composés 

chimiques sont actuellement considérés comme PEs. Cependant, la plupart des 

nouvelles substances mises sur le marché ne sont pas testées pour leurs 

éventuelles propriétés toxiques ou de perturbation endocrinienne. De plus, la 

démonstration formelle de l’implication d’un PE donné reste difficile à établir en 

raison de toutes une séries de caractéristiques qui leur sont propres : effets à 

faibles doses sans suivre une relation dose-réponse nécessairement linéaire et, dès 

lors, sans possibilité de définir un seuil de toxicité ; effets variables en fonction de 

la période d’exposition ; exposition à des mélanges qui associent des dizaines voire 

des centaines de PEs ubiquitaires dont la rémanence dans l’environnement et 

l’organisme est variable et dont les effets surviennent après un délai variable et 

parfois très long après l’exposition.  

Les périodes fœtale et postnatale précoce représentent des périodes critiques 

par rapport aux effets des PEs puisqu’elles sont caractérisées par une plasticité qui, 

sous l’influence de facteurs environnementaux, permet la mise en place de 

processus homéostatiques qui vont influencer l’état de santé de l’individu tout au 

long de la vie. Cette programmation précoce de la santé répond au concept de 

l’origine développementale de la santé et des pathologies (DOHaD). 

Les données obtenues chez l’humain et chez le rongeur suggèrent qu’une 

exposition périnatale aux PEs est associée à des altérations du contrôle de la 

balance énergétique et de la reproduction qui peuvent se manifester plus 

tardivement dans la vie. Cependant, à ce jour, les études n’ont pu identifier des 
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biomarqueurs précoces des effets de l’exposition aux PEs, qui pourraient justifier la 

mise en place de stratégies de prévention vis-à-vis de l’exposition des femmes 

enceintes et du jeune enfant.  

C’est dans ce contexte que s’inscrit notre projet visant à identifier des 

marqueurs précoces au niveau du placenta murin des effets de l’exposition au 

Bisphénol A (BPA), un PE largement répandu dans notre environnement.  

Dans la première partie de ce travail, nous avons montré que l’exposition durant 

la gestation à une forte dose de BPA (10 mg/kg/jour) modifiait la méthylation de 

l’ADN de certains gènes placentaires avec un effet différent selon le sexe. La même 

exposition modifiait également l’expression de gènes spécifiques au sein des 

placentas femelles. Ces premiers résultats ont montré que le placenta pouvait 

fournir des biomarqueurs précoces de l’exposition au BPA.  

Sur base de ces données, nous avons voulu étudier les altérations épigénétiques 

et/ou transcriptomiques au sein des placentas femelles induites par une exposition 

à des doses environnementales de BPA et de Bisphénol S (BPS), un substitut du BPA 

de plus en plus utilisé en raison de la législation concernant l’utilisation du BPA. 

L’exposition commençait une semaine avant le début de la gestation et les doses 

utilisées étaient les suivantes : 4 µg/kg/jour, la dose journalière tolérable définie 

par l’autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) pour le BPA et 25 

ng/kg/jour, une dose cohérente avec l’exposition environnementale.  

L’exposition au BPS 25 ng/kg/jour affectait le déroulement de la grossesse. La 

proportion des femelles donnant naissance à des petits après la mise à mâle était 

diminuée dans le groupe exposé à la plus faible dose de BPS comparé au groupe 

contrôle. L’exposition à la plus faible dose de BPS entrainait également une 

restriction de croissance fœtale et postnatale chez les femelles.  Le timing 

pubertaire de ces femelles n’était pas modifié après exposition prénatale et durant 

la lactation à la plus faible dose de BPS.  
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Afin d’identifier les altérations transcriptomiques placentaires qui pourraient 

médier les effets du BPA et/ou du BPS sur les paramètres de gestation et de 

croissance fœtale et postnatale, un séquençage du transcriptome entier a été 

réalisé au sein des placentas femelles. L’exposition environnementale au BPA et au 

BPS modifiait de façon significative l’expression d’un faible nombre de gènes (BPA 

25 ng/kg/j : 3 ; BPA 4 µg/kg/j : 6 ; BPS 25 ng/kg/j : 5 et BPS 4 µg/kg/j : 3). Parmi les 

gènes dont l’expression était diminuée au sein des placentas femelles après 

exposition au BPS 25 ng/kg/jour, 3 sont connus comme jouant un rôle dans 

l’implantation et la placentation (Wnt7b, AABR07002659.1 and Fut2). En utilisant 

une p-value moins stricte, une analyse plus globale des gènes dont l’expression 

était modifiée après exposition au BPS 25 ng/kg/jour grâce à Gene Ontology a mis 

en évidence l’implication de ces derniers dans le développement fœtal ou encore 

dans l’axe placenta-cerveau.  

L’exposition à la plus faible dose de BPS diminuait l’expression du gène Steroid 

Receptor Coactivator 2 (SRC2), un coactivateur du récepteur aux oestrogènes au 

sein des placentas femelles. En utilisant la technique du séquençage au bisulfite, 

nous avons mis en évidence une diminution de la méthylation au sein du promoteur 

de SRC2 après exposition à cette faible dose de BPS (25 ng/kg/j). 

Sur base de ces résultats, il apparait que le transcriptome et l’épigénome 

placentaire sont sensibles à l’exposition à des doses environnementales de BPA et 

de BPS, et pourraient médier les effets de ces derniers sur le développement fœtal. 
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Abstract 

 

 

Our society is currently facing a growing public health problem due to increasing 

production and presence of synthetic chemicals that can interfere with our 

endocrine system. These substances are called endocrine disruptors chemicals 

(EDCs). Eight hundred chemical compounds are currently considered as EDCs. 

However, most of the new substances coming onto the market are not tested for 

their potential toxic or endocrine disrupting properties. Moreover, the 

demonstration of the involvement of a given EDC remains difficult in humans 

because of their specific characteristics : non linear dose-response relationship and, 

consequently, the impossibility to define a toxicity threshold; effects depending on 

the critical periods of exposure; exposure to complex mixtures of ubiquitous EDCs 

with variable persistence in the body and the environment and with effects 

occuring after a variable and sometimes very long latency between exposure and 

manifestation of health consequences.  

Fetal and early postnatal life are critical periods as far as exposure to EDCs 

because of the shaping of the homeostatic mechanisms that takes place in response 

to environmental factors. This early programming of health fits into the concept of 

Developmental Origin of Health and Disease (DOHaD).   

Animal and human studies have brought evidence that perinatal exposure to 

EDCs affected the control of energy balance and reproduction with most of the 

effects observed later in life. So far, human studies have failed to identify early 

biomarkers of effects of prenatal exposure to EDCs which could justify the 

implementation of preventive strategies, especially for pregnant women and young 

children.  



 

XII 

 

Based on that, our project aims to identify early biomarkers in the rat placenta 

of effects of exposure to Bisphenol A (BPA), an EDC widely present in our 

environment.  

In the first part of this work, we showed that exposure during gestation to a high 

dose of BPA (10 mg/kg/day) modified the DNA methylation of some placental 

genes, with a sex specific effect. Exposure to BPA 10 mg/kg/day also altered mRNA 

expression of specific genes in female placentas. Those results highlighted that the 

placenta could provide early biomarkers of effects of BPA exposure.  

Based on these data, we aimed to identify epigenetic and/or transcriptomic 

alterations in female placentas induced by exposure to environmental doses of BPA 

and Bisphenol S (BPS), a BPA substitute increasingly used due to legislation 

regarding BPA. Exposure started one week before mating and during gestation with 

doses of 4µg/kg/day, the tolerable daily intake defined by the European Food 

Safety Authority (EFSA) for BPA and 25 ng/kg/day, a dose consistent with 

environmental exposure.  

Females exposed to the lowest dose of BPS (25 ng/kg/day) before mating had a 

reduced mating success rate compared to females in the control group. Exposure 

to the lowest dose of BPS also resulted in fetal and postnatal growth restriction in 

females. The pubertal timing of these females was not altered after prenatal 

exposure and during lactation to the lowest dose of BPS.  

To identify placental transcriptomic alterations that might mediate the effects 

of BPA and/or BPS on fetal and postnatal growth parameters, RNA sequencing was 

performed in female placentas. Environmental exposure to BPA and BPS 

significantly altered the expression of a small set of genes (BPA 25 ng/kg/d: 3; BPA 

4 µg/kg/d: 6; BPS 25 ng/kg/d: 5 and BPS 4 µg/kg/d: 3). Among the genes with 

decreased expression in female placentas after exposure to BPS 25 ng/kg/day, 3 are 

known to play a role in implantation and placentation (Wnt7b, AABR07002659.1 



XIII 

 

and Fut2). A functional enrichment analysis of differentially affected genes after 

exposure to this very low dose of BPS based on a less restrictive p value revealed 

their involvement in fetal development and in the placenta-brain axis.  

Exposure to the lowest dose of BPS decreased the expression of the Steroid 

Receptor Coactivator 2 (SRC2) gene, a coactivator of the estrogen receptor, in 

female placentas. Using bisulfite sequencing, we showed a decrease of SRC2 

promoter methylation after exposure to the lowest dose of BPS (25 ng/kg/d). 

Based on those results, it appears that the placental transcriptome and 

epigenome are sensitive to environmentally relevant doses of BPA and BPS, and 

may mediate their effects on fetal development. 
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Contexte de travail et justification des 

recherches entreprises  

 

 

La vie fœtale et postnatale précoce apparait comme une période critique en 

raison des processus physiologiques qui s’y mettent en place et des pathologies qui 

peuvent y être prédéterminées, notamment sous l’influence de facteurs 

environnementaux tels que l’état nutritionnel ou l’exposition à des perturbateurs 

endocriniens (PEs) (Heindel et al. 2015).   

L’organisation mondiale de la santé (OMS 2002) définit un PE comme « une 

substance exogène ou un mélange de substances qui altère une ou des fonctions du 

système endocrinien et, conséquemment, cause des effets négatifs sur la santé d’un 

organisme, de sa progéniture ou d’une population » (WHO/UNEP 2013). En raison 

de leur ubiquité et de leur présence croissante dans notre environnement, les PEs 

représentent un risque de santé à l’échelle des populations aussi bien que de 

l’individu. 

Etant donné le rôle crucial des hormones stéroïdes ou thyroïdiennes dans le 

développement du fœtus et du nouveau-né, une modification de l’environnement 

hormonal du fœtus ou du jeune enfant par l’exposition aux PEs peut interférer avec 

la mise en place du contrôle de la reproduction (différenciation sexuelle, 

modification du timing pubertaire, infertilité, néoplasie) et du contrôle de la 

balance énergétique (croissance fœtale, obésité, syndrome métabolique) et peut 

influencer le neurodéveloppement (Fudvoye et al. 2014).  La femme enceinte, le 

nouveau-né et le nourrisson sont donc des cibles privilégiées. 

Cette « programmation » précoce de la santé d’un individu répond au concept 

de l’origine développementale de la santé et des pathologies, plus souvent connu 
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sous le nom de DOHaD, pour « Developmental Origin of Health and Disease ». 

L’implication de la perturbation endocrinienne dans le déterminisme d’affections 

ultérieures a été illustrée dans les années 1970 avec l’histoire du Diethylstibestrol 

(DES), un composé oestrogénique puissant administré aux femmes enceintes pour 

prévenir le risque de fausses couches. Un risque accru d’adénocarcinome vaginal 

avait été objectivé chez les femmes une vingtaine d’années après exposition 

anténatale au DES (Herbst et al. 1971). L’utilisation du DES a bien évidemment été 

bannie mais par la suite, d’autres études ont mis en évidence que l’exposition 

développementale aux PEs pouvait être associée à des anomalies du contrôle de la 

balance énergétique (altération de la croissance fœtale et postnatale notamment) 

et du contrôle de la reproduction (modification du timing pubertaire par exemple). 

Les effets de l’exposition précoce aux PEs sous l’angle de l’origine fœtale des 

pathologies de l’adulte ont été revus dans l’article de synthèse de 2014 (Fudvoye 

et al. 2014, en annexe).   

Le BPA est un composé chimique de synthèse utilisé depuis les années 1950 et 

dont la production annuelle n’a cessé de croitre. Ses deux principales utilisations 

ont longtemps été la fabrication de plastique (de type polycarbonate) et de résines 

époxydes. Il intervient également dans la synthèse de certains retardateurs de 

flamme et comme révélateur dans les papiers thermiques (tickets de caisse 

notamment) (Vandenberg et al. 2007). Le BPA est très largement répandu dans 

notre environnement et cela est confirmé par la détection de BPA dans les urines 

de plus de 93% de la population aux Etats Unis (Calafat et al. 2005; Calafat et al. 

2008).  Chez l’humain, l’exposition prénatale au BPA (évaluée par plusieurs mesures 

des concentrations urinaires maternelles en BPA) peut altérer la croissance fœtale 

in utéro et est associée à un faible poids de naissance (Vrachnis et al. 2021). Les 

effets du BPA sur le contrôle de la balance énergétique pourraient persister durant 

l’enfance puisque certaines études ont montré que l’exposition prénatale au BPA 

était positivement corrélée à l’indice de masse corporelle (IMC) (Valvi et al. 2013), 
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à la circonférence abdominale (Guo et al. 2020) ou encore au pourcentage de masse 

grasse (Hoepner et al. 2016) durant l’enfance. A l’inverse, d’autres études ont 

rapporté une relation inverse avec l’IMC à l’âge de 4 ans (Harley et al. 2013) et 9 

ans (Vafeiadi et al. 2016). Certaines études ont par ailleurs démontré des effets 

différents selon le sexe (Veiga-Lopez et al. 2015; Chou et al. 2011; Vafeiadi et al. 

2016). Le timing pubertaire pourrait lui aussi être affecté par l’exposition précoce 

au BPA : les garçons exposés à des taux plus élevés de BPA in utero ont une avance 

de l’âge au moment de l’entrée en puberté (Berger et al. 2018) tandis que l’âge de 

la ménarche est retardé chez les filles exposées in utero de façon plus importante 

au BPA (l’exposition était attestée par la mesure des taux urinaires de BPA à 2 

reprises durant la grossesse) (Berger et al. 2018). Cependant, d’autres études n’ont 

pas confirmé les effets de l’exposition précoce au BPA sur le timing pubertaire, à la 

fois chez la fille (Watkins et al. 2014) et chez le garçon (Ferguson et al. 2014). Ces 

données illustrent d’une part les fenêtres critiques d’exposition par rapport aux 

effets du BPA mais aussi le fait que ces derniers peuvent différer selon le sexe 

(McCabe et al. 2017).  

Le délai variable et long entre l’exposition précoce du fœtus et du nouveau-né 

aux PEs et les effets observés durant l’enfance, à la puberté ou à l’âge adulte rend 

difficile l’établissement d’un lien causal. La mise en place de stratégies de 

prévention de l’exposition prénatale et postnatale précoce aux PEs est 

subordonnée à la mise en évidence tôt dans la vie des effets des PEs. Or, 

actuellement, il n’existe pas de biomarqueurs des effets précoces de ces PEs chez 

l’humain. 

Le placenta joue un rôle majeur dans l’homéostasie du fœtus. En effet, du fait 

de sa structure à la fois embryonnaire et maternelle et en raison de ses fonctions 

nutritive et endocrine, il est véritablement au centre d’un dialogue croisé materno-

foetal. Tant la croissance que la fonction du placenta sont soumis à une régulation 

dynamique par l’environnement. Une altération de l’environnement intra-utérin 



Approche translationnelle des biomarqueurs précoces… 

6 

 

peut affecter les fonctions placentaires et avoir des répercussions sur la croissance 

et le développement du fœtus (Burton et al. 2010). Il apparait par ailleurs que le 

sexe de l’embryon peut moduler la réponse du placenta à une altération de son 

environnement avec un dimorphisme sexuel qui semble être constitutionnel au 

niveau du placenta (Gabory et al. 2009). Même si le placenta humain possède une 

struture anatomique qui lui est spécifique, il partage avec le placenta murin des 

caractéristiques communes qui font que l’étude de celui-ci offre une vue 

complémentaire sur les mécanismes impliqués dans le développement et la 

fonction du placenta. En effet, en dehors de leur placentation de type 

hémochoriale, les placentas humain et murin ont en commun une invasion 

profonde par les cellules trophoblastiques du myomètre ainsi qu’un remodelage 

des artères utérines spiralées, phénomène crucial pour la croissance et le 

développement du fœtus (Hemberger et al. 2020).  

Les mécanismes épigénétiques sous-tendent la programmation de la santé d’un 

individu et sont particulièrement sensibles aux effets de l’environnement, en 

particulier durant la vie fœtale et postnatale précoce (Safi-Stibler and Gabory 

2020). Finement régulés par des mécanismes épigénétiques, les gènes soumis à 

empreinte parentale jouent un rôle clé dans la croissance foeto-placentaire 

(Radford et al. 2012). Il a été démontré que l’exposition prénatale au BPA modifie 

l’expression de gènes soumis à empreinte au sein du placenta murin (Susiarjo et al. 

2013). Ces données suggèrent que l’épigénétique placentaire pourrait constituer 

un marqueur de l’exposition intra-utérine aux PEs et potentiellement médier les 

effets de ces derniers sur le développement de l’unité foeto-placentaire.  

L’objectif premier de notre travail était de confirmer grâce à un modèle murin 

que le placenta offre des biomarqueurs précoces épigénétiques des effets de 

l’exposition prénatale à une dose élevée de BPA (connue comme pouvant affecter 

la méthylation de l’ADN). 
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Les résultats obtenus dans notre premier modèle expérimental ont constitué la 

base de la construction de notre deuxième modèle expérimental qui avait comme 

objectif d’étudier des biomarqueurs précoces placentaires des effets de 

l’exposition prénatale à des doses de BPA et de BPS compatibles avec une 

« exposition environnementale » et de les corréler aux conséquences 

phénotypiques en terme de croissance fœtale et postnatale et contrôle de la 

maturation pubertaire. En effet, ces dernières années ont été marquées par la mise 

en place de mesures de restriction par rapport à l’utilisation du BPA dans de 

nombreux pays avec un remplacement progressif de ce dernier par des analogues 

structurels, tel que le BPS. Même si la capacité du BPS à interagir avec le système 

endocrinien et ainsi entrainer une perturbation endocrinienne est de plus en plus 

reconnue (Rochester and Bolden 2015), il existe à l’heure actuelle peu d’études 

concernant les effets de l’exposition précoce au BPS sur la santé, que ce soit sur le 

contrôle de la croissance et le contrôle de la reproduction. De plus, les effets 

épigénétiques du BPS sont à l’heure actuelle non connus.  

Il est actuellement reconnu que le BPA fait partie des PEs ayant des effets à des 

doses plus faibles que celles décrites comme inoffensives par les agences de 

régulation et que ces effets sont non monotones (Vandenberg et al. 2012) ce qui 

justifie l’étude des effets d’une exposition à des faibles doses de BPA et BPS dans 

notre modèle.   

 

 

 

 





9 

 

Introduction 

 

 





 

11 

 

Introduction  

 

1. L’origine développementale de la santé et des pathologies 
(Developmental Origin of Health and Disease) (DOHaD) 

Dans les années 1980, Barker et collaborateurs avaient observé que dans les 

régions de Grande-Bretagne où la mortalité néonatale et infantile était élevée, il 

existait également un taux important de mortalité d’origine cardiovasculaire 50 

années plus tard (Barker 1998). Sur base de ces données, les chercheurs ont étudié 

au niveau individuel la relation possible entre des événements survenant à la 

naissance et à l’âge adulte. De multiples cohortes ont ainsi mis en évidence une 

corrélation négative entre un faible poids à la naissance et le risque de développer 

des pathologies cardio-vasculaires à l’âge adulte (Barker 1998).    

Un autre exemple de l’influence de l’environnement périnatal sur la santé au 

long cours est illustré par le suivi des individus nés pendant la famine qui a eu lieu 

aux Pays-Bas lors de la 2ème guerre mondiale. Lorsqu’on étudie le devenir des 

individus nés avant, pendant et après la période de famine, les individus qui ont été 

exposés in utero à la famine présentent à l’âge adulte une incidence plus élevée de 

mortalité ou de morbidité cardiovasculaire et de résistance à l’insuline (Roseboom 

et al. 2001).  

C’est ainsi qu’est née l’hypothèse de l’origine fœtale / développementale de la 

santé et des pathologies (DOHaD), communément appelée l’hypothèse de Barker.  

Elle suppose qu’une malnutrition maternelle ou fœtale à certaines périodes clés de 

la grossesse peut entrainer une restriction de croissance reflétant un mécanisme 

de protection du fœtus afin de préserver l’apport en énergie au niveau des organes 

vitaux comme le cerveau aux dépens d’organes comme le foie, le pancréas, les reins 

et les muscles (Hales and Barker 1992). Ces adaptations prédisposeraient l’individu 

à une susceptibilité accrue à développer des maladies chroniques à l’âge adulte. 
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Par la suite, d’autres observations ont corroboré cette hypothèse, en lien avec 

d’autres conditions fœtales qu’un faible poids de naissance. Les enfants nés d’une 

mère qui présente un diabète gestationnel ont par exemple un poids de naissance 

plus élevé et sont plus susceptibles de développer des pathologies métaboliques à 

l’âge adulte (Fall and Kumaran 2019). Il existe à l’heure actuelle de nombreux 

exemples dans la littérature concernant les effets au long cours de l’exposition 

développementale à d’autres facteurs environnementaux (stress psychosocial, 

facteurs infectieux, …) (Cao-Lei et al. 2020).  

Le concept de DOHaD peut tout à fait se transposer au domaine de la 

perturbation endocrinienne puisqu’il apparait qu’une exposition in utero ou durant 

la vie postnatale précoce à des PEs peut avoir un impact sur la santé de l’individu 

tout au long de sa vie. Cela sera illustré dans le sous-chapitre consacré aux effets 

perturbateurs endocriniens du BPA et du BPS dans lequel nous reprendrons de 

façon exhaustive les données humaines et animales rapportant les effets d’une 

exposition précoce au BPA et au BPS sur le contrôle de la croissance fœtale et 

postnatale et de la reproduction (timing pubertaire). 

D’un point de vue mécanistique, des modifications épigénétiques pourraient 

expliquer cette programmation précoce de la santé d’un individu sous l’influence 

de facteurs environnementaux. Nous reviendrons plus en détail sur les mécanismes 

épigénétiques et leur implication possible dans la programmation précoce de la 

santé de l’individu dans le chapitre 3 de cette introduction.  

2. Les perturbateurs endocriniens : principes généraux 

2.1  Définit ion d’un perturbateur endocrinien  

C’est en 1991, lors de la conférence de Wingspread, que des experts 

scientifiques ont introduit la problématique de la perturbation endocrinienne. Ces 

derniers ont conclu que « de nombreux composés introduits dans l’environnement 



Introduction 

13 

 

par l’activité humaine sont capables d’altérer le système endocrinien des animaux 

et celui des humains. La perturbation peut porter sur des aspects essentiels de la 

santé à cause du rôle crucial que jouent les hormones dans le contrôle du 

développement. » (Hotchkiss et al. 2008).   

Depuis, les données scientifiques concernant les effets possibles de ces 

composés sur la santé humaine ne cessent de s’accumuler. Cependant, la définition 

même de ce qu’est un PE reste débattue étant donné les enjeux pour l’industrie 

chimique autant que pour les groupes défendant la santé publique et l’intégrité de 

l’environnement.   

A l’heure actuelle, la définition la plus communément admise d’un PE est celle 

proposée par l’OMS en 2002 qui définit un PE comme « … une substance exogène 

ou un mélange qui altère une ou des fonctions du système endocrinien et par 

conséquent induit des effets négatifs dans un organisme intact, ou sa descendance, 

ou des (sous-) populations » (WHO 2002). Il s’agit également de la définition 

retenue par la commission européenne (Munn and Goumenou 2013). L’autorité 

européenne de sécurité des aliments (EFSA) utilise plutôt le terme de substances 

actives sur le système endocrinien (SASE) pour décrire « toute substance chimique 

qui peut interagir ou interférer avec le système endocrinien et par conséquent 

entrainer un effet sur le système endocrinien, des organes cibles ou des tissus ».  

La définition donnée par l’Endocrine Society en 2012 est plus 

élémentaire puisqu’elle définit un PE comme  « … une substance exogène ou un 

mélange qui interfère avec n’importe quel aspect de l’action hormonale » (Zoeller 

et al. 2012).  

Plusieurs milliers de substances peuvent répondre aux critères de définition des 

PEs. Le tableau I reprend quelques PEs en fonction de leur origine et de leur 

fonction. La plupart de ces substances sont des composés synthétiques, à 

l’exception des phyto-oestrogènes qui sont des composés naturels d’origine 
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végétale. On retrouve aussi des produits pharmaceutiques comme les contraceptifs 

oraux, avec la particularité pour ces derniers que c’est leur propriété de 

perturbation endocrinienne qui est recherchée.  

Tableau I : exemples de PEs en fonction de leur origine et de leur fonction                
(Fudvoye et al. 2014b) 

Origine Fonction Composés 

Industrie 
Incinération, isolation 

Dioxines, biphényls 
polychlorés (PCBs) 

Surfactants, agents 
nettoyants 

Alkylphénols, 
tributylétain 

 

 

Agriculture 

Pesticides 
organochlorés, 
Insecticides 

DDT, méthoxychlor, 
dieldrine,  lindane, 
chlordécone 

Herbicides, Fongicides Atrazine, Vinclozoline 

Phyto-oestrogènes, 

(naturels) 
Génistéine, Coumestrol 

 

 

Usage domestique 

 

 

Plastifiants Phtalates 

Résines, matières 
plastiques 

Bisphénol A (BPA) 

Retardateurs de flamme 
Biphényls polybromés 
(PBBs) 

Cosmétiques Parabènes 

Contraceptives 
Oestrogènes 
synthétiques, 
Diéthylstilbestrol 
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L’exposition humaine aux PEs se fait principalement par voie orale à travers la 

consommation d’aliments ou d’eau contaminés (passage du BPA ou des phtalates 

provenant des emballages des aliments ou des boissons).  Elle peut aussi se faire 

par voie transdermique (application de produits cosmétiques contenant des 

parabènes) ou par inhalation (Gore et al. 2015). Enfin, le fœtus ou le jeune enfant 

peuvent être exposés aux PEs respectivement après un passage transplacentaire 

ou dans le lait maternel. 

Certains PEs sont des composés lipophiles qui peuvent s’accumuler dans le tissu 

adipeux au sein de l’organisme et ainsi entrainer une exposition prolongée de 

l’individu (par exemple les pesticides organochlorés). A l’inverse, d’autres 

substances, comme le BPA, ont des demi-vies très courtes et sont excrétées dans 

l’urine sans qu’il n’y ait une accumulation au sein de l’organisme mais l’exposition 

au quotidien à ces substances justifie les inquiétudes par rapport à leurs potentiels 

effets sur la santé (Calafat et al. 2008). 

2.2  Mécanismes d’act ion des  perturbateurs endocriniens  

Par définition, les PEs peuvent interagir à tous les niveaux de signalisation du 

système hormonal (La Merrill et al. 2020).  

Le mécanisme d’action le mieux défini concernant les PEs est leur interaction 

avec les récepteurs hormonaux. En effet, étant donné leur similarité de structure 

tertiaire avec les hormones, les PEs peuvent agir en tant qu’agonistes des 

récepteurs hormonaux : ils se fixent sur le récepteur naturel de l’hormone à sa 

place et miment son action (agonistes oestrogéniques, agonistes des récepteurs 

PPAR-γ) ou antagonistes des récepteurs hormonaux: ils se fixent sur le récepteur et 

bloquent son action (antagonistes androgéniques, antagonistes des hormones 

thyroïdiennes). Les PEs peuvent aussi interagir avec le récepteur d'aryl 

hydrocarbone (AhR), qui est activé par des polluants organiques persistants et qui 



Approche translationnelle des biomarqueurs précoces… 

16 

 

régule la transcription des gènes de la même manière que les récepteurs nucléaires 

(Diamanti-Kandarakis et al. 2009; Swedenborg et al. 2009). 

Les PEs peuvent aussi médier leurs effets en amont des récepteurs hormonaux : 

ils sont capables d’altérer la synthèse, le transport ou la métabolisation des 

hormones et ainsi modifier la concentration de ces dernières dans l’organisme 

(Diamanti-Kandarakis et al. 2009).  

Enfin, les PEs peuvent modifier l’expression des récepteurs hormonaux, en 

induisant la dégradation de ces derniers par le complexe protéasome-ubiquitine 

(Swedenborg et al. 2009).  

En aval des récepteurs hormonaux, les PEs peuvent influencer la signalisation 

intracellulaire et les mécanismes de rétrocontrôle ou d’effets en cascade, 

notamment en interagissant avec les coactivateurs ou les corépresseurs des 

récepteurs hormonaux (Swedenborg et al. 2009; Zhang et al. 2018). 

Contrairement aux hormones endogènes qui bénéficient d’un récepteur qui leur 

est spécifique, les PEs interagissent généralement avec différents récepteurs 

hormonaux avec une affinité variable. Un exemple de cette action multiple est celui 

du BPA qui peut agir comme un agoniste des récepteurs aux oestrogènes (ER alpha 

et beta) (Wetherill et al. 2007) mais aussi interagir avec d’autres types de 

récepteurs tels que les récepteurs transmembranaires aux oestrogènes (récepteur 

aux oestrogènes couplés aux protéines G, GPR30) (Qie et al. 2021) ou d’autres 

récepteurs nucléaires comme les récepteurs aux hormones thyroïdiennes, les 

récepteurs aux androgènes et les récepteurs aux glucocorticoïdes (Prasanth et al, 

2010 ; Sun et al. 2006 ; Zoeller et al. 2005). Le mode d’action précis du BPA sera 

rediscuté plus en détails dans le chapitre 2.5.3 de cette introduction. 

En parallèle à leur action sur le système hormonal, il apparait que les PEs 

peuvent avoir un impact sur l’expression des gènes en induisant des modifications 

épigénétiques. Ces dernières, lorsqu’elles surviennent dans les gamètes, peuvent 
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expliquer les effets transgénérationnels de l’exposition aux perturbateurs 

endocriniens (Skinner 2011). Les mécanismes épigénétiques seront abordés plus en 

détails dans le chapitre 3 de cette introduction, en particulier les modifications 

épigénétiques induites par l’exposition au BPA et au BPS.  

2.3  Effets  non monotones et  effets  à faibles  doses  

La notion de dose est fondamentale en toxicologie. Le principe classique 

appliqué pour la définition d’une dose toxique est le suivant : « c’est la dose qui fait 

le poison ». Autrement dit, en dessous d’un certain seuil d’exposition, il ne va pas y 

avoir d’effet mais des effets seront observés aux doses supérieures. L’application 

de ce principe implique qu’il y a une relation linéaire entre l’exposition à une 

substance et ses effets : plus la dose sera élevée et plus grand sera l’effet (Figure 

1).  

Figure 1 : relation dose réponse classique et monotone : « la dose fait le poison »        
(Flaws et al. 2020) 

 

Classiquement, après avoir établi la relation linéaire dose/réponse pour une 

substance, on définit une NOAEL (no observed adverse effect level) et/ou une 

LOAEL (lowest observable adverse effect level). La NOAEL est la dose en dessous de 

laquelle une substance ne doit pas induire d’effets néfastes, quelle que soit la dose 

tandis que la LOAEL est la dose minimale entrainant un effet nocif observé (Slob et 

Pieters 1998). Après application d’un facteur de correction, en général de 3 à 1 000, 

pour tenir compte des variations individuelles, on définit une dose de référence 

(dose de sécurité) pour une substance donnée. L’exposition humaine correspond 
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souvent à des doses inférieures à cette dernière. Les doses définies pour chaque 

substance sont donc la plupart du temps extrapolées à partir des données récoltées 

sur les hautes doses (Figure 2). 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2 : définition des différentes doses pour une substance donnée à partir d’une 
courbe dose réponse linéaire (adaptée de Hill et Vandenberg 2018)  

 

Ce principe de dose seuil n’est cependant pas applicable en endocrinologie et 

de la même manière dans le domaine de la perturbation endocrinienne. Par rapport 

au système endocrinien, si l’on prend l’exemple du niveau d’hormones 

thyroïdiennes pendant la grossesse, comme illustré dans la figure 3, il faut un 

certain taux d’hormones thyroïdiennes maternelles pour qu’il n’y ait pas de 

troubles neuro-développementaux chez l’enfant. Une hypothyroïdie mais aussi une 

hyperthyroïdie maternelle auront des effets néfastes sur le devenir neuro-

développemental de l’enfant. On définit donc en quelque sorte une « gamme » de 

doses physiologiques.  



Introduction 

19 

 

Figure 3 : Relation entre les concentrations maternelles en hormones thyroïdiennes 
pendant la grossesse et (A) la proportion d’enfants ayant un quotient intellectuel à l’âge 
de 6-8 ans inférieur à 85 points  et (B) le volume du cortex des enfants à l’âge de 8 ans 

(Korevaar et al. 2016) 

 

C’est un principe similaire qui s’applique lorsqu’on essaie de définir une relation 

dose-effet pour les perturbateurs endocriniens : il a été démontré que des faibles 

doses peuvent avoir un impact plus élevé que des doses moyennes voire élevées 

(Vandenberg et al. 2012). Ce type de réponse donne lieu à des courbes dose-

réponse en U ou en U inversé (Figure 4). Ces courbes sont considérées comme non 

monotones car la pente de ces courbes change au moins une fois de signe dans la 

gamme de concentrations étudiées.  

Figure 4 : Relation dose réponse non monotone                                                                   
(Flaws et al. 2020) 

 

Pour certaines substances, la courbe dose réponse non monotone se situe entre 

la dose de référence et la NOAEL (Figure 5A). Des effets sont donc observés à des 

doses supérieures à la dose de référence définie mais inférieures à la NOAEL. La 
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courbe dose réponse non monotone peut également se situer en dessous de la 

dose de référence (Figure 5B), ce qui remet en cause la réelle valeur sécuritaire de 

cette dose de référence pour la population humaine. C’est le cas pour de 

nombreuses études épidémiologiques menées chez l’humain dans le domaine de 

la perturbation endocrinienne (Vandenberg et al. 2012) avec des effets sur la santé 

observés après exposition à des doses environnementales, souvent considérées 

comme en dessous de la dose de référence. Non seulement ce type de réponse 

peut être ignoré par les méthodes de test conventionnelles mais en plus cela pose 

la question du bien fondé de définir une dose de référence sur base d’extrapolation 

à partir de la NOAEL. 

 

Figure 5 : Exemples illustrant des courbes dose-réponse non monotones se situant dans 
différentes parties de la courbe dose-réponse. (A) la courbe dose réponse non monotone 

est située entre la dose de référence (RfD) et la NOAEL. (B) la courbe dose réponse non 
monotone est située en dessous de la dose de référence. (Hill et al. 2018)  

 

Ces deux exemples montrent que l’existence de relations dose réponse non 

monotones pour les faibles doses rend complexe la définition d’une dose « de 

sécurité » pour un PE défini. Cela illustre également la nécessité de tester un grand 

nombre de doses pour définir les courbes dose réponse d’une substance donnée et 

l’intérêt d’utiliser les effets néfastes sur la santé observés à faibles doses et non à 

hautes doses pour calculer les doses de référence considérées comme sans risque 

pour la population humaine (Hill et al. 2018). 
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Plusieurs mécanismes ont été avancés pour expliquer les courbes dose réponse 

non monotones caractéristiques de certains PEs. Un premier mécanisme possible 

est la cytotoxicité. En effet, à doses élevées, certains PEs peuvent entrainer des 

effets toxiques qui inhibent la réponse attendue malgré l’augmentation de la dose. 

Comme déjà discuté, un seul PE peut avoir plusieurs cibles moléculaires et en 

l’occurrence interagir avec plusieurs récepteurs hormonaux. A très faibles doses, ils 

vont agir sur les récepteurs pour lesquels ils ont une haute affinité tandis qu’à plus 

fortes doses, ils vont aussi se fixer sur des récepteurs pour lesquels ils ont moins 

d’affinité mais qui induiront peut être une réponse opposée. C’est aussi cela qui 

explique les effets potentiellement différents entre deux tissus en fonction du profil 

d’expression des récepteurs au sein de ces derniers. Par ailleurs, les effets non 

monotones peuvent être expliqués par les modifications d’expression et/ou 

d’activités des récepteurs. En effet, une fois activés et le signal en aval transmis, les 

récepteurs sont dégradés ou inactivés ce qui constitue une désensibilisation. Une 

diminution de l’expression est également observée lorsque la concentration d’une 

hormone augmente afin de maintenir une réponse constante. Les PEs peuvent 

aussi engendrer des effets à faibles doses en fonction de leur métabolisation : à 

faible dose, un PE peut être transformé en un métabolite actif et induire ses effets 

tandis qu’à fortes doses, le système de métabolisation peut être saturé et ainsi 

diminuer l’effet observé.  

2.4  Fenêtre  de vulnérabil ité par rapport à  l ’exposit ion aux 
perturbateurs endocriniens  

Les hormones jouent un rôle fondamental dans le développement de 

l’organisme, notamment durant la vie intra-utérine. Un exemple du rôle crucial que 

jouent les hormones durant cette période critique du développement est 

l’influence des hormones thyroïdiennes sur le développement du cerveau du fœtus 

(Pemberton et al. 2005) ou encore le rôle des stéroïdes sexuels dans la régulation 

de la différenciation sexuelle du fœtus (Rey and Picard 1998). Les effets de ces 
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hormones étant obtenus à des concentrations très faibles, une perturbation même 

minime de ces dernières peut avoir un impact important sur le fœtus. En parallèle 

au rôle qu’elles jouent dans le développement de certains organes, les hormones 

contrôlent également la mise en place de processus homéostatiques qui vont 

réguler le fonctionnement de l’organisme tout au long de la vie, notamment par 

rapport au contrôle de la balance énergétique et de la reproduction. En interférant 

avec les processus homéostatiques mis en place durant ces périodes critiques de 

développement, l’exposition précoce aux PEs peut avoir des conséquences à long 

terme sur la santé de l’individu, ce qui sous-tend le concept de l’origine 

développementale des pathologies de l’adulte (Hanson and Gluckman 2011) que 

nous avons abordé dans le chapitre 1 de cette introduction. 

L’exposition du fœtus et du nouveau-né aux PEs se fait via le passage 

transplacentaire des PEs d’origine maternelle ou via le lait maternel. La femme 

enceinte est exposée à un grand nombre de PEs puisque 36 composés ont été 

détectés dans les urines de plus de 50% de femmes enceintes aux Etats-Unis (3 

benzophénones, 2 bisphénols, 4 fongicides et herbicides, 3 insecticides, 2 

organophosphates, 3 parabènes, 16 phthalates/plastifiants alternatifs) (Buckley et 

al. 2022).   Les PEs sont également détectés dans le sérum et le liquide amniotique 

des femmes enceintes (Maitre et al. 2018). Or, le placenta ne constitue pas une 

barrière de protection du fœtus puisque ces derniers traversent le placenta comme 

l’a confirmé la comparaison des concentrations dans le sérum et l’urine maternels 

avec celle du liquide amniotique, du sang de cordon et du méconium (Barr et al. 

2007). Le passage transplacentaire de certaines substances comme le BPA est 

illustré par les concentrations quasi équivalentes dans le sang maternel et le sang 

de cordon (Pan et al. 2020).  D’autres études ont même retrouvé des quantités 

équivalentes voir plus élevées de BPA chez le fœtus (Vandenberg et al. 2007). 

C’est aussi durant la vie intra-utérine que la génération future est exposée aux 

PEs via l’action de ces derniers sur les cellules germinales du fœtus. Ces dernières 
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subissent en effet des vagues de déméthylation successives puis de reméthylation 

avec lesquelles peuvent interférer les PEs (Smallwood and Kelsey 2012). Cela sera 

abordé de façon plus précise dans le chapitre 3 de ce manuscrit. 

L’allaitement maternel constitue une autre voie d’exposition du nouveau-né aux 

PEs puisque le lait maternel peut contenir diverses substances, en particulier les 

polluants persistants liposolubles (Stefanidou et al. 2009; Grandjean and Jensen 

2004).  

En plus de leur grande dépendance par rapport au climat hormonal dans lequel 

ils évoluent, le nouveau-né et le jeune enfant constituent également une 

population particulièrement sensible aux effets de l’exposition aux PEs en raison du 

fait que leurs voies de métabolisation des substances sont encore immatures 

(Hakkola et al. 1998). D’autre part, leur alimentation est riche en pesticides (Boon 

et al. 2008) et leur comportement de jeux fait qu’ils portent régulièrement des 

objets en bouche (Selevan et al. 2000) ce qui peut contribuer à une exposition plus 

importante. 

2.5  Bisphénol A et  Bisphénol S  

2.5.1 Origine du BPA et du BPS et exposition 

Le BPA est un composé chimique phénolique synthétisé pour la première fois en 

1891. Le BPA est obtenu par réaction entre deux équivalents de phénol et un 

équivalent d'acétone (Figure 6). Il se présente sous la forme d’un solide blanc, en 

poudre, écailles ou cristaux, peu soluble dans l’eau et chimiquement stable (INRS 

2022). 

Figure 6 : Structure chimique du Bisphénol A 
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Le BPA est utilisé couramment pour la fabrication industrielle de plastiques 

polycarbonates que l’on retrouve dans de nombreux objets de la vie quotidienne 

tels que les bouteilles en plastique, les récipients destinés au four micro-ondes, les 

boîtes pour la conservation des aliments, des jouets en plastique,... Il intervient 

également dans la production de résines « époxy » qui tapissent l’intérieur des 

boîtes de conserve, des canettes ou les couvercles métalliques. En Europe, son 

utilisation dans la fabrication de biberons a été interdite en 2011 tandis que son 

usage comme révélateur pour l’impression des papiers thermiques, communément 

utilisés dans les caisses enregistreuses, a été banni en janvier 2020. Le BPA est 

également retrouvé dans les composites dentaires, plus précisément dans la 

matrice organique mais également dans les scellements des sillons (ce sont des 

résines utilisées comme traitement prophylactique des caries) (Vandenberg et al. 

2007).  

Son utilisation à des fins commerciales a commencé dans les années 1950 aux 

Etats Unis puis quelques années plus tard en Europe et sa production annuelle 

globale n’a cessé de croitre (de 5 à 8 milliards de tonnes par an entre 2010 et 2016) 

avec une production estimée à 10.2 milliards de tonnes en 2022 (Research and 

Markets 2016 ; Staples et al.2018). Le BPA est donc très largement répandu dans 

notre environnement et cela est confirmé par la détection de BPA dans les urines 

de plus de 93% de la population aux Etats Unis (Calafat et al. 2005; Calafat et al. 

2008). Le BPA est également présent dans les urines de plus de 95% de la 

population en Belgique (Pirard et al. 2012). Plusieurs études ont par ailleurs 

démontré la présence de BPA au sein du placenta et du liquide amniotique 

(Schönfelder et al. 2002; Edlow et al. 2012; Engel et al. 2006; Ikezuki et al. 2002; 

Yamada et al. 2002) reflétant l’exposition du fœtus à cette substance. 

L’exposition humaine au BPA se fait principalement par voie orale. En effet, les 

molécules de BPA sont liées au reste de l’objet via des liaisons ester sensibles à 
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l’hydrolyse. Cette hydrolyse est accélérée par la chaleur ou au contact de 

substances basiques ou acides. Ainsi, au contact d’un produit acide (par exemple 

un soda) ou lorsqu’un récipient est réchauffé au four à micro-onde, le BPA peut 

migrer dans le contenu et le contaminer (Goodson et al. 2004). La consommation 

de nourriture et/ou boissons « en boite » constitue donc la principale source 

d’exposition humaine au BPA (Geens et al. 2012). Cela est confirmé par 

l’augmentation des taux urinaires de BPA chez les personnes ayant consommé une 

soupe en boite comparés aux personnes ayant consommé une soupe fraiche 

(Carwile et al. 2011). Dans le même ordre idée, il a été démontré que des 

changements dans les habitudes alimentaires (éviction des aliments en conserve 

ou emballés) permettaient de réduire drastiquement les taux urinaires de BPA  

(Rudel et al. 2011). 

En parallèle à l’exposition par voie orale, l’exposition humaine au BPA peut se 

faire par voie transdermique. Même si le taux de diffusion du BPA à travers la 

barrière cutanée est moins étudié, une étude a révélé une augmentation des taux 

sanguins et urinaires de BPA chez des personnes volontaires tenant dans leur main 

des tickets de caisse (Hormann et al. 2014). Par ailleurs, des taux de BPA plus élevés 

ont été observés dans les urines des caissiers (Ehrlich et al. 2014). Dans une 

moindre mesure, un contact direct cutané avec l’air, les poussières ou l’eau 

contaminée par le BPA peut aussi constituer une source d’exposition humaine au 

BPA  (Zalko et al. 2011). 

Une autre source potentielle d’exposition humaine au BPA est la libération de 

BPA à partir de résines dentaires pouvant contenir de faibles doses de BPA (Van 

Landuyt et al. 2011). Dans une moindre mesure, l’exposition humaine au BPA peut 

aussi se faire via du matériel médical de perfusion (voie intraveineuse), un portage 

à la bouche de jouets en plastique chez les jeunes enfants, l’utilisation de 

détergents ménagers ou de produits cosmétiques contenant du BPA (Vandenberg 
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et al. 2013b). Enfin, l’inhalation de poussières contenant du BPA constitue une 

dernière voie d’exposition possible (Calafat et al. 2008). 

L’estimation précise de l’exposition humaine au BPA reste encore à l’heure 

actuelle un sujet de débat et en particulier la question de savoir si les niveaux 

d’exposition sont suffisants pour justifier des inquiétudes par rapport aux 

potentiels effets néfastes du BPA sur la santé. Même si les effets à faibles doses du 

BPA ont été clairement décrits (Vandenberg et al. 2013a), certaines agences de 

protection de l’environnement considèrent encore que le niveau d’exposition au 

BPA est sans danger. L’article de synthèse de Vom Saal et Vandenberg (vom Saal 

and Vandenberg 2020) décrit largement les spécificités inhérentes au BPA qui 

doivent être prises en compte dans l’évaluation du risque sanitaire.  

De façon classique, l’exposition au BPA est estimée sur base de la détection du 

BPA et de ses métabolites (BPA-glucuronide et BPA-sulfate) dans les urines de la 

population (Vandenberg et al. 2010). En effet, une fois métabolisé, le BPA est 

rapidement excrété dans les urines (Dekant and Völkel 2008), raison pour laquelle 

le niveau d’excrétion du BPA dans les urines de 24h constitue un bon indicateur de 

la dose journalière de BPA auquel l’individu a été exposé (Lakind and Naiman 2008).  

L’exposition journalière au BPA a été estimée de l’ordre de 7 à 65 ng/kg/j pour 

l’adulte et de 15 à 200 ng/kg/j pour l’enfant (Huang et al. 2017). Chez les femmes 

enceintes, on estime cette dernière de l’ordre de 20 à 150 ng/kg/jour (Huang et al.  

2017). En Belgique, le BPA a été détecté dans les urines de 86% d’une population 

d’adolescents flamands âgés en moyenne de 14.8 ans avec une concentration 

moyenne estimée de 1.05 µg/L (Gys et al. 2021). Cette dernière est en diminution 

par rapport à celle mesurée sur une population semblable entre 2008 et 2009 

(2.56µg/L) (Geens et al. 2014). Le taux de détection du BPA élevé est en accord avec 

les autres études réalisées chez les enfants et les adolescents dans d’autres pays 

comme la Chine, les Etats-Unis, le Canada ou le Brésil  (Chen et al. 2018; Lehmler et 

al. 2018; La Rocha et al. 2018; LaKind et al. 2019). En Europe, sur base des données 
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provenant d’enfants âgés entre 5 et 12 ans, les taux urinaires de BPA étaient en 

moyenne de 2.04 µg/l. Les taux urinaires de BPA étaient un peu moins élevés chez 

leur maman (1.88 µg/L). Il existait une corrélation positive entre les concentrations 

urinaires en BPA chez l’enfant et leur maman (Covaci et al. 2015). 

Plusieurs études ont également évalué les taux urinaires de BPA chez les 

femmes enceintes étant donné la grande sensibilité du fœtus par rapport à 

l’exposition aux PEs : dans une étude réalisée au Canada, 88% des femmes 

enceintes avaient des taux détectables de BPA dans leur urine avec une 

concentration moyenne estimée 0.8 µg/L (Arbuckle et al. 2014). Certaines études 

essaient de corréler les taux urinaires de BPA durant la grossesse avec les habitudes 

alimentaires de la femme enceinte afin de définir des facteurs prédictifs de 

l’exposition au BPA et ainsi pouvoir formuler des recommandations notamment 

diététiques afin de limiter l’exposition aux PEs pendant la grossesse, comme par 

exemple limiter la consommation d’aliments provenant de boîtes de conserve ou 

contenus dans des emballages plastiques (Pacyga et al. 2019). Même si la majorité 

des études publiées se concentrent sur les effets de l’exposition du fœtus au BPA 

suite à l’exposition de la mère pendant la grossesse, il ne faut pas négliger 

l’influence possible de l’exposition du père au BPA. En effet, plusieurs études ont 

montré que l’exposition au BPA était associée à des altérations protéiques et 

épigénétiques dans les cellules du sperme (Bisconti et al. 2021; Kiwitt-Cárdenas et 

al. 2021; Ryu et al. 2022; Song et al. 2019). Or, lors de la conception, les 

spermatozoïdes délivrent non seulement l’ADN qui formera 50% du génome du 

fœtus mais aussi des marques de l’épigénome ainsi que de l’ARN ou des protéines 

spécifiques du père. Des altérations de ces derniers résultant de l’exposition 

antérieure du père peuvent donc être transmises à sa descendance. Il apparait donc 

important que les recommandations visant à limiter l’exposition aux PEs puissent 

être également discutées avec le père lors de la planification d’une grossesse.  
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Même si les données récoltées au sein de larges cohortes nationales concernant 

l’exposition de la population au BPA constituent une source importante 

d’informations (évolution de l’exposition au cours du temps, différences 

d’exposition entre pays ou au sein de certaines sous-populations),  il ne faut pas 

sous-estimer les différences méthodologiques et autres facteurs qui peuvent 

influencer la mesure des concentrations urinaires en BPA (par exemple, le temps 

de jeune avant un prélèvement) (LaKind et al. 2019). Pour faire face à ces 

limitations, le projet européen « HBM4EU » a pour but de coordonner et de 

centraliser les données concernant l’exposition humaine au BPA et à d’autres 

substances au sein de 30 pays européens (Weise et al. 2022). 

Initialement, l’agence de protection environnementale américaine (EPA) et 

l'autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) avaient établi une dose 

journalière sans risque pour la santé de 50 μg/kg/j (Diamanti-Kandarakis et al. 

2009). La dose « de sécurité » estimée est calculée sur base du principe qu’une dose 

1000 fois plus basse que la LOAEL (fixée à 50000 µg/kg/j pour le BPA) ne devrait pas 

avoir d’effets si on y est exposé par voie orale quotidiennement au cours de la vie 

(EPA/IRIS 1988). Au vu des nouvelles données scientifiques, dans son évaluation 

des risques associés au BPA de 2015, l’EFSA avait revu cette dose à la baisse et 

l’avait fixée à 4 µg/kg/j (EFSA Panel on Food Contact Materials 2015). Lors des 

nouvelles évaluations mandatées par l’EFSA, un groupe d’experts a préconisé un 

abaissement de la dose journalière tolérable à 0.04 ng/kg/j au vu des dernières 

données de la littérature et en particulier des effets décrits du BPA sur le système 

immunitaire (Ménard et al. 2014). Cependant, à l’heure actuelle, la dose de 4 

µg/kg/j est toujours considérée comme la dose seuil de sécurité. Même si 

l’exposition journalière de la population au BPA est estimée comme plus faible, cela 

ne signifie pas l’absence de risque pour la population au vu des caractéristiques 

spécifiques du BPA, et en particulier de ses effets à très faibles doses.  
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Même si la mesure des concentrations urinaires de BPA pour évaluer 

l’exposition humaine est admise par la plupart des scientifiques, certains groupes 

d’experts, en association avec la FDA (Food and Drug Administration), considère la 

mesure des taux sanguins de BPA non conjugué (forme libre active) comme un 

meilleur reflet de l’exposition au BPA et de ses potentiels effets néfastes (Doerge 

et al. 2010; Goodman et al. 2006). Etant donné la métabolisation rapide du BPA, il 

est difficile de mesurer des taux détectables de BPA libre dans le sérum. Cet 

argument a été utilisé pour renforcer l’idée selon laquelle le BPA était inoffensif. 

Les auteurs se sont basés sur des études animales évaluant la biodisponibilité du 

BPA après administration par gavage une seule fois par jour. Cependant, le gavage 

ne constitue pas un bon reflet de l’exposition humaine au BPA puisqu’il est associé 

à une très faible biodisponibilité (Vandenberg et al. 2014).  

Malgré ces arguments qui tendent à sous-estimer les effets du BPA sur la santé, 

des restrictions concernant son utilisation dans de nombreux pays ont amené les 

industriels à progressivement remplacer le BPA par des analogues structuraux, dont 

fait partie le BPS (Figure 7). 

 

Figure 7 : structure chimique du Bisphénol S 

 

Le BPS est aujourd’hui présent dans de nombreux matériaux, notamment les 

contenants alimentaires, les papiers thermiques, les résines dentaires ou encore 

des produits cosmétiques (Rochester and Bolden 2015). Le BPS est particulièrement 

utilisé pour la composition des papiers thermiques comme en témoigne sa 

présence dans 95.3% ; 90.9% et 51.1% des échantillons de papier thermique 

respectivement en Espagne, au Brésil et en France (Molina-Molina et al. 2019). Une 
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autre étude avait détecté du BPS dans 100% des échantillons de papier thermique 

aux Etats-Unis, au Japon, en Corée et au Vietnam (Liao et al. 2012). Comme pour le 

BPA, l’exposition au BPS se fait via l’alimentation, par voie transdermique et/ou par 

inhalation (Wu et al. 2018). Le BPS est détecté dans les urines de 81% de la 

population de 7 pays asiatiques (Liao et al. 2012) et de 89.4% de la population 

américaine (enfants et adultes) (Lehmler et al. 2018). Il est par ailleurs présent dans 

les urines de 67.8% d’une large cohorte (n= 1396) de femmes enceintes aux Pays-

Bas (Philips et al. 2018). Le BPS a par ailleurs été détecté dans le sang de cordon 

(Liu et al. 2017; Zhang et al. 2020) ce qui suggère son passage transplacentaire.  

2.5.2 Biodisponibilité du BPA et du BPS 

Chez l’humain et chez le rongeur, après une exposition orale, l’absorption 

gastro-intestinale du BPA est totale et rapide (Doerge et al. 2010; Tsukioka et al. 

2003; Völkel et al. 2005). Il se distribue alors dans tout l’organisme. Lors du premier 

passage entéro-hépatique, le BPA est rapidement transformé sous sa forme 

conjuguée inactive en BPA-glucuronide, grâce à l’action des uridine diphospho-

glucuronosyltransferases (UGT) (Völkel et al. 2005). Dans une moindre mesure, le 

BPA est transformé en BPA-sulfate grâce à l’intervention des sulfotransférases  

(SULT) (Michałowicz 2014). Ces métabolites inactivés sont alors rapidement 

excrétés dans l’urine avec une demi-vie estimée à 5.3 heures (Völkel et al. 2002). 

Au vu de cet important effet de premier passage hépatique après administration 

orale de BPA et sa clairance plasmatique rapide (Collet et al. 2015), on pourrait 

s’attendre à des concentrations plasmatiques très faibles de BPA sous sa forme non 

conjuguée (de l’ordre du picomole) (Gauderat et al. 2017; Teeguarden et al. 2013). 

Ces caractéristiques toxico-cinétiques ont d’ailleurs souvent été utilisées par les 

agences de régulation pour nier tout effet chronique du BPA. Cependant, ces 

dernières ne tiennent pas compte de plusieurs paramètres avancés par d’autres 

études. Premièrement, même si la forme conjuguée du BPA n’a pas d’effet sur les 

récepteurs aux oestrogènes classiques (Matthews et al. 2001), des études in vitro 
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ont montré que les métabolites conjugués du BPA pourraient avoir des effets 

biologiques similaires (Boucher et al. 2015) ou différents (Viñas and Watson 2013)  

de ceux du BPA, ce qui justifie la prise en compte de l’exposition au BPA et à ses 

métabolites dans l’évaluation du risque environnemental. Deuxièmement, de 

nombreuses études ont retrouvé des taux non négligeables de BPA sous forme libre 

au niveau du sang de cordon, dans le liquide amniotique, au niveau du plasma ainsi 

que dans le sérum chez les adultes (Vandenberg et al. 2007). Par ailleurs, le BPA a 

également été détecté sous forme non conjuguée dans les urines (Vandenberg et 

al. 2010). Cela pourrait s’expliquer par un métabolisme incomplet ou par le court-

circuitage de l’effet du premier passage hépatique. Cela peut aussi s’expliquer par 

l’intervention d’enzymes pouvant déconjuguer les formes conjuguées du BPA : la 

beta glucuronidase pour le BPA-glucuronide et l’estrone sulfatase pour le BPA- 

sulfate (Ginsberg and Rice 2009; Stowell et al. 2006).  

Par ailleurs, même si les UGT sont exprimées au sein du foie du fœtus, ces 

dernières sont inactives ou ont une très faible activité jusqu’à après la naissance, 

chez l’homme (de Wildt et al. 1999) et chez le rat (Matsumoto et al. 2002), ce qui 

rend le fœtus particulièrement vulnérable à l’exposition à la forme libre non 

conjuguée du BPA. De plus, une étude a montré que la beta glucuronidase est 

exprimée dans le foie fœtal (Matsumoto et al. 2002).   

De façon similaire au BPA, les études concernant la métabolisation du BPS 

suggèrent que le BPS est principalement métabolisé en BPS-glucuronide et en BPS-

sulfate (Song et al. 2017; Waidyanatha et al. 2018). Il apparait cependant que les 

métabolites conjugués du BPS peuvent induire des effets biologiques identiques à 

ceux induits par le BPS sous forme libre (Peillex et al. 2021). Plusieurs études ont 

décrit la toxicocinétique du BPS et du BPS-glucuronide après exposition systémique 

chez le rat, le mouton, le porcelet et l’humain (Grandin et al. 2017; Gayrard et al. 

2019; 2020; Oh et al. 2018; Khmiri et al. 2020). L’une d’entre elles menée chez le 

porcelet suggère une plus grande biodisponibilité du BPS par rapport au BPA après 
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administration par gavage ainsi qu’une clairance plasmatique diminuée pour le BPS, 

avec comme résultante une exposition systémique au BPS après ingestion par voie 

orale environ 250 fois plus importante que celle du BPA (Gayrard et al. 2019). La 

distribution du BPS au sein de l’unité placentaire materno-fœtale a par ailleurs été 

étudiée dans un modèle de mouton (Grandin et al. 2018).  Après administration 

intraveineuse, le BPS est principalement transformé en BPS-glucuronide au niveau 

du compartiment maternel puis éliminé dans les urines. Un très faible pourcentage 

du BPS est retrouvé chez le fœtus. Cependant, seulement 26% de la dose de BPS 

retrouvée dans le compartiment fœtal est rapidement éliminée par voie 

transplacentaire et la moitié de la dose environ est transformée en BPS-glucuronide 

par le fœtus. Le BPS-glucuronide reste rémanent dans le compartiment fœtal 

puisque son élimination requiert une hydrolyse et sa transformation en BPS sous 

forme libre pour pouvoir être éliminé par voie transplacentaire (Grandin et al. 

2018). Cela met en lumière l’exposition fœtale au BPS en dépit d’un passage faible 

au niveau transplacentaire. 

2.5.3 Mode d’action du BPA et du BPS 

Le BPA, de par sa structure chimique semblable à celle des oestrogènes naturels, 

peut se fixer aux récepteurs aux oestrogènes (ER alpha et ER beta) (Kitamura et al. 

2005). Ces derniers font partie de la superfamille des récepteurs nucléaires. Une 

fois activés par leurs ligands spécifiques, ces derniers quittent le cytoplasme pour 

rejoindre le noyau et former des dimères qui vont interagir avec des séquences 

spécifiques de l’ADN (ERE, estrogen responsive elements) et ainsi moduler 

l’expression de gènes cibles. Il s’agit de la voie génomique des oestrogènes (voie 

plus lente). Le BPA peut aussi interagir avec d’autres récepteurs oestrogéniques, 

tels que les récepteurs membranaires aux oestrogènes (mER) ou le récepteur 

couplé aux protéines G GPR30 dont l’activation va aboutir à une cascade de 

transduction mettant en jeu des seconds messagers, tels que l’activation de MAP 

kinases, l'augmentation du calcium intracellulaire et l'accumulation d'AMP cyclique   
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(Micevych et al. 2015). Il s’agit de la voie non génomique, qui peut médier les effets 

rapides du BPA à très faibles doses (Watson et al. 2005; Thomas and Dong 2006; 

Villar-Pazos et al. 2017). Le BPA peut aussi interagir avec les corégulateurs des 

récepteurs aux oestrogènes, comme en témoigne une diminution de l’expression 

de SRC-1 au sein des testicules de rats après exposition périnatale au BPA (Salian et 

al. 2009). En parallèle à ses effets oestrogéniques, le BPA agit comme antagoniste 

du récepteur aux hormones thyroïdiennes (Zoeller et al. 2005), et a aussi une 

activité anti-androgénique (Sohoni and Sumpter 1998).  

De façon similaire au BPA, le BPS agit comme agoniste oestrogénique en se liant 

aux récepteurs aux oestrogènes (récepteurs alpha et beta) (Yamasaki et al. 2004; 

Cano-Nicolau et al. 2016; Le Fol et al. 2017). Le BPS a aussi une activité anti-

androgénique (Perera et al. 2017) et peut aussi interagir avec le récepteur des 

hormones thyroïdiennes (Lu et al. 2018).  

2.5.4 Effets perturbateurs endocriniens du BPA et du BPS 

Comme discuté dans le chapitre 1 de la présente introduction, les périodes 

fœtale et postnatale précoce apparaissent comme des périodes critiques par 

rapport aux effets de l’exposition à des facteurs environnementaux avec des 

conséquences au long cours sur la santé de l’individu. Avant de décrire en détail les 

effets perturbateurs endocriniens du BPA et du BPS, nous allons brièvement 

remettre en perspective le concept de l’origine développementale des pathologies 

et de la santé par rapport aux effets des PEs. La transposition du concept de 

l’origine développementale de la santé et des pathologies au domaine de la 

perturbation endocrinienne repose en fait sur des observations qui ont eu lieu 

avant que l’hypothèse de Barker ne soit connue. En effet, dans les années 70, il 

avait été montré que les filles exposées in utéro au DES, un composé oestrogénique 

administré aux femmes enceintes afin de prévenir les fausses couches, 

présentaient un risque accru d’adénocarcinome vaginal (Herbst et al.  1971). Par la 
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suite, d’autres études ont montré que plus de 95% des femmes exposées in utero 

au DES présentaient des anomalies telles que des malformations du tractus 

reproductif, une hypofertilité ou des maladies immunitaires (Hoover et al. 2011). 

Des anomalies du tractus reproducteur tels que des hypospades, micropénis et 

inflammations génito-urinaires ont été rapportées chez les hommes exposés 

(Bamigboye and Morris 2003; Schrager and Potter 2004). Plus récemment, il a été 

rapporté qu’une exposition précoce aux phtalates (composants plastiques), au 

Dichlorodiphényltrichloroéthane (DTT) (un insecticide) ou encore au BPA pouvait 

être associée à des anomalies du contrôle de la reproduction et de la balance 

énergétique (Skakkebaek et al. 2001; Parent et al. 2003; Fudvoye et al. 2014).  

Nous allons décrire dans ce sous-chapitre les effets de l’exposition au BPA et au 

BPS sur la santé qui illustrent leur implication possible dans le concept de l’origine 

développementale des pathologies. Nous reprendrons les données animales et 

humaines qui étudient les effets de l’exposition au BPA et au BPS durant les 

périodes fœtale et postnatale précoce. En ce qui concerne les effets sur la santé, 

nous reprendrons essentiellement les effets sur la croissance et la balance 

énergétique ainsi que sur le système reproducteur mâle et femelle. Les effets de 

l’exposition au BPA sur la santé globale ont été repris par Gore et al dans « EDC-‐2: 

The Endocrine Society’s Second Scientific Statement on Endocrine-‐Disrupting 

Chemicals » (Gore et al. 2015). 

Même si la recherche épidémiologique de ces dernières années a mis en 

exergue la contribution de l’exposition développementale aux PEs dans la survenue 

de nombreuses maladies, les études épidémiologiques menées chez l’humain font 

face à plusieurs facteurs limitants. Ces derniers sont repris dans le tableau II et ces 

facteurs entreront en ligne de compte lors de la discussion des effets rapportés de 

l’exposition précoce au BPA et au BPS chez l’humain. 
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Tableau II : Facteurs de difficultés dans la démonstration et la gestion de la perturbation 
endocrinienne chez l’humain (Fudvoye et al. 2014b) 

 

 Rémanence variable dans l’organisme et l’environnement (DDE, PCBs,…) 

 Latence très longue entre l’exposition et les effets  

 Facteurs de sensibilité individuelle (périodes critiques du développement, 

polymorphisme génique, interaction avec « stresseurs » autres que 

chimiques) 

 Effets variables selon la période d’exposition et la durée d’exposition 

 Effets de mixtures à faibles doses 

 Relation dose-réponse non conventionnelle, absence de seuil 

 Mécanismes multiples, effets épigénétiques 

 

En ce qui concerne le BPA, ce dernier se caractérise par sa demi-vie courte (< 

6h) (Völkel et al. 2002), ce qui rend parfois difficile l’évaluation du vrai niveau 

d’exposition d’un individu. Il a été démontré que des modifications dans les 

habitudes de consommation pendant 3 jours entrainent une diminution des taux 

urinaires de BPA (Rudel et al. 2011). De plus, la concentration urinaire en BPA peut 

varier si le prélèvement est effectué à jeun ou non (Braun et al. 2011). Nous 

sommes par ailleurs exposés au quotidien non pas au BPA seul mais à un mélange 

complexe de substances, qui même si isolément sont inactives, peuvent ensemble 

avoir des effets non prédits par leur étude individuelle (Christiansen et al. 2009). 

Par ailleurs, les effets du BPA peuvent varier en fonction de la période d’exposition 

et de la durée de l’exposition. Ces difficultés justifient la recherche sur les modèles 

animaux afin d’étudier les mécanismes biologiques précis qui font le lien entre une 

exposition précoce et ses effets à long terme. 

 



Approche translationnelle des biomarqueurs précoces… 

36 

 

Effets du BPA et du BPS sur la croissance fœtale et postnatale 

 

Les anomalies du développement fœtal peuvent avoir un impact significatif sur 

la santé publique, puisqu’elles sont associées à de nombreuses pathologies chez 

l’enfant (Miller et al. 2016) ou à l’âge adulte (Barker 2006). Etant donné le passage 

du BPA à travers la barrière placentaire et son accumulation au sein du liquide 

amniotique ou des tissus embryonnaires (Chou et al. 2011; Casas et al. 2013; 

Schönfelder et al. 2002), des études chez l’humain ont évalué les effets de 

l’exposition au BPA sur la croissance fœtale. Plusieurs études ont montré que 

l’exposition fœtale au BPA réduisait le poids de naissance (Zbucka-Krętowska et al. 

2019; Pinney et al. 2017; Snijder et al. 2013; Huang et al. 2021; Troisi et al. 2014;  

Wang et al. 2017; Xu et al. 2015). Certaines études ont mis en évidence des effets 

différents selon le sexe : l’étude de Veiga lopez et al (Veiga-Lopez et al. 2015) a 

rapporté un risque plus élevé de faible poids à la naissance chez les nouveau-nés 

filles tandis que l’étude de Chou et al  (Chou et al. 2011) a elle rapporté un risque 

plus élevé de faible poids à la naissance chez les nouveau-nés garçons avec une 

exposition plus importante au BPA durant la grossesse. Il apparait par ailleurs que 

le risque de présenter un faible poids de naissance est plus élevé lorsque que les 

taux urinaires maternels de BPA durant la période préconceptionnelle sont élevés 

(Mustieles et al. 2018).  D’autres études n’ont cependant pas démontré de lien 

entre l’exposition fœtale au BPA et le poids ou la taille à la naissance (Woods et al. 

2017; Aker et al. 2019; Huang et al. 2017; Padmanabhan et al. 2008; Tang et al. 

2013; Ding et al. 2017; Dalkan et al. 2020; Philippat et al. 2019; 2014; Burstyn et al. 

2013). Certaines études par contre, ont mis en évidence que l’exposition prénatale 

au BPA était associée à un poids de naissance plus élevé (Gounden et al. 2019). Il 

est à noter que dans cette cohorte d’Afrique du Sud, l’exposition prénatale au BPA 

était attestée par la mesure des concentrations en BPA au niveau du sang de 

cordon, et que le BPA était détecté dans seulement 25% des échantillons collectés 
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soit un n de 24. Une autre étude réalisée sur une plus large cohorte coréeenne (n= 

757 participants) a cependant établi la même corrélation positive entre l’exposition 

prénatale  au BPA (évaluée par les concentrations urinaires en BPA au 3ème trimestre 

de la grossesse) et le poids de naissance et ce de façon plus significative chez les 

nouveau-nés garçons (Lee et al. 2014). Dans cette même cohorte, le poids de 

naissance était plus élevé chez les garçons ayant des concentrations urinaires en 

BPA plus hautes (Lee et al. 2018). D’autres études ont également évalué le lien 

entre l’exposition prénatale au BPA et l’évolution des paramètres de croissance 

fœtale mesurés par échographie. Comme pour le poids à la naissance, les résultats 

sont nuancés : certaines études n’ont pas montré d’association entre l’exposition 

prénatale au BPA et les paramètres de croissance fœtale (Casas et al. 2016;  

Ferguson et al. 2016; Philippat et al. 2014). L’étude d’une cohorte de femmes 

enceintes coréennes a par contre démontré que l’exposition au BPA entrainait une 

restriction de croissance (évaluée sur base du périmètre abdominal, de la longueur 

du fémur et du périmètre crânien) chez le fœtus (Lee et al. 2018). De façon 

intéressante, dans l’étude de Snijder et al, l’évolution de la croissance en ce qui 

concerne le poids fœtal et le périmètre crânien était diminuée chez les fœtus avec 

une exposition au BPA plus élevée lorsque cette dernière était évaluée sur base de 

3 échantillons récoltés pendant la grossesse. Cette association avait tendance à 

s’amender lorsqu’il y avait eu moins d’échantillons urinaires collectés au cours de 

la grossesse (un ou deux) (Snijder et al. 2013).  

Les études humaines évaluant la corrélation entre l’exposition prénatale ou 

postnatale précoce au BPA et le risque de développer un excès de poids ou une 

obésité durant l’enfance et l’adolescence donnent elles aussi des résultats 

variables. Une étude a montré une corrélation positive entre les taux urinaires de 

BPA pendant le 1er et le 3ème trimestre de la grossesse et l’IMC et la circonférence 

abdominale à l’âge de 4 ans (Valvi et al. 2013).  Deux autres études réalisées sur 

une cohorte en Chine ont montré une corrélation positive entre les taux urinaires 
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maternels de BPA et la circonférence abdominale à l’âge de 7 ans (Guo et al. 2020) 

et la pression artérielle systolique plus élevée à l’âge de 2 ans (Ouyang et al. 2020). 

De la même façon, Hoepner et al ont démontré une association entre les taux 

urinaires maternels de BPA et le pourcentage de masse grasse et un périmètre 

abdominal plus élevé (Hoepner et al. 2016). Par contre, une étude américaine n’a 

pas trouvé d’association entre les taux de BPA urinaires des mères durant les 2ème 

et 3ème trimestre de la grossesse et l’IMC de l’enfant âgé de 2 à 5 ans (Braun et al. 

2014). Il n’y avait par ailleurs pas d’association entre l’IMC et les taux urinaires de 

BPA chez l’enfant à 1 et 2 ans (Braun et al 2014). Buckley et al n’ont pas non plus 

retrouvé d’association entre les taux urinaires de BPA mesurés au 3ème trimestre de 

la grossesse et le pourcentage de masse grasse entre l’âge de 4 ans et 9 ans (Buckley 

et al. 2016). D’autres études ont montré une association inverse entre les taux 

urinaires de BPA mesurés chez les mères pendant la grossesse et l’IMC chez les filles 

à l’âge de 9 ans (Harley et al. 2013) et à l’âge de 4 ans (Vafeiadi et al. 2016).  

Comme illustré ci-dessus, les données humaines concernant les effets de 

l’exposition au BPA sur la croissance fœtale et postnatale sont assez variables et 

parfois contradictoires. Cela peut être en partie expliqué par les spécificités du BPA 

déjà abordées plus haut (faible demi-vie, modification des taux urinaires en 

fonction des habitudes de consommation, présence d’autres « stresseurs 

environnementaux » non pris en compte,…). Il existe par ailleurs une grande 

variabilité dans la mesure des taux urinaires de BPA au cours de la grossesse (Braun 

et al. 2011) et l’évaluation de l’exposition fœtale au BPA n’est pas constante entre 

les études (nombres d’échantillons collectés au cours de la grossesse, âge 

gestationnel au moment de la collecte,…). Enfin, en ce qui concerne la croissance 

fœtale, beaucoup de ces études épidémiologiques utilisent le poids de naissance et 

les paramètres échographiques de croissance fœtale comme marqueur final du 

métabolisme énergétique du fœtus mais peu étudient des paramètres plus subtils 

qui pourraient être influencés par le BPA comme la composition corporelle. 
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Chez le rongeur, la majorité des études montrent que le BPA entraine une 

augmentation de poids et de l’adipogenèse, que l’exposition soit prénatale (Angle 

et al. 2013; Howdeshell et al. 1999), postnatale (Bateman and Patisaul 2008) ou 

périnatale (Akingbemi et al. 2004; Rubin and Soto 2009; Somm et al. 2009). Chez le 

mouton, l’exposition durant la gestation au BPA entraine une prise de poids plus 

importante chez les fœtus mâles que les fœtus femelles. Par la suite, la cinétique 

de croissance est opposée chez les deux sexes : la croissance des mâles est lente 

durant la période postnatale précoce puis on observe un rattrapage par après 

tandis que chez la femelle, c’est l’inverse (Vyas et al. 2019). 

Les effets du BPS sur le contrôle de la croissance et de la balance énergétique 

commencent à être étudiés au vu de l’exposition du fœtus par voie 

transplacentaire. L’étude de Hu et al a rapporté un risque plus élevé de faible poids 

à la naissance chez les nouveau-nés avec une exposition plus importante au BPS 

durant le 1er et 2ème trimestre de la grossesse. L’exposition était évaluée par mesure 

des concentrations urinaires en BPS à chaque trimestre de la grossesse (Hu et al. 

2019). De plus, l’exposition au BPS des nouveau-nés présentant des paramètres 

anthropométriques au P10 était plus importante par rapport à ceux au P90 (Hu et 

al. 2019). Une autre étude, réalisée sur une plus petite cohorte dans laquelle le BPS 

était détecté chez seulement 37% des femmes enceintes, a montré que l’exposition 

au BPS au 1er trimestre de la grossesse était associée à un faible poids à la naissance 

(Goodrich et al. 2019). A l’inverse, les données issues d’une large cohorte de 

femmes enceintes au Pays-Bas ont mis en évidence une association positive entre 

lex taux urinaires maternels de BPS mesurés au 1er trimestre de la grossesse et le 

périmètre crânien des fœtus mesurés par échographie au 2ème et 3ème trimestre de 

la grossesse. Il existait par ailleurs une corrélation positive entre l’exposition 

maternelle au BPS et un poids de naissance plus élevé (Sol et al. 2021). D’autres 

études n’ont par contre pas mis en évidence d’association entre l’exposition fœtale 

au BPS (évaluée par les concentrations urinaires ou dans le sang de cordon) et la 
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croissance fœtale (Ferguson et al. 2018; Liang et al. 2020; Mustieles et al. 2018; 

Wan et al. 2018; Zhou et al. 2020). L’étude de Jin et al a étudié l’association entre 

la croissance du nouveau-né dans les premiers mois de vie et les taux de BPS 

détecté dans le lait maternel une semaine après la naissance mais n’a pas établi de 

corrélation entre ces deux paramètres (Jin et al. 2020). Les données concernant les 

effets du BPS sur le risque de développer une obésité ou d’autres anomalies 

métaboliques sont à l’heure actuelle issues d’études transversales qui ont mis en 

évidence des taux plus élevés de BPS dans les urines des enfants et adolescents 

présentant une obésité (Jacobson et al. 2019). Cette association n’est cependant 

pas retrouvée dans toutes les cohortes étudiées (Kataria et al. 2017 ; Liu et al. 

2019). Il n’existe pas à l’heure actuelle d’études longitudinales ayant corrélé 

l’exposition du fœtus ou du nouveau-né au BPS et l’impact de cette dernière sur le 

risque de développer une obésité ou des anomalies du métabolisme énergétique 

durant l’enfance.  

Chez le rongeur, les études visant à établir un lien entre l’exposition au BPS et la 

croissance fœtale et postnatale donnent lieu à des résultats mitigés selon la période 

d’exposition étudiée et le sexe. Chez le mâle, l’exposition durant la gestation à des 

faibles doses de BPS n’a pas d’impact significatif sur le poids de naissance et le poids 

mesuré à l’âge adulte (PND 80) (Ullah et al. 2019). Les doses d’exposition réelles 

étaient difficilement mesurables dans cette étude puisque les concentrations en 

BPS étaient calculées par litre d’eau (5, 25, and 50 μg/L) et que les rates gestantes 

avaient accès librement à cette dernière. Une autre étude a montré que le poids de 

naissance n’était pas affecté après exposition durant la gestation à 5 mg/kg/j de 

BPS administré par voie sous-cutanée et ce dans les deux sexes (Pu et al. 2017). Par 

contre, lorsque les mâles sont soumis à une alimentation enrichie en graisse en 

période postnatale, l’exposition durant la gestation au BPS entraine une 

augmentation de poids, pour des doses faibles aussi bien que des doses plus fortes 

(0.05, 0.5, 5 et 50 mg/kg/j) (Ahn et al. 2020). D’autres études ont étudié les effets 
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de l’exposition au BPS lorsque celle-ci survient durant la gestation mais aussi lors 

de la lactation et là encore les résultats sont nuancés. Certaines études indiquent 

que l’exposition à des faibles doses de BPS (10 µg/kg/j et 50 µg/kg/j) durant la 

gestation et la lactation  ne modifie pas le poids et ce dans les 2 sexes (da Silva et 

al. 2019) tandis que d’autres ont rapporté un gain de poids plus important chez le 

mâle (Meng et al. 2019a) ou chez la femelle (Meng et al. 2019b) pour des doses 

d’exposition sensiblement pareilles (100 µg/kg/j).  

Effets du BPA et du BPS sur le système reproducteur femelle 

Effets du BPA et du BPS sur la fertilité 

L’implication possible de l’exposition au BPA sur la fertilité des femmes a été 

suggérée par un plus haut pourcentage de détection du BPA dans le sérum des 

femmes infertiles comparés à des femmes fertiles (Caserta et al. 2013 ; La Rocca et 

al. 2014). Plusieurs études ont par ailleurs étudié la corrélation entre l’exposition 

au BPA et les résultats d’un traitement de procréation médicalement assistée 

(PMA). Il apparait que l’exposition au BPA est associée à une diminution du pic 

d’oestradiol (Bloom et al. 2011), à une réduction du nombre d’ovocytes produits 

après stimulation ovarienne (Fujimoto et al. 2011) et à une fréquence plus élevée 

de défaut d’implantation (Ehrlich et al. 2012). 

Sur base des données animales, il apparait que l’exposition développementale 

au BPA peut altérer le contrôle de la reproduction en interférant avec les 

mécanismes de régulation de l’axe hypothalamo-hypophyso-ovarien et en 

interférant avec la fonction ovarienne (folliculogenèse et stéroidogenèse), la 

réceptivité de l’utérus et l’implantation de l’embryon. Ces données sont reprises de 

façon exhaustive dans la review de Pivonello et al. (Pivonello et al. 2020).  

En ce qui concerne le BPS, les données sont moins nombreuses au vu du 

caractère récent de l’intérêt qui lui est porté. L’étude de Philips et al, qui comptait 

877 participantes n’a pas montré d’association entre les concentrations urinaires 
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en BPS au 1er trimestre de la grossesse et la fécondité (définie comme le délai avant 

la conception). Par contre, il existait une corrélation entre la somme des bisphénols 

mesurés au 1er trimestre de la grossesse et la fécondité chez les femmes qui 

n’avaient pas reçu une supplémentation adéquate en acide folique (Philips et al 

2018). Une autre étude réalisée dans une population de femmes chinoises 

fréquentant une clinique de la fertilité a montré une association entre les taux 

urinaires de BPS et une diminution de la réserve ovarienne (attestée sur base des 

taux d’AMH, de FSH et d’oestradiol) (Zhang et al. 2023).  

Chez l’animal, une étude a montré que l’exposition durant la gestation à des 

faibles doses de BPS (de l’ordre du µg/kg/j) est associée à une irrégularité des cycles 

oestraux dans la descendance (Shi et al. 2019), altération non retrouvée après 

exposition durant la même période mais cette fois avec des doses de BPS de l’ordre 

du mg/kg/j (Tucker et al. 2018). Une autre étude a montré une irrégularité des 

cycles après exposition postnatale à une forte dose de BPS (Ahsan et al. 2018). Cette 

même exposition augmente le nombre de follicules atrétiques et kystiques au sein 

des ovaires (Ahsan et al. 2018). L’étude de shi et al a mis en évidence une réduction 

du nombre de follicules primaires et secondaires au sein des ovaires des nouveaux 

nés exposés durant la gestation au BPS (Shi et al. 2019). De façon intéressante, une 

étude a montré que l’exposition au BPS durant la grossesse avait des effets 

transgénérationnels sur le système reproducteur femelle puisque les femelles de la 

3ème génération exposées au BPS présentaient des irrégularités du cycle oestral. Le 

développement folliculaire en période néonatale n’était par contre pas affecté (Shi 

et al. 2019b).  

Effets du BPA et du BPS sur le timing pubertaire 

Chez l’humain, les données concernant l’influence d’une exposition précoce au 

BPA sur le timing pubertaire sont variables en fonction des études. Chez la fille, 

Watkins et al n’ont pas montré d’association entre les concentrations urinaires 
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maternelles de BPA au 3ème trimestre de la grossesse et l’entrée en puberté (Stade 

de Tanner 2) ou l’âge de la ménarche (Watkins et al. 2014).  De façon similaire, une 

autre étude n’a pas montré de lien entre l’âge de la ménarche et les taux urinaires 

de BPA durant l’enfance (Wolff et al. 2017). Par contre, les résultats du suivi 

longitudinal de la cohorte « CHAMACOS » ont montré que l’âge de la ménarche 

était retardé chez les filles qui avaient été exposées in utero à des taux plus élevés 

de BPA (exposition attestée par la mesure des taux urinaires de BPA à 2 reprises 

durant la grossesse) (Berger et al. 2018).  

Comme chez l’humain, les données obtenues chez le rongeur concernant les 

effets de l’exposition périnatale au BPA sur le timing pubertaire donnent des 

résultats nuancés. La plupart des études ont été menées chez la femelle. Chez la 

femelle, quand les animaux sont exposés au BPA durant la gestation, l’âge à 

l’ouverture vaginale est soit avancé (Honma et al. 2002; Nikaido et al. 2004; Nah et 

al. 2011; Ruiz-Pino et al. 2019; Dong et al. 2022; Shi et al. 2019a), soit normal 

(Howdeshell et al. 1999; Murray et al. 2007; Tinwell et al. 2002; Tucker et al. 2018).  

De façon intéressante, le timing pubertaire est impacté différemment en fonction 

de la période d’exposition durant la gestation : l’ouverture vaginale est précoce 

pour une exposition entre le GD 1 et GD 6 ou entre le GD7 et le GD12 tandis qu’une 

exposition plus tardive n’influence pas le timing pubertaire (GD13-GD18) (Wang et 

al. 2023). Si l’exposition a lieu après la naissance durant la période postnatale 

précoce, l’âge à l’ouverture vaginale peut être soit avancé (Adewale et al. 2009; 

Fernández et al. 2009; Losa-Ward et al. 2012; Nah et al. 2011; Yang et al. 2014; 

Franssen et al. 2016; Qiu et al. 2020) soit normal (Adewale et al. 2009; Losa-Ward 

et al. 2012; Nagao et al. 2001; Nikaido et al. 2005; Yang et al. 2014; Yu et al. 2010) 

soit retardé (Franssen et al. 2016). De façon intéressante, une dose de 5 mg/kg/j 

entraine une avance de l’initiation de la puberté tandis qu’une dose de 25 ng/kg/j 

entraine un retard pubertaire, ce qui suggère des effets opposés sur le timing 

pubertaire en fonction des doses de BPA et donc des mécanismes d’action 
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différents (Franssen et al. 2016). Lorsque l’exposition durant la gestation se 

prolonge après la naissance, il n’y a pas de modification de l’âge à l’ouverture 

vaginale (Ferguson et al. 2014; Naulé et al. 2014; Panagiotidou et al. 2014; Ryan et 

al. 2010) à l’exception d’une étude qui montrait un retard pubertaire après 

exposition à une dose de 50 µg/kg/j (Naulé et al. 2014). Ces données parfois 

contradictoires concernant les effets de l’exposition périnatale au BPA illustrent 

l’importance de la période et de la dose d’exposition  

Lorsqu’on étudie les mécanismes impliqués dans les modifications du timing 

pubertaire suite à l’exposition au BPA, certaines études ont montré l’implication de 

mécanismes neuroendocriniens. Par exemple, l’avance et le retard pubertaire 

observés après exposition postnatale respectivement à 5 mg/kg/j et 25 ng/kg/j de 

BPA sont associés à une accélération et un ralentissement de la fréquence de la 

sécrétion pulsatile de GnRh (Franssen et al. 2016). De plus, l’exposition à la dose de 

5mg/kg/j réduit le tonus GABAergique au niveau de l’hypothalamus et augmente 

l’expression de l’ARNm de nombreux gènes de la voie de signalisation GABAergique 

alors que la dose de 25 ng/kg/j induit exactement l’inverse.  L’étude de Wang et al 

a par ailleurs mis en évidence une élévation des taux de kisspeptin et de GnRH dans 

le sérum des souris femelles présentant une puberté avancée après exposition 

durant la gestation au BPA (Wang et al. 2023). Les effets neuroendocriniens des 

perturbateurs endocriniens ayant un impact sur le timing pubertaire sont décrits 

de façon exhaustive dans la review de Parent et al (Parent et al. 2015).  

Au vu du caractère récent de l’utilisation du BPS, il n’existe pas à l’heure actuelle 

d’étude chez l’humain ayant évalué l’association entre l’exposition prénatale ou 

postnatale précoce au BPS et le timing pubertaire. Chez le rat ou la souris, les études 

évaluant les effets de l’exposition au BPS sur le timing pubertaire montrent des 

résultats assez variés qui, comme pour le BPA, peuvent être en partie expliqués par 

les différentes périodes et doses d’exposition. Chez la femelle, l’exposition au BPS 
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durant la gestation n’a pas d’impact sur l’initiation de la puberté (Kolla et al. 2019; 

Tucker et al. 2018). L’exposition postnatale précoce au BPS mène à des pubertés 

retardées (Ahsan et al. 2018) tandis qu’une exposition prolongée depuis la 

naissance jusqu’à l’âge adulte mène à des pubertés avancées (Shi et al. 2017). De 

façon intéressante, l’exposition durant la gestation au BPS peut avoir des effets 

transgénérationnels avec une avance de l’initiation de la puberté au niveau de la 

3ème génération (Shi et al. 2019a). 

Effets du BPA et du BPS sur le système reproducteur mâle 

Effets du BPA et du BPS sur la fertilité 

Les données humaines concernant les effets de l’exposition au BPA sur la fertilité 

chez l’homme sont pour la plupart obtenues à partir d’études épidémiologiques 

transversales dans lesquelles la qualité du sperme est utilisée comme marqueur de 

la fertilité. Les résultats divergent en partie en fonction du type de population 

étudiée mais aussi en fonction des études. Deux études ont montré une association 

négative entre les concentrations urinaires en BPA et des paramètres de qualité du 

sperme dans une population générale (Adoamnei et al. 2018 ; Lassen et al. 2014) 

tandis qu’une autre étude menée sur un plus grand nombre de sujets ne retrouvait 

pas d’association significative (Goldstone et al. 2015). L’étude de Chen et al n’a pas 

montré de différence significative entre les concentrations urinaires de BPA 

d’hommes présentant une infertilité idiopathique comparés à celles d’hommes 

sans trouble de la fertilité (Chen at al. 2013). Une autre étude menée chez des 

couples pris en charge en PMA a par contre mis en évidence une association 

négative entre les concentrations urinaires en BPA des hommes et la qualité du 

sperme (évaluée sur base du nombre de spermatozoïdes, de la concentration en 

spermatozoïdes et de la vitalité du sperme) (Knez et al. 2014). A l’inverse, une autre 

étude qui cette fois a étudié des hommes avec une fertilité normale (dont la 

compagne était enceinte) n’a pas montré d’association entre les taux urinaires de 
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BPA et les paramètres du sperme (Mendiola et al. 2010). Lorsque d’autres 

paramètres de fertilité ont été étudiés, tels que la durée avant la conception ou la 

réponse à un traitement de PMA, les études n’ont pas montré de corrélation 

positive avec les concentrations urinaires en BPA chez le père (Buck Louis et al. 

2014 ; Dodge et al. 2015). D’autres études se sont intéressées aux effets potentiels 

du BPA sur l’ADN spermatique et les marques épigénétiques qui régulent son 

expression. En effet, toutes ces marques sont transmises à la descendance lors de 

la fécondation et peuvent ainsi expliquer des effets transgénérationnels de 

l’exposition au BPA. Une étude menée chez des étudiants espagnols a montré que 

chez les garçons présentant un taux de fragmentation du sperme supérieur à 30%, 

il existait une corrélation positive entre les taux urinaires de BPA et un pourcentage 

plus élevé de fragmentation du sperme (Kiwitt-Cárdenas et al. 2021). Une autre 

étude a montré que le niveau d’hydroxyméthylation d’un gène régulant 

notamment l’apoptose des cellules du sperme était plus élevé chez des hommes 

exposés au BPA comparés à une population contrôle non exposée (Song et al. 

2019).Cela suggère l’implication de mécanismes épigénétiques pour expliquer les 

effets de l’exposition au BPA sur le contrôle de la reproduction. Chez l’humain, à 

notre connaissance, une seule étude a tenté d’établir un lien entre l’exposition 

prénatale au BPA et la fonction testiculaire à l’âge adulte. Une corrélation positive 

a été établie entre les taux sanguins maternels en BPA (mesurés à la 18ème et la 

14ème semaine de grossesse) et la concentration et la motilité des spermatozoïdes 

de leur garçon à l’âge de 20 ans Il n’y avait par contre pas d’association avec le 

volume testiculaire et les concentrations en testostérone, en LH, en FSH et en 

inhibine B (Hart et al. 2018). Il est à noter que 149 garçons ont été suivis dans cette 

étude et que l’exposition postnatale et péripubertaire de ces garçons au BPA n’était 

pas prise en compte. 

Les difficultés déjà discutées des études épidémiologiques humaines concernant 

les effets du BPA font que la plupart des données concernant l’impact de 
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l’exposition prénatale ou postnatale précoce au BPA sur le contrôle de la 

reproduction proviennent des études animales. 

Chez la souris, l’exposition néonatale précoce au BPA réduit le nombre et la 

motilité des spermatozoïdes à l’âge adulte et altère la morphologie des 

spermatozoïdes (Aikawa et al. 2004). Ces altérations sont également décrites après 

exposition durant la gestation et la lactation au BPA, et ce dans la descendance 

jusqu’à la 3ème génération (Salian et al. 2009). D’autres études chez l’animal ont 

montré que les mâles exposés in utero au BPA ont des concentrations sanguines et 

intratesticulaires de testostérone diminuées (Hong et al. 2016), une altération du 

développement testiculaire et de la spermatogenèse (Hong et al. 2016) ainsi qu’une 

diminution de nombre de spermatozoïdes (Rahman et al. 2017). Une autre étude a 

par ailleurs démontré que l’exposition au BPA durant le développement testiculaire 

a un impact sur le pool de cellules souches embryonnaires à l’origine des 

spermatides (Vrooman et al. 2015). 

Comme pour le BPA, la plupart des études épidémiologiques humaines 

concernant l’association entre l’exposition au BPS et le système reproducteur chez 

l’homme sont des études transversales qui tentent d’établir une corrélation entre 

les concentrations urinaires en BPS et différents paramètres du sperme. Une étude 

réalisée sur une population d’hommes fréquentant une clinique de la fertilité a 

montré un pourcentage plus élevé d’anomalies du sperme (concentration, motilité 

et morphologie) chez les individus avec des taux détectables de BPS comparés aux 

individus avec des taux non détectables. Il est à noter que cette association était 

particulièrement retrouvée chez les sujets en surpoids ou obèses (Ghaida et al. 

2020). Une autre étude sur une large cohorte chinoise toujours recrutée dans un 

centre de la fertilité a également mis en évidence une association négative entre 

les taux urinaires de BPS et la motilité du sperme (Chen at al. 2022). 
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En raison de son utilisation croissante, les études animales concernant les effets 

de l’exposition au BPS sur le système reproducteur mâle sont de plus en plus 

nombreuses. Il a été montré que l’exposition au BPS durant la gestation et/ou la 

période postnatale précoce diminue la production quotidienne de spermatozoïdes 

(Ullah et al. 2019) ; réduit la motilité et le nombre de spermatozoïdes et induit des 

altérations histologiques au sein des testicules (Shi et al. 2018 ; Ullah et al. 2019). Il 

apparait que ces effets peuvent être transgénérationnels, puisque ces anomalies 

sont retrouvées au sein de la 3ème génération de mâles exposés in utero (Shi et al 

2019b). De façon intéressante, l’étude de Shi et al a montré une modification de 

l’expression des enzymes régulant la méthylation de l’ADN et les modifications des 

histones au sein des testicules après exposition précoce au BPS (Shi et al. 2018), ce 

qui suggère l’implication de mécanismes épigénétiques dans les anomalies 

observées au sein du système reproducteur mâle après exposition au BPS.  

Effets du BPA et du BPS sur le timing pubertaire 

Il existe quelques études chez l’humain ayant tenté d’établir un lien entre 

l’exposition précoce au BPA et l’âge à l’entrée en puberté chez les garçons. L’étude 

de Berger et al a montré une avance de l’âge au moment de l’entrée en puberté 

chez les garçons qui avaient été exposés à des taux plus élevés de BPA in utero 

(Berger et al. 2018). De façon opposée, une autre étude n’a pas montré 

d’association entre les taux urinaires de BPA au 3ème trimestre de la grossesse et 

le timing de la puberté chez les garçons ; il n’y avait pas non plus d’association avec 

l’exposition au BPA durant la période pré-pubertaire (Ferguson et al. 2014). 

. Les données animales concernant le timing pubertaire chez le mâle après 

exposition précoce au BPA sont très peu nombreuses. L’étude de Oliveira et al a 

montré que l’exposition gestationnelle et postnatale précoce au BPA entraine un 

retard pubertaire (Oliveira et al. 2017). 
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En ce qui concerne le BPS, une étude chez le mâle n’a pas montré de 

modification du timing pubertaire après exposition au BPS (Ullah et al. 2019). Par 

contre, une autre étude a montré que l’exposition au BPS peut avoir des effets 

transgénérationnels sur le timing pubertaire comme en témoigne l’avance de l’âge 

au moment de l’entrée en puberté chez les mâles de la 3ème génération (Shi et al 

2019b). 

3. Implication des mécanismes épigénétiques dans le DOHaD et la 
perturbation endocrinienne 

3.1  Définit ion et aspects généraux  

L’épigénétique fait référence aux mécanismes moléculaires qui modifient 

l’expression des gènes sans qu’il n’y ait de variation au sein de la séquence de l’ADN. 

Ces modifications sous-tendent la programmation, au cours du développement 

fœtal et postnatal, aboutissant au façonnage des tissus et des organes. Une 

programmation épigénétique erronée peut avoir des effets sur la santé de l’enfant 

et surtout plus tard à l’âge adulte et pourrait même être transmise à la génération 

suivante. Par opposition à la grande stabilité de la séquence de l’ADN, les 

marqueurs épigénétiques sont très labiles et ainsi fortement sensibles à 

l’exposition aux facteurs environnementaux et par principe réversibles. Ils 

apparaissent donc comme des candidats biomarqueurs de la programmation 

fœtale sous l’influence de l’environnement.  

En 1939, Waddington utilise le terme « epigenetic landscape » pour décrire les 

mécanismes moléculaires et biologiques qui sous-tendent la transformation d’un 

génotype en un phénotype  (Waddington CH (1939) An introduction to modern 

genetics).  En l’absence de changement dans la séquence de l’ADN, la régulation de 

l’expression des gènes va activer ou inhiber des voies de signalisations moléculaires 

qui vont déterminer le développement de la santé ou de pathologies chez 

l’individu.  
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Pour mieux comprendre les concepts de génétique et épigénétique, nous 

pouvons utiliser la métaphore suivante : la génétique correspond au disque dur de 

l’ordinateur et l’épigénétique peut être assimilé à l’ensemble des logiciels installés 

sur cet ordinateur. Sans disque dur, il n’y a pas d’ordinateur. Et sans logiciels, 

l’ordinateur ne sert pas à grand-chose. Sans génétique il n’y a pas de vie. Et sans 

épigénétique, il n’y aurait pas de différenciation cellulaire et donc nous ne 

pourrions pas remplir nos fonctions biologiques. La génétique et l’épigénétique 

sont donc étroitement liées et se complètent pour définir le fonctionnement d’un 

organisme. Par opposition aux marques génétiques qui sont stables et irréversibles, 

les marques épigénétiques sont labiles et sensibles à l’environnement qui peut ainsi 

moduler l’information codée par les gènes. On peut illustrer cela avec l’exemple de 

jumeaux monozygotes: ils naissent avec le même patrimoine génétique mais 

peuvent avoir des profils épigénétiques différents, en fonction de l’environnement 

dans lequel ils grandissent, ce qui peut mener à des phénotypes différents en terme 

de santé ou de développement de pathologies (Kaminsky et al. 2009). 

Notre patrimoine génétique est identique dans toutes nos cellules. Au sein du 

noyau, il entoure un complexe protéique formé de 4 paires d’histones formant une 

série de « perles » appelées nucléosomes. Des changements réversibles apposés 

soit sur la séquence d’ADN (méthylation de l’ADN), soit sur les histones, vont avoir 

un impact sur le degré de condensation de la chromatine et ainsi permettre à un 

gène d’être transcrit ou au contraire réprimé.  
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Les principaux mécanismes épigénétiques sont la méthylation de l’ADN que 

nous décrirons en détail par la suite, les modifications des histones et les ARN non 

codants (Figure 8).  

Figure 8 : principaux mécanismes épigénétiques : méthylation de l’ADN, modification des 
histones et micro ARN (Defossez et al. Encyclopædia Universalis France) 

 

Brièvement, les modifications des histones modulent le degré de compaction de 

la chromatine et l’accessibilité de l’ADN aux facteurs de transcription. L’acétylation 

et la méthylation des histones sont les deux principales modifications des histones 

et sont associées respectivement à une activation ou une répression de l’expression 

des gènes (Bannister and Kouzarides 2011). Les ARN non codants comprennent les 

petits ARN non codants et les longs ARN non codants, ces derniers étant moins bien 

étudiés. Les petits ARN non codants comptent en moyenne de 18 à 25 nucléotides. 

Ils régulent l’expression des gènes en interagissant avec des ARN messagers cibles. 

Si la complémentarité de séquence est parfaite entre le micro ARN et l’ARNm, ce 

dernier est dégradé. Si la complémentarité de séquence est imparfaite, il n’y aura 
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pas de dégradation de l’ARNm mais une inhibition de sa traduction en protéine (Yao 

et al. 2019). Les longs ARN non codants sont constitués de plus de 200 nucléotides. 

Leurs mécanismes d’action diffèrent des microARN, puisqu’ils modulent 

l’expression de gènes en ciblant des activateurs et des répresseurs transcriptionnels 

et non pas la séquence d’ARNm directement (Filipowicz et al. 2008).  

Ces mécanismes sont impliqués dans toute une série de processus moléculaires 

physiologiques dont la transcription, la réparation-réplication, la condensation, 

l’inactivation du chromosome X (Balaton and Brown 2021), la régulation des gènes 

soumis à l’empreinte parentale, le vieillissement, le dimorphisme sexuel, etc. En 

parallèle à cela, de plus en plus d’études suggèrent un rôle joué par l’épigénétique 

dans la survenue de nombreuses pathologies (cancer, pathologies endocriniennes, 

pathologies neuro-développementales, etc) (Zhang et al. 2020). 

3.2  Méthylation de l ’ADN  

La méthylation de l’ADN est le mécanisme épigénétique le plus étudié et le 

mieux caractérisé à l’heure actuelle. D’un point de vue moléculaire, elle consiste en 

l’ajout d’un groupe méthyl sur le carbone en position 5 d’une base cytosine à la 

place d’un atome d’hydrogène au sein d’un dinucléotide cytosine-guanine (CpG). 

Elle transforme donc une base cytosine en une base 5-methyl cytosine au sein de 

l’ADN (figure 9). Chez l’homme, les 5-méthyl-cytosines (5mC) représentent environ 

1 % de toutes les bases composant le génome et elles occupent 70-80 % des 

dinucléotides CpG (Blackledge and Klose 2011). Les ilôts CpG sont des régions du 

génome riches en CpG, dont la plupart ne sont pas méthylés. Ils sont surtout situés 

au niveau des promoteurs des gènes (50%) mais aussi dans des régions 

intragéniques (25%) et intergéniques (25%) (Deaton and Bird 2011). 
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Figure 9 : schéma de la réaction de méthylation des bases cytosines de l’ADN  

 

L’établissement du profil de méthylation et le maintien de ce dernier au cours 

des divisions cellulaires se fait grâce à l’action des DNA méthyltransférases 

(DNMTs). Ces enzymes catalysent le transfert d’un groupe méthyl à partir de S-

adénosil méthionine à la cytosine d’un dinucléotide CpG  (Dan and Chen 2022). Les 

protéines de la famille des DNMTs sont constituées de 5 membres : DNMT1; 

DNMT2, DNMT3a, DNMTA3b et DNMT3l. L’enzyme DNMT1 est responsable de la 

transmission du profil de méthylation au cours de la réplication du génome.  Les 

DNMT3a, 3b et 3l sont responsables de l’établissement du profil de méthylation 

(méthylation de novo) (Gopalakrishnan et al. 2008) Classiquement, la présence de 

cytosines méthylées au sein de la séquence promotrice d’un gène est associée à 

une répression transcriptionnelle car elle inhibe directement la fixation de certains 

facteurs de transcription et recrute des inhibiteurs de la famille des MBP (methyl 

binding proteins) ou encore des ARN non codants (Bird and Wolffe 1999). Cette 

réaction est par exemple à l’origine de la répression de la transcription de gènes 

suppresseurs de tumeurs rencontrés dans certains cancers (Nishiyama and 

Nakanishi 2021) ou à l’origine de la vague de reprogrammation épigénétique 

observée au cours de la gamétogenèse et de l’embryogenèse (Hill et al. 2018). Bien 

que faisant partie des DNMTs, le rôle de la DNMT2 dans la méthylation de l’ADN 

n’est actuellement pas bien défini (Okano et al. 1998). Contrairement à la 
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méthylation de l’ADN qui est un processus uniquement actif, la déméthylation de 

l’ADN est un processus actif ou passif. La déméthylation active de l’ADN implique 

une série de réactions enzymatiques successives catalysées par la famille des 

enzymes TETs (ten eleven translocation), incluant TET1, TET 2 et TET 3 (Wu and 

Zhang 2011). Ces dernières catalysent l’hydroxylation des 5-méthylcytosine (5mC) 

en 5-hydroxyméthylcytosine et puis son oxydation en 5-formylcytosine (5fC) et en 

5-carboxycytosine (5caC). Ces deux dernières bases vont être éliminées par l’action 

d’une glycosylase (type thymine ADN glycosylase-TDG) et du système de réparation 

BER (base excision repair) et une cytosine classique va réapparaitre (figure 10). La 

déméthylation passive est lié à l’absence de méthylation d’un nouveau brin d’ADN 

synthétisé par la DNMT1 au fil des différentes divisions cellulaires. Ainsi, l’inhibition 

de l’activité ou de l’expression de DNMT1 va conduire à une hypométhylation de 

l’ADN (Smith and Meissner 2013). 

Figure 10 : Mécanismes de déméthylation active de l’ADN (adaptée de Cartron et al. 2015) 

3.3  Implicat ion des  mécanismes épigénétiques dans le DoHaD  

Chez l’humain, il existe deux grandes fenêtres de susceptibilité durant lesquelles 

surviennent des modifications épigénétiques profondes : d’abord la gamétogenèse 

et le développement préimplantatoire précoce et ensuite le développement de 

l’embryon et du fœtus comprenant l’organogenèse, la croissance fœtale puis la 
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maturation postnatale (Heard and Martienssen 2014). Durant la gamétogenèse, on 

observe d’abord un effacement des marques épigénétiques au niveau des cellules 

germinales primordiales des gamètes parentaux et un nouveau profil épigénétique 

est ensuite établi durant la différentiation des gamètes (Lempradl 2020). Au tout 

début du développement, après la fécondation, les marques épigénétiques 

spécifiques des gamètes parentaux sont presque entièrement effacées avec des 

niveaux de méthylation les plus bas observés au stade blastocyste. Elles sont 

ensuite remplacées par de nouvelles marques épigénétiques qui vont permettre 

aux cellules de devenir pluripotentes (Messerschmidt et al. 2014). Les marques 

épigénétiques mises en place au cours des différenciations cellulaires lors de 

l’organogenèse ou lors des phases de croissance fœtale et postnatale, vont 

permettre d’assurer un développement harmonieux des différentes parties de 

l’organisme (Safi-Stibler and Gabory 2020) (Figure 11).  

Ces vagues de plasticité épigénétique constituent donc des périodes de 

susceptibilité par rapport aux effets de l’environnement sur l’épigénome, avec une 

influence possible de l’environnement paternel ou maternel lors de la 

gamétogenèse et une influence de l’environnement maternel lors de la phase de 

développement embryonnaire et fœtal. Ces altérations épigénétiques précoces en 

réponse à un environnement subnormal peuvent être le substrat de la 

prédisposition de l’individu à développer une maladie plus tard dans la vie, lorsqu’il 

sera exposé à un nouveau stress environnemental. Il s’agit donc plus d’une 

prédisposition que d’une programmation.  
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Figure 11 : Fenêtres de susceptibilité par rapport à la programmation épigénétique de 
l’individu en fonction de l’environnement paternel ou maternel (adaptée de Panchenko et 

al. 2015) 

3.4  Effets  du BPA et du BPS  sur la  méthy lat ion de l ’ADN  

La première étude ayant suggéré un effet du BPA sur la méthylation de l’ADN 

date de 2006 lorsque l’équipe de Ho et al a montré que l’exposition néonatale au 

BPA entrainait un risque accru de développer des lésions prénéoplasiques au sein 

de la prostate chez l’adulte. Cette prédisposition était associée à une 

hypométhylation du gène PDE4D4 (phosphodiestérasde type 4), qui code pour un 

facteur de croissance impliqué dans la régulation de l’AMPc. Il en résultait une 

augmentation persistante de l’expression de PDE4D4 (Ho et al. 2006). Peu après, 

l’équipe de Dolinoy a utilisé un modèle de souris dont la couleur du pelage varie en 

réponse à des modifications de la méthylation de l’ADN. Dolinoy et al ont mis en 

évidence des modifications de la méthylation de l’ADN au niveau du génome de la 

descendance de femelles exposées au BPA durant la gestation et durant la lactation 

(Dolinoy et al. 2007). Par la suite, d’autres études réalisées chez l’animal ont 

investigué les effets de l’exposition développementale au BPA sur la méthylation 

de gènes spécifiques au sein d’organes cibles tels que l’utérus (Bromer et al. 2010), 

le testicule (Doshi et al. 2011), la prostate (Tang et al. 2012) ou encore le cerveau 

(Yaoi et al. 2008) qui pourraient expliquer les variations de l’expression de certains 
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gènes dans ces tissus et les manifestations phénotypiques observées plus tard dans 

la vie. Par exemple, il a été montré chez le rat, que l’exposition au BPA (50 µg/kg/j) 

durant la gestation et la lactation entrainait une résistance à l’insuline et des taux 

d’insuline plus élevés à l’âge adulte (21 semaines). Ces modifications métaboliques 

étaient précédées par une diminution de la méthylation globale de l’ADN au niveau 

hépatique à 3 semaines de vie en parallèle à une augmentation de l’expression de 

l’ARNm de DNMT3b (Ma et al. 2013).  

Contrairement à certains modèles animaux qui ont réussi à établir un lien entre 

les modifications de méthylation de l’ADN induites par le BPA et les conséquences 

phénotypiques de ce dernier, les études humaines actuelles tentent de démontrer 

les effets de l’exposition au BPA sur la méthylation de l’ADN sans forcément établir 

un lien avec les conséquences phénotypiques de ces modifications épigénétiques. 

Nous ne citerons dans ce paragraphe que quelques-unes des études humaines qui 

ont établi une corrélation entre l’exposition prénatale au BPA et des modifications 

de méthylation de l’ADN au sein du sang de cordon puisque les effets de 

l’exposition au BPA sur l’épigénome placentaire seront décrits de façon plus précise 

dans le chapitre 4.3 de cette introduction.  

L’étude de Hanna et al a été réalisée chez des femmes recevant une stimulation 

ovarienne dans le cadre d’une fécondation in vitro. L’exposition au BPA était 

estimée sur base des concentrations sanguines de BPA non conjugué. Dans cette 

cohorte de 36 femmes, la méthylation du promoteur du gène TSP50 (testes-specific 

protease 50) était plus élevée chez les femmes avec un faible niveau d’exposition 

au BPA. Bien qu’il ait été rapporté que l’expression de ce gène était augmentée 

dans le cancer du sein, la signification fonctionnelle de cette modification de 

méthylation de l’ADN chez ces femmes reste inconnue (Hanna et al. 2012). Une 

autre étude a établi une corrélation positive entre les concentrations urinaires en 

BPA à la 24ème semaine de grossesse et la méthylation de l’ADN de LINE 1 au sein 

du sang de cordon (Navarro-Lafuente et al. 2022). Cette association n’était pas 
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retrouvée dans une autre cohorte du Michigan qui cette fois évaluait l’exposition 

prénatale au BPA par la mesure des concentrations urinaires en BPA au 1er trimestre 

de la grossesse (Montrose et al. 2018). L’étude de Miura et al a elle illustré les effets 

différents selon le sexe de l’exposition prénatale au BPA sur la méthylation de l’ADN 

au sein du sang de cordon. Les sites CpG différentiellement méthylés en rapport 

avec des taux plus élevés de BPA dans le sang de cordon étaient hypométhylés dans 

98 % des cas chez les filles et hyperméthylés dans 88% des cas chez les garçons 

(Miura et al. 2019).  

Certaines études ont étudié le profil de méthylation de gènes spécifiques au sein 

du sang de cordon. Il existe une corrélation positive entre l’exposition prénatale au 

BPA (évaluée sur base des concentrations urinaires en BPA entre la 12ème et la 16ème 

semaine de grossesse) et le niveau de méthylation au sein des promoteurs des 

gènes CAPS2, TNFRSF25, and HKR1. CAPS2 joue notamment un rôle dans le 

développement neuronal (Song et al. 2020). Le promoteur du gène MEST 

(mesoderm specific transcript) apparait hypométhylé dans le sang de cordon des 

enfants dont l’exposition prénatale au BPA est plus élevée (4èmequartile). Cette 

hypométhylation était associée à une augmentation de l’expression de ce gène 

associé à l’obésité.  Ces modifications contribuaient à l’augmentation du Z-score de 

BMI jusqu’à l’âge de 6 ans (Junge et al. 2018). Dans une autre étude, la méthylation 

du gène IGF2R (insulin growth factor receptor 2), jouant un rôle clé dans la 

croissance fœtale, était augmentée chez les enfants avec un niveau d’exposition in 

utéro au BPA plus élevé. Ce gain de méthylation du gène IGFR2 à l’âge de 2 ans était 

associé à une augmentation plus importante de l’IMC chez les filles entre l’âge de 

2 et 8 ans, phénomène non observé chez les garçons (Choi et al. 2020). L’étude de 

Huang et al a montré un lien entre l’exposition in utéro au BPA et un faible poids de 

naissance. Il n’y avait cependant pas d’association avec les modifications de 

méthylation de l’ADN au sein du sang de cordon (Huang et al. 2021).  



Introduction 

59 

 

Il existe très peu de données concernant les effets épigénétiques du BPS à 

l’heure actuelle. Chez l’animal, une étude a montré des modifications de la 

méthylation de l’ADN au niveau hépatique chez le mâle. A noter que ces 

modifications survenaient après une exposition qui commençait durant la gestation 

et se prolongeait de façon chronique jusqu’à l’âge adulte (Brulport et al. 2020). 

Dans une lignée cellulaire de cancer du sein (MCF-7), l’exposition au BPS modifie la 

méthylation de l’ADN au sein des transposons (Huang et al. 2019). 

4. Implication du placenta dans le DOHaD 

Situé à l’interface entre la mère et le fœtus, le placenta joue un rôle clé dans la 

mise en place des processus homéostatiques régulant le développement et la 

croissance du fœtus. Tant la structure et les fonctions du placenta sont soumises à 

une régulation dynamique par des facteurs environnementaux. Nous allons d’abord 

décrire les caractéristiques morphologiques et les principales fonctions du placenta 

ainsi que les données qui suggèrent l’implication du placenta dans la 

programmation fœtale de la santé de l’individu. Nous aborderons ensuite les 

données existantes concernant les effets possibles de l’exposition au BPA et au BPS 

sur le placenta, en se focalisant sur les les modifications du transcriptome et de 

l’épigénome placentaire et les altérations morphologiques.  

4.1  Caractéristiques morpholog iques du placenta humain et 
murin  

Même si le placenta humain et le placenta murin sont tous deux dits 

hémochoriaux c’est-à-dire que le sang maternel est en contact direct avec les 

villosités choriales fœtales, ils ont des caractéristiques anatomiques qui leur sont 

spécifiques.  

Chez l’humain, la villosité choriale est l’unité structurale et fonctionnelle du 

placenta. Elle flotte librement dans la chambre intervilleuse et est en contact avec 



Approche translationnelle des biomarqueurs précoces… 

60 

 

le sang maternel acheminé par les artères utérines. Après la phase initiale 

d’implantation et l’invasion de l’endomètre par les cellules trophoblastiques, ces 

dernières se différencient selon deux voies distinctes: d’une part les 

cytotrophoblastes villeux (CTV) et d’autre part les cytotrophoblastes extra-villeux 

(CTEV). Le CTV fusionne et forme le syncytiotrophoblaste (ST). Ce sont ces cellules 

qui assurent les échanges fœto-maternels et les fonctions endocrines du placenta. 

Le CTEV prolifère puis devient invasif et migre dans la décidue et le myomètre. Il 

envahit et assure le remodelage des vaisseaux maternels (CTEV endovasculaire), 

phénomène indispensable à la croissance et au développement du fœtus puisqu’il 

favorise l’apport de sang maternel dans l’espace inter-villeux. Le CTEV se différencie 

également en cellules géantes plurinucléées. D’un point de vue anatomique, le 

placenta humain comporte une partie fœtale dite la plaque choriale et une partie 

maternelle dite la plaque basale (Figure 12A)  

Au niveau du placenta murin, on distingue trois couches placentaires depuis le 

versant fœtal vers le versant maternel. La zone labyrinthique est l’unité 

fonctionnelle du placenta, là où ont lieu les transferts de nutriments ou de gaz. A 

ce niveau, le sang fœtal est séparé du sang maternel par 3 couches cellulaires: deux 

couches de syncytiotrophoblastes (Synt-I ; Synt-II), elles-mêmes adjacentes à une 

couche de cellules géantes sinusoïdales. La zone jonctionnelle ou 

spongiotrophoblaste, est composée de cellules géantes trophoblastiques et de 
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cellules à glycogène essentiellement.  Enfin, la décidue maternelle constitue la 

partie maternelle du placenta murin (Figure 12B). 

 

Figure 12 : Comparaison de l’anatomie du placenta humain (A) et du placenta murin (B) 
(Papuchova et Latos 2022) 

 

Les principales différences structurelles entre les deux placentas sont les 

suivantes : au niveau de la zone labyrinthique du placenta murin, 3 couches 

cellulaires séparent le sang maternel du sang fœtal tandis que chez l’humain, au 

sein des villosités choriales, une seule couche fait office de séparation. De plus, dans 

le placenta murin, l’invasion de la paroi utérine par les cellules géantes 

trophoblastiques et les cellules à glycogène est beaucoup moins profonde que 

l’invasion par les cellules humaines (cytotrophoblaste extra-villeux) (Soncin et al. 

2015) 
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4.2  Fonct ion du placenta  

Afin de comprendre comment des modifications de la fonction placentaire 

peuvent affecter la programmation fœtale, il est important de connaitre quelles 

sont les fonctions essentielles du placenta et leurs effets sur le développement du 

fœtus.  

La formation du placenta résulte d’interactions cellulaires et moléculaires entre 

les tissus embryonnaires et utérins, initiés au cours de l’implantation et qui 

évoluent au cours de la grossesse. En parallèle à son rôle dans l’implantation de 

l’embryon dans l’utérus, une des principales fonctions du placenta est la régulation 

des échanges foeto-maternels. Le transfert des nutriments (glucose, lactate, corps 

cétoniques, acides aminés, acides gras, eau, vitamines, minéraux), des gaz 

respiratoires (oxygène, CO2) ou d’autres composés (IgG, stéroïdes, nucléotides etc) 

se fait via le placenta. Ce transfert se produit au niveau des cellules 

syncytiotrophoblastiques des villosités où les substances passent de la membrane 

apicale (à côté du sang maternel) à la membrane basale (à côté des capillaires 

fœtaux). Le passage peut se faire par diffusion simple dans les deux sens et dépend 

du gradient de concentration entre le sang maternel et le sang fœtal. Ce type de 

transport permet le passage de composés lipophiles tels que l’O2 et le CO2. Les 

substances hydrophiles, comme l’H2O ou le mannitol diffusent par voie 

paracellulaire, via des pores. Le passage des nutriments permettant une croissance 

fœtale appropriée se fait quant à lui via des transporteurs exprimés au sein de la 

membrane apicale et basale. La régulation du transfert des nutriments par le 

placenta joue un rôle crucial dans la croissance fœtale (Sibley et al. 2010; Lager and 

Powell 2012).  

Le transfert materno-fœtal du glucose se fait par diffusion facilitée au travers 

des « transporteurs » de protéine GLUTs. Le transport des acides aminés se fait par 

transport actif secondaire. Vingt transporteurs placentaires d’acides aminés 
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différents ont été identifiés jusqu’à présent (Lager and Powell 2012) permettant un 

transfert d’acides aminés depuis le compartiment maternel vers le compartiment 

fœtal. Le transport des acides gras libres fait intervenir des protéines de liaison 

membranaires et cytoplasmiques et a aussi un impact sur la croissance fœtale. 

Grâce à l’action des lipases placentaires situées au sein de la membrane basale du 

compartiment maternel, les acides gras libres sont transportés vers le fœtus. Ce 

transport est par exemple augmenté en cas d’obésité maternelle ou de diabète 

(Gauster et al. 2011). Le transfert des nutriments vers le fœtus est régulé en 

fonction de la concentration maternelle en nutriments et de la densité des 

transporteurs exprimés au sein du placenta. Il est également dépendant de 

l’utilisation des nutriments par le placenta afin de satisfaire ses propres besoins en 

énergie. 

Le placenta joue également un rôle de barrière protégeant le fœtus de certaines 

substances toxiques présentes dans le compartiment maternel et permet 

d’éliminer les déchets depuis le fœtus vers le compartiment maternel. 

La fonction endocrine du placenta reflétée par sa capacité à synthétiser des 

hormones et autres médiateurs est une des autres fonctions cruciales du placenta 

pouvant avoir un impact sur le développement fœtal. Les hormones sécrétées par 

le placenta telles que l’HCG, la progestérone, l’oestradiol et l’oestriol sont 

importantes pour l’initiation et le maintien de la grossesse, puisqu’elles 

interviennent dans la régulation de la décidualisation, du développement 

placentaire, de l’angiogenèse, de la réceptivité de l’endomètre ou encore de 

l’implantation de l’embryon. L’hormone lactogène placentaire (hPL) et l’hormone 

de croissance placentaire (hPGH) jouent elles un rôle dans la résistance à l’insuline 

observée durant la grossesse et interviennent dans la régulation du métabolisme 

lipidique et glucidique maternel.  



Approche translationnelle des biomarqueurs précoces… 

64 

 

En résumé, le placenta joue un rôle crucial dans le transfert des nutriments vers 

le fœtus. Ce dernier est finement régulé par de nombreux facteurs, qu’ils soient 

maternels, intrinsèques au fonctionnement hormonal du placenta ou encore 

fœtaux. L’exposition maternelle à des facteurs environnementaux peut interagir 

avec ces mécanismes de régulation de l’homéostasie placentaire et fœtale et ainsi 

avoir des répercussions sur le développement fœtal et de là des effets à long terme 

sur la santé de l’individu.  

4.3  Effets  du BPA et du BPS au niveau du placenta  

Nous allons décrire dans ce chapitre les études animales et humaines 

démontrant les effets du BPA et du BPS sur l’épigénome et le transcriptome 

placentaire. Enfin, nous décrirons les altérations morphologiques placentaires 

observées après exposition au BPA et au BPS.  

4.3.1 Effets du BPA et du BPS sur l’épigénome et le transcriptome placentaire 

Une des premières études à avoir caractérisé les effets possibles du BPA sur le 

placenta a mis en évidence des effets différents selon le sexe sur l’expression de 

certains récepteurs nucléaires au sein du placenta murin après exposition 

gestationnelle au BPA (2µg/kg/jour) (Imanishi et al. 2003). L’expression du 

récepteur aux œstrogènes (Esr beta) et du liver X récepteur est par exemple 

augmentée au sein des placentas mâles après exposition au BPA, tandis que l’ARNm 

de ces deux récepteurs n’était pas détecté au sein des placentas femelles. 

L’expression du récepteur à la progestérone était affectée de façon opposée selon 

le sexe puisqu’elle était augmentée au sein des placentas mâles tandis qu’elle était 

diminuée au sein des placentas femelles. En plus des effets différents selon le sexe 

du BPA sur l’expression de certains récepteurs nucléaires au sein du placenta murin, 

cette étude précurseuse a également mis en évidence des changements dans 

l’expression de protéines non récepteurs. Par exemple, le BPA diminue l’expression 

de l’alpha-foetoprotéine au sein du placenta, et ce dans les deux sexes. Au vu de la 
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forte affinité de l’alpha-foetoprotéine pour les oestrogènes  et de sa régulation des 

effets des oestrogènes sur le développement du cerveau (Bakker et al. 2006), une 

diminution au sein du placenta peut impacter la quantité d’oestrogènes qui atteint 

le fœtus et ainsi régule son développement.   

Les gènes soumis à empreinte constituent de bons candidats pour l’étude des 

effets du BPA sur le placenta puisque ces derniers jouent un rôle capital au cours 

du développement embryonnaire, placentaire ou encore postnatal (Kelsey 2007). 

Une étude a montré que l’administration de BPA par gavage (de e8.5 à e12.5, BPA 

0.2 mg/kg/j) altère l’expression placentaire du transcrit Rtl1, un locus soumis à 

empreinte (Kang et al. 2011). Or, une délétion ou une production excessive de ce 

transcrit entraine la mort in utéro ou en période postnatale chez la souris (Sekita et 

al. 2008). Une autre étude a investigué les effets de l’exposition précoce (depuis 2 

semaines avant la gestation jusqu’à e9.5 de gestation) à deux doses de BPA (10 

mg/kg/j et 10 µg/kg/j) sur les gènes soumis à empreinte au niveau du chromosome 

7 chez la souris. L’exposition au BPA à haute dose est associée à une augmentation 

de l’expression des 2 allèles des gènes normalement soumis à empreinte que sont 

Snrpn, Igf2 and Kcnq1ot1 au sein du placenta. Les modifications d’expression de 

Snrpn étaient associées à une diminution de la méthylation de l’ADN au sein de 

l’allèle maternel, normalement hyperméthylé et donc réprimé (Susiarjo et al. 

2013).  La faible dose de BPA avait le même effet sur les gènes Snrpn et Igf2. De 

façon intéressante, cette perte d’empreinte était spécifique au placenta puisque 

ces effets n’étaient pas retrouvés au sein des tissus embryonnaires tels que le cœur, 

le foie, le cerveau et le rein. De plus, l’exposition à la même dose de BPA lorsqu’elle 

survient plus tard dans le développement (e5.5 à e12.5) n’a pas d’impact sur 

l’expression des gènes soumis à empreinte (Susiarjo et al. 2013).  

D’autres études ont étudié les modifications de transcription d’autres gènes que 

ceux soumis à empreinte au sein du placenta après exposition au BPA et au BPS. 

Tait et al ont mis en évidence que l’exposition à deux doses élevées de BPA (50 
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mg/kg/j et 0.5 mg/kg/j) en début de gestation modifiait l’expression de différents 

gènes avec parfois des effets opposés, notamment sur l’expression des gènes 

impliqués dans le développement et le remodelage des vaisseaux sanguins 

placentaires (Tait et al. 2015).  

Quelques études humaines ont tenté d’établir un lien entre l’épigénome 

placentaire et/ou le transcriptome placentaire et l’exposition maternelle au BPA. 

Dans la cohorte de Shanghai-Minhang, l’exposition prénatale à des taux plus élevés 

de BPA (supérieurs au 75ème percentile des concentrations urinaires en BPA 

mesurés chez 146 mères entre la 12ème et la 16ème semaine de grossesse) est 

associée à une hyperméthylation de 127 CpG et à une hypométhylation de 155 CpG 

au niveau du placenta (Song et al. 2021). Une autre étude réalisée sur 12 placentas 

obtenus après interruption volontaire de grossesse (2ème trimestre) a mis en 

évidence une corrélation positive entre les concentrations placentaires en BPA libre 

et la méthylation de LINE1 au sein du placenta (Nahar et al. 2015). Une autre étude 

a montré une corrélation entre les concentrations en BPA mesurées au niveau du 

sang de cordon et l’expression de l’ARNm du gène de la leptine et de son récepteur 

au niveau du placenta (Xu et al. 2015). Ces modifications d’expression n’étaient 

cependant pas corrélées avec des changements de la croissance fœtale.  

4.3.2 Effets du BPA et du BPS sur la morphologie placentaire 

Plusieurs études ont caractérisé les effets de l’exposition au BPA sur la 

morphologie du placenta murin. L’injection sous-cutanée d’une forte dose de BPA 

(10 mg/kg/j) en début de gestation (GD0 à GD7) réduit la surface de la zone 

labyrinthique et entraine une dégénérescence des cellules géantes 

trophoblastiques et de la couche spongiotrophoblastique au sein des placentas 

collectés au 10ème et 12ème jour de grossesse (Tachibana et al. 2007). De façon assez 

similaire, l’exposition par voie orale à une plus forte dose de BPA (50 mg/kg/j) (GD0 

à GD11) réduit la surface de la couche spongiotrophoblastique et entraine une 
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dégénérescence et une nécrose des cellules géantes ainsi qu’une vacuolisation plus 

importante au sein de la zone jonctionnelle associée à une déplétion des cellules à 

glycogène (Tait et al. 2015). La morphologie des vaisseaux sanguins maternels et 

fœtaux est également altérée. Une exposition précoce à des doses plus faibles de 

BPA (200 µg/kg/j, depuis 2 semaines avant la gestation jusqu’à e12.5) réduit le 

rapport entre la surface de la zone spongiotrophoblastiques et celle des cellules 

géantes trophoblastiques (Mao et al. 2020). Ces altérations histologiques étaient 

semblables après la même exposition au BPS (Mao et al. 2020). L’administration 

par gavage de 50 µg/kg/j de BPA en début de gestation (GD1 à GD7) altère le 

remodelage de la paroi des artères utérines spiralées (Müller et al. 2018). Ces 

anomalies vasculaires étaient associées à une restriction de croissance fœtale 

observée chez les fœtus exposés in utéro au BPA (Müller et al. 2018). Ces altérations 

morphologiques sont en rapport avec des modifications dans l’expression des 

gènes ou dans l’activité des protéines régulant la prolifération, la migration, 

l’invasion, la fusion et l’apoptose des trophoblastes (Adu-Gyamfi et al, 2022). Ascl2 

(achaete-scute complex homolog 2) constitue un potentiel médiateur des effets du 

BPA sur la morphologie du placenta. En effet, ce dernier joue un rôle clé dans la 

formation des différentes couches du placenta murin (Oh-McGinnis et al. 2011). Il 

s’agit d’un gène soumis à empreinte maternelle. Une exposition précoce à 10 

mg/kg/j de BPA (2 semaines avant la conception jusqu’à e12.5) réduit la 

méthylation du génome entier au sein des placentas et entraine une expression des 

deux allèles du gène Ascl2 (Susiarjo et al. 2013). Ces modifications d’expression sont 

associées à une augmentation de la surface totale du placenta mais aussi une 

réduction du rapport entre la surface de la zone labyrinthique et la surface totale 

du placenta. La zone labyrinthique étant la surface qui abrite les échanges foeto-

maternels au sein du placenta murin, ces modifications morphologiques pourraient 

impacter les échanges en oxygène et à terme affecter la vascularisation de la zone 

labyrinthique et potentiellement mener à un retard de croissance intra-utérin 



Approche translationnelle des biomarqueurs précoces… 

68 

 

(Susiarjo et al. 2013). Une autre étude n’a cependant pas montré de modification 

d’expression d’Ascl2 au sein des placentas murins exposés durant la même fenêtre 

d’exposition à une dose plus faible de BPA (200 µg/kg/j) (Mao et al. 2020). L’équipe 

de Ye et al a mis en évidence des modifications histologiques placentaires 

semblables à celles que l’on retrouve dans la pré-éclampsie après exposition 

gestationnelle au BPA (e7 à e17). La diminution de la perfusion placentaire était 

due à un défaut de remodelage des artères spiralées (Ye et al. 2019). En parallèle, 

l’expression de l’ARNm de Wnt2, un régulateur clé de la fonction trophoblastique, 

est diminuée en parallèle à une augmentation de la méthylation de son promoteur 

(Ye et al. 2019). Un autre groupe a démontré que l’exposition au BPA altère 

l’expression de certains transporteurs d’ions au sein de la zone labyrinthique du 

placenta, jouant un rôle dans le transport du calcium (PMCA1), du cuivre (CTR1, 

ATP7A) ou encore du fer (HEPH) (Lee et al. 2016). 
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Objectifs  

 

Le contexte et la justification des recherches ont été énoncés au début de ce 

manuscrit.   

L’objectif premier de notre travail était de confirmer dans un modèle murin que 

le placenta offre des biomarqueurs précoces épigénétiques des effets de 

l’exposition prénatale au BPA. 

Dans cette première partie expérimentale, nous avons étudié les modifications 

de méthylation de l’ADN au sein du placenta murin après exposition au BPA durant 

la gestation. Afin d’étudier un effet potentiellement différent en fonction du sexe, 

nous avons étudié les modifications de méthylation de l’ADN au sein des placentas 

mâles et des placentas femelles.  Nous avons ensuite étudié les modifications du 

transcriptome placentaire au sein des placentas femelles. Nous avons utilisé une 

haute dose de BPA (10 mg/kg/j) avec une exposition depuis le 6ème jour de la 

gestation jusqu’au 18ème jour de la gestation.  

Voici les questions spécifiques qui ont guidé nos recherches pour cette première 

partie du travail : 

• Quel est l’impact d’une exposition au BPA durant la gestation sur la 

méthylation de l’ADN au sein du placenta ? 

• Est-ce que les altérations épigénétiques induites par le BPA au sein du 

placenta sont différentes selon le sexe ?  

• Quel est l’impact d’une exposition au BPA durant la gestation sur le 

transcriptome placentaire ? 
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Le deuxième objectif de notre travail était d’étudier les biomarqueurs précoces 

placentaires des effets de l’exposition prénatale au BPA et au BPS à doses faibles et 

de les corréler à la croissance fœtale.  La croissance postnatale et le timing 

pubertaire ont également été étudiés après exposition prénatale et durant la 

lactation au BPS. 

Dans cette deuxième partie expérimentale, nous avons étudié les modifications 

du profil de transcription au sein du placenta murin après exposition au BPA et au 

BPS depuis 1 semaine avant la conception et durant la gestation. Nous avons étudié 

deux doses de BPA et de BPS : 4 µg/kg/j, l’exposition journalière considérée, au 

moment de l’étude, sans danger par l’agence européenne de sécurité et 25 ng/kg/j, 

une dose d’exposition environnementale très basse mais qui a un effet sur le 

contrôle hypothalamique du timing pubertaire (Franssen et al. 2016). Le profil de 

méthylation de l’ADN au sein des gènes cibles a également été étudié. La croissance 

et le timing pubertaire ont été étudiés chez les animaux exposés depuis une 

semaine avant la gestation jusqu’à la fin de la lactation au BPS.  

Voici les questions spécifiques qui ont guidé nos recherches pour cette 

deuxième partie du travail : 

• Quel est l’impact d’une exposition environnementale au BPA et au BPS sur 

le transcriptome placentaire ? 

• Des modifications de méthylation de l’ADN peuvent-elles expliquer les 

modifications d’expression de certains gènes cibles ? 

• Les modifications transcriptionnelles observées peuvent-elles être 

corrélées à des altérations de la fonction placentaire ? 

• Quel est l’impact d’une exposition prénatale et durant la lactation à une très 

faible dose de BPS sur la croissance postnatale et le timing pubertaire ? 
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Résultats  

 

Section 1  

Effets différents selon le sexe d’une exposition prénatale à une forte 
dose de BPA sur l’épigénome et le transcriptome placentaire   

 

 

 

Résumé 

Le fœtus et le nourrisson sont particulièrement vulnérables aux effets des perturbateurs 

endocriniens (PEs). Chez le rongeur comme chez l’humain, une exposition périnatale aux 

PEs est associée à des altérations du contrôle de la balance énergétique et de la 

reproduction qui peuvent se manifester plus tardivement dans la vie. Cependant, à ce jour, 

il n’existe pas de biomarqueurs précoces des effets de l’exposition aux PEs. Notre projet a 

pour but d’identifier chez le rat les modifications épigénétiques liées à une exposition 

gestationnelle au Bisphénol A (BPA), un PE largement répandu. Les effets du BPA sur la 

méthylation de l’ADN ont été étudiés au niveau du placenta, organe situé à l'interface entre 

le fœtus et son environnement. L’exposition depuis le 6ème jour de gestation jusqu’au 18ème 

jour de gestation à 10 mg/kg/jour de BPA est associée à une augmentation de la méthylation 

de gènes spécifiques au sein du placenta avec un effet différent selon le sexe (SF-1; Hmx2; 

Tctn2 et Mamdc4 au sein des placentas femelles et Tnks2 au sein des placentas mâles). 

L’expression des enzymes de régulation de la méthylation de l’ADN est elle aussi affectée 

différemment selon le sexe : l’expression de la DNA méthyltransférase de type 3a (DNMT3a) 

est augmentée uniquement au sein des placentas mâles. L’exposition au BPA n’a pas d’effet 

sur l’expression de DNMT1 dans aucun des deux sexes. Au sein des placentas femelles, une 

analyse transcriptomique a permis d’identifier une modification de l’expression d’ARNm de 

gènes impliqués dans la fonction et l’angiogenèse placentaire (ROBO2, Lgals7 et S100b). Ces 

résultats indiquent que le placenta est le siège de modifications transcriptionnelles et 

épigénétiques après l’exposition aux PEs qui pourraient être utilisés comme biomarqueurs. 

Ces marqueurs semblent être différents en fonction du sexe fœtal. 

Mots-clés  

Bisphénol A, placenta, méthylation de l’ADN, transcription, programmation 
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Introduction 

La vie fœtale et posnatale précoce apparait comme une période critique par 

rapport aux effets de l’exposition aux PEs. En modifiant l’environnement hormonal 

périnatal, ces derniers peuvent avoir un impact sur la mise en place des processus 

homéostatiques qui vont réguler le contrôle de la balance énergétique et le 

contrôle de la reproduction tout au long de la vie (Fudvoye et al. 2014). Nous avons 

vu dans l’introduction que les marques épigénétiques sont influencées par 

l’environnement dans lequel évolue le fœtus. Ils constituent donc un lien possible 

entre l’environnement périnatal et les effets de ce dernier au long cours. De plus 

en plus d’études ont montré que l’exposition aux PEs pouvait affecter la 

méthylation de l’ADN : grâce à un modèle de souris dont la couleur du pelage varie 

en réponse à des modifications de la méthylation de l’ADN, Dolinoy et al ont mis en 

évidence des modifications de la méthylation de l’ADN au niveau du génome de la 

descendance de femelles exposées au BPA durant la gestation et durant la lactation 

(Dolinoy et al. 2007). Chez l’humain, une étude épidémiologique menée chez des 

adolescentes prébubères a permis de montrer que des taux urinaires élevés de BPA 

étaient associés à une diminution de la méthylation de certains gènes impliqués 

dans les fonctions immunes, les activités de transport, le métabolisme et l’activité 

caspase. La méthylation de l’ADN était étudiée sur de l’ADN extrait à partir d’un 

prélèvement salivaire (cellules épithéliales) (Kim et al. 2013). D’autres études 

réalisées chez l’animal ont mis en évidence des effets du BPA sur la méthylation de 

gènes spécifiques au sein d’organes tels que l’utérus (Bromer et al. 2010), le 

testicule (Doshi et al. 2011) ou la prostate (W. Tang et al. 2012) qui pourraient 

expliquer les variations de l’expression de certains gènes dans ces tissus et les 

manifestations observées plus tard dans la vie  

Situé à l’interface materno-fœtale, le placenta est un organe complexe qui 

assure notamment des fonctions d'échanges nutritionnels, endocrines et 

immunologiques. Il est en contact direct avec l’environnement maternel et apparait 
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comme un « senseur » de l’environnement fœtal et joue donc un rôle crucial dans 

la programmation fœtale. L’exposition aux PEs peut altérer la fonction placentaire, 

souvent à travers l’implication de mécanismes épigénétiques (Gingrich et al. 2020). 

Une étude chez la souris a par exemple démontré que l’exposition prénatale au BPA 

altère la méthylation de gènes candidats au niveau du placenta de souris (Susiarjo 

et al. 2013). 

Même si la vie fœtale et postnatale précoce apparait comme une « fenêtre de 

susceptibilité accrue » par rapport aux effets des PEs, la latence variable et parfois 

très longue entre cette exposition précoce et les effets au long cours sur la santé 

rend difficile l’établissement d’un lien causal. Par conséquent, la mise en place de 

stratégie de prévention de l’exposition prénatale aux PEs dépend de la mise en 

évidence de biomarqueurs précoces des effets des PEs. 

Le premier objectif de notre travail est d’évaluer si le placenta peut offrir des 

marqueurs épigénétiques précoces de l’exposition prénatale aux PEs. 

Nous avons étudié les effets du BPA (10 mg/kg/j) sur la méthylation de l’ADN au 

sein du placenta après exposition à ce PE du 6ème jour de gestation au 18ème jour de 

gestation.  

Nous avons choisi d’étudier les effets de l’exposition au BPA car c’est un 

composé chimique de synthèse largement utilisé et qu’il est détecté dans les urines 

de plus de 95% de la population américaine (Vandenberg et al. 2012) et 90% de la 

population belge (Pirard et al. 2012), ainsi que dans le liquide amniotique et dans 

le sang de cordon (Geens et al. 2012). Il a des effets suspectés à la fois sur le contrôle 

de la balance énergétique (syndrome métabolique, diabète,…) et sur le contrôle de 

la reproduction (modification du timing pubertaire, syndrome des ovaires micro 

polykystiques, hypofertilité …) (Gore at al. 2015). Plusieurs études ont rapporté que 

l’exposition développementale au BPA était capable d’affecter la méthylation de 

l’ADN au sein de la descendance (Mileva et al. 2014; Alonso-Magdalena et al. 2016; 
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Singh and Li 2012). Nous avons choisi la dose de 10 mg/kg/j, largement supérieure 

à la dose définie par l’EFSA comme dose journalière tolérable (4 µg/kg/j) car cette 

dose avait été utilisée dans l’étude de Dolinoy (Dolinoy et al. 2007), une des 

premières à avoir étudié les effets de l’exposition gestationnelle au BPA sur la 

méthylation de l’ADN. Cette dose correspond au double de la NOAEL (no observed 

adverse effect level). 

Plusieurs études ont suggéré que les PEs pouvaient induire des effets différents 

selon le sexe à travers des modifications épigénétiques spécifiques à chaque sexe 

(McCabe et al. 2017; Kundakovic et al. 2013). Afin d’étudier un effet différent selon 

le sexe après exposition au BPA, nous avons étudié les modifications de méthylation 

de l’ADN au sein des placentas mâles et des placentas femelles. Les modifications 

d’expression des enzymes régulant la méthylation de l’ADN ont également été 

étudiées au sein des placentas mâles et femelles. Les modifications de l’expression 

de gènes placentaires après exposition au BPA ont été étudiées au sein des 

placentas femelles, chez qui les modifications épigénétiques étaient les plus 

marquées. 

Matériel et méthodes 

Exposition  

Les rats femelles gestantes Wistar étaient logées dans des conditions standards 

d’animalerie, soit une température de 22,8°C et un cycle de jour de 7h à 19h. Pour 

écarter une exposition non contrôlée aux perturbateurs endocriniens testés, les 

animaux étaient logés dans des cages sans BPA et sans phyto-oestrogènes (Cage 

polypropylene, Ref 1291H006, Tecnilab, Pays-Bas) et l’eau de boisson est fournie 

dans des biberons en verre.  

A partir du 6ème jour de gestation jusqu’au 18ème jour de gestation, les rats 

femelles gestantes (6 animaux par groupe) ont été exposées oralement à 10 

mg/kg/j de BPA (dilué dans l’huile de maïs et ajouté à une galette) ou à l’huile de 
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maïs seule. Les cages étaient vérifiées systématiquement après 10 minutes pour 

s’assurer de l’ingestion complète de la galette. Les femelles étaient pesées toutes 

les semaines afin d’adapter le dosage des solutions de BPA en fonction de la prise 

de poids. Au 19ème jour, les femelles gestantes étaient sacrifiées et les placentas 

étaient prélevés par césarienne afin d’éviter les modifications épigénétiques 

potentiellement liées à la mise en travail spontanée. La position de chaque sac 

gestationnel était notée. Un morceau de tissu fœtal était collecté pour déterminer 

le « sexe du placenta » par PCR classique. L'entièreté du placenta (face maternelle 

et fœtale) était congelée dans de l’azote liquide avant d’en extraire l’ARN et l’ADN. 

Détermination du sexe 

Pour déterminer le sexe de chaque placenta, l’ADN était extrait à partir d’un 

morceau de tissu fœtal (kit DNeasy Blood & Tissue Kit) (Catalogue #69504; Qiagen, 

Gaithersburg, MD). À la suite de l’extraction de l’ADN, une étude de l’expression du 

gène SRY par PCR est réalisée, suivant le protocole du kit PROMEGA ((PROMEGA©, 

Wisconsin, USA). Pour se faire un couple de primer du gène SRY (sens : 

5’GGAGAGAGGCGCAAGTTGGCT3’ ; antisens : 5’GCTATGGTGCAGGGTCGCTCA3’) est 

utilisé. 2µL d’ADN est ajouté à 48µL d’un mix composé (pour un échantillon) de 

0.25µL de Taq, 1µL de nucléotides, 10µL de buffer, 2µL de primer sens et antisens 

ainsi que 33,75µL d’H2O. Les échantillons sont ensuite soumis à une PCR via le 

Labcycler (Sensoquest GmbH, Göttingen, Allemagne) suivant un programme de 

5min à 94°C puis 35 cycles de 45sec à 95°C, 45sec à 60°C et 1min à 72°C, pour 

terminer par une phase de 7min à 72°C. Les gels sont élaborés avec 100mL de TBE 

1x et 2% d’agarose auquel on ajoute 10µL de midori green. Le marqueur de poids 

moléculaire utilisé est le SmartLadder SFTM (Eurogentec, Seraing, Belgique, ref. 

MW-1800-02). Les contrôles (un mâle et une femelle) proviennent d’un échantillon 

de bout de queue de rat adulte ayant subi les mêmes transformations que décrites 

précédemment.  
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Extraction de l’ADN et méthylation de l’ADN  

L’ADN génomique est extrait des placentas mâles et femelles en utilisant le kit 

d’extraction d’ADN QIAGEN (Blood & Cell culture DNA Midi Kit (25) Ca.No. 13343). 

La concentration et la pureté de l’ADN sont déterminées par dosage 

spectrophotometrique (Nanodrop).  

La méthylation de l'ADN des placentas (4 mâles et 4 femelles) a été étudiée 

grâce à la technique d’immuno-précipitation de l’ADN méthylé suivie d’une 

hybridization sur un microarray génome entier de rat (Gebhard et al. 2006). En 

résumé, l’ADN génomique est d’abord fragmenté par ultrasonication grâce au 

Bioruptor PICO (Diagenode). Le degré de fragmentation de l’ADN est vérifié par 

électrophorèse sur gel d’agarose et la concentration de l’ADN est mesurée par 

dosage spectrophotométrique (Nanodrop). L’ADN méthylé est ensuite 

immunoprécipité avec une protéine recombinante MBD2 (Methyl CpG binding 

domain 2) en utilisant le kit MethylCap™ (MBD from MeCP2) (Diagenode AF-100-

0048, Liège, Belgium). Des gradients de concentrations croissantes en NaCl sont 

ensuite appliqués pour isoler l’ADN le plus riche en CpG méthylé. Ce dernier est 

ensuite purifié en utilisant le kit MinElute Reaction Cleanup (Qiagen 28204). Le 

labeling et l’hybridisation de l’ADN immunoprécipité se fait en suivant le protocole 

fourni par Agilent Technology (Agilent Microarray Analysis of Methylated DNA 

Immunoprecipitation Protocol) avec quelques modifications. Brièvement, l’ADN 

immunoprécipité provenant des placentas contrôles ou exposés au BPA a été 

marqué avec respectivement le Cy5-dUTP et le Cy3-dUTP, en utilisant le kit 

BioPrime® Total Genomic Labeling System (Invitrogen; Catalog Number 18097-

011). L’ADN immunoprécipité fluorescent est ensuite hybridé sur une lame de 

microarray (4 femelles par groupe et 4 mâles par groupe ont été hybridés sur 8 

lames de microarray différentes) (Agilent- G4498A Rat CpG Island ChIP-on-Chip 

Microarray 2x105K). Les lames de microarray sont ensuite scannées et les données 

extraites à l’aide du logiciel Agilent Feature Extraction Software. Pour l'analyse des 
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données, les lectures ont été alignées puis les gènes dont la méthylation était 

significativement modifiée entre les 2 conditions de traitement (adjusted p-value, 

c'est-à-dire valeur p corrigée de 0,05) ont été identifiés. Les données sont 

présentées en log2 fold change de sorte qu'une valeur positive est associée à un 

gain de méthylation tandis qu'une valeur négative signifie une diminution de la 

méthylation après exposition au BPA. 

Extraction d’ARN, PCR en temps réel et séquençage de l’ARN 

L’ARN est extrait des placentas femelles, en utilisant le kit RNeasy Mini (Qiagen, 

Pays-Bas).  

Pour la réalisation des PCR en temps réel, une reverse transcription (RT) est 

réalisée à l’aide protocole du kit Transcriptor FirstStrand cDNA Synthesis (Roche 

Diagnostics, Bâle, Suisse). L’ADN complémentaire produit par la RT est dilué 10 fois. 

4 µL d’échantillon est ajouté à 6 µL de mix (5µl de FastStart Universal SYBR® Green 

Master (Roche); 0.4 µl d’Eau nuclease free et 0.3 µl de primers sens et antisens). 

Les primers sont dessinés par Integrated DNA Technologie, Inc. (DNMT1 sens : 5’-

TCG GAG CAG ATC GAG AAG GA – 3’ et DNMT1 antisens : 5’ GGC CAA GTT AGG ACA 

CCT CC-3’; DNMT3a sens: 5’ CTT CTC TGA AGC CCT CGC AG -3’ et DNMT3a antisens 

: 5’ CCT GTT CCT CTC CTT CCT TTC G-3’). Le gène de référence utilisé est l’actine 

(sens : 5’ CGC GAG TAC AAC CTT GC 3’ et antisens: 5’ ATA CCC ZACC ATC ACA CCC 

TG 3’). La qPCR est réalisée à l’aide du LightCycler® 480 (Roche Diagnostics, Bâle, 

Suisse) en suivant les conditions suivantes : phase d’initialisation de 2 minutes à 

50°C et 10 min à 95°C, puis 40 cycles de dénaturation suivant 15 sec à 95°C et enfin 

une élongation et collecte de données de 60s à 60°C. Les valeurs de CT (cycle 

threshold) sont obtenues sur la courbe d’amplification de chaque échantillon. Les 

échantillons sont disposés en triplicat afin de normaliser nos résultats. Les analyses 

statistiques sont alors réalisées sur une moyenne des Ct pour chaque gène cible au 

sein de chaque échantillon. L’analyse des résultats repose sur la méthode du ΔΔCt. 
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Une équation de Pfaffl est réalisée pour chaque gène testé afin de prendre en 

compte l’efficacité des couples de primers, seules les efficacités allant de 1.8 à 2.2 

sont retenues.   

Le séquençage de l’ARN a été réalisé sur de l’ARN total extrait des placentas 

femelles après exposition à l’huile de maïs (contrôle) ou au BPA (3 échantillons par 

groupe). La préparation des librairies et le séquençage ont été réalisés par le GIGA 

Genomics (Université de Liège, Belgique).  L'intégrité de l'ARN a été vérifiée sur le 

Bioanalyser 2100 avec les puces RNA 6000 Nano, les scores RIN étaient de 8 pour 

tous les échantillons. Le kit Illumina Truseq stranded mRNA Sample Preparation a 

été utilisé pour préparer des librairies à partir de 1 g d'ARN total. Les ARN poly-A 

ont été purifiés à l'aide de billes magnétiques recouvertes de polyT et fragmentés 

chimiquement. Ils ont été utilisés comme matrice pour la synthèse du premier brin 

en présence d'hexamères aléatoires, suivie de la synthèse du second brin. Les 

extrémités de l'ADNc ont été adénylées aux extrémités 3 OH avant d'être ligaturées 

à des adaptateurs contenant les index. Enfin, les fragments de librairie ligaturés aux 

adaptateurs ont été enrichis par PCR selon le protocole d'Illumina et purifiés avec 

des billes magnétiques Ampure XP. Les librairies ont été validées sur la puce 

Bioanalyser DNA 1000 et quantifiées par qPCR avec le kit de quantification de 

librairies KAPA. Le séquençage a été effectué sur Illumina NextSeq500. Pour 

l'analyse des données, les séquences adaptatrices ont été éliminées des fichiers 

Fastq. Les lectures ont été alignées avec Tophat 2.0.9 

(http://ccb.jhu.edu/software/tophat/index- .shtml) sur le génome du rat. La suite 

Cufflinks 2.2.0 (http://cole-trapnelllab.github.io/cufflinks/manual/) a été utilisée 

pour générer des valeurs de FPKM (Fragments Per Kilobase of transcript per million 

fragments mapped) et CuffDiff a été utilisé pour identifier les gènes 

significativement exprimés de manière différentielle entre les 2 conditions de 

traitement (qvalue, c'est-à-dire valeur p corrigée de 0,05). Les données sont 

présentées en log2 fold change de sorte qu'une valeur positive est associée à une 
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augmentation de l'expression tandis qu'une valeur négative signifie une diminution 

de l'expression du gène après exposition au BPA. 

Résultats 

L’exposition prénatale au BPA modifie la méthylation de l’ADN au sein du placenta 
différemment selon le sexe 

L’approche génome entier a permis d’identifier 4 gènes qui apparaissaient 

significativement hyperméthylés (adjusted p-value < 0.05) après exposition au BPA 

dans les placentas femelles: SF-1 (log FC: 1,21); Hmx2 (log FC: 1,36); Tctn2 (log FC: 

1,45) et Mamdc4 (log FC: 1,14). Dans les placentas mâles, seul un gène était 

significativement hyperméthylé après exposition au BPA: Tnks2 (log FC: 1,92). (Fig. 

1). Ces résultats suggèrent que l’exposition prénatale au BPA modifie la 

méthylation d’un nombre limité de gènes placentaires de façon différente en 

fonction du sexe.  

Figure 1 : Gènes dont la méthylation est significativement augmentée au sein des 
placentas femelles (bleu, n=4/groupe) et au sein des placentas mâles (vert, n=4/groupe) 

après exposition durant la gestation à 10 mg/kg/j de BPA, identifiés par 
immunoprécipitation de l’ADN méthylé suivie d’une hybridation sur un microarray 

génome entier de rat. Les résultats sont exprimés en log2FC. 
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L’exposition prénatale au BPA modifie l’expression d’une enzyme régulant la méthylation 
de l’ADN au sein du placenta avec un effet différent selon le sexe 

L’expression de l’ARNm codant pour DNMT3a, responsable de la méthylation de 

novo, était significativement plus élevée au sein des placentas mâles (Fig. 2A) mais 

non des placentas femelles (Fig. 2B) après exposition durant la gestation au BPA 

comparés aux contrôles. 

Il n’y avait par contre pas d’effet de l’exposition durant la gestation au BPA sur 

l’expression de l’ARNm codant pour DNMT1 (responsable du maintien du profil de 

méthylation au cours des divisions cellulaires) que ce soit au sein des placentas 

mâles (Fig. 2C) ou femelles (Fig. 2D). 

 

Figure 2 : Expression relative de l’ARNm de DNMT3 et de DNMT1 au sein des placentas 
mâles (A et C) et au sein des placentas femelles (B et D) après exposition gestationnelle au 
BPA 10 mg/kg/j, évaluée par PCR en temps réel (n=6/groupe). Les échantillons sont issus 

de 6 portées différentes * p-value < 0.05 
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L’exposition prénatale au BPA modifie l’expression du transcriptome au sein des placentas 
femelles 

Etant donné que l’épigénome placentaire apparaissait plus sensible à l’effet du 

BPA chez les femelles, nous avons ensuite étudié l’expression d’ARNm au sein des 

placentas femelles après exposition au BPA.  

L’analyse en composantes principales des données du RNA seq  a mis en évidence 

une faible séparation entre les placentas femelles exposés à l’huile de maïs et au 

BPA 10 mg/kg/j sur base de l’expression de l’ARNm. De plus, on observe une grande 

dispersion entre les échantillons de placentas issus d’un même groupe (Fig. 3). 

L’exposition au BPA modifie de façon significative (adjusted p-value < 0.05) 

l’expression d’un nombre limité de gènes au sein des placentas femelles. Six gènes 

avaient une expression augmentée : ROBO2 (log FC: 1,27); Lgals7 (log FC: 1,5); Svil 

(log FC: 1,05); Krt 42 (log FC: 1,35); Dpt (log FC: 1,33) et Krt15 (log FC: 1,33) tandis 

que quatre avaient une expression diminuée après exposition au BPA : Tagln (log 

FC: -1,18); S100b (log FC: -1,23); Tmem204 (log FC: -0.9) et Arl4a (log FC: -0.8 ). Le 

tableau I reprend ces différents gènes et leurs fonctions décrites au sein du 

placenta.  

 

Figure 3 : Analyse en composantes principales (PCA) illustrant la dispersion du 
transcriptome des placentas femelles après exposition durant la gestation à l’huile de maïs 

ou au BPA 10 mg/kg/j (n=3/groupe). Chaque carré représente un échantillon individuel. 
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Tableau I : Gènes dont l’expression d’ARNm est significativement modifiée après 
exposition au BPA 10 mg/kg/jour au sein des placentas femelles comparés aux placentas 

contrôles  

Symbole 
du 

Gène 

Nom du gène Reads Log2
FC 

Adj. 
p-value 

Fonction  

Svil Supervillin 1027 1.05 0.0183 Réarrangement du 
cytosquelette d’actine 

Robo2 Roundabout 
Guidance 

Receptor 2 

168 1.27 0.0099 Guidage axonal 
Angiogenèse placentaire  

Krt15 Keratin 15 223 1.32 0.0272 Vasculogenèse 
placentaire 

Dpt Dermatopontin 24 1.33 0.0243 Adhésion cellulaire lors 
de la placentation 

Krt42 Keratin 42 47 1.34 0.0243 Vasculogenèse 
placentaire 

Lgals7 Galectin 7 58 1.5 0.0123 Immunotolérance, 
Placentation  

Arl4a ADP-
ribosylation 
factor-like 
protein 4A 

550 -0.79 0.0493 Réarrangement du 
cytosquelette d’actine 

Tmem 
204 

Transmembrane 
protein 204 

389 -0.9 0.0239 Adhésion cellulaire 

Tagln Transgelin 891 -1.18 0.0099 Organisation du 
cytosquelette d’actine 

S100b S100 Calcium 
Binding Protein 

B 

82 -1.22 0.0123 Adhésion embryonnaire, 
décidualisation, 

immunotolérance 

Discussion  

Grâce à notre modèle murin, nous avons étudié les effets de l’exposition 

prénatale au BPA sur l’épigénome placentaire, en étudiant les effets 

potentiellement différents selon le sexe. Nous avons formulé l’hypothèse, que le 

placenta, à l’interface entre la mère et le fœtus, pouvait être le siège de 

modifications de l’épigénome qui pourraient d’une part refléter les modifications 

épigénétiques présentes au sein des tissus fœtaux et d’autre part avoir des 

conséquences directes sur le développement et la fonction placentaire et ainsi 

avoir un impact sur le développement et la croissance fœtale. 
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Nous avons montré que l’exposition gestationnelle à une haute dose de BPA (10 

mg/kg/j) a un impact sur le profil de méthylation de certains gènes au sein du 

placenta, et ce différemment en fonction du sexe. Une étude chez la souris a mis 

en évidence que l’exposition à la même dose de BPA depuis 2 semaines avant la 

conception jusqu’à e12.5 réduisait significativement le niveau de méthylation 

globale de l’ADN au sein du placenta murin (Susiarjo et al. 2013). Ces effets 

n’étaient pas observés après la même exposition à une faible dose de BPA (10 

µg/kg/j) et n’étaient pas retrouvés au sein des tissus embryonnaires quelque soit la 

dose, reflétant la sensibilité de l’épigénome placentaire par rapport à l’exposition 

aux facteurs environnementaux. Une étude chez l’humain a par ailleurs montré une 

corrélation positive entre les concentrations placentaires de BPA et le niveau de 

méthylation globale au sein des placentas (basée sur l’assay LINE 1) (Nahar et al. 

2015). Cette association n’était pas retrouvée au sein d’autres tissus périphériques 

(foie et rein), reflétant encore la possible sensibilité accrue de l’épigénome 

placentaire  

Afin d’étudier les mécanismes pouvant expliquer les modifications de 

méthylation de l’ADN observées au sein des placentas, nous avons étudié 

l’expression des enzymes DNA méthyltransférases. L’expression de la DNMT 3a, 

responsable de la méthylation de novo, était augmentée après exposition au BPA 

au sein des placentas mâles tandis qu’il n’y avait pas d’effet au sein des placentas 

femelles. L’expression de DNMT1 n’était pas affectée dans les deux sexes. Sur base 

de ces résultats, il apparait que le BPA modifie la méthylation de l’ADN en 

interférant avec d’autres cibles que l’expression des enzymes régulant la 

méthylation de l’ADN.  

Les effets du BPA à la fois sur l’épigénome placentaire et sur l’expression des 

enzymes régulant la méthylation de l’ADN sont différents en fonction du sexe. Cela 

suggère une sensibilité différente à un même facteur environnemental en fonction 

du sexe et également une prédisposition différente de l’individu à développer 
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certaines pathologies. Cela met aussi en évidence l’importance de tenir compte du 

sexe dans les études des effets des PEs sur le placenta.  

L’analyse du séquençage de l’ARN sur le génome entier a permis d’étudier le 

profil de transcription globale au sein des placentas femelles après exposition au 

BPA durant la gestation. Les résultats de notre étude ont mis en évidence un faible 

nombre de gènes significativement affectés par l’exposition à cette forte dose de 

BPA (10 mg/kg/j). Le faible nombre de gènes dont l’expression est affectée au sein 

du placenta par l’exposition au BPA est en accord avec l’étude de Mao et al qui a 

montré que l’exposition à 200 µg/kg/j de BPA depuis 2 semaines avant la 

conception jusqu’à e12.5 modifiait l’expression de 13 gènes au sein du placenta 

murin (Mao et al. 2020), sans qu’il n’y ait d’influence du sexe du placenta sur les 

effets transcriptomiques.  L’étude de Tait et al a elle mis en évidence un grand 

nombre de gènes dont l’expression était modifiée au sein du placenta après 

exposition durant la gestation (GD1 à GD11) à deux doses de BPA : l’exposition à la 

faible dose (0.5 mg/kg/j) affectait l’expression de 582 gènes tandis que la dose la 

plus haute (50 mg/kg/j) 701 gènes, avec 77 gènes en commun. L’analyse Gene 

Ontology a mis en évidence un enrichissement des termes « blood 

vessel/vasculature development » pour la faible dose et « nucleotide binding » pour 

la plus haute dose (Tait et al. 2015).  

Parmi les gènes dont l’expression était significativement modifiée après 

exposition durant la gestation au BPA, plusieurs d’entre eux ont été identifiés 

comme potentiels marqueurs de développement d’une pré-éclampsie. En effet, la 

voie SLIT-ROBO, impliquée dans la régulation de l’angiogenèse placentaire et de la 

fonction throphoblastique apparait modifiée dans les placentas de femmes 

enceintes présentant une pré-éclampsie comparativement aux placentas d’une 

population de femmes contrôles (Liao et al. 2012). On retrouve aussi des taux plus 

élevés de Galectin 7 dans le sérum collecté au 1er trimestre de la grossesse chez 

des femmes enceintes qui par la suite vont développer une pré-éclampsie 
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(Menkhorst et al. 2014). Chez la souris, l’administration durant la gestation de 

Galectin 7 altère la formation du placenta (diminution de la surface de la zone de 

jonction et de la zone labyrinthique) et interfère avec le remodelage des artères 

spiralées suite à l’invasion trophoblastique (Menkhorst et al. 2020). Par ailleurs, 

l’expression protéique de S100B au sein des membranes amniotiques est plus 

élevée chez des femmes enceintes présentant une pré-éclampsie comparativement 

à une population contrôle (Tskitishvili et al. 2006). Chez l’humain, il a été démontré 

que les femmes enceintes présentant une pré-éclampsie avaient des taux sanguins 

de BPA plus élevés par rapport à une population contrôle (Ye et al. 2017). Ces 

différents gènes apparaissent donc comme des candidats biomarqueurs des effets 

du BPA sur le risque de développer une pré-éclampsie. 

Conclusion et perspectives  

Les données obtenues sur base de ce premier modèle expérimental sous-

tendent le rôle du placenta en tant que source de biomarqueurs précoces de 

l’exposition aux PEs.   

La mise en perspective de notre modèle animal avec les données de la littérature 

nous a amenés à quelques réflexions concernant les différents choix 

d’expérimentation. Ces réflexions constitueront la base de la construction de notre 

deuxième modèle expérimental afin de répondre au deuxième objectif de ce travail 

qui est l’identification de marqueurs précoces placentaires des effets de 

l’exposition à des doses environnementales de BPA et de BPS et leurs effets sur le 

développement et la fonction du placenta et par là leurs effets sur le 

développement du fœtus et sa santé au long cours. 

Fenêtre d’exposition : 

En commençant l’exposition au BPA au 6ème jour de gestation et en la 

poursuivant jusqu’à la fin de la grossesse (jour de la césarienne), notre exposition 

interfère avec la mise en place des marques épigénétiques qui surviennent au cours 
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de la différenciation cellulaire lors de l’organogenèse et lors des phases de 

croissance fœtale. Cette fenêtre d’exposition ne permet donc pas d’étudier les 

effets possibles d’une exposition au BPA sur la mise en place des marques 

épigénétiques qui a lieu au moment de la gamétogenèse et du développement 

précoce de l’embryon (Safi-Stibler and Gabory 2020). L’étude de Susiarjo (Susiarjo 

et al. 2013) a par exemple démontré l’absence d’effets de l’exposition au BPA sur 

les gènes soumis à empreinte au sein du placenta lorsque l’exposition commence à 

e5.5 comparativement aux effets observés lorsque cette dernière s’étend depuis 2 

semaines avant la gestation.  Par ailleurs, si l’on essaye de mimer une exposition 

environnementale au BPA, la femme enceinte est exposée de façon permanente au 

BPA et ce même avant la conception. Il est bien sûr compliqué de reproduire cette 

exposition plusieurs semaines avant la conception en conditions expérimentales 

notamment en terme logistique mais nous avons privilégié pour notre deuxième 

modèle animal, une exposition préalable à la conception et tout au long de la 

gestation afin d’une part d’être plus en accord avec l’exposition humaine au BPA et 

d’autre part d’étudier l’impact possible de l’exposition au BPA sur les deux grandes 

fenêtres de susceptibilité épigénétique que sont la gamétogenèse et 

l’organogenèse et le développement fœtal.   

Doses et types de substances utilisées 

La dose de 10 mg/kg/j a été choisie comme déjà expliqué en accord avec la dose 

utilisée dans le modèle de Dolinoy et al (Dolinoy et al. 2007) qui était un modèle 

précurseur par rapport aux effets du BPA sur la méthylation de l’ADN. L’exposition 

à cette dose correspond à une dose nettement supérieure à l’exposition journalière 

considérée sans danger par l’agence européenne de sécurité (4µg/kg/j) et au 

double de la NOAEL (5mg/kg/j). Ces « seuils de sécurité » ont été établis sans tenir 

compte que le BPA est une substance présentant des effets non monotones, et qu’il 

est donc impossible de définir des « seuils de sécurité ». Il est donc crucial de 

déterminer si non seulement cette dose « de sécurité » est réellement sans danger 
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sur la santé et si une dose inférieure à cette limite, de l’ordre du nanogramme, peut 

avoir des effets sur la santé. Cet ordre de dose correspond à l’exposition 

environnementale humaine au BPA estimée de 40 à 60 ng/kg/j (Bemrah et al. 2014; 

Geens et al. 2012).  

Comme expliqué auparavant, le BPA a été choisi au vu de son caractère très 

ubiquitaire et des effets démontrés de l’exposition précoce au BPA sur la santé de 

l’individu au long cours, avec l’implication possible de mécanismes épigénétiques. 

Ces dernières années, des mesures restrictives concernant son utilisation ont été 

mises en place à la fois en Europe et aux Etats-Unis, avec en parallèle une utilisation 

croissante d’autres bisphénols, possédant des propriétés physico-chimiques 

semblables et qui pourraient avoir les mêmes propriétés toxiques. C’est le cas du 

BPS utilisé par exemple comme révélateur dans les papiers thermiques en 

remplacement du BPA. En dépit de l’augmentation rapide et exponentielle de son 

utilisation (le rapport de l’ECHA en 2018 a montré que le volume de BPS utilisé pour 

la fabrication de papiers thermiques a doublé entre 2016 et 2017), il existe peu 

d’information par rapport à ses effets possibles sur la santé. Nous avons donc choisi 

de comparer les effets de l’exposition environnementale au BPA sur le placenta 

avec les effets de la même exposition environnementale au BPS. 
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Résultats 
 

Section 2  

Effets de l’exposition prénatale à des doses environnementales de 
BPA et de BPS sur le transcriptome au sein des placentas femelles : 
implication de mécanismes épigénétiques et conséquences sur la 
placentation et la croissance fœtale 

 

 

Abstract 

Because of its possible adverse effects on human health and its ubiquitous nature, 

Bisphenol A (BPA) is gradually replaced by presumably safer alternative such as Bisphenol S 

(BPS). However, data regarding the effects of developmental exposure to BPS on pregnancy 

and fetal outcomes is very scarce. The aim of this study was to evaluate the effects of 

developmental exposure to a very low dose of BPS on pregnancy and fetal outcomes and to 

study whether transcriptional and epigenetic modifications at the level of the placenta 

could mediate those effects. We showed that perinatal exposure to BPS, even at a very low 

dose can significantly affect pregnancy and fetal outcomes and affect the placental 

transcriptome and epigenome. Exposure one week before mating to a very low dose of BPS 

(25 ng/kg/day) reduced mating success rate, while comparable dose of BPA did not affect 

this parameter. Exposure to this very low dose of BPS one week before mating and during 

gestation decreased placental expression of Fut 2, Psg 22 and Wnt7b which are involved in 

early placental development. Placental DNA methylation and mRNA expression of steroid 

receptor coactivator 2 (SRC2), a key mediator of steroid response, were significantly 

reduced by exposure to the low dose of BPS. Exposure to this very low dose of BPS also led 

to lower weight of male and female offspring at GD18. This growth restriction persisted until 

adulthood in females but not males exposed one week before mating, during gestation and 

during lactation to BPS. These results suggest that early exposure to a very low dose of BPS 

impacts pregnancy outcomes through placental dysregulation. 

Keywords  

Bisphenol S, placenta, transcription, DNA methylation, Steroid receptor coactivator 2 

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/bisphenol
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Introduction 

Endocrine disrupting chemicals (EDC) widely impact individuals and populations 

given their ubiquity in our environment (Gore et al. 2015). Developmental exposure 

to EDCs is associated with an increased risk of adult reproductive failure, cancer, 

obesity, metabolic syndrome, and neurodevelopmental disorders (Demeneix and 

Slama 2019). This led the World Health Organization, the United Nations and the 

International Council on Chemical Management to list them as an emerging public-

health concern (WHO/UNEP 2013; Escriva et al. 2019). Among EDCs, Bisphenol A 

(BPA) is used for manufacturing polycarbonate plastics and epoxy resins, and is thus 

present in food cans and plastic containers (Rochester 2013). It is extremely 

ubiquitous as reflected by the presence of detectable amounts of urinary BPA in 

more than 90% of the US (Calafat et al. 2005; 2008) and European populations 

(Covaci et al. 2015). BPA is detected in pregnant women (Vandenberg et al. 2010) 

as well as human placenta and amniotic fluid (Engel et al. 2006; Schönfelder et al. 

2002; Edlow et al. 2012; Ikezuki et al. 2002; Yamada et al. 2002), indicating fetal 

exposure. In the last decades, epidemiological studies as well as experimental 

models have reported a link between BPA exposure and female fertility (Pivonello 

et al. 2020). BPA exposure can impact several aspects of female reproductive 

functions, including uterine receptivity and embryo implantation (Li et al. 2016; Pan 

et al. 2015; Yuan et al. 2018). The possible adverse effects of BPA on human health 

and its ubiquitous nature have prompted the industry to remove BPA from 

consumer products and search for alternative chemicals, such as Bisphenol S (BPS). 

BPS has a chemical structure similar to BPA. Its physical properties make it 

attractive to progressively replace BPA in a variety of consumer products such as 

thermal paper and food containers (Wu et al. 2018). Therefore, environmental 

levels of BPS are continuously increasing as reflected by its presence in urinary 

samples of  81% of samples collected in the United States and seven Asian countries 

(Liao et al. 2012). In Europe, the Esteban cross-sectional study revealed that BPS 
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was detected in almost all urine samples of the French population (Balico et al. 

2019). BPS has also been detected in human cord serum (Kolatorova et al. 2018; Li 

et al. 2020) suggesting placental transfer. However, the safety and lower toxicity of 

BSP compared to BPA remains to be proven (Chen et al. 2016; Wu et al. 2018). 

Recent studies indicate that developmental exposure to BPS could have similar or 

other adverse effects than BPA. Early exposure to BPS could affect both the control 

of energy metabolism (Meng et al. 2018; Meng et al. 2019), and reproduction 

(Kaimal et al. 2021).  However, data regarding its effects on fetal development is 

still scarce.  

The placenta, located at the interface between the mother and the fetus, plays 

a critical role in fetal homeostasis. Changes in its physiology trigger an adaptive 

response from the fetus and affect the programming of its future health. Its 

vulnerability to EDCs is at least partially explained by its high content in steroid 

hormone receptors (Gingrich et al. 2020). Exposure to BPA leads to changes both in 

placental morphology and function (Strakovsky and Schantz 2018; Vrooman et al. 

2016). Recent data indicates that BPS (200 µg/kg/d) also affects placental 

transcriptome and histology (Mao et al. 2020). In sheep, gestational exposure to 

BPS was associated with impaired placental endocrine function while BPA exposure 

did not show any effect (Gingrich et al. 2018) suggesting the necessity to explore 

potential differential effects of both bisphenols. 

Epigenetic mechanisms have been recently proposed as one of the missing links 

between early life insults and long term health outcomes. Placental epigenetic 

modifications mediate changes in placental gene expression and can be used as 

biomarkers of developmental exposure to environmental factors.  Several studies 

have identified an association between maternal environmental factors (maternal 

nutrition, gestational diabetes), specific placental DNA methylation and 

subsequent neonatal and early childhood growth and development (Taniguchi et 

al. 2018; Tian et al. 2020). Most rodent studies have focused on the effects of BPA 
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on DNA methylation of specific genes involved in the development of fetal and 

maternal organs, including the brain and uterus (Bromer et al. 2010; Kundakovic et 

al. 2013) while the effects of environmental exposure to BPA or BPS on placental 

epigenetic mechanisms remain unknown. In this study, we characterized the effects 

of gestational and lactational exposure to an environementally relevant dose of BPS 

(25 ng/kg/day) on growth and puberty in rats. Our goal was to identify 

transcriptional changes in the placenta after exposure to environmentally relevant 

doses of BPA or BPS (25 ng/kg/day) (Geens et al. 2012) This low dose of 25 

ng/kg/day is consistent with current human exposure to BPA (0.01 to 0.1 

µg/kg/day) (Geens et al. 2012). Such exposure was compared to the current 

tolerable daily intake dose of BPA as currently recommended by the European Food 

safety Authority (EFSA) (4 µg/kg/day). We studied placental transcriptome 

modifications using RNA sequencing. We further aimed at understanding the 

mechanisms underlying the effects of BPA and BPS on placental transcriptome by 

studying the placental expression of estrogen receptors and their main 

coactivators. DNA methylation pattern of specific placental biomarker was studied 

with bisulfite sequencing in parallel with mRNA expression of enzymes involved in 

regulation of DNA methylation using real-time PCR. 

Materiel and methods 

Animal care and exposure 

All experiments were carried out with the approval of the Belgian Ministry of 

Agriculture and the Ethical Committee at the University of Liège. 

Female Wistar rats were purchased from the University of Liège. They were 

housed in standardized conditions (22.8°C, lights on from 6.30 am to 6.30 pm). The 

animals were raised in BPA-free cages (Polypropylene cages, Ref 1291H006, 

Tecnilab, Netherlands) and fed EDC- and phytoestrogen-free chow (V135 R/Z low 
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phytoestrogen pellets, SSNIFF Diet, Netherlands). Water was supplied in glass 

bottles.  

Female rats were exposed orally either to corn oil (n=25) or BPA 25 ng/kg/day 

(n=15), BPA 4 µg/kg/day (n=15) (Ref: 23, 9658; Sigma–Aldrich, Saint Louis, USA) or 

to BPS 25 ng/kg/day (n=25) or BPS 4 µg/kg/day (n=15). Daily exposure was done by 

injecting 50 µl of BPA or BPS or corn oil in a waffle given to each female. Cages were 

systematically verified after 10 minutes to check for complete ingestion. Females 

were randomly assigned to treatment. Females were weighed weekly, and volume 

of corn oil, BPA, or BPS injected into the wafer was adjusted accordingly. Females 

were exposed during 1 week before being paired with one male during 48h. That 

day was considered as gestational day 1 (GD1). Dams continued to be exposed daily 

to corn oil, BPA or BPS until gestational day 18 (GD18). Mating success rate was 

defined as the percentage of females giving birth after being paired with the male.  

Caesarian section was done on GD18. The position of each gestational sac was 

recorded. Fetal tissue was collected for PCR determination of sex. Whole placenta 

(maternal and fetal) was frozen in liquid nitrogen before DNA and RNA extraction. 

In order to study the effects of BPS on early development, one group of dams 

continued to be orally exposed to BPS 25 ng/kg/day (n=4) or corn oil (n=4) until 

postnatal day 21 (PND21). Litters were homogenized for size and sex ratio on the 

first postnatal day of life to have 10 to 12 pups per litter and a 1:1 male/female 

ratio. Cross-fostering of a maximum of two pups per litter was used when 

homogenization was required. Day of birth was considered as PND 0. Pups were 

weaned on PND 21. Female and male pups were followed for weight gain. From 

PND 25, female rats were followed for vaginal opening and estrus cyclicity as 

described previously (Franssen et al. 2014; Toro et al. 2018). Briefly, females were 

examined daily by two experimenters for imperforation of the vaginal membrane 

to determine age at vaginal opening. Thereafter, estrus cyclicity was evaluated 

using vaginal smears taken every morning until PND 90. Regular cycles were defined 
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as a sequence of diestrus 1, diestrus 2, proestrus, and estrus in 4 consecutive days 

(Goldman et al. 2007). The percentage of females having a regular cycle were 

calculated for 21 days. Male rats were observed daily to determine the age for 

balano-preputial separation. 

Sex determination 

To determine the sex of each conceptus, DNA was isolated from fetal tissue 

using the DNeasy Blood & Tissue Kit (Catalogue #69504; Qiagen, Gaithersburg, MD). 

Y-chromosome specific gene (forward primer: 5’GGAGAGAGGCGCAAGTTGGCT3’; 

reverse primer: 5’GCTATGGTGCAGGGTCGCTCA3’) expression was studied using 

Polymerase Chain Reaction (PCR) amplification. Once the sex of the foetus was 

established, female and male placenta systematically surrounded by two female 

and two male placentas respectively were selected from each litter for further 

analyses in order to limit variability in local uterine environment.  

RNA sequencing 

RNAseq analysis was carried out on total RNA extracted from a pool of placental 

tissues of female rats after prenatal exposure to vehicle, BPA (25 ng/kw/day and 4 

μg/kg/day) or BPS (25 ng/kg/day and 4 µg/kg/day) (n=3/group). Specifically, 

placenta tissue from 2-3 embryos collected from different dams was extracted for 

total RNA. Thereafter, extracted placentas were pooled to obtain three samples per 

group.  

Library preparation and sequencing were performed at the GIGA Genomics 

facility (University of Liège, Belgium). RNA integrity was verified on the Agilent 

Bioanalyser with RNA 6000 Nano chips, RIN scores were > 7.5 for all samples. 

Illumina Truseq stranded mRNA Sample Preparation kit was used to prepare 

libraries from 1 microgram of total RNA. Libraries were quantified by qPCR with the 

KAPA Library Quantification Kits for Illumina® platforms. Sequencing was 

performed on Illumina® NovaSeq™6000 Sequencing System. The average read-
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depth of the data is ~25-30M reads. The data were processed through the nf-core 

"rnaseq" pipeline version 1.4.2 (https://nf-co.re/rnaseq/1.4.2). Quality control of 

the samples was assessed with FastQC software v0.11.8 

(https://www.bioinformatics.babraham.ac.uk/projects/fastqc/). Reads were 

aligned on the Rattus Norvegicus genome, using Rnor_6.0 genome build and 

annotations from the Ensembl release v102 (ensembl.org) using STAR software 

v2.6.1d (https://github.com/alexdobin/STAR). 

Following alignment, expression count data was normalized and fitted based on 

the binomial distribution and differential gene expression (DGE) analysis was 

performed using the R package DESeq2 (v1.32.0) (Love et al. 2014). A Principal 

Component Analysis (PCA) was carried out using the first 500 more variable 

features using the DESeq2 function “VarianceStabilizingTransformation”. Using a p-

value threshold of 0.05, differentially expressed genes for each comparison (i.e. 

BPA 25ng vs Ctl) were used as input for a Gene Ontology (GO) analysis using DAVID.  

RNA extraction, reverse transcription and real-time PCR 

Real-time Quantitative PCR (qPCR) analysis was used to assess mRNA levels of 

specific genes in placenta (n=6/groupe): Esr1, Esr2, Src1, Src2, Src3, Dnmt1, 

Dnmt3a, Dnmt3b, Tet1, Tet2 (see primer sequence at Table S1). Total RNA was 

extracted from female placenta using the RNeasy Mini kit (Qiagen, Netherlands) 

following manufacturer’s instructions. Five hundred nanograms of bulk mRNA for 

each sample were reverse transcribed using the Transcriptor first strand cDNA 

synthesis kit (Roche). For real-time quantitative PCR reactions, each sample cDNA 

was diluted 10-fold, and 4μL were added to a mix of 5μL FastStart Universal SYBR® 

Green Master (Roche), 0.4μL of nuclease-free water and 0.3μL of forward and 

reverse primer. Primers were synthesized by Integrated DNA Technologies, Inc. 

qPCR was performed using a Quant Studio 12K Flex (Applied Biosystems) under the 

following conditions: initialization: 2 min at at 50°C, 10 min at at 95°C, followed by 

https://github.com/alexdobin/STAR
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40 cycles of denaturation: 15 sec at 95°C and elongation and data collection: 60 s 

at 60°C. Cycle threshold (Ct) values were obtained from each individual 

amplification curve, and the average Ct was calculated for each target gene in each 

sample. Quantification of relative gene expression was performed using 

the ΔΔCt method implemented with the Pfaffl equation, which takes into account 

reaction efficiency depending on primers (Pfaffl 2001). All assays had efficiencies 

between 1.9 and 2.1. β-actin was used as housekeeping gene. 

DNA methylation and bisulfite sequencing 

DNA from frozen male and female placenta was isolated using a Puregene DNA 

purification kit (QIAGEN, Hilden, Germany) according to the supplier’s 

recommendation. DNA concentration was determined with a spectrophotometer 

(NanoDrop Technologies Inc, Wilmington, Delaware), and quality was assessed 

using an agarose gel. 

Bisulfite modification-based genomic sequencing was used to establish a 

detailed mapping of the DNA methylation pattern of specific genes. Genomic bulk 

DNA from control and BPA/BPS placenta was bisulfite converted (BC), using the EZ 

DNA Methylation-Gold kit (Zymo Research) according to the manufacturer’s 

instructions. BC DNA was used as input material for PCR amplification followed by 

library preparation and deep sequencing.  

Primers were designed to amplify a region of the CPG island of the rat SRC2 

(primer sequence at Table S1). Amplification was carried out on a C1000 Thermal 

Cycler (Bio-Rad) with 20 ng of BC DNA per reaction. The amplification conditions 

were: 40 cycles of 94°C for 30 sec, 55°C for 30 sec, and 72°C for 1 min. Sequencing 

libraries were prepared using the NETFLEX® DNA Sequencing Kit (BIOO Scientific) 

according to manufacturer’s instructions. The libraries were evaluated using an 

Agilent 2100 Bioanalyzer (Agilent Technologies) and were normalized to 2 nM with 

10 mM Tris-HCl. Libraries were then pooled and sequenced on a MiSeq (Illumina, 
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Inc.) by the GIGA Genomic platform to generate 250 base, paired-end reads. The 

reads were trimmed using Trim Galore 

(http://www.Bioinformatics.Babraham.Ac.Uk/Projects/Trim_galore/) and aligned 

to the rat reference genome (Ensemble Rat Rnor_6) using Bismark (Krueger and 

Andrews 2011). Alignment data was converted to CpG methylation rate using the 

Bismark methylation extractor. Only reads with a >98% cytosine conversion and 

>98% alignment were used; no sample was excluded from the analysis. The CpG 

methylation rates were calculated as the ratio of methylated reads over the total 

number of reads. Methylation rates for CpGs with fewer than 10 reads were 

excluded from further analysis; samples had an average of 1,750 × read coverage. 

Statistics 

All statistical analyzes were performed using Prism (version 7.0, GraphPad). Data 

was subjected to a normality. Equal variance and parametric tests were used when 

conditions were fulfilled. Parametric test were one-way or two-way analysis of 

variance (ANOVA) followed by Student–Newman–Keuls or Sidak’s for multiple 

comparisons; or Student’s t-test to compare two groups. When comparing 

percentages, groups were subjected to an arcsine transformation before statistical 

analysis to convert the values from a binomial to a normal distribution. Data that 

did not reach normality were analyzed using a Mann-Whitney test. When making 

multiple comparisons, α was adjusted using the Bonferroni correction. The 

investigator was blinded for all physiological and molecular determination. 
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Results 

Developmental exposure to environmentally relevant dose of BPS impairs mating success 
rate and fetal growth 

Dams were orally exposed to environmentally relevant doses of BPA or BPS (25 

ng/kg/day) one week prior mating and during gestation (Fig.1). For comparison 

purpose, 2 groups were also exposed to doses of BPA or BPS corresponding to the 

tolerable daily intake of BPA (4 µg/kg/day) as defined by EFSA. 

 

Figure 1: Experimental timeline 

Adult female rats were orally exposed one week before mating and during gestation until 
GD18 to corn oil (n=25); BPS 25 ng/kg/day (n=25), BPS 4 µg/kg/day (n=15), BPA 25 

ng/kg/day (n=15) or BPA 4 µg/kg/day (n=15). Mating was carried out for period of 48h. 
Caesarian section was done on GD18. Offspring of female rats exposed to CTRL and BPS 25 

ng/kg/day continued to be exposed to corn oil (n= 20) or to BPS 25 ng/kg/day (n= 23) 
during lactation until weaning on PND21.  

 

Exposure to BPS 25 ng/kg/day and BPA 4 µg/kg/day led to a reduced mating 

success rate (respectively 52 and 53 %) compared to female rats exposed to corn 

oil (76%) (Fig. 2A). In contrast, mating success rate was not affected by exposure to 

BPS 4 µg/kg/day (73.33%) or BPA 25 ng/kg/day (80%).  

Weight gain during pregnancy was comparable in all exposed and control groups 

(Fig. 2B). Neither BPA nor BPS affected litter size (Fig. 2C) or male-to-female ratio 

(Fig. 2D). However, female fetal growth was affected by gestational exposure to the 
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lowest doses of BPA and BPS as fetal weight (GD18) was significantly lower in 

animals developmentally exposed to BPS 25 ng or BPA 25 ng compared to controls 

(Fig. 3A). Placental weight was not affected in those 2 groups (Fig. 3B). Average fetal 

weight was higher in females developmentally exposed to BPA 4 µg/kg/day (Fig. 

3A) and this weight gain was associated with higher placental weight (Fig. 3B).  

Similarly, male fetal weight (GD18) was significantly lower in animals exposed to 

BPS 25 ng and BPA 25 ng compared to controls and average male fetal weight was 

significantly higher in males exposed to BPA 4 µg/kg/day (Fig. S1A). Male placental 

weight was higher in males developmentally exposed to BPA 4 µg/kg/day (Fig. S1B). 
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Figure 2. Pregnancy outcomes following exposure to vehicle, Bisphenol A or Bisphenol S  

(A) Mating success rate (%) in female rat exposed to corn oil (control) (n=25); BPS 25 
ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA (25 ng/kg/day; n= 15) or BPA (4 

µg/kg/day; n=15). Chi-Square test. 

(B) Average gestational weight until GD18 in dams exposed to corn oil (control) 
(n=25); BPS 25 ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA (25 ng/kg/day; n= 

15); BPA (4 µg/kg/day; n=15). Data are presented as mean ± SEM.  

One way ANOVA.  Error bars represent standard deviation. 

(C) Average litter size at GD18 following exposure to corn oil (control) (n=25); BPS 25 
ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA 25 ng/kg/day (n= 15) or BPA 4 

µg/kg/day (n=15). Data are presented as mean ± SEM.  

One way ANOVA.  Error bars represent standard deviation. 

(D) Offspring sex ratio (%) following exposure to corn oil (control) (n=25); BPS 25 
ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA 25 ng/kg/day (n= 15) or BPA 4 

µg/kg/day (n=15).  

Developmental exposure to environmentally relevant dose of BPS impairs female postnatal 
growth 

Two subgroup of lactating dams were exposed to corn oil or BPS 25 ng/kg/day 

until weaning in order to study the effects of the lowest dose of BPS on postnatal 

development. 
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Postnatal female growth was affected by exposure to BPS 25 ng/kg/day as 

weight tended to be lower in BPS-exposed females compared to controls 

throughout development. This trend became significant on postnatal day 90 (Fig. 

3C). Food intake did not significantly differ between control and BPS-exposed 

females (data not shown). 

Average age at vaginal opening tended to be delayed in BPS 25 exposed females 

but this trend was not significant (Fig. 3D). Time-curve analysis similarly showed a 

non-significant trend to delayed vaginal opening in females exposed to BPS 25 ng 

(Fig. 3E). Estrus cyclicity was not affected by exposure to BPS 25ng (Fig. 3F). 

Average weight of BPS-exposed males tended to be lower than controls 

throughout early development but this trend did not persist into adulthood (Fig. 

S1C). Food intake did not significantly differ between control and BPS-exposed 

males (data not shown). In males, age at balano-preputial separation was not 

affected by exposure to BPS 25 (Fig. S1D). 
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Figure 3: Female growth and pubertal outcomes following gestational and lactational 
exposure to BPS 25 ng/kg/day 

 (A) Average female offspring weight at GD18 following exposure to corn oil (control) 
(n=25); BPS 25 ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA 25 ng/kg/day (n=15) or BPA 

4 µg/kg/day (n=15). Data are presented as mean ± SEM 

      * p-value : 0,0117  *** p value : 0,0003    **** p-value < 0,0001   one way ANOVA.  Error bars represent 
standard deviation.  

(B)  Comparison of female placenta weight at GD18 following exposure to corn oil 
(control) (n=25); BPS 25 ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA 25 ng/kg/day 

(n=15) or BPA 4 µg/kg/day (n=15). Data are presented as mean ± SEM 

      **** p-value < 0,0001    one way ANOVA.  Error bars represent standard deviation.  

(C) Average weight evolution until postnatal day 90 in females exposed to corn oil 
(control) (n= 6) or BPS (25 ng/kg/day) (n= 8) during gestation and lactation. Data are 

presented as mean ± SEM.  

       ** p-value: 0,003     Multiple unpaired t test 

(D) Age at vaginal opening in female rats exposed during gestation and lactation to corn oil 
(control) (n=12) or BPS (25 ng/kg/day) (n=15). Data are presented as mean ± SEM. 

            p-value: 0,08    t test 

(E) Cumulative percentage of female rats reaching vaginal opening in relation to age in 
females exposed to corn oil (control) (n= 12) or BPS (25 ng/kg/day) (n=15) during gestation 

and lactation .    

          p-value 0,17    Cox regression 

(F) Percent of female rats presenting regular cycles during a period of 3 weeks in females 
exposed to corn oil (control) (n= 6) or BPS (25 ng/kg/day) (n=8) during gestation and 

lactation 
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Effects of developmental exposure to environmentally relevant dose of BPS on placental 
transcriptome  

In order to identify BPA and/or BPS transcriptional targets which could mediate 

their effects on pregnancy and fetal outcomes, RNA was extracted from placenta 

exposed to corn oil or BPA or BPS (25 ng/kg/day or 4 µg/kg/day) collected on GD18 

and analyzed using RNA sequencing.  

A first exploratory Principal Component Analysis (PCA) of RNA sequencing data 

showed weak segregation based on gene-level expression between placentas 

exposed to corn oil, BPS or BPA (Fig. 4A) with a variance of 29% for the first 

component and 14% for the second component.  Based on a log fold change 

threshold > +/- 0.5 and an adjusted p value <0.05, exposure to BPS 25ng 

significantly affected the placental expression of a limited number of genes (Fig. 

4B).  Three of the 4 genes that were significantly down-regulated after exposure to 

BPS 25 ng are known to play a role in implantation and early placentation (Wnt7b, 

AABR07002659.1 and Fut2) (Fig. 4C). Exposure to the higher dose of BPS (4 

µg/kg/day) or to BPA (25 ng/kg/day or 4 µg/kg/day) affected a limited number of 

placental genes (Fig.4B). Among them, several genes were involved in transcription 

regulation (Sap30l, Rmnd5b, Zmiz2) (Fig. 4C).  

A closer investigation shows that very few placental genes are commonly 

affected by both doses of BPA and BPS. There was no gene commonly affected by 

the same low dose of BPA and BPS (Fig. 4B). Exposure to the higher dose of BPA 

and BPS (4 µg/kg/day) affected the expression of only 2 genes in common (LOC 

103689945 and Fut2) (Fig. 4C), suggesting different transcriptional alterations 

caused by BPA and BPS in the placenta.  

Because exposure to BPS 25 impaired pregnancy success and led to prenatal and 

postnatal growth restriction in female offspring, we performed a functional 

enrichment analysis of differentially affected genes after exposure to this very low 

dose of BPS based on a less restrictive p value < 0.05. This analysis revealed 
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enrichment of GO terms related to fetal development (hindlimb morphogenesis, 

forelimb morphogenesis, myoblast differentiation, skeletal system morphogenesis, 

mammary gland development, heart morphogenesis, cartilage development, 

palate development, lung development) (Fig. S2). Among the enriched GO terms, 

11 were involved in placental-brain axis (cell proliferation in forebrain, regulation 

of axonogenesis, dendritic spine development, neuron cellular homeostasis, 

neurotransmetteur secretion, adult walking behavior, learning, regulation of 

synaptic vesicles exocytosis, positive regulation of neuronal apoptotic process, 

cerebral cortex development, neuron apoptotic process) (Fig. S2). Genes involved in 

placenta development, fertilization and female pregnancy were also found to be 

enriched (Fig. S2). 
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Figure 4. Placental transcriptome modifications following developmental exposure to BPA 
and BPS. 

(A) Principal activity component (PCA) plot showing the dispersion of the transcriptome of 
placentas on GD18 after perinatal exposure to corn oil (control); BPS 25 ng/kg/day; BPS 4 
µg/kg/day ; BPA 25 ng/kg/day  or BPA 4 µg/kg/day (n=3/group). Each dot represents one 

individual sample.  

(B) Venn diagrams representing the number of differentially expressed transcripts based 
on an adjusted p-value < 0.05 for 2 doses of BPA (25 ng/kg/day or 4 µg/kg/day) or BPS (25 

ng/kg/day or 4 µg/kg/day) compared to controls (n=3/group). BPA25: BPA 25ng/kg/d, 
BPA4: BPA 4µg/kg/d, BPS 25: BPS 25 ng/kg/d, BPS4: BPS 4 µg/kg/d.  

(C) Heatmap representing the Log2 fold change of the most affected up- or down-
regulated genes in the placenta. Red or blue colors indicate a significant change in 

expression (adjusted p-value < 0.05). Grey indicates non-significant changes. 
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Developmental exposure to environmentally relevant dose of BPS affects placental 
expression of Steroid Receptor Coactivator 2 (SRC2) 

Because BPA and BPS interact with estrogen receptors and affects their 

expression (Hewitt and Korach 2011; Kuiper et al. 1998), we assessed estrogen 

receptors (ERs) and steroid receptor coactivators (SRCs) mRNA expression in the 

placenta.  Neither BPA nor BPS affected Esr1 mRNA expression in the placenta (Fig. 

5A). We did not detect Esr2 mRNA in female rat placenta at this gestational age, 

suggesting a very weak expression of this receptor as reported by other authors (Al-

Bader 2006). Src1 mRNA expression was not affected by BPA or BPS exposure (Fig. 

5B). Src2 mRNA expression was very significantly decreased by both doses of BPA 

or BPS (Fig. 5C) while Src3 mRNA expression was significantly higher after exposure 

to BPS 25ng (Fig. 5D).  

 

Figure 5: Female placental mRNA expression of estrogen receptors (ERs) and steroid 
receptor coactivators (SRCs) following developmental exposure to BPA and BPS 

mRNA expression of Estrogen receptor 1 (Esr1) (A), Steroid receptor coactivator 1 (Src1) 
(B), Steroid receptor coactivator 2 (Src2) (C) and Steroid receptor coactivator 3 (Src3) (D) in 
female placenta exposed to corn oil (control); BPS 25 ng/kg/day; BPS 4 µg/kg/day; BPA 25 

ng/kg/day and BPA 4 µg/kg/day as determined by real time PCR (n=6/group). Samples 
originates from six different litters per group. RNA expression data were normalized by 

dividing each individual value by the control group average value.  
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Developmental exposure to environmentally relevant dose of BPS affects SRC2 methylation 
and the transcriptional activity of enzymes regulating DNA methylation 

In order to determine if changes of placental SRC2 mRNA expression could be 

related to DNA methylation modifications, we studied the DNA methylation pattern 

of the SRC2 CpG islands in female placenta exposed to BPA and BPS using bisulfite 

sequencing. The percentage of methylation was significantly lower at 6 out of 24 

CpG sites of the SRC2 promoter after exposure to BPS 25 ng compared to controls 

but was not significantly affected by the higher dose of BPS (Fig. 6). BPA 4 µg 

significantly decreased the percentage of methylation at 1 CpG site of the SRC2 CpG 

islands (Fig. 6).  

 

Figure 6: DNA methylation of SRC2 promoter in female placenta following developmental 
exposure to BPA and BPS 

DNA Methylation at 24 CpG sites of SRC2 promoter in female placenta exposed to BPS 25 
ng/kg/d, BPS 4 µg/kg/day, BPA 25 ng/kg/day and BPA 4 µg/kg/day as determined by 

bisulfite sequencing n: 6 replicates tested per group       

a: p-value < 0,05 CTRL vs BPS 25; b: p-value < 0,05 CTRL vs BPA 4 
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In order to approach potential mechanisms involved in the effect of BSP 

exposure on SRC2 DNA methylation, we studied the placental mRNA expression of 

enzymes involved in regulation of DNA methylation.  

Exposure to both doses of BPS and the highest dose of BPA significantly down 

regulated Tet2 mRNA expression in the placenta (Fig. 7). Neither BPA nor BPS 

affected Dnmt1, Dnmt3a, Dnmt3b or Tet1 expression (Fig. 7). 

 

Figure 7: mRNA expression of enzymes regulating DNA methylation in female placenta 
following developmental exposure to BPA and BPS. 

 

Expression of Dnmt1, Dnmt3a, Dnmt3b, Tet1 and Tet2 mRNA in female placenta exposed 
to corn oil, BPA 25 ng/kg/d, BPA 4 µg/kg/day, BPS 25 ng/kg/day and BPS 4 µg/kg/day as 

determined by QPCR (n=6/group). Samples originates from six different litters per group. 
RNA expression data were normalized by dividing each individual value by the control 

group average value.     

* p-value < 0,05        ** p-value <0,01      

Dnmt1 DNA methyltransferase 1   Dnmt3a DNA methyltransferase 3a   Dnmt3b  DNA methyltransferase 3b   

Tet 1 ten-eleven-translocation 1   Tet 2 ten-eleven-translocation 2 



Résultats de la section 2 

115 

 

Discussion 

Numerous studies have raised concerns regarding the adverse health effects of 

developmental exposure to BPA (Golub et al. 2010; Rochester 2013). Therefore, 

regulations regarding BPA in consumer products have been tightened in order to 

limit prenatal and early postnatal exposure. Such regulation led the industry to 

develop BPA substitutes such as Bisphenol S (BPS; 4, 4'-sulfonyldiphenol). However, 

despite its chemical similarities with BPA, data evaluating BPS effects in vivo is still 

scarce.  

In the present study, we provide evidence that prenatal exposure to 

environmentally relevant doses of BPS impairs mating success rate and 

fetal/postnatal female growth in rats. Such impairment was not observed after 

exposure to the same dose of BPA, indicating differential effects and mechanisms 

of action.  This decrease in mating success rate and fetal growth might be 

associated with alterations of placental function as indicated by limited but 

significant changes in the transcription and DNA methylation pattern of specific 

placental genes involved in placentation.  

To our knowledge, very few studies have investigated the effects of early 

exposure to BPS on pregnancy outcomes and fetal development. Our results 

indicate that exposure to a very low dose of BPS before mating and throughout 

gestation affects pregnancy success rate. Previous studies have shown that a later 

exposure (from GD6 to the end of gestation) to 1 or 5 µg/kg/day of BPS did not 

affect the number of abortions or stillborn pups (Kaimal et al. 2021) in rats which, 

taken together with our data, suggests that early implantation could be sensitive to 

low doses of BPS. Exposure to higher doses (200 µg/kg/day) before mating and 

during gestation did not impair pregnancy success (Mao et al. 2020).  

Implantation is a crucial step in the establishment of a successful pregnancy and 

is regulated by key factors such as nitric oxide, cytokines, prostaglandins but also 
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sex steroids (Wang and Dey 2006). In parallel to the lower mating success caused 

by exposure to BPS 25 ng, RNA sequencing analysis highlighted the decrease in 

expression of genes involved in embryo implantation and placenta development. 

Fut2,  which is known to be regulated by estradiol (Domino and Hurd 2004) is 

involved in the synthesis of embryoadhesive fucosylated glycoconjugates, 

contributing to blastocyst attachment to the uterine wall (Domino et al. 2001). 

AABR07002659.1, also known as pregnancy-specific glycoprotein 22-like, encodes 

a protein belonging to the pregnancy-specific glycoprotein family, supports 

vascular adaptations and angiogenesis involved in successful implantation and 

placental development (Blois et al. 2012). Wnt7b expression is significantly 

decreased after exposure to BPS 25 ng. Wnt7b belongs to the family of secreted 

wingless ligands. In mice, homozygous Wnt7b mutation leads to death at mid 

gestation as a result of placental abnormalities (Parr et al. 2001) demonstrating the 

crucial role of the Wnt signaling pathway in early placental development in 

mammals (Knöfler et al. 2019; Zhu et al. 2017). Previous studies have already shown 

that Wnt signaling pathway appears to be a target of BPA and BPS exposure (Mao 

et al. 2020; Tait et al. 2015; Ye et al. 2019). In our study, Wnt 7b expression was 

decreased in placentas exposed to the low dose of BPS but not in placentas exposed 

to the higher dose of BPS or both doses of BPA, illustrating the potential role of Wnt 

7b in mediating BPS 25 effects on pregnancy success rate. Additionally, GO analysis 

highlighted the impact of BPS on the placenta-brain-axis. This is consistent with 

previous study showing that exposure to BPA and BPS affects this axis through 

modification of serotonin concentration in the placenta (Mao et al. 2020). 

Our study showed that exposure to environmentally relevant doses of BPA and 

BPS significantly decreased placental expression of SRC2, also known as NCOA2. 

SRC2 belongs to the steroid receptor coactivator (SRC) family, and is a key mediator 

of placental and endometrial response to estrogens and progesterone (Dasgupta et 

al. 2014). It plays a key role in preparing the endometrium for implantation 
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(Kommagani et al. 2013) as illustrated by the implantation failure and partial loss 

of decidualization caused by uterine ablation of SRC2 (Jeong et al. 2007; Mukherjee 

et al. 2006a, 2006b). SRC2 mediates the effects of progesterone on genes coding 

for developmentally important signaling molecule such as Wnt signaling pathway 

(Jeong et al. 2007). Wnt7b expression was decreased by the lower dose of BPS in 

our study but was not identified as a progesterone target modulated by SRC2 in the 

placenta (Jeong et al. 2007). SRC2 mRNA and protein expression in the testis and 

the mammary gland is sensitive to developmental exposure to BPA (Betancourt et 

al. 2010; Salian-Mehta et al. 2014). However, no study had reported an effect of 

developmental exposure to BPS on SRC2 expression so far. Our model suggests that 

decreased expression of SRC2 could participate to the poor mating success rate 

caused by BPS through alterations of progesterone-dependent endometrial 

decidualization (Mukherjee et al. 2006; Kommagani et al. 2013). However, 

decreased placental expression of SRC2 was observed after exposure to all doses of 

BPS and BPA despite different phenotypical consequences. This suggests that SRC2 

dysregulation is very sensitive to endocrine disruption but is not sufficient to 

explain placental endocrine disruption. Even though the role of SRCs in placental 

functions is not fully understood, changes in SRC expression in the placenta of 

preeclampsia like-rat suggest that they might be good candidate biomarkers for 

environmental cues (Jeong et al. 2020). 

In our model, the transcriptional down-regulation of SRC2 expression was 

associated with epigenetic modifications of its promoter. Those epigenetic 

modifications were mainly present in placentas exposed to the lower dose of BPS. 

Those results indicate that placental DNA methylation of SRC2 is more sensitive to 

low doses of BPS. These finding are consistent with a previous study showing 

hepatic DNA methylation changes after developmental exposure to BPS 1.5 

µg/kg/day (Brulport et al. 2020). The decreased methylation of SRC2 promoter after 

exposure to BPS 25 ng was associated with a decreased expression of SRC2 mRNA 
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in the placenta suggesting potential other epigenetic mechanisms to explain the 

decrease in SRC2 expression (Miller and Grant 2013). 

Exposure to BPA and BPS decreased placental mRNA expression of Tet2, an 

enzyme involved in DNA demethylation. These results are consistent with the 

decreased in Tet2 expression documented in the brain of adult mice after in utero 

exposure to BPA (Malloy et al. 2019). Decreased expression of Tet2 is known to be 

associated with poor placental development (Li et al. 2018). Our results suggest 

that developmental exposure to BPA and BPS could impact the finely tuned 

placental methylome, through dysregulation of Tet2 expression. Our study suggests 

that developmental exposure to BPS 25 ng may mediate its placental effects by 

interfering with epigenetic mechanisms that remain to be specifically identified.  

Transcriptome analysis of the placenta offers a tool to investigate placental 

dysfunction and provide biomarkers in various pathologies (Cox et al. 2015). Several 

studies have shown that the placental transcriptome can be affected by exposure 

to BPA (Imanishi et al. 2003; Kang et al. 2011; Lee et al. 2016; Mao et al. 2020; 

Susiarjo et al. 2013; Tait et al. 2015; Tan et al. 2013; Ye et al. 2019). Prenatal 

exposure (starting 2 weeks before mating) to high doses of BPA (10 mg/kg/day or 

10 µg/kg/day) significantly disrupts the expression of imprinted genes and reduced 

global methylation levels in the mouse placenta (Susiarjo et al. 2013). Conversely, 

only mild perturbation of expression of imprinted genes have been reported when 

exposure to BPA (200 mg/kg/day) occurs later during pregnancy (Kang et al. 2011), 

highlighting that exposure before early placental and fetal development is crucial 

when investigating placental transcriptome and epigenome. Very few data are 

available regarding the effects of BPS exposure on placental transcriptome and 

epigenome. Exposure to BPS interferes with the epidermal growth factor receptor 

(EGFR) signaling pathway in human placental cytotrophoblast cells and extravillous 

trophoblasts through EGFR antagonism (Ticiani et al. 2022). EGFR signaling plays a 

crucial role in placental development and survival (Dackor et al. 2007; Filla and Kaul 
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1997). Gestational exposure to BPS has also been reported to reduce expression of 

specific genes involved in trophoblast cell fusion (JSRV and HYAL2) in the sheep 

placenta (Gingrich et al. 2018). In mice, Rosenfeld et al have shown that prenatal 

exposure to BPS and BPA 200 µg/kg/day from two weeks before gestation until 

ED12.5 similarly affected the placental expression of 13 genes (Mao et al. 2020). 

Those genes were different from those we have identified, highlighting the 

different mechanisms by which BPA and BPS exposure can affect placental function 

depending on doses and animal model. Similarly to this study, we have identified a 

relatively low number of placental genes significantly affected by BPA and BPS 

exposure. However, those genes play a crucial role in placentation and could 

explain the decrease in pregnancy success and fetal growth. We performed RNA 

seq analysis on whole placentas which contain several cell types. Further 

investigation should focus on characterizing EDCs effects on individual placental cell 

populations.  

Our results show that average fetal male and female weight was significantly 

decreased by developmental exposure to the lower dose of BPS or BPA (25 

ng/kg/day). To our knowledge, our study is the first to identify an association 

between prenatal exposure to BPS and reduced female weight at birth and during 

adulthood. This result differs from previous works showing no effect of 

developmental exposure to BPS on average fetal weight at birth (Catanese and 

Vandenberg 2017; Kaimal et al. 2021). In our model, exposure to BPS started one 

week before gestation while other studies started exposure later during gestation 

(GD6 or GD9). This suggests that BPS exposure could impact fetal growth trajectory 

when it occurs at very early stage of embryonic development. Other studies used 

higher dosing (1 or 5 µg/kg/day; 200 µg/kg/day) which suggests more detrimental 

effects with very low and environmentally relevant doses of BPS. Lastly, although 

very few studies have taken sex difference into account (Imanishi et al. 2003), we 

analyzed male and female placentas and pups separately because sex influences 
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the placental response to environmental chemicals (Rosenfeld 2015). Based on our 

results, it seems that exposure to BPS leads to sex specific effects on growth 

trajectory. This response can become apparent later in life as suggested by the 

different growth trajectory of female and male offspring perinatally exposed to 

BPS.  

In human, conflicting data exist regarding the potential adverse effects of BPA 

exposure on fetal growth outcomes. Some authors reported an association 

between high maternal BPA urinary concentrations (evaluated on 3 samples) and 

low birth weight (Snijder et al. 2013), wich may differ with sex : Veiga-Lopez et al 

reported higher risk of low birthweight in newborn girls (Veiga-Lopez et al. 2015) 

while Chou et al reported higher risk of low birthweight in newborn boys with 

higher exposure to BPA (Chou et al. 2011) . In contrast, other findings did not 

support any association between BPA exposure and fetal growth (Casas et al. 2016; 

Smarr et al. 2015). A recent study showed an association between preconceptional 

maternal BPA levels and birth weight, suggesting a very early reprogramming of 

fetal growth trajectory (Mustieles et al. 2018). Few studies have been published 

and lead to various results regarding BPS impact on fetal growth in humans.  

Goodrich et al (2019) reported an increased risk of low birth weight in newborn 

prenatally exposed to higher levels of BPS (Goodrich et al. 2019) while Wan et al 

did not report any effect of BPS on birth weight (Wan et al. 2018).  

In conclusion, the present study showed that developmental exposure to a very 

low dose of BPS impairs mating success rate and fetal growth and decreases the 

placental expression of key genes involved in embryo implantation and placental 

development. Our data illustrates the impact of an early environmental insult on 

the fetoplacental unit and indicates that transcriptional and epigenetic changes 

may be one of the mechanism involved in early programming of health, along the 

concept of developmental origin of health and disease. This study reinforces the 
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risk generated by replacement products such as BPS with effects and mechanisms 

of action potentially different from BPA. 
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Figure S1. Male growth and pubertal outcomes following gestational and lactational 
exposure to BPS 25 ng/kg/day.  

(A) Average male offspring weight at GD18 following exposure to corn oil (control) 
(n=25); BPS 25 ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA 25 ng/kg/day 

(n=15) or BPA 4 µg/kg/day (n=15). Data are presented as mean ± SEM.  

** p-value < 0,0086  * p value : 0,0433    *** p-value 0,0007   one way ANOVA.  Error bars represent standard 
deviation.  

(B) Average male placenta weight at GD18 following exposure to corn oil (control) (n=25); 
BPS 25 ng/kg/day (n=25); BPS 4 µg/kg/day (n=15); BPA 25 ng/kg/day (n=15) or BPA 4 

µg/kg/day (n=15). Data are presented as mean ± SEM. 

** p-value 0,029    one way ANOVA.  Error bars represent standard deviation.  

(C) Average weight evolution in males exposed to corn oil (control) (n=9) or BPS (25 
ng/kg/day) (n= 8) during gestation and lactation. Data are presented as mean ± SEM. 

 (D) Average age at balano preputial separation in male rats exposed during gestation and 
lactation to corn oil (control) (n=18) or BPS (25 ng/kg/day) (n=18). Data are presented as 

mean ± SEM.  

p-value : 0.17  T test  

(E) Cumulative percentage of male rats displaying balano-preputial separation in relation 
to age in males exposed to corn oil (control) (n= 18) or BPS (25 ng/kg/day) (n=18) during 

gestation and lactation. 
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Figure S2. Gene ontology enrichment analysis of differentially expressed genes in the RNA 
sequencing data based on p value < 0, 05 in female placentas exposed to BPS 25 

ng/kg/day compared to controls. 
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1. Par quels mécanismes le Bisphénol A et le Bisphénol S altèrent-ils 
l’épigénome placentaire ? 

Notre travail a montré que l’exposition durant la gestation à une forte dose de 

BPA induit des modifications de méthylation de l’ADN au sein de l’épigénome 

placentaire, avec un effet différent selon le sexe. L’exposition une semaine avant la 

conception et durant la gestation à une très faible dose de BPS induit également 

des modifications de méthylation de l’ADN du promoteur du gène SRC2 au sein des 

placentas femelles. Les mécanismes impliqués dans ces observations restent 

cependant non élucidés. Notre hypothèse était que ces modifications de 

méthylation de l’ADN étaient associées à des modifications de l’expression des 

enzymes de régulation. Même si on peut s’attendre à ce que des modifications 

d’expression des enzymes DNA méthyltransférases soient liées à des changements 

de la méthylation au sein du génome de façon globale, dans la plupart des études, 

les modifications d’expression des DNMTs sont liées à des changements de 

méthylation au sein de gènes spécifiques. Par exemple, l’exposition postnatale 

précoce au BPA (PND1 à PND5) induit une hyperméthylation du promoteur du 

récepteur aux oestrogènes alpha et beta au sein des testicules à l’âge adulte, en 

parallèle à une augmentation de l’expression de DNMT3a et DNMT3b (Doshi et al. 

2011). L’établissement du lien de causalité entre les modifications d’expression des 

DNMTs et les altérations de la méthylation au sein des gènes cibles est cependant 

rarement retrouvé dans les études à l’exception de quelques-unes d’entre elles. Par 

exemple, chez le rat, une étude a montré que l’exposition durant la gestation et la 

lactation au BPA (40 µg/kg/j) augmentait les comportements anxieux chez les 

femelles (évalués à PND45) (Zhou et al. 2013). Ces changements étaient associés à 

une augmentation de l’expression de DNMT1 en parallèle à une diminution de 
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l’expression de l’enzyme Gad 67, qui joue un rôle important dans l’inhibition 

GABAergique au sein de l’amygdale. En administrant un inhibiteur de la DNMT (5-

aza-deoxycytidine) directement dans l’amygdale, l’expression de Gad 67 est 

restaurée et le comportement est normalisé chez les rats. La question de savoir 

comment les PEs (en particulier le BPA) interfèrent avec l’expression des DNMTs 

reste tout à fait d’actualité même si on peut raisonnablement penser qu’il s’agit 

d’une régulation de la transcription de ces gènes à travers l’interaction des PEs avec 

leurs récepteurs cibles.  En effet, des études ont montré que l’injection de 17 beta-

oestradiol altère l’expression des enzymes DNMT de type 3, à travers son 

interaction avec le récepteur aux oestrogènes alpha (Jin et al. 2019; Marques et al. 

2013; Zhao et al. 2010; Zhao et al. 2012). Une hypothèse est que le BPA peut 

modifier l’expression des DNMTs à travers son interaction avec les récepteurs aux 

oestrogènes. Dans nos deux modèles expérimentaux, les modifications de 

méthylation n’étaient pas en rapport avec des modifications d’expression des 

DNMTs, à l’exception d’une augmentation de l’expression de DNMT3a au sein des 

placentas mâles, chez qui un gain de méthylation du gène Tnks2 avait été mis en 

évidence. Le gain de méthylation des gènes Nr5a1, Hmx2, Tcnt2 et Mamdc4 au sein 

des placentas femelles n’était pas associé à une modification de l’expression de 

DNMT3a. Cela suggère l’implication d’autres mécanismes permettant d’expliquer 

les altérations de méthylation de l’ADN induites par le BPA et/ou le BPS.  

C’est plus récemment que les processus régulant la déméthylation active ont 

été décrits et notamment l’implication des enzymes TETs (Wu and Zhang 2017). 

Une étude in vitro a montré que le BPA réduit la localisation nucléaire de la protéine 

TET2 au sein des neurones à GNRH, sans que les effets sur la méthylation de l’ADN 

n’aient été étudiés (Kurian et al. 2016). Une autre étude plus récente a montré que 

l’exposition périnatale au BPA (depuis 2 semaines avant la conception jusqu’à la fin 

de la lactation) augmente l’expression de l’ARNm de l’enzyme TET2 au sein du 

mésenséphale (Malloy et al. 2019). L’expression de l’ARNm de kcnq1, un gène 
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soumis à empreinte, était augmentée en parallèle à celle de TET2. Dans notre 

étude, la diminution de la méthylation de SRC2 après exposition au BPS ne peut 

être expliquée par la diminution de l’expression de TET2 au sein du placenta 

puisque la diminution de cette dernière devrait plutôt être associée à un gain de 

méthylation. Cependant, les TETs enzymes jouent un rôle dans la régulation du 

micro environnement à l’interface materno-fœtale durant la décidualisation et les 

premières phases de la grossesse (Jin et al. 2022). Le rôle de l’hydroxyméthylation 

de l’ADN (transformation des 5- méthylcytosines en 5- hydroxyméthylcytosines par 

les enzymes TETs) dans la différentiation et le développement du placenta ainsi que 

son implication possible dans les pathologies de la grossesse telles que restriction 

de croissance fœtale ou pré-éclampsie commence à être étudié (Vasconcelos et al. 

2023). Une étude a par exemple démontré un rôle critique de TET2 dans la 

régulation de la migration des cellules trophoblastiques via une déméthylation du 

promoteur de MMP9, une métalloprotéinase impliquée dans la régulation de la 

placentation (Li et al. 2018). Ces études illustrent l’intérêt pour les travaux futurs 

d’étudier d’une part l’expression des TETs après exposition au BPA et/ou au BPS 

mais aussi le niveau de méthylation des gènes impliqués dans la placentation qui 

pourraient constituer des gènes « cibles » en aval de la voie des TETs.  

2. Les marqueurs épigénétiques peuvent-ils être utilisés pour améliorer 
l’évaluation du risque associé aux PEs? 

Les résultats de notre travail en ce qui concerne les effets de l’exposition 

précoce au BPA et au BPS sur la méthylation de l’ADN viennent renforcer les 

données d’autres études expérimentales et épidémiologiques illustrant l’influence 

de l’environnement précoce sur les modifications épigénétiques et l’implication de 

ces dernières dans le développement de certaines pathologies plus tard dans la vie. 

Ces marqueurs épigénétiques précoces apparaissent donc comme marqueurs d’un 

risque de pathologie ultérieure mais également comme marqueurs d’une 
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susceptibilité accrue par rapport à l’exposition à d’autres facteurs 

environnementaux. La question de prendre en compte ces marqueurs 

épigénétiques lors de l’évaluation de la toxicité des PEs peut donc être posée. En 

effet, ces derniers offrent à priori une série d’avantages. Ils constituent des 

marqueurs précoces voir prédictifs d’une toxicité qu’il est difficile de mettre en 

évidence au vu des effets décalés de l’exposition aux faibles doses de PEs. Les 

marqueurs épigénétiques permettent d’évaluer les effets des carcinogènes non 

génotoxiques, ces substances capables d’induire des cancers par des mécanismes 

secondaires qui n’altèrent pas l’intégrité du génome. Ils offrent par ailleurs un 

marquage précoce des effets transgénérationnels des PEs. Cependant, il persiste 

encore quelques facteurs limitants par rapport à l’utilisation de ces biomarqueurs 

épigénétiques dans l’évaluation du risque lié aux PEs.  

Un premier point est l’établissement du lien causal entre les modifications 

épigénétiques identifiées après exposition aux PEs et les mécanismes qui sous-

tendent les effets observés sur la santé. En effet, à l’heure actuelle, la plupart des 

études décrivent les effets de l’exposition aux PEs sur l’épigénétique et/ou le 

phénotype sans forcément établir de lien entre les deux observations. De plus, la 

plupart des études plus mécanistiques ont tendance à utiliser de fortes doses, ou 

en tout cas des doses supérieures à l’exposition environnementale. 

Deuxièmement, les données de la littérature suggèrent que les mécanismes 

épigénétiques sont spécifiques de l’espèce et du sexe. Cela pose la question de la 

transposition des données animales chez l’humain. De plus, définir la limite entre 

les variations normales épigénétiques adaptatives et le seuil de toxicité reste 

difficile, avec parfois des effets épigénétiques qui peuvent être médiés par d’autres 

facteurs environnementaux inhérents à l’expérimentation ou au protocole.  Tous 

ces facteurs sont à prendre en compte dans la construction des modèles 

expérimentaux visant à démontrer les effets épigénétiques des PEs afin que ces 

derniers puissent être utilisés pour une évaluation du risque. 
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Sur base de ces facteurs limitants, nous pouvons mettre en évidence les forces 

et les faiblesses de ce travail. Dans la premier modèle expérimental, nous avons 

décrit les effets épigénétiques placentaires différents selon le sexe de l’exposition 

à une forte dose de BPA sans en étudier les conséquences phénotypiques. Deux 

aspects de ce modèle peuvent être discutés par rapport à l’utilisation de telles 

données pour définir la toxicité des PEs. Le premier point qui a déjà été abordé à 

plusieurs reprises dans ce manuscrit est l’utilisation d’une dose élevée de BPA, en 

postulant que les plus fortes doses vont produire les effets les plus importants. Cela 

ne tient pas compte des effets non monotones de nombreux PEs ainsi que les effets 

observés à très faibles doses. Le deuxième point est l’utilisation d’un seul PE. En 

effet, nous sommes quotidiennement exposés non à un seul, mais à un mélange 

complexe de PEs. Ces substances associées, chacune à une dose inactive, peuvent 

entraîner des effets non prédits par leur étude individuelle (Christiansen et al. 

2009). Les effets des PEs peuvent par exemple être synergiques : deux substances 

se potentialisent mutuellement, à savoir qu’elles sont plus actives à la même dose 

sous forme de mélanges que seules. A l’inverse, les effets des PEs peuvent être 

antagonistes : les effets respectifs de deux substances s’annulent lorsqu’elles sont 

associées. Par ailleurs, les divers PEs d’un mélange peuvent agir sur des cibles 

communes ou différentes. Même si les mécanismes sous tendant ces effets 

« cocktails » sont difficiles à étudier, la toxicité épigénétique potentielle d’une co-

exposition à plusieurs PEs devra être prise en compte dans les modèles 

expérimentaux futurs.  

Grâce à notre deuxième modèle expérimental, nous avons pris en compte la 

nécessité d’étudier les faibles doses de PEs et nous avons analysé les conséquences 

phénotypiques de cette exposition par rapport au développement placentaire et 

fœtal notamment, toujours en tenant compte des effets potentiellement différents 

selon le sexe. Comme pour la plupart des études à l’heure actuelle, même si nous 

avons mis en évidence des modifications de méthylation au sein du promoteur du 
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gène SRC2, nous n’avons pas pu établir de lien causal absolu entre les différentes 

observations. Cela pose la question de l’utilisation d’autres méthodes pour établir 

un lien plus robuste entre l’exposition aux PEs et les effets épigénétiques au sein 

du placenta.  

À mi-chemin entre les modèles in vivo et les cultures de cellules in vitro, les 

organoïdes pourraient dans le futur prendre une place de choix dans l’étude des 

mécanismes par lesquels les perturbateurs endocriniens affectent la santé. En 

effet, ces derniers sont des structures cellulaires en 3D qui ont une 

microarchitecture et une fonctionnalité se rapprochant de celles des tissus dont 

elles dérivent. Par opposition aux cultures cellulaires qui représentent un seul type 

cellulaire, les organoïdes ont l’avantage de représenter l’hétérogénéité cellulaire 

des tissus. Quelques données récentes de la littérature illustrent l’utilisation de ces 

derniers pour la mise en évidence des effets délétères possibles du BPA. Par 

exemple, grâce à un modèle d’organoïde mammaire, il a été démontré que le BPA 

et le BPS altérait la microarchitecture glandulaire mammaire, en rapport avec des 

altérations protéomiques spécifiques à chacun d’eux (Winkler et al. 2022). A notre 

connaissance, les effets du BPA ou du BPS n’ont pas encore été étudiés au sein d’un 

organoïde développé à partir de cellules placentaires. Même si les organoïdes 

constituent en théorie une alternative prometteuse par rapport aux études in vivo, 

des spécificités telles que les effets différents selon le sexe par exemple, illustrent 

la nécessité de considérer cette approche de façon complémentaire aux études in 

vivo ou in vitro conventionnelles.  

3. Le placenta constitue-t-il un tissu sensible comme marqueur de 
l’exposition aux PEs? 

Dans les deux modèles expérimentaux, l’approche transcriptomique évaluant 

les effets du BPA et/ou du BPS sur le placenta a mis en évidence un faible nombre 

de gènes dont l’expression était significativement modifiée. Cela est en accord avec 
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les données de Mao et al qui avait aussi étudié les effets du BPA et du BPS sur le 

transcriptome placentaire (e12.5) et qui avait identifié 13 gènes dont l’expression 

était communément altérée par le BPA et le BPS. Un point intéressant par rapport 

à des perspectives de recherche concernant les effets des PEs sur le placenta qui 

ressort de notre étude est l’altération de l’expression de gènes spécifiques en 

fonction du type de substance et de la dose utilisée.  Même si nous ne pouvons 

expliquer les mécanismes qui sous-tendent cette perturbation spécifique, cela 

illustre la nécessité d’étudier les effets des « substances de remplacement » in vitro 

ou in vivo et d’utiliser des faibles doses plus en accord avec l’exposition humaine, 

comme cela a déjà été discuté dans le paragraphe précédent.  Une des hypothèses 

possibles pour expliquer les modifications d’expression d’un si faible nombre de 

gènes est que le placenta est un tissu très hétérogène avec plusieurs types 

cellulaires. Il serait intéressant d’étudier comment le BPA ou le BPS et de façon plus 

générale les PEs affectent le transcriptome au sein d’un type de population 

cellulaire placentaire et les effets que cela peut avoir sur les autres populations 

cellulaires. Un deuxième point est que ces modifications d’expression de l’ARNm 

sont variables au cours du temps et correspondent essentiellement à la réponse 

rapide de la cellule à des signaux environnementaux ou des changements 

d’homéostasie. Ils sont donc plutôt le reflet de l’exposition « actuelle » plutôt que 

le reflet d’une exposition passée et persistante. Même si les marqueurs 

épigénétiques sont caractérisés par leur caractère réversible, ces derniers sont plus 

à même de refléter une exposition passée à une substance. Ainsi, comme suggéré 

par notre premier modèle expérimental, l’analyse de l’épigénome placentaire de 

façon globale peut constituer la preuve de l’exposition fœtale à un ou plusieurs PEs.  

4. Quid du caractère translationnel de nos recherches ? 

La réponse à la question de l’utilité du modèle animal sachant que le placenta 

peut être collecté chez l’humain vient en partie des limitations des études 
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humaines existantes : la période préconceptionnelle et l’exposition paternelle au 

BPA sont rarement prises en compte; l’évaluation de l’exposition au BPA durant 

toute la grossesse reste compliquée (mesure des concentrations urinaires en BPA ?, 

nombre d’échantillons urinaires à collecter pendant la grossesse ?, mesure des 

concentrations placentaires en BPA ?, mesure des concentrations de BPA au niveau 

du sang de cordon ? ) et les effets placentaires peuvent être différents en fonction 

du terme de la grossesse au moment de la collection des échantillons. De plus, il 

existe une variabilité de réponses au sein même du placenta en fonction de 

l’endroit où l’échantillon est collecté. 

Sur base de ces facteurs limitants, le modèle animal garde tout son sens même 

si la transposition des données récoltées grâce aux modèles animaux par rapport 

aux effets des perturbateurs endocriniens sur la santé humaine doit se faire en 

gardant à l’esprit les spécificités inhérentes à chaque espèce, notamment par 

rapport à la régulation des fonctions endocrines et de leurs effets sur les processus 

biologiques (Viguié et al. 2020). Mimer au mieux l’exposition humaine et en 

particulier de la femme enceinte aux PEs dans un modèle murin pour étudier leurs 

effets au sein du placenta reste un grand challenge. La fenêtre d’exposition de notre 

deuxième modèle expérimental (pré-conception et durant la gestation) est en 

accord avec ce qui se passe chez la femme enceinte et en particulier couvre la 

période critique de l’implantation et du développement précoce du placenta, un 

des « outcomes » d’intérêt de ce travail. En terme de substances et de doses 

d’exposition, nous avons étudié le BPA et le BPS à des doses très faibles, de l’ordre 

du ng/kg. Se pose la question de l’exposition du fœtus dans notre modèle animal  

après administration de cette faible dose par voie orale à la rate gestante. En raison 

du faible poids des fœtus au moment de la césarienne et du peu de volume de sang 

disponible, nous n’avons pas pu évaluer la concentration en BPA et en BPS au sein 

du compartiment fœtal. Au vu de la biodisponibilité importante du BPA après 

administration par voie orale chez le rat et de son passage transplacentaire sous 
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forme conjuguée avant d’être réactivé sous forme libre au sein du compartiment 

fœtal (Nishikawa et al. 2010), on peut augurer dans notre modèle d’une exposition 

fœtale en accord avec l’exposition humaine. Il n’existe pas actuellement de 

données concernant le passage transplacentaire du BPS chez le rongeur. 

Cependant, chez le mouton, il a été montré que le transfert materno-fœtal du BPS 

est très faible, notamment en comparaison à celui du BPA. En dépit de cela, 

l’exposition fœtale au BPS est sensiblement la même qu’au BPA en raison du fait 

que le BPS et son principal métabolite, le BPS glucuronide, sont lentement éliminés 

du compartiment fœtal en raison d’un passage placentaire fœto-maternel du BPS 

limité et de la faible vitesse de réactivation du BPS glucuronide en BPS (Grandin et 

al. 2018). Ces données ont été confirmées dans un modèle de placenta humain 

perfusé avec des faibles transferts materno-fœtal et fœto-maternel du BPS 

comparés à ceux du BPA (Grandin et al. 2019). Cela illustre l’intérêt de prendre en 

compte d’autres modèles animaux dans l’étude de la perturbation endocrinienne, 

en association avec ceux plus classiquement utilisés. Même si cela complexifie 

encore la construction des modèles animaux, la question de l’exposition à des 

mixtures de plusieurs PEs à faibles doses nous parait importante également à 

prendre en considération. 

En terme de placentation, même si les placentas humain et murin sont tous deux 

hémochoriaux et que certaines caractéristiques sont communes en terme 

d’invasion du myomètre et de remodelage des artères utérines par les cellules 

trophoblastiques (Hemberger et al. 2020), il existe des différences à la fois 

structurelles et fonctionnelles qui sont à prendre en compte dans la transposition 

des résultats obtenus chez le rongeur chez l’humain. Par ailleurs, d’autres modèles 

peuvent être considérés lorsqu’il s’agit d’étudier les effets de l’exposition aux PEs 

sur le placenta. Comme illustré ci-dessus, le modèle mouton permet une étude 

précise de l’exposition au sein du compartiment fœtal et maternel grâce à la 

possibilité de mettre en place un cathéter dans la circulation maternelle et fœtale. 
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Ainsi, il est possible d’exposer directement le fœtus à un PE en court-circuitant le 

métabolisme maternel et ainsi mimer au mieux l’exposition du fœtus humain. Un 

autre avantage du modèle mouton est qu’il permet une collecte du placenta sans 

que la grossesse ne soit interrompue et rendrait ainsi possible le suivi de la 

descendance exposée. Par contre, le fait qu’il s’agisse de grossesse unique rend 

d’un point de vue pratique les études très longues. 

Même si les marques épigénétiques et transcriptomiques sont espèce, tissu et 

cellule spécifiques, l’utilisation du modèle animal permet d’identifier certains gènes 

candidats dont l’expression et/ou la méthylation est affectée après exposition au 

BPA et/ou au BPS. Une possibilité serait d’étudier ce gène candidat au sein des 

placentas humains associés à un type de pathologies tel que pré-éclampsie ou  

retard de croissance intra-utérin et ainsi établir potentiellement un lien entre la 

survenue de cette pathologie et une exposition préalable au BPA et ou au BPS.  

5. En pratique, quelles recommandations faire aux femmes enceintes 
par rapport à l’exposition aux PEs ? 

Comme abordé à plusieurs reprises dans ce manuscrit, une attention 

particulière doit être portée à la diminution de l’exposition de la femme enceinte 

et du nouveau-né aux perturbateurs endocriniens. Par ailleurs, les effets décrits de 

l’exposition à certains PEs au niveau des spermatozoïdes du père illustrent 

l’importance d’élargir ces recommandations au futur père. Une première étape 

dans la démarche de la prévention de l’exposition des femmes enceintes ou des 

futurs pères aux PEs est l’évaluation de leur perception des risques liés à 

l’exposition aux PEs. Une étude menée en France a montré que la perception du 

risque lié aux PEs par les femmes enceintes était significativement associée à la 

connaissance qu’elles avaient de la problématique ou encore à sa médiatisation 

(Rouillon S et al. 2018). Il semble donc que le personnel de santé a un rôle 

fondamental à jouer dans l’information donnée concernant les effets suspectés des 
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PEs sur la santé.  Le tableau III reprend quelques questions que le médecin peut 

inciter les futurs parents, la femme enceinte ou la jeune maman à se poser et ainsi 

discuter avec ces derniers des comportements qu’ils peuvent modifier afin de 

réduire leur exposition aux PEs.  

Tableau III : Questions visant à évaluer le risque d’exposition aux PEs durant les fenêtres 
de susceptibilité et inciter à modifier les comportements quotidiens et appliquer ainsi un 

principe de précaution (adapté de Fudvoye et al. 2014b) 

 

 Est-ce que j’utilise beaucoup de produits cosmétiques ? Est-ce que je 

m’assure qu’ils ne contiennent pas de parabènes ? 

 Est-ce que je prête attention à privilégier les aliments et les boissons 

contenus en récipients en verre plutôt qu’en plastique ou en métal quand 

j’ai le choix ?  

 Est-ce que je réchauffe les aliments au micro-onde dans des récipients en 

plastique ? 

 Est-ce que les biberons et récipients utilisés pour nourrir mon jeune enfant 

sont en plastique sans garantie qu’ils soient exempts de bisphénols ? 

 Est-ce que je consomme des aliments sans m’informer, quand c’est 

possible, de leurs conditions de culture ou d’élevage ?  

 Est-ce que les jouets en plastiques ou caoutchouc que je mets à disposition 

de mon enfant sont exempts de bisphénol et de phtalates ? 

 Est-ce que j’envisage de repeindre la chambre de mon (futur) enfant ou 

d’utiliser des produits d’entretien (vernis,…) en grande quantité ?  

 Est-ce que j’envisage de renouveler du mobilier en tissu ou cuir ou des 

fournitures comme du tapis plain ou des rideaux ? 

 Est-ce que j’ai l’habitude d’utiliser dans mon logement ou ma voiture des 

désodorisants d’intérieur et/ ou des insecticides en tablettes ou en sprays ? 
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