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Introduction

1. Contexte général

« L'Académie nationale de Pharmacie rappelle que les médicaments apportent une
contribution majeure a [l'amélioration de la santé des populations humaines et a
I'accroissement de l'espérance de vie ainsi qu'a la qualité des soins mais, alertée par les
publications scientifiques nationales et internationales, elle exprime sa préoccupation sur les
conséquences environnementales de leur utilisation humaine, mais aussi animale. »
(Académie nationale de Pharmacie, 2008). Le 8 et 9 septembre 2016, I'Académie Nationale
de Pharmacie (ANP) organisa la premiére conférence internationale sur les risques liés a la
présence de résidus de médicaments dans l'environnement (ICRAPHE), a Paris. En
introduction, le Président de I'ANP, Monsieur Claude Monneret, déclara : « ... je souhaite
que cette réunion qui rassemble les meilleurs spécialistes mondiaux de cette problématique
puisse nous apporter des réponses sur ce point mais aussi sur divers autres points évoqués
ou non, comme l'estimation des expositions mais aussi des risques, et bien sdr,
l'identification des dangers, et les effets néfastes chez '’homme et sur 'environnement sans
oublier la gestion de ceux-ci. ». Ainsi, cette conférence avait pour objectif de réaliser une
synthése des données les plus récentes, permettant d’identifier, définir, mesurer, et gérer les
risques environnementaux et sanitaires, liés a la présence de résidus de médicaments, issus
de la pratique médicale et vétérinaire, dans I'environnement. Ce colloque rassemblait les
Ministéres chargés de la santé et de I'environnement, ce qui illustre la nécessité de prendre

en compte cette problématique dans sa globalité.

La mise en évidence de la présence de Résidus de Médicaments (RM) dans les effluents de
Station de Traitement des Eaux Usées (STEU) date des années 70 (Hignite et Azarnoff,
1977). Depuis, I'amélioration des techniques analytiques a permis de quantifier des

molécules pharmaceutiques utilisées en médecine humaine et/ou vétérinaire dans

I'environnement, avec des concentrations allant du ng.L 'au pg.L”" (Daughton et Ternes,
1999 ; Jorgensen et Halling-Sorensen, 2000 ; Kimmerer, 2001). Plus de 600 principes actifs
ont été décelés dans l'environnement a I'échelle mondiale (Weber et al., 2014) et les
concentrations mesurées varient en fonction des molécules et des régions du globe
(Hughes, Kay et Brown, 2013). L'eau de surface est sans doute le milieu environnemental le
plus concerné, mais la présence de médicaments a également été mise en évidence dans
les eaux souterraines (Lopez-Serna et al., 2013), ainsi que dans des eaux de consommation
(ANSES, 2011) et dans les sols (Vazquez-Roig et al., 2012). Avec un meilleur acces aux
soins de santé dans les pays développés et une population vieillissante dans les pays

industrialisés menant & une polymédication, la production, I'utilisation et I'élimination des
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Introduction

produits pharmaceutiques devraient augmenter.

Les produits pharmaceutiques sont des molécules biologiquement actives qui affectent les
mécanismes de contréle des organismes vivants, par exemple, en régulant le métabolisme,
en influant sur I'équilibre hormonal ou en atténuant la transmission de signaux entre les
cellules. De ce fait, une fois rejetées dans l'environnement, ces molécules peuvent avoir un
impact négatif sur la faune et la flore et altérer la santé des écosystémes, mais également
des Hommes quand elles persistent malgré les traitements de potabilisation. Cet effet peut
se produire par lintermédiaire de divers mécanismes, parmi lesquels certains ont été
démontrés en laboratoire et dans le cadre d'observation de terrain (Weber et al., 2014).
Parmi les exemples d'effets écotoxicologiques démontrés figurent :

— la quasi extinction des vautours (Gyps bengalensis) dans le sous-continent indien, ces
derniers se nourrissant des carcasses de bovins traités avec I'anti-inflammatoire Diclofénac
(Oaks et al., 2002) ;

— des cytopathies hépatiques, rénales et branchiales ont également été démontrées chez la
truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) avec cette méme molécule (Schwaiger et al.,
2004) ;

— enfin, une expérience menée sur un lac impliquant un estrogéne synthétique,
I'Ethinylestradiol, a eu pour résultats une féminisation des poissons males (Kidd et al., 2007).
D'autres études écotoxicologiques ont montré des impacts sur la reproduction, la croissance,
l'alimentation, ... de bactéries, algues, poissons et invertébrés (Pascoe, Karntanut et Mdller,
2003 ; Parrott et Blunt, 2005 ; Martinovi¢ et al., 2007 ; Stanley et al., 2007 ; Quinn, Gagné et
Blaise, 2008).

En Europe, environ 600 principes actifs sont produits pour la fabrication de médicaments
vétérinaires (Kools, Moltmann et Knacker, 2008). Le marché frangais compte actuellement
environ 3000 principes actifs entrant dans la composition de spécialités pharmaceutiques
utilisées en médecine humaine (LEEM, 2014, 2015). Ces produits pharmaceutiques sont
consommés en grande quantité et sont continuellement excrétés dans le réseau
d'assainissement des agglomérations. Ainsi, malgré le fait que les concentrations
environnementales soient faibles, le rejet en continu de médicaments confére a ces

molécules un caractére de pseudo-persistance.

En 2013, une étude avait pour objectif la réalisation d'un état des lieux sur la présence de
RM dans les eaux usées de l'agglomération toulousaine ainsi que dans le cours d'eau urbain

récepteur, la Garonne. Pour ce diagnostic, quatre campagnes de prélévements ont été
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Introduction

réalisées en période hivernale, au cours de I'augmentation du nombre de cas de grippe en
Midi-Pyrénées (Réseau sentinelles, INSERM/UPMC, 2013). A l'issue de ces recherches, la
présence de RM, a I'entrée et la sortie des deux STEU étudiées, a été démontrée. Malgré le
fait que les prélévements aient été regroupés sur une méme période, des différences de
concentrations en RM entre les différentes campagnes de prélévements ont été mises en
évidence. Cette étude a permis de souligner la variabilité temporelle des flux de RM mesurés
a l'entrée et la sortie des STEU toulousaines ainsi que dans la Garonne. Cette variabilité
temporelle laisse supposer que pour certaines molécules, les seuils de concentrations
environnementales au-dela desquels il existe un risque potentiel pour les écosystémes
aquatiques, peuvent étre dépassés sur des périodes de temps suffisamment courtes pour ne

pas étre détectés.

L'exposition des milieux aquatigues aux RM et le danger qu'ils représentent pour
I'environnement sont aujourd'hui avérés. Il existe donc un risque écotoxicologique potentiel

lié a la circulation de certaines de ces molécules dans les milieux aquatiques naturels.

2. Objectif

Dans I'objectif de soutenir des actions de gestion, de prévention, ou de traitement des RM
qui permettront de limiter les risques écotoxicologiques, il convient de caractériser les
risques associés a la circulation de ces molécules dans le principal milieu naturel aquatique
récepteur des rejets d'une grande agglomeération, et d'évaluer la variabilité temporelle de ces
risques. Ces travaux de recherches ont pour but de développer une Base De Données
(BDD) qui intéegre :

— des données de toxicité sur les RM ;

— des données d'exposition a I'échelle de I'agglomération toulousaine.
Les objectifs détaillés de ce travail sont présentés dans le dernier chapitre de la partie 1

concernant I'étude bibliographique.

3. Structure du document

Pour présenter ce travail, le manuscrit se décompose en quatre parties.

La premiére partie a pour objectif de faire un état des lieux de la problématique. Pour ce
faire, elle se divise en sept chapitres. Le premier présente les différentes sources d'émission
de médicaments dans l'environnement. Le deuxiéme chapitre fait le point sur le marché du

médicament en France et dans le monde. Le troisieme expose un état des lieux de la

17



Introduction

présence de RM dans les compartiments aquatiques (eau de surface, souterraines et de
boisson) en Europe et/ou en France. Le quatriéme chapitre met en parallele les données de
consommation et les données d'exposition des milieux aquatiques aux RM. Le cinquieme
chapitre fait un état des lieux des différentes méthodologies rencontrées dans la littérature
scientifique pour la caractérisation de la dangerosité des produits chimiques. Le sixiéme
chapitre présente la réglementation nationale et internationale pour I'évaluation des risques
environnementaux liés aux médicaments. Enfin, le dernier chapitre présente les objectifs et

hypothéses de travail qui ont alimenté ces travaux de thése.

La deuxiéme partie présente les matériels et méthodes utilisés dans cette étude. Cette
partie se découpe en trois chapitres. Le premier chapitre présente la base de données tant
d'un point de vue technique que fonctionnel. Le deuxi€éme chapitre concerne les données de
danger des molécules pharmaceutiques récoltées dans la littérature scientifique et intégrées
dans la base de données. Ce chapitre décrit les différents types de données collectées mais
également les criteres de sélection de ces derniéres. Le troisieme chapitre porte sur
I'évaluation de I'exposition avec une présentation des stratégies d'échantillonnage, des sites
etudiés, et des traitements effectués (calculs, statistiques) pour l'interprétation des résultats.
Enfin, le dernier chapitre concerne les méthodologies utilisées pour la caractérisation des

risques.

La troisiéeme partie expose, en trois chapitres, les résultats obtenus. Les deux premiers
chapitres présentent les résultats pour I'évaluation du danger des RM étudiés, d'une part, et
I'évaluation de I'exposition de la Garonne et des eaux usées toulousaines a ces RM, d'autre
part. Le dernier chapitre présente les résultats concernant la caractérisation des risques
écotoxicologiques liés a la circulation de ces médicaments dans la Garonne a Toulouse et,

plus précisément, la variabilité spatiale et temporelle de ces risques.

La quatriéme reprend et discute les différents résultats. Elle s'attache notamment a

comprendre et expliquer les variations spatio-temporelles des risques identifiés.
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Cette partie a pour objectif de faire un état des lieux de la problématique. Elle se

divise en sept chapitres.

Le premier chapitre présente les différentes sources d'émission de médicaments
dans I'environnement. Le deuxiéme chapitre fait le point sur le marché du médicament en
France et dans le monde. Le troisieme chapitre expose un état des lieux de la présence de
RM dans les compartiments aquatiques. Le quatriéeme chapitre met en paralléle les données
de consommation et les données d'exposition des milieux aquatiques aux RM. Le cinquiéme
chapitre fait un état des lieux des différentes méthodologies rencontrées dans la littérature
scientifique pour la caractérisation de la dangerosité des produits chimiques. Le sixieme
chapitre définit les bases réglementaires en vigueur pour la gestion des risques
écotoxicologiques associés a la présence de médicaments dans I'environnement. Enfin, le
dernier chapitre présente les objectifs et hypothéses de travail qui ont alimenté ces travaux

de thése.
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Chapitre 1.
Les origines de la contamination

Ce chapitre présente les différentes sources de contamination de I'environnement par
les médicaments, depuis la fabrication des principes actifs, leur utilisation en médecine
humaine et vétérinaire jusqu'a la collecte et la destruction des Médicaments Non Utilisés
(MNU).

L'intégration de cette problématique sur I'ensemble du cycle de vie des médicaments

permet de la repositionner dans sa globalité en couplant les domaines de la santé et de

I'environnement.
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La présence de RM dans I'environnement est liée a des rejets émis tout au long de leur cycle

de vie depuis leur fabrication jusqu'a la collecte et la destruction des MNU.

Les stations de traitement des eaux usées (STEU) ont été identifiées comme étant la
principale voie d'introduction des RM dans I'environnement. Plusieurs études ont mis en
évidence l'impact des rejets des STEU sur la présence de RM dans les milieux aquatiques
récepteurs (Heberer, 2002a ; Baker et Kasprzyk-Hordern, 2013). Ces molécules peuvent
étre issues :

— de la médecine humaine, avec une utilisation domestique et hospitaliére ;

— de la médecine vétérinaire, avec une utilisation domestique ou agricole ;

— de leur production par les industries chimiques-pharmaceutiques.

Deux catégories de sources d'émission des molécules pharmaceutiques peuvent étre

identifiées, les émissions diffuses et les émissions ponctuelles.

1. Emissions diffuses

Les émissions diffuses intéressent les médicaments utilisés en médecine humaine et
animale. Elles concernent les traitements ambulatoires (en ville) qui représentent, en France,
la plus grande partie des médicaments rejetés par I'homme ainsi que les traitements des
animaux domestiques. Apres leur ingestion, les principes actifs contenus dans les produits
pharmaceutiques sont excrétées dans les urines, selles ou par la peau, sous forme active ou
métabolisée. Les STEU collectent ces composés via les eaux usées. Les MNU, qui peuvent
étre éliminés de fagon inappropriée dans les éviers et les toilettes, terminent eux aussi dans
les eaux résiduaires. En 2003, une enquéte réalisée auprés de 400 foyers du Sud-Est de
I'Angleterre a mis en évidence que 11,5% des MNU était éliminés dans les éviers et/ou les
toilettes (Bound et Voulvoulis, 2005). En France, I'association Cyclamed, créée en 1993 par
les pouvoirs publics, a pour mission de collecter et de valoriser les MNU a usage humain,
périmés ou non, rapportés par les patients en pharmacie. Les MNU représentent un
gisement de 19 000 tonnes par an dans les foyers frangais (Cyclamed, 2016). En 2015, le
taux de récupération des MNU a été de 64%, soit une progression de 0,4% par rapport a
2014 (Cyclamed, 2016), mais ces chiffres peuvent encore étre améliorés et la prise en
charge des médicaments vétérinaires permettrait de limiter encore les rejets de RM dans
I'environnement. Dans le cadre du projet AMPERES de I'Agence Nationale de la Recherche
(ANR), réalisé en France de 2006 a 2009, des travaux de recherches réalisés sur des STEU

conventionnelles a boues activées ont montré des rendements d'élimination de la phase
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dissoute des molécules médicamenteuses qui oscillaient entre moins de 30% et plus de 70%
en fonction des molécules (Coquery, Choubert et Miége, 2010). Les STEU n'éliminant pas
complétement les produits pharmaceutiques, ces molécules se retrouvent dans les milieux
aquatiques récepteurs de ces eaux usées traitées. La figure 1, inspirée des travaux de
Jorgensen et Halling-Sorensen (2000), illustre ces deux voies de transfert : excrétions des

médicaments utilisés en traitements ambulatoires et éliminations inappropriées des MNU.

Eau souterraine

A
Lixiviation

Epandage

| @)
’—> Médicaments non utilisés ¢ Boues Esag%oles

Médicaments utilisés en )
, . . Ruissellement|
médecine humaine STEU '
A

Médicaments excrétés par Eaux usées traitées Eau de surface

les urines et les féces ‘
(1) T

Sources Exposition de I'environnement

Figure 1. Voies de transfert dans I'environnement (eau de surface, eau souterraine et sol) des
médicaments utilisés en médecine humaine, responsables des émissions diffuses.

Selon leurs propriétés physico-chimiques, ces RM se retrouvent soit dans la phase aqueuse
et sont rejetés dans le milieu aquatique récepteur des eaux usées traitées (symbolisé par (1)
sur la figure 1), soit dans les boues des STEU et sur les sols agricoles aprés épandage de
ces derniéres (symbolisé par (2) sur la figure 1). L'épandage des boues sur les sols agricoles
favorise le transfert de ces molécules dans les eaux souterraines, par le phénoméne de
lixiviation, ou les eaux de surface, avec le ruissellement des boues sur le sol lors des
précipitations. Les milieux aquatiques sont, dans tous les cas, le réceptacle final des RM

provenant des eaux résiduaires d'une agglomération.

2. Emissions ponctuelles

Les émissions ponctuelles sont a l'origine d'émissions beaucoup plus concentrées mais
limitées sur le plan géographique. Elles sont liées aux rejets :

— de l'industrie pharmaceutique lors de la fabrication des médicaments ;

— des établissements de soins ;

— et des élevages industriels, animaux et piscicoles.

La figure 2, inspirée des travaux de Jorgensen et Halling-Sorensen (2000), illustre ces trois
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voies de transfert.

Eaux usées traitées

Eau souterraine

A

Industries
pharmaceutiques

Station de traitement
des effluents

Etablissements de soins }7

e o | Epandage o
Médicaments utilisés dans Lixiviation

les élevages agricoles v

Station de traitement des

- .
effluents d'élevage Sols agricoles
Médicaments utilisés en

aquaculture v Ruissellement
» Eau de surface [*
Sources Exposition de I'environnement

Figure 2. Voies de transfert dans I'environnement (eau de surface, eau souterraine et sol) des
médicaments utilisés en médecine humaine et animale, responsables des émissions ponctuelles.

Les industries pharmaceutiques qui synthétisent des produits médicamenteux, humains et
vétérinaires, sont susceptibles de rejeter dans I'environnement des RM. La contribution de
ces rejets dans la contamination des eaux naturelles en Inde est significative, avec des
concentrations de 100 000 a 1 million de fois plus importante que celles reportées dans des
eaux de surface contaminées par des effluents de STEU aux Etats-Unis et en Chine (Fick et
al., 2009). Dans les pays développés, la contribution de cette phase de production a la
contamination des milieux naturels reste négligeable (Kimmerer, 2009). En 2012, la
Fédération Européenne des Industries et Associations Pharmaceutiques (EFPIA) estimait
que seulement 2% des émissions de RM dans I'environnement seraient dues a la production
de médicaments en Europe (BIO Intelligence Service, 2013). Une fois rejetées, ces
molécules se retrouvent dans les eaux de surface par l'intermédiaire des STEU municipales
ou de leur propre station de traitement des effluents.

Dans le cas des établissements de soins, les rejets peuvent étre directs, lors de la
manipulation des produits, ou indirects, par les excréta des patients. Les eaux résiduaires
des établissements de soins sont différentes des eaux résiduaires municipales dans la
mesure ou elles peuvent contenir des molécules spécifiques, administrées exclusivement en
milieu hospitalier, et des concentrations élevées. Ceci a été mis en évidence lors de la
présentation des résultats du programme SIBIBEL en 2015 (GRAIE, 26 et 27/03/15).
Comme pour les industries pharmaceutiques, ces établissements générent une
contamination ponctuelle de l'environnement par les RM, soit par leur propre station de

traitement des effluents, lorsque ces derniers en possédent, soit par les STEU municipales
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auxquelles ils sont raccordés. En Europe, la contribution des hépitaux aux rejets de
médicaments dans I'environnement serait au maximum de 10% par rapport aux effluents
domestiques mais, pour la plupart des molécules, cette contribution se situe en-dessous de
3% (Kimmerer, 2009). En ce qui concerne les molécules essentiellement utilisées dans les
établissements hospitaliers (chimiothérapies, thérapie endocrinienne, produit de contraste,
...), les hépitaux sont les principaux contributeurs (70-90%) de la contamination de
I'environnement alors qu'ils ont un réle négligeable dans les rejets d'analgésiques et
d'antihypertenseurs (BIO Intelligence Service, 2013). Enfin, les médicaments vétérinaires,
essentiellement des antibiotiques, peuvent étre dispersés dans I'environnement, directement
lorsqu'ils sont utilisés en aquaculture et indirectement par les excrétions sur les sols
agricoles provenant d'animaux d'élevage traités, ou via des stations de traitement des
effluents qui sont propres aux activités d'élevage. Mais le marché du médicament vétérinaire
reste relativement faible vis-a-vis du marché du médicament utilisé pour la santé humaine

qui était, en France en 2010, environ 30 fois plus important (Idder, 2012).

Grace aux progres de l'analyse physico-chimique, la présence de RM dans les eaux
superficielles et souterraines, dans les eaux résiduaires, dans les boues des STEU et dans
les sols est aujourd’hui avérée. Selon les molécules médicamenteuses et les différentes
catégories d'eau, les concentrations varient du ng.L™, dans les eaux superficielles, les eaux
souterraines et les eaux destinées a la consommation humaine, jusqu'a plusieurs pg.L™,
voire plusieurs centaines de pg.L" dans les effluents de STEU (Halling-Sorensen et al.,
1998 ; Kimmerer, 2001 ; Fent, Weston et Caminada, 2006 ; ANSES, 2011). Malgré le fait
que les concentrations environnementales soient globalement faibles, les rejets en continus
des stations de traitement des effluents urbains, industriels et d'élevage, dans les milieux
aquatiques récepteurs, conférent a ces molécules un caractére de pseudo-persistance. De
plus, les quantités de RM mesurées dans les milieux aquatiques ou dans les STEU
subissent des variations temporelles, dépendant de la consommation, du taux de dilution,
des conditions météorologiques, ... (Heberer, 2002a ; Gracia-Lor et al., 2012 ; Baker et
Kasprzyk-Hordern, 2013 ; Fairbairn et al., 2016). Les rendements d'élimination des STEU
pour certains RM sont plus faibles en hiver qu'en été, d'une part parce que les températures
influencent I'activité microbienne (McArdell et al., 2003 ; Castiglioni et al., 2006), et, d'autre
part, parce que les consommations de certains médicaments sont deux fois plus importantes
en hiver (McArdell et al., 2003). En effet, en 2006, les travaux de recherches de Castiglioni
et al., ont mis en évidence des flux maximaux pour certains RM (antibiotiques et anti-
inflammatoires), en hiver (Castiglioni et al.,, 2006). Combiné a cet effet saisonnier, les

conditions météorologiques influencent également la dégradation de certains principes actifs.

28



Partie 1. Etude bibliographique

Les épisodes pluvieux engendrent ainsi une réduction de l'activitté microbienne et une
altération des processus de sorption et de floculation dans les STEU (Ternes, 1998).
D'autres travaux ont montré que les épisodes pluvieux influencent le temps de résidence
dans les STEU, ce qui a un impact négatif sur la dégradation de certains RM (Tauxe-
Wuersch et al., 2005 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2007). Le type de traitement utilisé en
STEU (biologique ou physico-chimique) a aussi un impact sur la dégradation des RM
(Tauxe-Wuersch et al., 2005). Enfin, par effet de dilution, de photodégradation, et avec
I'activité microbienne des biofilms des milieux aquatiques, les concentrations peuvent
également varier dans les milieux récepteurs (Winkler, Lawrence et Neu, 2001 ; Vieno,
Tuhkanen et Kronberg, 2005 ; Deblonde, 2013). Mais la situation est trés différente selon les
pays en fonction de leur développement socio-économique, de l'accés de leurs populations

aux soins et de leurs réglementations (Hughes, Kay et Brown, 2013).

Les concentrations de RM dans [l'environnement dépendent, des conditions
meétéorologiques, des saisons, des consommations et des pays. Malgré le fait que ces
molécules puissent se retrouver dans différents compartiments de I'environnement, les eaux
de surface sont le réceptacle final de la majorité de cette pollution anthropique. En effet, les
processus tels que le ruissellement des eaux de pluie sur un sol contaminé ou la
réalimentation des eaux de surface par les eaux souterraines, préalablement contaminées
par la lixiviation des sols, sont des exemples de contamination indirecte des eaux de surface
par les RM. Différentes voies de contamination ont été identifiées et la contribution de
chacune d'entre-elles est variable. En Europe, la principale voie de contamination est celle
des rejets des STEU.

Le chapitre suivant traite des niveaux de consommation mondiaux et nationaux. Les pays et

les classes thérapeutiques sont ainsi classés en fonction de leur part de marché et des

quantités consommeées.
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Chapitre 2.

La consommation de médicaments
en France et dans le monde

Ce chapitre est constitué de deux parties. La premiére concerne le positionnement de
la France par rapport a la consommation mondiale de médicaments utilisés en médecine

humaine et animale. La seconde partie présente la décomposition de ces marchés en
France.

La mise en perspective de ces informations permettra d'identifier les principales

classes de médicaments utilisées en France et dans le monde.
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La hiérarchisation des médicaments en fonction des consommations dépend de ['unité
considérée pour exprimer cette consommation. Dans ce chapitre, la consommation des
médicaments est estimée par la quantité consommée, exprimée par le nombre de boites
pour la consommation frangaise, et par la Defined Daily Dose (DDD), c'est-a-dire en dose
définie journaliére, pour la consommation mondiale. La DDD a été définie par I'Organisation
Mondiale de la Santé (OMS) pour chaque molécule, elle correspond a la dose quotidienne
moyenne d'un médicament utilisé dans son indication principale pour un adulte de soixante-
dix kilos. Elle a pour objectif de favoriser les comparaisons internationales en éliminant les
difficultés de mesures liées a I'hétérogénéité des tailles de conditionnement et aux

différences de dosage d'un pays a l'autre.

Les médicaments sont communément répertoriés par classes thérapeutiques et subdivisés
en classes pharmacologiques pour catégoriser les principes actifs en fonction de leur
indication thérapeutique et pour regrouper les molécules selon leurs propriétés
pharmacodynamiques principales. Dans cette partie, la classification ATC (Anatomique,
Thérapeutique et Chimique) est utilisée pour I'évaluation de la consommation mondiale.
Cette classification, regroupe les médicaments selon l'organe ou le systéeme du corps
humain sur lequel ils agissent et/ou leurs caractéristiques thérapeutiques et chimiques. Elle
repose sur cing niveaux de classement définis par un code. La forme générale du code d'une
molécule est LCCLLCC, ou L représente une lettre et C un chiffre (ex. AO1AA01). Chaque
lettre et chaque doublet de chiffre représente un niveau successif. Pour le classement des
médicaments, seul le premier niveau de la classification ATC est utilisé. Avec ce premier
niveau, 14 groupes « anatomiques » sont représentés (tableau I). Dans le paragraphe sur la

consommation frangaise, le détail des principes actifs est présenté.

33



Partie 1. Etude bibliographique

Tableau I. Classification ATC, niveau 1.

Classe ATC Exemple de famille de molécules

A : Tractus digestif et métabolisme Anti-ulcéreux, ...

B : Sang et organes hématopoiétiques Anti-thrombotiques, anti-hémorragiques, ...

C : Systéme cardio-vasculaire Diurétiques, bétabloquants, hypolipémiants, ...

D : Médicaments utilisés en dermatologie Anti-infectieux, anti-inflammatoire, ...

G : Systéme génito-urinaire et hormones sexuelles | Hormones sexuelles, ...

H : Hormones systémiques, a I'exclusion des Hormones pancréatiques, thyroidiennes, ...

hormones sexuelles et des insulines

J : Anti-infectieux a usage systémique Antibiotiques, ...

L : Antinéoplasiques et immunomodulateurs Immunosuppresseurs, antinéoplasiques (aussi
appelés anticancéreux), ...

[M : Systéme musculo-squelettique Anti-inflammatoires, ...

[N : Systéme nerveux Analgésique, antiépileptiques, anxiolytique, ...

[P : Antiparasitaires, insecticides et répulsifs Anti-protozoaires, ...

R : Systéme respiratoire Bronchodilatateurs, ...

S : Organes sensoriels Médicaments ophtalmologiques, ...

V : Divers Nutriments, produits de contraste, ...

1. Consommation de médicaments dans le monde

1.1 Médicaments utilisés en médecine humaine

Les données internationales traitant de la consommation de médicaments sont peu
nombreuses et sont, pour la plupart, limitées a leur expression monétaire. Les écarts de prix
entre les médicaments et les pays ne permettent pas de faire des comparaisons en terme
quantitatif. Par ailleurs, la mesure de la consommation quantitative se heurte a des difficultés
lorsqu'elle est réalisée avec l'indicateur du nombre de boites. En effet, cet indicateur peut
s'avérer imprécis et trompeur, surtout lorsqu'il s'agit de comparaisons internationales pour
lesquelles les différences dans les tailles de conditionnement ou de dosage peuvent avoir un
impact significatif sur les dénombrements. Ainsi, seules des études conduites a partir de la

DDD peuvent aboutir a des résultats pertinents pour des comparaisons internationales.

L'OCDE fournit des données de consommations de médicaments exprimées en DDD/1 000
habitants/jour pour différentes classes thérapeutiques allant du niveau 1 au niveau 3 dans la
classification ATC (OECD, 2016). Pour cette analyse, uniquement les données des classes
de niveau 1 sont prises en compte. Pour I'année 2014, seuls quelques pays possédent des

données de consommation de médicaments et tous ne possédent pas les informations sur
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les mémes médicaments. Ce manque de données ne permet pas de comparer les pays
entre eux. Cependant, cela donne une idée des classes thérapeutiques les plus
consommeées. Selon les données de 'OCDE, les médicaments les plus consommés en 2014

dans l'ordre décroissant (classe ATC de niveau 1) sont présentés dans la figure 3.

12 000
10000
8000

6 000

4 000
- I l
i . B =
C A N B R M G H 1

Classe ATC niveau 1

DDD/ 1 000 habitants/jour

Figure 3. Classes thérapeutiques, ATC niveau 1 (Cf. tableau ), les plus consommées en 2014 en
DDD/1 000 habitants/jour.

En 2014, ce sont les médicaments utilisés pour le systéme cardiovasculaire, ceux pour le
tractus digestif et métabolisme et ceux du systéme nerveux, qui ont fait partie des trois
classes thérapeutiques les plus consommées dans les pays pris en charge, membres ou non
de I'OCDE, dans le traitement des données. Ces trois classes représentaient 67,5% de la
consommation mondiale de médicament, en DDD/1 000 habitant/jour, avec respectivement
35,5%, 17,7% et 14,3%. Les médicaments appartenant a la classe « Systéme
cardiovasculaire » se démarquaient de ceux appartenant a la classe « Tractus digestif et
métabolisme » avec une consommation environ deux fois plus élevée, respectivement 11
164 et 5 572 DDD/1 000 habitant/jour.

1.2 Médicaments utilisés en médecine animale

La consommation de médicaments vétérinaires a I'échelle internationale ne fait pas I'objet de
publications quantitatives. Seuls les données concernant le marché des médicaments
vétérinaires sont présentées dans cette partie. Les données récoltées sont issues de la
thése de M. Clauzet, 2016.

En 2014, I'Amérique du Nord était le premier marché avec 33% de part, suivi par I'Europe

avec 31% et I'Asie avec 17%. Le CA mondial s'élevait a 23,9 milliards de dollars dont 7,4
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milliards en Europe. Le reste du monde se partageait 19% de part du marché. La France
était le deuxieme marché mondial derriére les USA avec 2 milliards d'euros de CA. Les
quatre premiers marchés européens du médicament vétérinaire, a savoir la France (24% du
CA européen), I'Allemagne (16% du CA européen), I'Angleterre (15% du CA européen) et
I'ltalie (12%du CA européen), représentaient quasiment 60% du marché européen. Les

ventes mondiales de médicaments vétérinaires se répartissaient comme indiqué dans le

tableau II.
Tableau Il. Répartition des ventes mondiales de médicaments vétérinaires en 2014.
Vaccins Antiparasitaires Topiques Anti-infectieux Autres
‘ Monde 27,0% 32,0% 7,0% 15,0% 19,0%

Les antiparasitaires, utilisés dans le traitement des affections parasitaires chez I'animal
(puces, tiques, gales, vers), représentaient le segment de marché le plus important (32% du
marché total). Le marché des animaux de production représentait en 2009, 58% du marché
quand celui des animaux de compagnie regroupant les carnivores domestiques et les
équidés représentait 42% (CROSIA, 2011).

2. Consommation de médicaments en France

A tire d'information, toutes les molécules citées dans ce manuscrit de thése sont reprises en
annexe 1. Cette annexe renseigne notamment sur la nature de la molécule (principe actif,
métabolite, précurseur, excipient), la famille thérapeutique, la classe ATC niveau 1,

l'utilisation (vétérinaire, humaine : ville ou hobpital), ...

2.1 Médicaments utilisés en médecine humaine

En 2013, un peu moins de 3,1 milliards de boites ont été consommées sur le territoire,
correspondant a environ 48 boites de médicaments par an pour un frangais (ANSM, 2014a).
Les 30 principes actifs les plus vendus en ville sont présentés dans le tableau Ill par ordre
décroissant, c'est-a-dire, de la plus vendue a la moins vendue. Ces 30 principes actifs

représentaient en 2013 un total de 1,15 milliard de boites.
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Tableau lll. Les 30 principes actifs les plus vendus en ville en 2013 (en quantité) (source : ANSM, 2014a).

Principe actif

Classe ATC niveau 1

En % du marché

Paracétamol
Ibuproféne

Codéine en association

Systéme nerveux
Systéme cardiovaculaire — Systéme musculo-squelettique

Systéme nerveux

Les 3 premiéres : 20,1%

Tramadol en association
Amoxicilline

Colécalciférol

Systéme nerveux
Anti-infectieux a usage systémique

Tractus digestif et métabolisme

Les 6 premieres : 24,1%

Acide acétylsalicylique
Lévothyroxine sodique

Phloroglucinol

Sang et organes hématopoiétiques — Systéme nerveux
Hormones systémiques, a I'exclusion des hormones sexuelles et des insulines

Tractus digestif et métabolisme

Les 9 premiéres : 27,5%

Paracétamol en association

Systéme nerveux

Metformine Tractus digestif et métabolisme Les 12 premieres : 30,0%
Diclofénac Systéeme musqulo-squelettique — Organes sensoriels - Médicaments utilisés

en dermatologie
Esoméprazole Tractus digestif et métabolisme
Zolpidem Systéme nerveux Les 15 premiéres : 32,2%
Oméprazole Tractus digestif et métabolisme
Macrogol Tractus digestif et métabolisme
Amoxicilline et inhibiteur d'enzyme Anti-infectieux a usage systémique Les 18 premiéres : 34,2%
Alprazolam Systéme nerveux
Furosémide Systéme cardio-vasculaire
Zopiclone Systéme nerveux Les 21 premiéres : 36,0%
Méthadone Systéme nerveux

Systéme musculo-squelettique — Hormones systémiques, a I'exclusion des
Prednisolone hormones sexuelles et des insulines — Systéme respiratoire — Systéme

cardiovasculaire
Bisoprolol Systéme cardio-vasculaire Les 24 premiéres : 37,6%
Chlorhexidine en association Me’di‘caments .utilis'és en dermatologie — Tractus digestif et métabolisme —

Systéme respiratoire
Larmes artificielles et autres préparations Organes sensoriels
Atorvastatine Systéme cardio-vasculaire Les 27 premiéres : 39,1%
Lidocaine/Prilocaine Systéme nerveux
Lévonorgestrel et éthinylestradiol Systéme génito-urinaire et hormones sexuelles
Paroxétine Systéme nerveux Les 30 premieres : 40,4%

Pantoprazole

Tractus digestif et métabolisme

Le principe actif la plus vendu en 2013 en ville en nombre de boite était également le

Paracétamol (tableau lll). Le Paracétamol dominait trés largement puisque ses ventes
représentaient plus de 500 millions de boites (ANSM, 2014a).

En raison de la trés grande hétérogénéité des conditionnements hospitaliers, les données

sur les quantités de médicaments (en nombre de boites) consommés a I'hdpital ne sont pas

disponibles.
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Si la France était bien en 2000 le pays européen le plus consommateur de médicaments sur
les huit familles de principes actifs les plus couramment utilisés (antibiotiques (classe ATC
niveau 1: anti-infectieux), anxiolytiques (systéme nerveux), antihypertenseurs (systéme
cardiovasculaire), anti-ulcéreux (tractus digestif et métabolisme), hypolipémiants (systéme
cardiovasculaire) , anti-dépresseur (systéme nerveux), anti-diabétiques (tractus digestif et
métabolisme) et bronchodilateurs (respiratoire)), elle se situait, en 2011, dans la moyenne
européenne avec une consommation encore élevée uniquement pour les antibiotiques et les
anxiolytiques (LIR-ESSEC, 2012). En volume, plus de 90% de la consommation
d'antibiotiques se faisait, en 2013, dans le secteur de la ville, avec 125 millions de boites
vendues, et un peu moins de 10% a I'hépital, avec 17,9 millions de boites vendues (ANSM,
2014b). Les pénicillines ont été les antibiotiques les plus utilisés en 2013 aussi bien en ville
qu'a I'népital. Les macrolides constituaient la seconde famille d'antibiotiques la plus
consommée en ville en 2013. A I'hdpital, ce sont les quinolones qui représentaient la

seconde famille d'antibiotiques la plus consommée (ANSM, 2014b).

2.2 Médicaments utilisés en médecine animale

Les données quantitatives pour les médicaments vétérinaires ne sont pas accessibles. Les
informations délivrées dans cette partie sont issues d'une étude publiée en 2008 : Kools,
Moltmann et Knacker, 2008. Kools et al., ont mis en évidence les quantités (en tonnes)
d'antibiotiques, d'antiparasitaires et d'hormones utilisées en médecine vétérinaire pour la

production de viande en 2004 (tableau IV) :

Tableau IV. Quantités d'antibiotiques, d'antiparasitaires et d'hormones utilisés en médecine vétérinaire
dans le cadre de la production de viande en France en 2004.

Antibiotiques Antiparasitaires Hormones
Quantité (tonnes) 1179 29 1

Ce tableau montre que les quantités d'antibiotiques représentent 97% des médicaments
utilisés pour la production de viande en France. En 2014, le volume total des ventes s'est
élevé a 751,50 tonnes d'antibiotiques, soit une diminution annuelle de 3,6% depuis 2004
(Moulin et Chevance, 2015). La famille des tétracyclines représentait a elle seule 39% du
tonnage des ventes, et les aminosides et polypeptides représentaient 53% du tonnage des
ventes en 2014 (Moulin et Chevance, 2015).

En 2013, 2 800 principes actifs différents, entrant dans la composition de plus de 11 000
spécialités pharmaceutiques utilisées en médecine humaine, étaient disponibles sur le

marché francais. En effet, il n'y a pas autant de principes actifs que de médicaments car il
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existe des médicaments dont la composition en principe actif est similaire, bien qu'ils soient
vendus sous des noms de marque différents et exploités par différents laboratoires
pharmaceutiques. Les médicaments en ville représentent une part importante en nombre de
boites vendues, 54% en 2013. En ville, le Paracétamol est le principe actif le plus consommé
en nombre de boite. Les classes ATC de niveau | les plus consommées en France
correspondent a la tendance mondiale (systéme nerveux < tractus digestif et métabolisme <
systéme cardiovasculaire). La France est une grande consommatrice d'antibiotiques et

d'anxiolytiques avec 90% des antibiotiques provenant du secteur ville.

Sur le marché européen circulent environ 600 principes actifs entrant dans la composition de
spécialités pharmaceutiques utilisées dans le cadre de la médecine animale (Kools,
Moltmann et Knacker, 2008). Avec 2 milliards d'euros de CA, la France est en 2014 le
premier marché européen du médicament vétérinaire et le second au niveau international
(Clauzet, 2016). Cependant, rapporté au CA de l'industrie pharmaceutique pour la médecine
humaine, soit 52,4 milliards d'euros (Clauzet, 2016), le marché de la santé animale ne
représente que 3,8%. En 2015, les animaux de production, ou sont utilisés essentiellement
les antibiotiques, est le secteur le plus important en valeur pour les médicaments
vétérinaires (SIMV, 2016). En prenant en compte tous les secteurs (animaux domestiques,
animaux de rente et équidés), ce sont les antiparasitaires qui représentent la part de marché
la plus importante (SIMV, 2016).

Que ce soit pour la médecine humaine ou animale, la France fait partie des pays qui
consomment beaucoup de médicaments. La population grandissante et vieillissante, en |'état

actuel, tout laisse a croire que les consommations futures ne tendront pas vers la baisse.

Le chapitre suivant synthétise les concentrations de RM mesurées dans les compartiments
aquatiques, en France et en Europe. Ces concentrations permettent d'établir un classement
des principes actifs les plus mesurés dans les eaux naturelles. Par la suite, ces données

sont mises en paralléle avec les données de consommation.
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Chapitre 3.
Présence de RM dans les
milieux naturels aquatiques

Ce chapitre présente une synthése des RM mesurés ces derniéres années, en

France et en Europe, dans les différents compartiments aquatiques.
Les principales molécules pharmaceutiques recherchées et détectées dans les eaux

de surface, souterraines et de boisson sont mises en évidence dans cette partie. L'objectif ici

est de souligner l'importance de la diversité des recherches.
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Avec plus de 600 molécules pharmaceutiques détectées a I'échelle mondiale dans tous les
compartiments aquatiques (eaux de surface, eaux souterraines et eaux de boisson), la
présence de RM dans les eaux naturelles n'est aujourd'hui plus a démontrer (aus der Beek
et al., 2016). De nombreuses initiatives ont été menées au niveau national et européen pour
évaluer le niveau d'occurrence des résidus de médicaments dans I'environnement. L'objectif
de cette partie est de présenter les résultats de certaines études afin d'avoir une vision
d'ensemble des principales molécules recherchées et mesurées dans les différents

compartiments aquatiques.

1. Eaux de surface

L'eau de surface est le milieu environnemental le plus concerné par la présence de RM. En
effet, ce compartiment est le réceptacle final des rejets des eaux usées qu'elles soient
d'origine domestique, hospitaliere ou industrielle. Ce constat fait que ce milieu est le plus
étudié avec 45% des études selon le projet européen KNAPPE (Roig et al., 2009). Le projet
KNAPPE (Knowledge and Need Assessment on Pharmaceuticals Products in Environmental
waters), réalisé de 2006 a 2008, avait pour objectif de recenser |'état des connaissances sur
la problématique des produits pharmaceutiques dans I'environnement. Dans ce cadre, une
partie importante des travaux a consisté a collecter les données disponibles concernant
notamment I'exposition de I'environnement. Ces données ont été obtenues a partir de
rapports nationaux et internationaux, de théses et de publications scientifiques. En termes
d’occurrence, prés de 4 000 données de mesures environnementales ont été répertoriées,
permettant de montrer que prés de 45 % des études concernaient les eaux de surface, 30 %
les effluents de station d’épuration, 13 % les eaux souterraines, 7 % les influents de stations
d’épuration, ... (Roig et al., 2009). Sur 112 articles expertisés, 135 produits ont été détectés
(Dulio, Morin et Staub, 2009). Le projet KNAPPE a également mis en évidence les classes
thérapeutiques les plus recherchées, il s'agit des antibiotiques, des anti-inflammatoires non
stéroidien (AINS) et des cardiovasculaires, avec respectivement 30, 15 et 10 % des données
(Roig et al., 2009). Les résultats du projet KNAPPE sont relativement similaires a ceux
présentés dans une méta-analyse plus récente et réalisée a I'échelle mondiale sur 155
études. Cette derniére a montré que sur les 61 molécules pharmaceutiques les plus étudiées
39% sont des antibiotiques, 21% des anti-inflammatoires et 20% des cardiovasculaires
(Hughes, Kay et Brown, 2013).

Les concentrations de RM mesurées dans les eaux de surface varient de quelques ng.L™" a

quelques centaines de ng.L™" et, pour certaines molécules, a quelques ug.L™". Cette amplitude
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dépend des molécules, du facteur de dilution dans le milieu, du niveau de consommation, de
la localisation des prélévements, du temps (année, saison, ...) ...

En 2009, Loos et al. ont mis en évidence la présence de RM dans les eaux de surface
européennes. Ces molécules sont, de la plus fréquemment détectée a la moins détectée : la
Carbamazépine, le Diclofénac, le Sulfaméthoxazole, le Naproxéne, I'lbuproféne, le
Bézafibrate, le Gemfibrozil et le Kétoproféne (Loos et al., 2009). Dans les années 90, Terne
a recherché 37 principes actifs répartis sur cinq classes thérapeutiques sur des eaux usées
traitées et des eaux de surface, en Allemagne. A cette époque, les résultats ont montré la
présence d'au moins une molécule par classe thérapeutique (sauf pour les antinéoplasiques
(ou anticancéreux)) dans les eaux de surface. Les molécules retrouvées dans les eaux de
riviere, dans l'ordre décroissant des concentrations maximales mesurées, sont: |'Acide
salycilique, le Bézafibrate, le Bisoprolol, le Métoprolol, le Diclofénac, la Carbamazépine, le
Phénazone, le Propranolol, I'Acide clofibrique, I'lbuproféne, le Gemfibrozil, le Naproxéne,
I'Acide acétylsalicylique, le Diméthylaminophenazone, I'Acide fénofibrique, I''ndométacine, le
Kétoproféne, le Carazolol, le Fénotérol, le Clenbutérol, le Salbutamol, le Bétaxolol et le
Timolol (Ternes, 1998). Il apparait que certaines de ces molécules comme la
Carbamazépine, le Diclofénac et le Bézafibrate sont identiques a celles retrouvées a I'échelle
européenne en 2009. Les travaux réalisés aux environs des années 2000 par I'équipe de
Zuccato en ltalie, démontrent que les molécules mesurées dans les rivieres sont, dans
l'ordre décroissant des concentrations maximales mesurées : I'Aténolol, le Bézafibrate,
I'lbuproféne, le Furosémide, la Spiramycine, la Lincomycine, I'Erythromycine, le
Cyclophosphamide, la Ranitidine, la Oléandomycine, le Salbutamol, la Tylosine et le
Diazépam (Zuccato et al.,, 2000). Avec cette étude et I'amélioration des techniques
analytiques, le Cyclophosphamide, qui fait partie de la classe thérapeutique des
anticancéreux, certains antibiotiques comme la Spiramycine, et un antiulcéreux, la
Ranitidine, viennent compléter la liste des RM mesurés dans les riviéres européennes. Au
Nord de I'Europe, en Finlande, Vieno et al. ont mis en évidence la présence de médicaments
dans les eaux de riviere. Les molécules retrouvées, dans l'ordre décroissant des
concentrations maximales mesurées sont: le Métoprolol, la Carbamazépine, le Sotalol,
I'Aténolol, la Ciprofloxacine et I'Acébutolol (Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2006). Enfin, dans
les eaux de riviéres francaises, les mémes familles de molécules ont été mesurées en 2004.
Les molécules retrouvées dans I'ordre décroissant des concentrations maximales sont : le
Paracétamol, la Carbamazépine, le Diclofénac, le Kétoproféne, le Naproxéne, I'lbuproféne, le
Nordiazépam et le Gemfibrozil (Togola et Budzinski, 2008). En 2008, d'autres molécules,
dont certaines appartenant a la classe des hormones, ont été mesurées en France. Les

fréquences de détection variaient d'une molécule a l'autre, ainsi, les molécules détectées
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sont, dans l'ordre décroissant des fréquences de détection : I'Androsténedione, la
Testostérone, la Progestérone, la Carbamazépine, le Noréthindrone, la Metformine, I'Acide
salicylique, le Levonorgestrel, I'Aténolol, le Diclofénac, le Sulfaméthoxazole, le Bézafibrate,
le Paracétamol, I'Oxazépam, le Kétoprofene, I'Estrone, le Métoprolol, la Roxithromycine, le
Triméthoprime, I'Acide fénofibrique, la Pravastatine, le Naproxéne, I'lbuproféne,
I'Androstérone, le Propranolol, le Lorazépam, le Métronidazole, le 17 beta-estradiol, le 17

alpha-estradiol, I'Ethinylestradiol et I'Ofloxacine (Vulliet et Cren-Olivé, 2011).

La figure 4 synthétise les molécules recherchées dans les eaux de surface européennes a

partir des données précédentes.

Cette liste non exhaustive de RM, met en évidence la présence d'au moins 57 principes
actifs et métabolites dans les eaux de surface européennes entre les années 90 et 2008. En
2002, Heberer estimait que plus de 80 principes actifs étaient présents dans les eaux de
surface a l'échelle mondiale (Heberer, 2002a). La figure 4 permet d'identifier les principales
molécules recherchées et mesurées, des années 90 a 2008. Ainsi, au vu du nombre de
références associées, il est possible de dire que sur cette période, la Carbamazépine a été
une des molécules les plus étudiées dans les eaux superficielles avec une concentration
maximale égale a 11,5 ug.L". Les autres molécules fortement étudiées et présentant des
concentrations maximales élevées, de quelques centaines de ng.L" au ug.L”, sont des
molécules appartenant aux classes thérapeutiques des anti-Inflammatoire non stéroidiens
avec, par ordre décroissant du nombre de références associées, I'lbuproféne (31 323 ng.L™),
I'Acide salicylique (4 100 ng.L™") qui est également un métabolite de I'Aspirine, le Diclofénac
(1200 ng.L"), le Naproxéne (2 027 ng.L™"), I'Aspirine (340 ng.L") et le Kétoproféne (239 ng.L"
"), des analgésiques avec le Paracétamol (72ng.L"), des cardiovasculaires avec I'Aténolol
(242 ng.L™"), le Métoprolol (2 200 ng.L™") et le Propranolol (590 ng.L™") et des hypolipémiants,
comme le Bézafibrate (3 100 ng.L™") et le Gemfibrozil (970 ng.L™).

Pour résumer, entre les années 90 et 2008, selon les références citées, les 12 molécules les
plus étudiées et présentant des concentrations maximales élevées dans les eaux de surface
européennes sont: la Carbamazépine, le Diclofénac, I'lbuproféene, le Kétoproféne, le
Naproxéne, le Paracétamol, le Bézafibrate, le Gemfibrozil, le Métoprolol et I'Aténolol.
Certaines molécules peu étudiées selon la figure 4 ont été mesurées avec des

concentrations maximales allant de quelques centaines de ng.L"au pg.L™".
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Il s'agit d'AINS, I'Acide salicylique (4 100 ng.L™"), I'Aspirine (340 ng.L™) et le Phénazone (950
ng.L™"), d'un antibiotique, le Sulfaméthoxazole (4 072 ng.L™"), d'un cardiovasculaire, le
Bisoprolol (2 900 ng.L™"), et des métabolites dont les concentrations vont de 340 ng.L™", pour
| e Diméthylaminophenazone, a 550 ng.L", pour I'Acide clofibrique. Au regard de leurs
concentrations importantes, ces molécules mériteraient d'étre plus étudiées. Ainsi,
l'interprétation de ce genre de données doit étre faite avec précaution, en effet, comme le
démontre les résultats du projet KNAPPE, les travaux de recherches dans ce domaine se
focalisent essentiellement sur certaines classes pharmaceutiques comme les antibiotiques,
les AINS, les cardiovasculaires, les analgésiques ... (Roig et al., 2009), et, comme cela a été
mis en évidence dans ce paragraphe, sur certaines molécules en particulier. C'est la raison

pour laquelle ce sont souvent les mémes molécules qui sont retrouvées.

2. Eaux souterraines

Selon le projet KNAPPE, seulement 13% des mesures environnementales concernent les
eaux souterraines (Roig et al, 2009). Dans ce compartiment aquatique, lorsque les
molécules sont quantifiées, les concentrations mesurées varient du ng.L" 'au pg.L”" en
fonction des molécules. Dans son étude sur l'occurrence de médicaments dans les eaux
destinées a la consommation humaine en France, 'TANSES a mis en évidence que 70% des
eaux brutes souterraines étudiées ne renfermaient aucune molécule a des teneurs
supérieures a la limite de quantification (ANSES, 2011). Les molécules qui ont été les plus
fréquemment détectées sont, dans l'ordre décroissant: I'Epoxycarbamazépine, la
Carbamazépine, |'Oxazepam, le Naftidrofuryl, I'Hydroxyibuproféne, le Gadolinium, le
Paracétamol, le Kétoproféne, I'Acide Salicylique, le Trimétazidine, le Sulfadimérazine, le 17
beta-estradiol, le Danofloxacine, I'Ofloxacine et la Tylosine (ANSES, 2011). En France, en
2011, une campagne exceptionnelle d'analyse des molécules présentes dans les eaux
souterraines a montré que 61 RM ont été quantifié<s au moins une fois dans les eaux
souterraines de la métropole, dont deux ont été quantifiés sur plus de 10% des analyses : le
Paracétamol et la Carbamazépine (Lopez et Laurent, 2013). La Codéine, I'Erythromycine, le
Métronidazole, la Roxithromycine, le Sulfaméthoxazole, le Triméthoprime, I'Acide
fénofibrique, I'Aténolol, le Métoprolol, le Propranolol, le Sotalol, le Furosémide, la
Metformine, le Lorazépam, I'Oxazépam, le Tramadol, la Trimétazidine, la Testostérone,
I'Androsténedione, la Progesterone, la Norethindrone, le Levonorgestrel, I'Estrone,
I'Androstérone, le 17 alpha-estradiol, I'Ethinylestradiol, le Diclofénac, le Kétoproféne et le
Naproxéne ont également été quantifiés dans les eaux souterraines frangaises (Vulliet et
Cren-Olivé, 2011 ; Lopez et Laurent, 2013). En Allemagne, Heberer a également quantifié

des RM dans les eaux souterraines. Les molécules mesurées, dans |'ordre décroissant des
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concentrations maximales mesurées, sont: I'Acide clofibrique, le Propyphenazone, le
Phenazone, I'Acide salicylique, le Primidone, I'Acide gentisique, le Diclofénac, le Gemfibrozil,
I'lbuproféne, le Fénofibrate et le Kétoprofene (Heberer, 2002b). A cette liste viennent se
rajouter I'Acide amidotrizoique, la Carbamazépine, le Sotalol, le Sulfaméthoxazole,

I'lopamidol et I'Anhydro-erythromycine (Sacher et al., 2001).

La figure 5 synthétise les molécules recherchées et mesurées dans les eaux souterraines
européennes a partir des données précédentes. L'enquéte de 'ANSES ne précise pas les
concentrations mesurées dans les eaux souterraines. Cette liste non exhaustive de RM, met
en évidence la présence de 70 principes actifs et métabolites pharmaceutiques dans les
eaux souterraines européennes. Les classes thérapeutiques présentes dans les eaux
souterraines sont multiples. La figure 5 permet d'identifier les principales molécules étudiées
dans ce compartiment aquatique, ces dernieres sont, dans l'ordre décroissant des
concentrations maximales : la Carbamazépine (900 ng.L™"), le Diclofénac (590 ng.L™"), le
Sotalol (560 ng.L"), le Paracétamol (481 ng.L"),le Sulfaméthoxazole (410 ng.L™"), le
Kétoproféene (354 ng.L"), 'Oxazépam (42 ng.L") et la Trimétazidine (35 ng.L"). Certaines
molécules peu étudiées selon la figure 5, car présentant un nombre limité de références
associées, ont été mesurées dans les eaux souterraines avec des concentrations allant de
quelques centaines de ng.L""au pg.L™". Il s'agit de certains AINS, I'Acide salicylique (1 225
ng.L™"), I'Aspirine (1 000 ng.L™"), le Phénazone (1 250 ng.L™"), le Propyphénazone (1 465 ng.L
"), d'antibiotiques, I'Erythromycine (1 872 ng.L"), le Métronidazole (596 ng.L"), d'un
antidiabétique, la Metformine (1 577 ng.L"), d'un anti-épileptique, le Primidone (690 ng.L™"),
d'un hypolipémiant, le Gemfibrozil (340 ng.L™"), de métabolites, I'Acide clofibrique (7 300 ng.L-
"), I'Acide gentisique (540 ng.L™") et de produits de contraste, I'Acide amidotrizoique (1 100
ng.L™") et le lopamidol (300 ng.L™"). Au regard de leurs concentrations élevées, ces molécules
méritent une attention plus grande dans le suivi de la contamination des milieux aquatiques
par les RM et notamment I'Acide clofibrique et le Phénazone qui ont également été peu
étudiée dans les eaux de surface et qui présentent des concentrations maximales élevées

également dans ce compartiment.
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3. Eaux de boisson

En France, les eaux destinées a la consommation humaine proviennent essentiellement des
eaux de surface et souterraines avec 2/3 d'origine souterraine et 1/3 d'origine superficielle
(ANSES, 2011). La présence de RM dans ces deux compartiments aquatiques peut ainsi
générer une contamination des eaux destinées a la consommation humaine, ce qui constitue
une préoccupation majeure pour la communauté scientifique et les pouvoirs publics. Assez
peu d'études se sont intéressées a la présence de médicaments dans les eaux de boissons
du territoire francgais. En 2004, des travaux ont mis en évidence la présence de médicaments
dans les eaux de boisson provenant du bassin versant de I'Hérault (Togola et Budzinski,
2008). Dans l'ordre décroissant des concentrations maximales mesurées, les molécules
détectées sont: le Paracétamol, la Carbamazépine, le Ketoproféne, le Diclofénac,
I'Amitriptyline, I'lbuproféne et le Naproxéne. Plus tard, dans son enquéte nationale réalisée
de 2009 a 2010 sur les eaux de consommation, 'ANSES a mis en évidence la présence de
RM dans les eaux brutes et traitées de boisson frangaises. Les molécules qui ont été
détectées dans les eaux brutes sont, dans l'ordre décroissant des fréquences de détection :
la Carbamazépine, I'Oxazépam, le Paracétamol, I'Epoxycarbamazépine, le Losartan,
I'Hydrochlorothiazide, le Trimetazidine, I'Hydroxyibuproféne, I'Atenolol, le Kétoproféne, le
Danofloxacine, le Gadolinium, le Diclofénac, I'lbuproféne, I'Acide salicylique, I'Ofloxacine, le
Naftidrofuryl, I'Erythromycine, le Sulfadimérazine, le Lincomycine, I'Amoxicilline, le
Florfenicol, le Ramipril, le Ramiprilate, la Doxycycline, la Tylosine, le Parconazole,
I'Amlodipine et la Fluvoxamine (ANSES, 2011). Dans les eaux traitées, cette liste plus
réduite est constituée des molécules suivantes, dans l'ordre décroissant des fréquences de
détection : I'Epoxycarbamazépine (avec une concentrations maximale égale a 6 ng.L™"), la
Carbamazépine (33 ng.L") , I'Oxazépam (91 ng.L"), I'Hydroxyibuproféne (85 ng.L"), le
Naftidrofuryl (3 ng.L™"), le Paracétamol (71 ng.L™"), la Danofloxacine (57 ng.L™), la Tylosine
(20 ng.L™"), I'Ofloxacine (35 ng.L™), I'lbuproféne (traces), le Gadolinium (12 ng.L™"), I'Acide
salicylique (102 ng.L™"), I'Hydrochlorothiazide (traces), le Losartan (traces), I'Estradiol (77
ng.L"), le Kétoprofene (36 ng.L™"), le Florfenicol (traces) et le Ramiprilate (traces). Les
fréquences relatives des différentes molécules varient en fonction de la nature de l'eau.
Ainsi, dans les eaux traitées, les métabolites sont plus fréquemment détectés que dans les
eaux brutes (ANSES, 2011).

4. Synthése

La figure 6 synthétise les résultats des différentes analyses réalisées sur les eaux

superficielles, souterraines et de boisson provenant de différentes études qui sont
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présentées dans ce chapitre. Pour les eaux potables, seules les molécules recherchées et

détectées dans les deux études présentées ci-dessus ont été intégrées dans la figure.

O Eaux de surface O Eaux souterraines M Eaux de boisson
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Figure 6. Synthése des RM les plus fréquemment détectés dans les eaux superficielles et souterraines
européennes ainsi que dans les eaux de boisson frangaises (concentrations maximales mesurées selon
les références citées dans ce chapitre).

Cette figure met en évidence I'omniprésence de la Carbamazépine, du Paracétamol et du
Kétoproféne dans les trois compartiments aquatiques. Le Diclofénac et I'lbuproféne sont
détectés dans deux de ces compartiments. En 2007, le projet KNAPPE a établi un top 10
des molécules les plus mesurées dans l'environnement sur 178 molécules étudiées en
entrée et sortie de STEU, dans les eaux de surface, les eaux souterraines, les eaux marines
et les eaux de boisson (Roig, 2010 ; Touraud, 2012). Ce top 10 est constitué par le
Diclofénac, la Carbamazépine, I'lbuproféne, le Bézafibrate, le Kétoproféne, I'Acide
clofibrique, le Sulfaméthoxazole, le Triméthoprime, le Phénazone et la Roxithromycine
(Touraud, 2012). Six de ces molécules sont également présentes dans la figure 6, les quatre
restantes, I'Acide clofibrique, le Triméthoprime, le Phénazone et la Roxithromycine, ont été
détectées dans les eaux de surfaces et souterraines dans au moins une des études
présentées dans ce chapitre. Sur I'ensemble des RM mis en évidence dans les différents
compartiments aquatiques, la plupart sont inscrits sur la liste des molécules émergentes du
réseau NORMAN, constituée de 968 composés chimiques au total, dont la Carbamazépine,
le Kétoprofene, le Paracétamol et I'lbuproféne. Le réseau NORMAN s'est constitué en
septembre 2005 suite a un financement de Commission Européenne (NORMAN, 2016). Ce

réseau est constitué de laboratoires de référence, centres de recherche et d'organismes,
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associés pour la surveillance des molécules émergentes dans I'environnement. A la fin du
projet, les activités du réseau ont pu étre poursuivies grace a la création, en février 2009,
d'une association loi 1901 a but non-lucratif. Les travaux de NORMAN s'organisent autour de
bases de données, de groupes de travail, d'activités d'assurance qualité et de workshops
(INERIS, 2010 ; Dulio, 2011) . Le réseau NORMAN tient a jour une liste de molécules
émergentes dont la derniére, en date de février 2016, comprend certaines molécules
pharmaceutiques. Ces molécules sont identifiées par le groupe d'experts travaillant sur la
priorisation a partir des données de la littérature scientifique en prenant en compte les
criteres définis par le réseau NORMAN tels que la présence dans l'environnement, la
distribution spatiale et temporelle, l'usage, le niveau de consommation, la toxicité et
I'écotoxicité, ... (Dulio, 2011) permettant de caractériser une molécule émergente
(NORMAN, 2016).

Cette étude bibliographique a permis d'identifier les molécules les plus fréquemment
mesurées dans les environnements aquatiques. Malgré le fait que cette étude soit non
exhaustive, les résultats sont globalement en accord avec les revues bibliographiques déja
réalisées sur cette problématique. Ces résultats ont ainsi montré que, les eaux superficielles
présentent une fréquence de résultats positifs plus importante que les eaux souterraines.
Mais des médicaments sont également mesurés dans les eaux potables destinées a la
consommation humaine (ANSES, 2011). Les concentrations en RM, que ce soit dans les
eaux de surface, souterraines ou de boisson, varient de quelques ng.L”" a quelques ug.L”" en
fonction des molécules et des pays considérés. Dans ce chapitre, les principales classes de
médicaments qui ont été mises en évidence dans au moins deux des compartiments
aquatiques étudiés en Europe sont : des AINS (Diclofénac, Ibuprofene et Kétoprofene), un
analgésique (Paracétamol) et un anti-épileptique (Carbamazépine). A I'exception du
Kétoproféne, ces molécules font partie des 16 RM détectés dans chacune des cinq régions
du monde (aus der Beek et al., 2016). Ces 16 molécules sont, dans I'ordre décroissant des
concentrations maximales mesurées en Europe de l'ouest, sans distinction entre les eaux de
surface, souterraines et de boisson : I'lbuproféne (303 ug.L™), le Paracétamol (230 ug.L™), le
Sulfaméthoxazole (29 ug.L"), le Diclofénac (18,74 ug.L”), la Ciprofloxacine (13,6 ug.L™), le
Naproxéne (12,3 ug.L"), le Triméthoprime (10 ug.L’), I'Ofloxacine (8,77 ug.L”), la
Carbamazépine (8,05 ug.L”), I'Acide clofibrique (7,91 ug.L"), I'Estrone (1,25 ug.L7), la
Norfloxacine (1,15 ug.L"), I'Estriol (0,48 ug.L"), I'Aspirine (0,36 ug.L"), I'Ethinylestradiol
(0,28 ug.L") et I'Estradiol (0,012 ug.L") (aus der Beek et al., 2016). Ces 16 molécules
viennent ainsi compléter la liste des classes thérapeutiques qui est finalement constituée des

antibiotiques, AINS, analgésiques non opioides, anti-épileptiques et hormones sexuelles.
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Comme évoqué a plusieurs reprises dans ce chapitre, certains métabolites peuvent
également étre mesurés dans l'environnement. L'article de T. Beek et al. conforte cette

information en intégrant dans leur liste I'Acide clofibrique.

Le marché pharmaceutique frangais est constitué d'environ 3000 principes actifs entrant
dans la composition des médicaments utilisés en médecine humaine et environ 600
principes actifs sont utilisés en médecine vétérinaire sur le marché européen. Cependant,
seulement quelques centaines de molécules ont fait I'objet de recherches
environnementales (Hughes, Kay et Brown, 2013). Deux principaux facteurs peuvent
expliquer ce nombre restreint de molécules recherchées dans l'environnement, ce sont les
difficultés analytiques et [utilisation des données de consommation comme critére de
sélection des molécules a cibler dans les projets de recherches. La liste des RM présents
dans les eaux superficielles, souterraines et de boisson pourrait donc potentiellement étre
plus longue si tous les principes actifs présents sur le marché étaient et pouvaient étre
recherchés. Y-a-t-il une relation directe entre la consommation de médicaments et
I'exposition des milieux aquatiques ? Le chapitre suivant a pour objectif de répondre a cette
question en faisant le paralléle entre les données de consommation de médicaments du
chapitre 2 et les molécules détectées dans les eaux naturelles et présentées dans le

chapitre 3.
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Chapitre 4.
Exposition versus consommation

Ce chapitre présente une synthése des données de consommations de médicaments

(en quantité) et des RM mesurés en France dans les milieux aquatiques naturels.

Dans cette partie, les concentrations des principaux RM mesurés dans
I'environnement sont mises en paralléle avec les données de consommation exposées dans
le chapitre 2. Cette comparaison permet de rendre compte de la complexité a évaluer les

quantités de RM dans I'environnement qui dépendent d'autres facteurs exposés ici.
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En France, la présence de RM dans les environnements aquatiques serait essentiellement
due a la consommation de médicaments utilisés en médecine humaine. Les pourcentages
d'échantillons positifs (supérieurs aux seuils de détection) présentant des médicaments
utilisés dans la médecine humaine étaient de 87% pour les eaux superficielles et 57% pour
les eaux souterraines contre 10 et 5% pour les médicaments utilisés dans la médecine
animale (ANSES, 2011). Ces données concordent avec les données du marché
pharmaceutique frangais qui démontrent que la santé animale ne représente que 3,8% du
CA de l'industrie pharmaceutique. De plus, comme mentionné dans le chapitre 1 sur les
origines de la contamination, les STEU ont été identifiées comme étant la principale voie
d'introduction des RM dans l'environnement. En effet, les rejets de molécules
pharmaceutiques sous forme active ou métabolisée lors de la consommation par des
patients engendrent un apport continu de molécules pharmaceutiques dans les eaux usées
et, par conséquent, dans les eaux réceptrices de ces eaux usées. Avec ce constat, il
semblerait évident de penser que plus une molécule sera consommeée, plus elle sera rejetée
dans les eaux usées et plus elle sera détectée dans les eaux naturelles. Qu'en-est-il
vraiment ? Les données de la consommation de médicaments en France, renseignent sur le
fait que 77% du CA de l'industrie pharmaceutique proviennent des ventes réalisées en ville
(ANSM, 2014a) et maximum 10% des RM mesurés dans I'environnement en Europe
proviendraient des hopitaux (Kimmerer, 2009). Pour toutes ces raisons, la confrontation des
données de consommation et d'exposition concerne uniquement les médicaments utilisés en

ville, en médecine humaine et en France.

1. Comparaison des données d'exposition et de consommation

Les données d'exposition en France et en Europe pour les trois compartiments présentés
dans cette étude (eaux de surface, eaux souterraines et eau de boisson) courent des années
90 a 2013. Globalement, il a été montré que les classes thérapeutiques et, plus précisément,
les principes actifs, essentiellement mesurés dans les milieux, étaient identiques quelle que
soit la période considérée pour cette comparaison. C'est le cas par exemple de la
Carbamazépine qui a été mesurée de la fin des années 90 a 2013 dans les eaux
superficielles européennes. Dans le cas des données de consommation de médicaments en
France, ces derniéres datent essentiellement de 2013. La période de récolte des données
d'exposition coincide avec la date des données de consommation, la comparaison de ces

données est donc possible.

Afin de rendre compte de l'apport des données de consommation dans I'évaluation de
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I'exposition du milieu, les données de consommation des principales molécules
pharmaceutiques mesurées dans les environnements aquatiques et les eaux potables sont

étudiées.

Dans le chapitre précédent, il a été mis en évidence la présence de certains RM dans au
moins deux des compartiments aquatiques étudiés. Ces derniers sont la Carbamazépine
(anti-épileptique), le Diclofénac, I'lbuproféne, le Kétoproféne (AINS) et le Paracétamol
(analgésique). Leurs concentrations varient du ng.L-"au pg.L". Comme présenté dans le
tableau Il du chapitre 2, les médicaments du traitement de la douleur (AINS, analgésiques
non opioides) et particulierement le Paracétamol, I'lbuproféne et le Diclofénac, apparaissent
sur la liste des 30 médicaments les plus vendus en ville, en 2013 en nombre de boites
(ANSM, 2014b). L'interprétation de ces résultats en nombre de boites doit étre faite avec
précaution. En effet, les dosages de principes actifs par unité vendue peuvent varier d'une
molécule a l'autre ce qui ne permet pas une comparaison fiable des apports de chaque
molécule. Pour exemple, les données présentées dans le chapitre 2 ont mis en évidence que
les médicaments utilisés pour le systéme cardiovasculaire faisaient partie des 30 molécules
les plus vendues en France en 2013 en terme de nombre de boites avec trois molécules
positionnées au 19, 23 et 26°™ rang. Ce classement réalisé avec la masse de principe
actif ne met pas en évidence les mémes informations puisque dans ce cas, seul un
bétabloquant entre dans le classement en 29°™¢position (Aminot, 2013). La démarche
adoptée dans les travaux de Y. Aminot se base sur la masse de principe actif consommée
en France, dans I'hypothése que le nombre de boites remboursées par I'Assurance Maladie
reflete les consommations. Les données présentées dans les travaux de Y. Aminot datent de
2008, 2009 et 2010 et aucune différence majeure n'a été observée entre ces trois années.
En se basant sur la démarche employée par Y. Aminot et a partir des informations détaillées
fournies par I'Assurance Maladie sur :

— le dénombrement des boites de médicaments remboursés et délivrés en ville en

2013 ;

- le conditionnement de ces boites (nombre de comprimés, de sachet ou volume) ;

— et les quantités de principes actifs par unité de prise (comprimé, sachet ou volume) ;
les quantités (en masse de principe actif) consommées des RM mesurés dans au moins
deux des compartiments aquatiques étudiés dans le chapitre précédent, Paracétamol,
Ibuprofene, Kétoproféne, Diclofénac et Carbamazépine, et ceux uniquement mesurés dans
les eaux de surface, Aspirine, Naproxéne, Aténolol, Métoprolol, Bézafibrate et Gemfibrozil,

ont été calculées (tableau V).
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Tableau V. Consommation (kg) des principaux RM mesurés dans I'environnement en 2013 en France. Le
classement est réalisé en fonction des données de I'année 2010 selon Y. Aminot.

Classement Molécules 2008 2009° 2010° 2013
1 Paracétamol 2136 935 2263 350 2253197 2437013
6 Ibuproféne 134 259 147 456 133313 151 463
7 Aspirine 113 535 115 003 105 996 104 086
28 Kétoproféne 33794 34 026 26 900 21489
34 Naproxéne 22 579 21 840 22 070 32 805
35 Diclofénac 17 597 18 938 21744 23 436
37 Carbamazépine 20 911 20 205 19978 19 031
55 Aténolol / / 12 867 11 209
78 Bézafibrate / / 7 968 5415
94 Métoprolol / / 5903 5416
127 Gemfibrozil / / 3749 3473

a : Aminot, 2013

Lorsque les quantités consommées pour les quatre années (2008, 2009, 2010 et 2013) sont
disponibles, une similitude des valeurs retrouvées est mise en évidence (tableau V), ce qui
vient confirmer I'absence de variation inter-annuelle dans les quantités de principes actifs
consommeés. Ainsi, le classement des principes actifs les plus consommés en France en
2010 (Aminot, 2013) doit, a quelque chose prés, étre identique a celui qui aurait été effectué
avec les données de l'année 2013. Le classement de 2010 est donc utilisé dans notre
analyse pour I'année 2013. Avec ce dernier, les AINS et les analgésiques non opioides font
partie des médicaments les plus consommés (Aminot, 2013). Plus précisément, le
Paracétamol est la molécule la plus consommée (2 437 013 kg), I'lbuproféene fait partie des
10 molécules les plus consommeées et, le Kétoproféne et le Diclofénac des 40 molécules les
plus consommeées (tableau V). Dans le cas de |'Aspirine et du Naproxéne, qui sont mesurés
dans les eaux de surface, ils font respectivement partie des 10 et 40 premiers principes
actifs consommeés en France. L'Acide salicylique est le principal métabolite de I'Aspirine et
présente des concentrations dans les eaux de surface supérieures a celles de sa molécule
mére. Ces données suggérent que I'Aspirine est une molécule rapidement transformeée, ce
qui est en accord avec les données de la littérature scientifique qui décrivent I'Aspirine
comme étant une molécule facilement dégradée en Acide salicylique par le processus de dé-
acétylation (Heberer, 2002a). Il existe d'autres sources d'Acide salicylique que celle liée a la
dégradation de I'Aspirine. Cette molécule peut, en effet, étre naturellement synthétisée par
certains végétaux et utilisée comme principe actif dans le cadre de certains traitements
thérapeutiques (ex. médicaments utilisés en dermatologie), mais cette utilisation reste rare
(Heberer, 2002a). Concernant la Carbamazépine, cette molécule ne fait pas partie des 30

molécules les plus vendues en France en 2013, en terme de nombre de boite (tableau III).
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Qu'en-est-il lorsque la masse de principe actif est calculée ? En 2013, les quantités de
Carbamazépine consommées s'élevent a 19 031 kgs (tableau V). Le classement réalisé a
partir de la masse de principe actif positionne la Carbamazépine dans les 40 principes actifs
les plus consommés en France (Aminot, 2013). Globalement, pour les AINS et la
Carbamazépine, les données de consommations sont en accord avec les données
d'exposition du milieu. Dans le chapitre présentant les données de consommation, il a été
montré que la France était une grande consommatrice d'antibiotiques, 90% des antibiotiques
étant consommeés en ville, avec les pénicillines et les macrolides au rang 1 et 2,
respectivement. L'Amoxicilline est un antibiotique appartenant a la famille des pénicillines et
fait partie des 10 principes actifs les plus vendus en ville aussi bien en nombre de boites
(tableau Ill) qu'en masse de principe actif qui la positionne au troisieme rang (Aminot, 2013).
Les données présentées dans le chapitre précédent n'ont pas mis en évidence d'étude ayant
recherché cet antibiotique. Dans son rapport, 'ANSES présente la teneur maximale
d'Amoxicilline qui est exprimée par la notion de «traces» dans les eaux brutes
(superficielles et souterraines) du territoire national (ANSES, 2011). Dans une étude réalisée
a Toulouse de 2011 a 2013, cette molécule présentait des concentrations inférieures au seuil
de détection dans les eaux usées brutes et traitées de I'agglomération (Destrieux, 2013).
Ainsi, en dépit de sa forte consommation, cette molécule n'est que trés peu voire pas
retrouvée dans les systémes aquatiques contrairement a d'autres antibiotiques moins
consommeés mais régulierement détectés comme le Sulfaméthoxazole. Cette derniéere
molécule fait en effet partie des 16 molécules détectées dans chacune des cinq régions du
monde (aus der Beek et al., 2016) et présente une fréquence de quantification dans les eaux
de surface du territoire francais, a I'époque de I'étude prospective réalisée par 'ONEMA en
2012, de 40% avec une concentration maximale mesurée de 80 ng.L ' (Botta, Fabrizio et
Dulio, 2014). Le Bézafibrate est aussi faiblement consommé, rang 78 en 2010, mais détecté
dans 28% des échantillons d'eau de surface francaise en 2007-2008 avec une concentration
moyenne de 3,4 ng.L™" (Vulliet et Cren-Olivé, 2011). Enfin, la Metformine (antidiabétique), qui
a été identifiée comme étant une molécule peu étudiée dans le chapitre précédent ainsi que
dans l'article de Hughes et al. (2013), posséde des concentrations maximales élevées en
France. Cette molécule fait partie des molécules fortement consommées en France
puisqu'elle est la deuxiéme, aprés le Paracétamol, a présenter des tonnages importants en
2010 (Aminot, 2013 ; Hughes, Kay et Brown, 2013). Elle se retrouve donc dans le méme
schéma que les AINS et le Paracétamol avec un taux de détection égal a 58% ainsi qu'une
concentration moyenne égale a 100,6 ng.L™' dans les eaux de surface (Vulliet et Cren-Olivé,
2011) et un taux égal a 10% dans les eaux souterraines avec un concentration moyenne
égale a 9,9 ng.L" (Vulliet et Cren-Olivé, 2011 ; Lopez et Laurent, 2013).
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L'analyse globale qui consiste a mettre en relation les mesures environnementales et les
données de consommation permet de caractériser deux groupes :

— dans le premier, I'occurrence environnementale des molécules peut-étre expliquée
par leur niveau de consommation. Les fréquences de détection et/ou les
concentrations peuvent ainsi atteindre des valeurs importantes si ces molécules sont
régulierement et/ou fortement consommées. C'est le cas par exemple, du Diclofénac,
de I'lbuproféne, du Kétoproféne, du Paracétamol, de la Carbamazépine et de la
Metformine ;

— dans le second, l'occurrence environnementale des molécules n'est pas expliquée
par leur niveau de consommation. Ainsi, des molécules fortement consommées
peuvent étre trés peu, voire pas du tout, détectées dans I'environnement. C'est le cas
par exemple de I'Amoxicilline. A l'inverse, d'autres molécules peuvent présenter des
fréquences environnementales relativement importantes et des concentrations
élevées alors qu'elles sont globalement peu consommées. C'est le cas de la

Sulfaméthoxazole et du Bézafibrate.

Ainsi, méme si les données de consommation sont indispensables pour la prédiction des
concentrations de RM dans l'environnement, elles ne sont pas suffisantes pour les estimer
de fagon réaliste. L'exposition des milieux aquatiques aux RM dépend ainsi de plusieurs
facteurs, certains varient dans le temps et dans I'espace (consommations, dégradation dans
les STEU, ...), d'autres sont constants et intrinséques a chaque molécule (propriétés
physico-chimiques des RM, métabolisation des médicaments). Tous ces éléments combinés
complexifient l'estimation des concentrations environnementales mais, s'ils sont pris en
compte, ils peuvent faire en sorte que les concentrations prédites soient les plus proches

possibles de la réalité.

2. Facteurs explicatifs de I'exposition environnementale

2.1 Propriétés physico-chimiques des médicaments

Les médicaments sont une famille de micropolluants organiques aux structures et propriétés
physico-chimiques trés hétérogénes. lls possédent généralement des fonctions acides ou
basiques et sont ionisés au pH des eaux naturelles. Les propriétés physico-chimiques sont
intrinséques a chaque molécule pharmaceutique et constituent des constantes importantes

qui permettent d'anticiper leur comportement dans un milieu donné. Ci-dessous sont
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présentées les constantes les plus utilisées pour I'étude des médicaments dans

I'environnement.

La solubilité (S) : c'est la capacité d'une molécule, appelée soluté, a se dissoudre
dans un solvant. Cette solubilité est dépendante de la structure de la molécule, du
solvant et de la température. Pour un solide donné, une augmentation de la
température entraine une augmentation de la solubilité. Elle s'exprime en quantité
maximale de soluté dans un litre de solution saturée selon des conditions précises de
température, de nature du solvant et du soluté (mg.L") .Les molécules dites
« insolubles » ont une solubilité inférieure a 1 000 mg.L", les molécules
moyennement solubles ont une solubilité comprise entre 1 000 et 10 000 mg.L",
enfin, les molécules solubles ont une solubilité supérieure a 10 000 mg.L™.

Le coefficient de partage octanol/eau (log P ou log Kow) : c'est une mesure de la
solubilité différentielle d'un composé dans deux solvants : I'octanol et I'eau. Cette
valeur permet d'appréhender le caractére hydrophile ou hydrophobe (lipophile) d'une
molécule organique et donc son caractére bioaccumulable dans les organismes
aquatiques. Le log Kow permet d'évaluer le caractére polaire d'une molécule. En
effet, le solvant posséde une polarité trés similaire a celle des membranes lipidiques,
c'est pourquoi il est utilisé pour évaluer le caractere lipophile d'une molécule. Si le log
de Kow est positif, cela exprime le fait que la molécule considérée est plus soluble
dans l'octanol que dans l'eau, ce qui refléte son caractére lipophile. Plus le log Kow
sera grand, plus la molécule sera lipophile. Inversement, si le log Kow est négatif cela
signifie que la molécule considérée est hydrophile. Si le log Kow est inférieure a 3,
les molécules sont polaires et peu bioaccumulables. Si le log Kow est supérieur a 3,
les molécules sont apolaires et bioaccumulables (European Chemicals Bureau,
2003).

Le coefficient de partage carbone organique/eau (Koc): c'est le rapport entre la
quantité adsorbée d'un composé par unité de masse de carbone organique du sol ou
du sédiment et la concentration de ce méme composé en solution aqueuse (L.kg™)
Ce coefficient permet d'appréhender I'adsorption des molécules sur les sédiments et
particulierement sur les boues de STEU. Plus le Koc est élevé, plus la molécule se
liera préférentiellement a la phase solide du sol par rapport a la phase aqueuse. Une
molécule est considérée mobile si le Koc est inférieur a 100, moyennement mobile s'il
est compris entre 100 et 500 et trés peu mobile s'il est supérieur a 500.

Le pKa: c'est le logarithme de la constante d'acidité Ka qui est une mesure
quantitative de la force d'un acide en solution. C'est la constante d'équilibre de la

réaction de dissociation d'une espéce acide dans le cadre des réactions acido-
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basiques. Plus cette constante Ka est élevée, plus la dissociation des molécules en
solution est grande et donc plus l'acide est fort. Du fait de I'échelle logarithmique, plus
pKa est grand, plus la dissociation de I'espéce acide a pH donné est faible et donc
plus 'acide est faible. Un acide faible a un pKa variant entre -1,74 a 25°C et 12 dans
I'eau. Les acides avec un pKa de valeur inférieure a -1,74 a 25°C sont appelés acides

forts et se dissocient presque intégralement en solution aqueuse.

Le tableau VI présente les constantes décrites ci-dessus pour les cing RM les plus mesurés
dans les milieux aquatiques. Ces données rendent compte de ['hétérogénéité des
médicaments au regard de leurs propriétés physico-chimiques et, par conséquent, de leur
comportement dans I'environnement. Dans ce cas, les pKa indiquent que ces molécules sont
des acides faibles, c'est a dire qu'ils ne se dissocient pas totalement dans I'eau. Dans le cas
du Paracétamol, cette molécule est soluble dans I'eau mais, contrairement aux autres, n'est
pas bioaccumulable et ne s'adsorbe pas sur les matiéres organiques (Bouissou-Schurtz et
al., 2014). A linverse, la Carbamazépine, qui n'est pas bioaccumulable, a tendance a
s'adsorber sur les matieres organiques (Bouissou-Schurtz et al., 2014). Enfin, I'lbuproféne a
la capacité a étre bioaccumulé dans les organismes aquatiques et a s'adsorber sur les
matiéres organiques (Bouissou-Schurtz et al., 2014). Ces trois molécules présentent ainsi
des comportements difféerents dans I'environnement avec une tendance a la
compartimentation environnementale de ces derniéres au sein des milieux aquatiques. Le
Paracétamol aura ainsi tendance a étre plutét dans la phase aqueuse alors que la
Carbamazépine, comme les autres molécules du tableau VI seront essentiellement
présentes dans les matiéres en suspension et/ou le sédiment. Quant a la molécule
d'Ibuproféne, elle sera essentiellement présente dans la phase solide riche en matiére en
organique et potentiellement dans les organismes aquatiques. Ainsi, la probabilité de
présence des RM dans la phase dissoute des compartiments aquatiques dépend des
caractéristiques physico-chimiques de ces derniers.

Tableau VI. Propriétés physico-chimiques des cing principales molécules pharmaceutiques mesurées
dans I'environnement. Sources : (Bouissou-Schurtz et al., 2014 ; NCBI, 2017)

S (mg.L") Log Kow Koc (1.kg™) pKa

Paracétamol 14 000 0,46 61,7 9,38
Diclofénac 2,37 4,51 458 4,15
Ibuproféne 21 3,97 3400 4,91
Kétoproféene 3,61 3,12 / 4,45
Carbamazépine 17,7 2,45 3870 13,9

La solubilité, le log Kow et le Pka sont des paramétres utilisés dans le monde médical pour

les études pharmacocinétiques (Jjemba, 2006). Mais I'importance de ces données s'illustre

63



Partie 1. Etude bibliographique

également par le fait que ces critéres soient utilisés pour évaluer la dangerosité des
molécules et orienter les recherches. Ainsi, la Food and Drug Administration (FDA) utilise le
Log kow, la solubilit¢ et le Koc pour identifier les compartiments environnementaux qui
seraient susceptibles d'étre impactés par la présence de RM (FDA, 1998). De méme, dans la
conception suédoise de la classification environnementale des médicaments, le log Kow est
pris en compte pour évaluer le potentiel de bioaccumulation des molécules (Janusinfo,
2016). Enfin, I'Agence Européenne du Médicament (EMA) utilise le Kow et le Koc pour
caractériser le potentiel de bioaccumulation et d'adsorption des molécules et mener des
stratégies particuliéres pour l'évaluation du risque en fonction de ces paramétres (EMA,
2006).

Avec les données précédentes, il serait tentant de penser que les concentrations en
Paracétamol dans les eaux naturelles soient supérieures a celles de la Carbamazépine et de
I'lbuproféne. Or, les concentrations maximales mesurées dans les eaux de surface et
présentées dans le chapitre précédent montrent le contraire. Dans son étude sur ['utilisation
des données de pharmacocinétiques et de pharmacodynamiques en écotoxicité, Jjemba
(2006) n'a pas montré de corrélation entre les propriétés physico-chimiques des molécules
pharmaceutiques étudiées (solubilité, le log Kow et le pKa) et les concentrations
environnementales (Jjemba, 2006). Il est ainsi difficile d'extrapoler des données physiques a
un comportement environnemental. Ainsi, d'autres parametres doivent étre pris en compte.
Dans le paragraphe suivant, le taux d'excrétion des molécules méres par I'organisme humain

est présenté.

2.2 Métabolisation des médicaments dans I'organisme humain

L'une des sources principales des rejets de médicaments dans I'environnement provient des
excrétions des patients (GRAIE, 26 et 27/03/15). L'étude de la métabolisation des
médicaments dans le corps humain est ainsi primordiale pour caractériser au mieux les
concentrations environnementales. Cette donnée est une constante intrinséque a chaque

molécule pharmaceutique.

Tous les médicaments font I'objet d'une métabolisation plus ou moins importante puis d'une
excrétion chez I'Homme. La métabolisation fait référence a la transformation, souvent
catalysée par une réaction enzymatique, des médicaments en un ou plusieurs autres
composés actifs ou inactifs, appelés métabolites. Ici encore, la grande diversité des

comportements des médicaments est mise en évidence puisque certaines molécules sont
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entierement métabolisées, conduisant a la formation de métabolites, tandis que d'autres sont
excrétées presque exclusivement sous forme inchangée. Dans le cas des cinq molécules
étudiées dans le paragraphe précédent, les pourcentages d'excrétion sous forme inchangée
sont négligeables, I'lbuproféne possédant le pourcentage le plus élevé avec 10% (Bound et
Voulvoulis, 2005 ; Aminot, 2013). Au contraire, le Bézafibrate présente un pourcentage
d'excrétion sous forme inchangée majeure (proche de 100%) (Aminot, 2013). Au sein d'une
méme classe thérapeutique, des RM peuvent étre plus ou moins métabolisés, pour les AINS
par exemple, dont I'lbuproféne et le Kétoprofene font partie, le Naproxéne présente un
pourcentage de 70% (Aminot, 2013).

Ainsi, les quantités de médicaments rejetées dans I'environnement peuvent étre estimées en
tenant compte du taux d'excrétion par l'organisme du patient. C'est ce que propose I'EMA
dans la phase 2 de la procédure pour I'évaluation du risque environnemental pour les
molécules pharmaceutiques a usage humain. Dans cette ultime phase, un calcul de
concentration environnementale est proposé qui tient compte de la métabolisation des
médicaments mais également de leur dégradation dans les STEU (Besse, 2010). La
dégradation des RM dans les STEU n'est pas stable. Dans le paragraphe suivant, les
principaux facteurs responsables de la fluctuation des processus de dégradation dans les
STEU sont présentés. Cette thése est ciblée sur cette partie du cycle de vie des

médicaments c'est-a-dire, apres leur rejet dans les eaux usées brutes.

2.3 Dégradation des médicaments en STEU

Les eaux usées urbaines sont rejetées dans le milieu naturel aprés traitement en STEU. La
dégradation des RM dans les STEU varie dans le temps en fonction notamment des
conditions météorologiques. Les processus de traitement utilisés ont également un impact

sur le rendement d'élimination des RM dans les STEU.

En général, dans une STEU, on distingue deux lignes différentes : la ligne des eaux et la
ligne des boues. La ligne des eaux comprend trois stades, les deux premiers sont présentés
dans la figure 7. Il s'agit :
— du traitement primaire : processus physique utilisé pour éliminer une partie des
molécules organiques. Cela comprend le dégrillage, le dessablage, le dégraissage
(ou déhuilage) et la décantation primaire ;
— du traitement secondaire : processus le plus souvent biologique mais quelque fois

remplacé ou couplé a une voie physico-chimique. Ce traitement est utilisé pour
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éliminer les molécules organiques sédimentaires et non sédimentaires contenues
dans la phase aqueuse. Ce traitement secondaire comprend I'aération (ou
oxygénation) et la décantation secondaire ;

— le traitement tertiaire : réalisé sur l'effluent a la sortie de la décantation secondaire. Il
permet d'obtenir un traitement complémentaire aux traitements primaire et
secondaire. |l comprend des traitements spéciaux (osmose inverse, bioréacteur a
membrane, ...) pour diminuer le contenu des molécules qui n'ont pas été éliminées
par les traitements primaire et secondaire. L'ensemble de ces traitements (primaire,

secondaire et tertiaire) ont pour objectif de tendre vers une épuration des eaux.

De nombreuse STEU cumulent aujourd'hui les traitements primaires et secondaires,
certaines, plus rares, utilisent des traitements tertiaires.

Dans la ligne des boues sont traitées toutes les boues produites pendant les phases de
décantation de la ligne des eaux. Le but de cette ligne est d'éliminer la quantité élevée d'eau
contenue dans les boues et d'en réduire le volume. L'objectif ici est également de stabiliser
le matériel organique et de détruire les organismes pathogénes présent de fagon a rendre le

produit final moins dangereux pour I'environnement.

TRAITEMENT PRIMAIRE TRAITEMENT SECONDAIRE
BIOLOGIQUE A BOUES ACTIVEES
degrillage dessablage déhuilage deécantation primaire oxygénation décantation secondaire

boues activées

¢

Qe vaitement des boves i)

Figure 7. Principe de fonctionnement d'une station de traitement des eaux usées (source : lfremer, 2002).

Il existe deux processus biologiques utilisables dans le traitement secondaire, le traitement
par culture libre ou fixée. Avec les cultures libres, les bactéries évoluent librement dans les
eaux usées, c'est le cas par exemple des boues activées ou des lagunages. Dans le cas des
cultures fixées, les bactéries sont fixées sur un support, par exemple les disques
biologiques, les filtres a sables ou les lits bactériens. En France, 60% des STEU sont des
stations d'épuration a boues activées (IRSTEA, 2014). Ces derniéres sont considérées
comme des stations conventionnelles pour le traitement des eaux usées (Roig et al., 2009).
Les STEU n'ont pas été congues pour éliminer les micropolluants dont les RM font partie.
Dans le cadre du projet AMPERES, les travaux de recherches réalisés sur des STEU

conventionnelles ont montré une dégradation incomplete des RM avec des rendements
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d'élimination de la phase dissoute qui oscillaient entre moins de 30% et plus de 70% en
fonction des molécules (Coquery, Choubert et Miege, 2010). Les rendements d'élimination
des procédés biologiques dépendent ainsi des molécules. Les molécules organiques
contenues dans l'effluent primaire peuvent étre dégradées par les bactéries, adsorbées a la
surface des flocs ou rester dissoutes dans le liquide interstitiel (Pomiés et al., 2013). La part
de ces phénoménes dépend des propriétés physico-chimiques propre a chaque molécule
(Pomiés et al., 2013). L'élimination des RM varie également en fonction des processus de
traitement utilisés (Roig et al., 2009). Radjenovic et al. (2009) ont comparé les traitements
par boues activées et bioréacteurs a membrane pour 31 médicaments. lls ont montré un
rendement d'élimination sensiblement amélioré avec les bioréacteurs a membrane
(Radjenovic, Petrovic et Barcelo, 2009). De plus, méme si les eaux traitées par de la
nanofiltration et de I'osmose inverse peuvent encore présenter des molécules récalcitrantes,
ces technologies donnent de bons résultats dans la dégradation des RM (Fatta-Kassinos,
Meric et Nikolaou, 2011). D'autres facteurs influencent la dégradation des composés
pharmaceutiques dans les stations d’épuration. Il s'agit du temps de rétention hydraulique,
du temps de séjour des boues (Roig et al., 2009 ; Pomiés et al., 2013) et de la température
(Pomiés et al., 2013). L'influence de la température suggére une variation saisonniére des
rendements d'élimination. Certains auteurs ont démontré que les taux d'élimination en STEU
etaient plus faibles en hiver qu'en été. Deux éléments peuvent expliquer cette variabilité
saisonniére, I'augmentation des consommations de certains médicaments en hiver (McArdell
et al., 2003 ; Gracia-Lor et al., 2012), qui engendre une augmentation des quantités de RM
entrant dans les STEU, et la diminution des activités microbiennes due a I'abaissement des
températures durant la saison hivernale (McArdell et al., 2003 ; Vieno, Tuhkanen et
Kronberg, 2005 ; Castiglioni et al., 2006). Les périodes de pluie peuvent également avoir un
impact sur les capacités épuratrices des STEU puisqu'elles sont responsables de la
réduction des activités microbiennes, de la perturbation des processus d'adsorption et de
floculation et de la diminution des temps de résidences (Ternes, 1998 ; Tauxe-Wuersch et al.,
2005 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2007).

Ainsi, les quantités de RM a l'entrée et la sortie des STEU varient en fonction des
consommations, des saisons et des événements météorologiques ponctuels tels que
'abaissement des températures et les événements pluvieux (Heberer, 2002a ; Vieno,
Tuhkanen et Kronberg, 2005 ; Gros et al., 2010 ; Gracia-Lor et al., 2012 ; Baker et Kasprzyk-
Hordern, 2013 ; Fairbairn et al., 2016). Mais les concentrations environnementales de RM
sont aussi contrblées par les processus biotiques et abiotiques intrinséques aux milieux

aquatiques. Le paragraphe ci-dessous présente ces mécanismes naturels qui ont un role
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essentiel dans le maintien de I'équilibre des écosystemes.

2.4 Dégradation des meédicaments dans les milieux naturels

Les processus biotiques (dégradation microbienne) et abiotiques (hydrolyse, adsorption,
photolyse, dilution, ...) inhérents aux environnements aquatiques, et particulierement aux
eaux de surface, régulent les molécules qui sont rejetées dans ces milieux (Vieno, Tuhkanen
et Kronberg, 2005). De nombreux médicaments sont ainsi susceptibles de réagir en milieux
aqueux sous l'action d’agents biologiques, chimiques ou physiques. De ce fait, une fois
rejetés dans les environnements aquatiques récepteurs des rejets anthropiques, les
concentrations de certains RM peuvent diminuer. Dés leur entrée dans les milieux
aquatiques, les RM et, plus globalement, les molécules exogénes, subissent une dilution qui
permet l'atténuation de leurs concentrations (Gros et al., 2010 ; Baker et Kasprzyk-Hordern,
2013 ; Fairbairn et al., 2016). De plus, soumis au rayonnement solaire, les RM peuvent subir
une dégradation photochimique. En fonction des molécules, la photodégradation sera plus
ou moins importante et des différences peuvent étre observées au sein d'une méme famille
thérapeutique. C'est le cas des benzodiazépines, ou le Lorazépam subit une
photodégradation rapide avec un temps de demi-vie inférieur a une journée d'été ensoleillée
alors que ['Oxazépam, le Diazépam, et I'Alprazolam, sont plutét résistants a la
photodégradation avec des temps de demi-vie respectivement égaux a 4, 7 et 228 jours
(Calisto, Domingues et Esteves, 2011). En ce qui concerne les AINS, le Naproxéne et le
Diclofénac sont rapidement photodégradés, avec des demi-vies respectivement égales a 42
et 39 minutes, alors que I'lbuproféne est photostable en raison de sa faible absorbance aux
longueurs d'onde du spectre solaire (Packer et al., 2003). Dans le cas du Bézafibrate et du
Gemfibrozil, la photolyse engendre un dégradation de seulement 10% des molécules aprés
200 heures, ce qui permet de qualifier ces molécules de photostables (Cermola et al., 2005).
Les médicaments sont généralement présents sous forme ionisées dans les milieux
aquatiques naturels ce qui complexifie les interactions entre les molécules et la phase solide
(Fatta-Kassinos, Meric et Nikolaou, 2011). Aux pH des eaux naturelles, les RM possédant
des pKa élevés sont positivement chargés et des interactions (cationiques, complexation,
liaison hydrogéne) peuvent affecter leur devenir (Silva et al., 2011). Quoi qu'il en soit,
l'adsorption des pharmaceutiques dépend des propriétés physico-chimiques des molécules
et des matiéres en suspension (Silva et al., 2011). Les antibiotiques appartenant a la famille
des quinolones subissent, une fois rejetés dans le milieu naturel, une photo-transformation et
une adsorption sur le sédiment (Golet, Alder et Giger, 2002). Cependant, les caractéristiques

des quinolones indiquent que l'adsorption sur le sédiment est principalement responsable de
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la diminution de leurs concentrations dans la phase dissoute (Golet, Alder et Giger, 2002).
Pour certaines molécules, la proportion d'analytes portés par la phase particulaire peut
atteindre 100% (Silva et al., 2011). Lorsqu'elles sont soumises a des processus de
dégradation biotique, certaines molécules pharmaceutiques, dont les quinolones, sont
considérées comme persistantes (Golet, Alder et Giger, 2002). Ces dégradations par voie
biologique, nommeées aussi biodégradation, concernent les phénoménes de dégradation par
les micro-organismes. Ces processus de biodégradation, particulierement ceux liés aux
activités microbiennes dans les biofilms naturels des riviéres, ont la capacité de dégrader
des molécules organiques dont les RM font partie (Winkler, Lawrence et Neu, 2001 ; Golet,
Alder et Giger, 2002 ; Calamari et al., 2003 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2005).

Les phénoménes d'atténuation in situ, qu'ils soient biotiques ou abiotiques, contribuent de
facon plus ou moins importante a la préservation de la qualit¢é des environnements
aquatiques (Calamari et al., 2003). Ainsi, une fois rejetés dans l'environnement, les
concentrations des RM peuvent diminuer via des processus de dilution, photodégradation,
biodégradation, ... (Kimmerer, 2004 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2005 ; Luo et al., 2011 ;
Deblonde, 2013). Ce processus de régulation, aussi appelé auto-épuration, est un service
écosystémique intrinséque aux milieux aquatiques qui est positivement corrélé a la qualité
des milieux. C'est-a-dire que ce processus naturel sera d'autant plus important que la qualité
des eaux sera grande (Maes et al., 2016). |l est important de préciser que la dégradation des
médicaments dans I'environnement est différente de celle observée lors de la métabolisation
humaine. En effet, la Carbamazépine et le Diazépam qui sont rapidement métabolisés dans

le corps humain, sont trés stables dans les environnements aquatiques (Pal et al., 2010).

Dans ce chapitre, il a été montré que l'exposition des milieux aquatiques aux RM ne
dépendait pas seulement des niveaux de consommations des médicaments. Certaines
molécules peuvent présenter des concentrations environnementales relativement
cohérentes avec les données de consommation alors que d'autres présentes des
concentrations environnementales déconnectées des données de consommation. En dehors
du fait que les données d'exposition et de consommation aient été comparées a de larges
échelles temporelles et spatiales, d'autres parametres peuvent expliquer les comportements
des RM, depuis leur absorption par les patients jusqu'a leurs rejets dans I'environnement.
Les taux d'excrétion renseignent sur les quantités de principes actifs excrétées par le patient
apres l'ingestion d'un médicament. Une fois excrétés, les RM se retrouvent dans les eaux
usées via les urines et/ou les feces. En fonction de leur propriétés physico-chimiques,
certaines molécules pourront se retrouver dans les STEU sous forme inchangée et d'autres

pourront étre completement dégradées dans le réseau avant méme de les atteindre, ce sera
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notamment le cas des molécules facilement hydrolysables. Une fois dans les STEU, les RM
subissent différents traitements (primaire, secondaire et parfois tertiaire). Les traitements
secondaires sont, la plupart du temps, biologiques mais ces derniers peuvent étre couplés
ou remplacés par des traitements physico-chimiques. En fonction des procédés utilisés, du
temps de séjour hydraulique, du temps de résidence des boues et de la mise en place ou
non d'un traitement tertiaire, les concentrations de RM dans les eaux usées traitées varient.
Les rendements d'élimination de la phase dissoute des STEU varient également en fonction
des conditions météorologiques et saisonniéres. En effet, lors d'événements pluvieux, les
capacités épuratrices sont diminuées a cause d'une diminution des activités microbiennes et
d'une diminution des temps de séjour. De plus, pendant la saison hivernale, certains
médicaments voient leur consommation doubler et [|'abaissement des températures
engendre une diminution des activités microbiennes responsables de la dégradation des
molécules organiques. Les STEU jouent donc un réle important dans la libération des RM
dans les milieux aquatiques récepteurs. Elles sont ainsi considérées comme les principales
sources de rejets de médicaments dans l'environnement. La fluctuation des capacités
épuratrices des STEU en fonction des traitements utilisés mais également du contexte
géographique, météorologique et saisonnier entraine une variabilité temporelle des
concentrations environnementales des RM rejetés dans les milieux récepteurs et donc des
risques écotoxicologiques associés. Quant aux parametres intrinseques a chaque molécule,
c'est-a-dire les taux d'excrétion et les propriétés physico-chimiques des molécules, ils sont
stables dans le temps. Que ce soit dans les STEU ou les environnements aquatiques, les
caractéristiques physico-chimiques des RM (pKa, log Kow, solubilité, ...) ainsi que celles des
milieux considérés (pH, luminosité, diversité bactérienne, ...) dictent le comportement des
molécules. En effet, des changements de pH dans le milieu récepteur peuvent modifier
I'adsorption de certains RM sur la phase particulaire, 'augmentation des débits peut atténuer
les concentrations, I'abaissement des températures peut diminuer les activités microbiennes
responsables de la biodégradation, ... Ainsi, comme pour les STEU, les capacités auto-
épuratrices des cours d'eau varient dans le temps en fonction des conditions
meétéorologiques et des saisons. C'est un élément de plus qui favorise les variabilités spatio-
temporelles des concentrations environnementales des RM et donc des risques
environnementaux associés. L'ensemble de ces éléments tend a complexifier I'évaluation de
I'exposition mais, lorsque cela est possible, la prise en compte d'un maximum de ces
informations permet de rapprocher les concentrations estimées aux concentrations réelles.
Les autres rejets, essentiellement diffus (épandage des boues de STEU sur les sols
agricoles, utilisation des médicaments dans le cadre de la médecine vétérinaire, ...), et les

difficultés analytiques, ont aussi leur part de responsabilité dans les incertitudes associées a
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I'évaluation de Il'exposition des milieux aquatiques aux RM, a partir des données de
consommation. S'il a été montré que pour certaines molécules les données de
consommation pouvaient étre relativement cohérentes avec les données environnementales
(fréquence de détection et /ou concentrations), pour certaines molécules, ces données ne
sont pas suffisantes. Ainsi, le choix des molécules a mesurer dans le cadre de travaux de

recherche doit veiller a prendre en compte un maximum de ces parametres.

Les molécules pharmaceutiques sont biologiquement actives et affectent les mécanismes de
contrble des organismes vivants, par exemple, en régulant le métabolisme, en influant sur
I'équilibre hormonal ou en atténuant la transmission de signaux entre les cellules. De ce fait,
une fois rejetées dans I'environnement, ces molécules peuvent avoir un impact négatif sur la
faune et la flore et altérer la santé des écosystemes. Cet effet peut se produire par
l'intermédiaire de divers mécanismes, parmi lesquels certains ont été démontrés en
laboratoire et dans le cadre d'observation de terrain (Weber et al., 2014). Les risques
écotoxicologiques associés a la présence de RM dans la Garonne dépendent de I'exposition
du milieu a ces molécules ainsi que de leur danger potentiel. La variabilité spatio-temporelle
des concentrations de RM, dans les STEU et I'environnement, mentionnées plus haut, se
répercutent sur les risques écotoxicologiques associés a la présence de RM dans la
Garonne. En d'autres termes, il existerait une variabilité¢ spatio-temporelle des risques
écotoxicologiques associés a la présence de RM dans la Garonne due a I'ampltitude des
concentrations de RM dans les STEU et I'environnement. Ces travaux de recherches ont
notamment cherché a mettre en évidence cette amplitude.

Le chapitre suivant s'intéresse aux méthodologies utilisées en écotoxicologie pour évaluer la

dangerosité des produits chimiques dont les RM font partie.
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Chapitre 5. ,
Evaluation de la dangerosité des
molécules

Ce chapitre présente les différentes méthodologies rencontrées dans la littérature

scientifique et utilisées en écotoxicologie pour évaluer la dangerosité de produits chimiques.

Pour évaluer la dangerosité de produits chimiques, des tests écotoxicologiques,
réalisés la plupart du temps en laboratoire, sont effectués. A partir de ces données brutes de
laboratoire, des Predicted No Effect Concentrations (PNEC) sont définies. Ces PNEC
constituent des valeurs de référence utilisées pour les évaluations des risques
écotoxicologiques. Les différentes méthodologies utilisées pour les données brutes et les

PNEC sont présentées dans ce chapitre.
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1. Données brutes de laboratoire

Le danger d'une molécule est fonction de sa toxicité intrinséque. Son absorption par un
organisme vivant peut perturber son meétabolisme, provoquant des troubles physiologiques
pouvant aller jusqu'a la mort de l'individu. La dangerosité d'une molécule est estimée par des
approches biologiques qui évaluent :

— les effets sur les populations in situ ;

— les effets sur les individus au moyen de bio-essais réalisés en laboratoire ;

— les effets au niveau moléculaire avec des biomarqueurs.
Globalement, les organismes vivants sont mis en contact avec les molécules a tester et les

effets de cette exposition sont observés.

Les perturbations biologiques induites par les interactions complexes in situ ne peuvent pas
étre simulées en laboratoire. Ainsi, les causes des effets mesurés in situ ne peuvent pas étre
clairement identifiées et la part de responsabilité des RM dans les toxicités engendrées est
donc difficilement mesurable. Dans ce chapitre, ce sont les méthodologies appliquées dans

le cadre des bio-essais et de biomarqueurs qui sont présentées.

1.1 Bio-essais

Ce sont des tests de toxicité effectués en laboratoire au cours desquels une population
d'organismes est exposée a des concentrations croissantes d'une molécule afin d'évaluer les
niveaux de concentration provoquant des effets toxiques (figure 8). Ces tests sont réalisés
en conditions biotiques (espéce, age) et abiotiques (lumiére, température, milieu de culture
ou support d'élevage) contrélées sur différentes échelles d'organisation biologique, depuis la
cellule (in vitro) a la communauté (mésocosme) en passant par des organismes in toto. Ces
tests sont la plupart du temps conduits sur des espéces représentatives des différents
niveaux trophiques (algue, crustacé, poisson).

Plusieurs bio-essais sont disponibles et certains bénéficient de protocoles normalisés, en
particulier les bio-essais sur organismes entiers. Cela permet, d'une part, de maitriser au
mieux les facteurs connus pour influer sur la réponse des organismes et, d'autres part,

de comparer les résultats obtenus sur différents polluants.
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Aprés une durée d, on compte le nombre
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Figure 8. Principe des tests d'écotoxicité (source : INERIS, 2007)
Ces bio-essais sont essentiels a l'obtention d'informations sur les concentrations d'une
molécule et les durées d'exposition qui induisent des effets sur la mortalité, la reproduction,
la physiologie ou encore le comportement. lls permettent d'établir des relations dose-réponse
qui définissent divers indicateurs écotoxicologiques tels que les concentrations Iétales pour X
% des individus exposés (CLX) ; les concentrations pour lesquelles des effets sont observés
sur X% des individus exposés (CEX) ; les plus hautes concentrations en-dessous desquelles
aucun effet n'a été observé (NOEC) ; les plus basses concentrations au-dessus desquelles
des effets ont été observés (LOEC) ; ... Ces différents indicateurs sont présentés dans la

figure 9. lIs permettent de mesurer la toxicité des molécules étudiées.
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Figure 9. Courbe théorique de la relation dose-réponse (source : Payet, 2013).
Il existe deux types de toxicité, les essais de toxicité aigué et les essais de toxicité

chronique.

1.11 Essais de toxicité aigué

Ces essais se déroulent pendant une bréve période de la vie de l'organisme (de quelques
heures a quelques jours en fonction du cycle de vie de l'organisme considéré). lls sont
rapides et peu couteux, ce qui explique le fait qu'ils soient les tests les plus couramment
utilisés. Cependant, comme ces tests sont des essais a court terme, les concentrations
utilisées pour produire un effet sont élevées. En général, sauf pour le cas de pollution
ponctuelle, les concentrations environnementales de RM sont faibles, les effets potentiels
seront donc visibles sur du long terme ce qui ne peut étre mis en évidence par les essais de

toxicité aigué.

1.1.2 Essais de toxicité chronique

Contrairement aux essais de toxicité aigué, les essais de toxicité chronique se déroulent sur
une durée relativement longue de la vie de l'organisme considéré. Ces tests sont plus
couteux mais ils permettent d'avoir une vision plus réaliste des nuisances engendrées par la
présence de RM dans les environnements aquatiques. Les essais de toxicité chronique sont
utilisés pour évaluer certains types de danger relatifs a la croissance, a la survie, a la
reproduction et au développement de l'organisme testé. Les données de toxicité chronique
sont plus difficiles a obtenir que les données de toxicité aigué, et I'éventail des protocoles

d'essai est moins normalisé.
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1.2 Biomarqueurs

Les perturbations biologiques précoces induites par les interactions complexes in situ ne
peuvent pas étre simulées en laboratoire. Pour répondre a ce besoin, les biomarqueurs sur

poissons, invertébrés et végétaux ont été développés.

Les biomarqueurs sont des mesures biochimiques, cellulaires, physiologiques ou
comportementales utilisés comme indicateurs écotoxicologiques qui intégrent la réponse
d'un organisme a I'ensemble des conditions de son environnement, dont la contamination
chimique. Il permet donc une évaluation des effets a I'échelle de l'individu. Ce sont des
indicateurs sensibles a I'exposition de contaminants, ils sont donc utilisés comme signal
précoce de la dégradation écologique. En plus de leur sensibilité, ils se caractérisent par un
temps de réponse trés court (heures, jours). Il n’y a pas que le stress chimique d’origine
anthropique qui induit des réponses d’adaptation temporaire ou permanente au niveau
biochimique ou physiologique chez les organismes vivants. L’ensemble de son
environnement biotique et abiotique (habitat, nourriture, prédation, parasitisme), ou méme sa
dynamique de développement induisent également des mécanismes d’adaptation. Ainsi, le
passage de l'état larvaire a I'état juvénile, I'acquisition de la maturité sexuelle, le statut
reproducteur, la sénescence, jouent un rble dans ces processus. De ce fait, la mise en
ceuvre de biomarqueurs et la fiabilité de leur interprétation, en terme de relation cause-effet
ou de pronostic de risque, seront plus ou moins pertinentes selon les connaissances
disponibles sur la biochimie et la physiologie de I'organisme sur lequel les mesures seront
effectuées (GRAIE, 2009). Les mémes indicateurs écotoxicologiques (CE50, NOEC, ...) sont
mesurés lors de tests effectués avec des biomarqueurs.

Les biomarqueurs mettent en évidence I'exposition ou les effets, d’'un ou plusieurs
contaminants. Il existe ainsi deux types de biomarqueurs. Les biomarqueurs d'exposition et

les biomarqueurs d'effet.

1.21 Biomarqueurs d'exposition

Les biomarqueurs d’exposition indiquent que le polluant présent dans le milieu a pénétré
dans l'organisme et active des mécanismes de régulation, d'adaptation et de défense. En
réponse a une agression chimique, 'organisme mobilise son systéme de défense basé sur la
sécrétion d’enzymes chargées d’éliminer le toxique avant qu’il ne se concentre dans
l'organisme. Les biomarqueurs d'exposition sont une mesure du niveau d’expression de ces

enzymes dans l'organisme et leur présence traduit une exposition a des agents polluants.
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Des atteintes cellulaires, des anomalies chromosomiques et des échanges de chromatides
peuvent également renseigner sur la présence de molécule mutagéne et potentiellement

canceérogene.

1.2.2 Biomarqueurs d'effet

Les biomarqueurs d’effets montrent qu'un xénobiotique est entré dans l'organisme et y a
exercé un effet. lls diagnostiquent un dépassement, éventuellement transitoire, des
capacités de régulation de l'organisme et constituent un signal d'alerte d'apparition de
perturbations du fonctionnement de I'organisme voire de sa population. Les biomarqueurs
d’effet correspondent a des cibles moléculaires qui, lorsqu’elles sont atteintes, signifient que
les mécanismes de défense ou de détoxication de I'organisme n’ont pas été suffisamment
efficaces pour contrer I'action néfaste d’'un xénobiotique. Les conséquences peuvent étre
parfois irréversibles, entrainant a terme la mort de I'animal ou bien une incapacité a se
reproduire. De tels effets peuvent, par la suite, altérer la structure méme des populations et
donc des écosystémes. Ces biomarqueurs peuvent étre considérés comme des indicateurs

de toxicité sur le long terme.

Faute de données expérimentales, les données de danger peuvent également étre

modélisées a partir des relations quantitatives structure-activité (QSAR).

1.3 Modélisation des dangers par des modéles QSAR

Les modeles QSAR sont des modéles d'estimation des effets de molécules a partir de leur
structure moléculaire et de leur similarité avec d'autres molécules dont la toxicité aurait déja
été mesurée. Ces modeles sont recommandés par le réglement REACH pour limiter le
recours aux expérimentations animales (Fayet, 2010). Le principe de telles méthodes est de
mettre en place une relation mathématique pour une série de composés chimiques similaires
a laide de méthodes d'analyses de données. Ces relations mathématiques relient de
maniére quantitative des propriétés moléculaires, aussi bien électroniques que
géomeétriques, avec une observable macroscopique (activité biologique, toxicité, propriétés
physico-chimique, ...). L'objectif est donc d'analyser les données structurales afin de
détecter des facteurs déterminants pour la propriété mesurée (Fayet, 2010). En pratique, le
développement proprement dit d’'un modéle débute par la collecte de données
expérimentales fiables et en nombre le plus important possible. Il s’agit ensuite de
développer une série de descripteurs qui caractérisent les structures moléculaires

électroniques et géomeétriques des composés en vue de les relier a la propriété
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expérimentale étudiée. Pour estimer son pouvoir prédictif, il est nécessaire de disposer de
données expérimentales afin de déterminer la capacité du modéle a prédire ces valeurs
(Fayet, 2010). Une fois cette relation mise en place et validée, elle peut alors étre employée
pour la prédiction des propriétés de nouvelles molécules pour lesquelles aucune valeur
expérimentale ne serait disponible voire pour des molécules encore non synthétisées (Fayet,
2010). Des logiciels QSAR ont été développés dont le logiciel libre ECOSAR, de l'agence
pour la protection de I'environnement des Etats-Unis (US-EPA), pour I'évaluation des effets
sur les organismes aquatiques comme les poissons, les algues et les invertébrés (Hulzebos
et al., 2005). Ce modéle est le plus couramment utilisé au niveau mondial. En se basant sur
la structure chimique et le log Kow, ECOSAR utilise une régression linéaire pour prédire
I'écotoxicité des molécules. Depuis 1981, 'US-EPA utilise ce modéle pour prédire la toxicité
des nouveaux composés chimiques lorsque ces derniers ne possédent pas de données
écotoxicologiques expérimentales. Dans le TGD proposé par l'agence européenne des
produits chimiques, les modéles QSAR sont considérés comme des modéles fiables pour
évaluer I'écotoxicité, la bio-accumulation et le Koc de nouvelles molécules (Hulzebos et al.,
2005). Cette modélisation concerne aussi bien les données de toxicité aigué que les
données de toxicité chronique. Cependant, comme la validation des modéles dépend de
I'existence de données expérimentales (Hulzebos et al., 2005), le nombre restreint d'essais
de toxicité chronique engendre un nombre restreint de modélisation pour ce type de
données. Ce sont donc essentiellement des toxicités aigués qui sont prédites a partir du
logiciel ECOSAR (Hulzebos et al., 2005). Les données produites par le logiciel ECOSAR
présentent un taux de performance de 87-90% par rapport aux données mesurées et ce
pour plus de 2000 molécules (Sanderson, 2003). Les données produites par ce genre de
modéles sont donc relativement fiables et le choix a été fait d'intégrer ces données dans la
BDD développée pour ces travaux de recherches. Comme pour les bio-essais et les
biomarqueurs, les données modélisées présentent les indicateurs de toxicité suivants :
CES50, NOEC, ...

2. PNEC

Pour [I'Evaluation du Risque Environnemental (ERE), ce sont les Predicted No Effect
Concentrations (PNEC) qui sont utilisées pour définir le seuil de danger. Ces données sont
généralement calculées a partir de données de toxicité provenant de bio-essais ou de
modeélisations QSAR. Il existe deux méthodes pour le calcul des PNEC.

1. Utilisation de facteurs d'extrapolation, lorsqu'un nombre restreint de données de

toxicité est disponible. Ces facteurs de sécurité sont appliqués afin de permettre

80



Partie 1. Etude bibliographique

I'extrapolation des données obtenues en conditions biotiques et abiotiques contrdlées
a I'environnement.
2. Utilisation d'une méthode statistique, lorsqu'un grand nombre de données est

disponible.

2.1 Méthode des facteurs d'extrapolation

Cette méthode consiste, pour une molécule donnée, a utiliser les résultats des tests de
toxicité effectués en laboratoire sur I'espéce la plus sensible, et d'y appliquer (division) un
facteur d'extrapolation. Les objectifs sont de pouvoir extrapoler a l'ensemble d'un
ecosystéme les effets observés sur une espéce sensible et de prédire une concentration en-
dessous de laquelle il est peu probable qu'un effet inacceptable ne se produise. Les facteurs
d’extrapolation sont définis par la réglementation et dépendent de I'abondance et la nature
des données disponibles pour une molécule donnée (tableau VII). Cette méthodologie est
décrite dans le chapitre 2 de la partie « Matériels et Méthodes » du manuscrit.

Tableau VII. Facteurs de sécurité utilisés par la procédure du Technical Guidance Document (TGD) (Cf.
page 89) . CE(L)50 : Concentration Efficace (Létale) pour 50% des organismes testés; NOEC : No
Observed Effect Concentrations ou plus petite concentration pour laquelle aucun effet n'est observé.

Données disponibles Facteur de sécurité
Au moins une CE(L);, aigué pour chacun des trois niveaux trophiques (algues, 1000
invertébrés, poissons)
Une NOEC long terme (invertébré ou poisson) 100
Deux NOEC long terme pour deux niveaux trophiques différents (algue et/ou invertébré
et/ou poisson) 50
NOEC long terme pour au moins trois niveaux trophiques différents (algue et/ou
invertébré et/ou poisson) 10

Lorsqu'un grand nombre de données d'écotoxicité est disponible, une PNEC peut étre
déterminée statistiquement. Méme si les données de toxicité pour les médicaments, surtout
sur le long terme, ne sont parfois pas nombreuses, certains auteurs ont pu utiliser cette

méthode, présentée ci-dessous.

2.2 Méthode statistique

Cette méthode statistique se base sur la courbe de sensibilité des espéces (SSD) (figure

10). Cette procédure suppose que les données de toxicité disponibles pour les différentes
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especes sont distribuées suivant une loi statistique connue. Dans la mesure du possible, ce
sont les NOEC qui sont utilisées pour construire la courbe SSD (Caquet, 2012). Lorsque
plusieurs valeurs de NOEC sont disponibles pour une méme espéce, si ce nombre est
inférieur ou égal a 3, alors la valeur la plus faible est choisie, si le nombre de données est 4
ou plus, c'est la moyenne géométrique de ces NOEC sur le critére d'effet le plus sensible qui
est utilisée (Tissier et Marchand, 2007 ; Caquet, 2012). Au niveau européen, le TGD
préconise de n'utiliser cette méthode que s'il existe au moins 10 (de préférence 15) NOEC
de toxicité chronique et déterminées sur des espéces différentes appartenant a huit groupes
taxonomiques différents (European Chemicals Bureau, 2003). A partir de cette courbe SSD,
une valeur de référence est déterminée, elle correspond au 5éme percentile de la distribution
de ces données (HC5 : Hazardous Concentration for 5% species). La PNEC correspond a
cette valeur de référence divisée par un facteur d'extrapolation de 1 a 5 qui est déterminé au

cas par cas (European Chemicals Bureau, 2003).
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Figure 10. Courbe de distribution de sensibilité des espéce pour une molécule (source : Tissier et
Marchand, 2007)

La prise de conscience de la contamination environnementale par les RM et leurs effets
potentiels sur l'environnement ont conduit les a agir. Le chapitre suivant a pour objet la
présentation des bases réglementaires pour I'évaluation des risques environnementaux de

portée internationale, européenne et nationale.
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Chapitre 6.
Réglementation des résidus de
medicaments

Ce chapitre présente les réglementations en vigueur au titre de la protection de

I'environnement face a son exposition aux RM.
Dans cette partie, les bases réglementaires nationales et internationales et leur

support technique respectif, qui décrivent les paramétres a calculer pour I'ERE, sont

présentés.

83



84



Partie 1. Etude bibliographique

La présence de RM dans I'environnement est avérée et les risques écotoxicologiques
potentiels associés a la circulation de ces molécules dans le milieu naturel font de cette
problématique un enjeu sociétal désormais pris en charge par les institutions. Ainsi, les Etats
offrent, de maniére directe ou indirecte, un cadre réglementaire et législatif afin de gérer les
risques environnementaux associés aux rejets de RM dans I'environnement. En support a
ces dispositions réglementaires, des guides techniques ont été développés. Ces documents
décrivent, entre autres, les paramétres a calculer pour I'Evaluation du Risque

Environnemental (ERE) et leurs équations respectives.

Dans cette partie, les bases réglementaires et législatives des Etats-Unis et de I'Union
Européenne (UE) ainsi que les démarches proposées, sans entrer dans le détail des

formules, sont présentées.

1. Etats-Unis

Aux Etats-Unis, le Federal Food, Drug and Cosmetic Act, a mené a la création de I'agence
ameéricaine des produits alimentaires et médicamenteux, ou Food and Drug Administration
(FDA). La FDA est notamment responsable de la surveillance et de la régulation de
I'approbation de nouveaux médicaments sur le territoire des Etats-Unis. Une branche
spécialisée de la FDA, le centre d’évaluation et de recherche sur les médicaments, ou
Center for Drug Evaluation and Research (CDER), a notamment pour mission de s’assurer
de la sécurité et de [lefficacité des médicaments mais aussi de leur impact sur
'environnement. Ainsi, une procédure d'ERE a été développée pour les nouveaux
médicaments mis sur le marché (FDA, 1998). Depuis 1995, le CDER a élaboré une nouvelle
directive prévoyant que « méme les anciennes spécialités pharmaceutiques devraient étre
soumises a cette réglementation lors de leur renouvellement [d’autorisation de mise sur le
marché] afin de minimiser l'impact éventuel des médicaments sur I'environnement »
(Académie nationale de Pharmacie, 2008). La méthodologie proposée par la FDA pour 'ERE
associée aux composeés pharmaceutiques se décompose en plusieurs phases (figure 11). La
premiére consiste a évaluer les mécanismes de dégradation de la molécule dans les milieux
concernés. Si la molécule est rapidement éliminée, alors, seul un test d’inhibition
microbienne est requis afin d’évaluer I'impact sur les STEU. Dans le cas contraire, une
Expected Introductory Concentration (EIC) devra étre calculée. Si la EIC calculée est
inférieure a 10 ng.L'dans les effluents ou 100 ng.L" dans les eaux de surface, que les
résultats du test d’inhibition microbienne n’indiquent pas de risque potentiel et si le log Kow

est inférieur ou égal a 3,5, la molécule est considérée comme présentant un impact

a Valeur déterminée a partir de résultats de tests d'écotoxicité aigué.
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négligeable sur I'environnement. Dans les autres cas, des évaluations de risque par quotient

CE(L)5,’MEEC" sont réalisées. En fonction de la complexité du test, la valeur seuil de ces

rapports varient entre 10 et 1 000 (Besse et Garric, 2007).
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Figure 11. Schéma récapitulatif de I'approche proposée par la FDA (source : Besse et Garric, 2007)

2. Union Européenne

Différentes dispositions sont actuellement en vigueur au titre du droit communautaire. Ces
dispositions concernent 'encadrement des conditions de mise sur le marché, des conditions

d'utilisation en vue de préserver la santé publique et I'environnement, des activités de

a Concentration Efficace (Létale) pour 50% des organismes testés.
b Maximum Expected Environmental Concentration ou concentration maximale estimées dans le

milieu récepteur.
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production, de I'élimination des déchets et de la gestion des effluents (Académie nationale
de Pharmacie, 2008). Ici, seules les dispositions ayant engendré le développement d’'une
méthodologie pour I'évaluation et/ou la prise en compte du risque environnemental sont
présentées. Ces derniéres sont régies par des réglements et directives concernant :

— les effluents et leurs impacts sur le milieu naturel, avec la Directive Cadre sur 'Eau ;

— les activités de production des composés chimiques, avec le réglement REACH?;

- et la commercialisation des médicaments en Europe, avec les procédures
d’autorisation de mise sur le marché.

2.1 Directive Cadre sur I'Eau

La Directive 2000/60/CE, ou Directive Cadre sur I'Eau (DCE), du Parlement européen et du
Conseil, du 23 octobre 2000, établit un cadre pour une politique communautaire dans le
domaine de I'eau (Académie nationale de Pharmacie, 2008). Cette directive n'impose pas
actuellement d’objectif ou de norme de qualité pour les RM, cependant, elle conduit les
gestionnaires et les utilisateurs de I'eau a s’interroger a priori sur les conséquences de la
contamination des eaux par ces molécules. En effet, la DCE fixe les critéres pour l'atteinte
du bon état des masses d’eau. Cela se traduit, entre autres, par la mesure du bon état
chimique des masses d’eau permise par la surveillance des molécules prioritaires (Dulio,
Morin et Staub, 2009). Ces molécules sont sélectionnées parmi celles qui présentent un
risque significatif pour ou via I'environnement aquatique selon les criteres définis a I'Article
16 de la DCE (Dulio, Morin et Staub, 2009). La premiére liste de molécules prioritaires a été
adoptée en novembre 2001 avec la Décision 2455/2001/EC et est mise a jour tous les quatre
ans (Dulio, Morin et Staub, 2009). L’Article 16, paragraphe 2, de la DCE précise également
que « La Commission soumet une proposition fixant une liste de substances prioritaires,
sélectionnées parmi celles qui présentent un risque significatif pour ou via l'environnement
aquatique... les priorités concernant les mesures a prendre a I'égard de ces substances sont
établies sur la base du risque pour ou via l'environnement aquatique déterminé par une
procédure simplifiée d'évaluation en fonction du risque, fondée sur des principes
scientifiques et tenant particulierement compte :

- des données concernant le danger infrinseque de la substance en cause et, en particulier,
son écotoxicité aquatique et sa toxicité pour 'homme via les voies aquatiques d'exposition,

- des données de la surveillance attestant une contamination étendue de I'environnement, et
- d'autres facteurs éprouvés pouvant indiquer la possibilité d'une contamination étendue de

l'environnement, tels que le volume de production ou le volume utilisé de la substance en

a Registration, Evaluation, Authorization, of Chemicals.
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cause, et les modes d'utilisation. » De plus, la DCE oblige les Etats membres a identifier et
inclure dans les programmes de surveillance une liste de polluants pertinents spécifiques au
niveau national et des bassins versants (Dulio, Morin et Staub, 2009). Ces molécules doivent
étre sélectionnées sur la base, soit de leur présence en quantité significative, soit de leurs
effets biologiques ou écotoxicologiques dans le bassin versant concerné (Dulio, Morin et
Staub, 2009). Enfin, 'annexe VIII de la DCE établit une liste indicative des principaux
polluants, notamment les « substances et préparations, ou leurs produits de décomposition,
dont le caractere cancérigene ou mutagéne ou les propriétés pouvant affecter les fonctions
stéroidogénique, thyroidienne ou reproductive ou d'autres fonctions endocriniennes dans ou

via le milieu aquatique ont été démontrés ».

2.2 Réglement REACH

La politique européenne sur les composés chimiques est basée sur la mise en place d’'un
systéme intégré d’enregistrement, d’évaluation, d’autorisation et de restriction des composés
chimiques, REACH. Ce dernier oblige les entreprises qui fabriquent et importent des produits
chimiques a évaluer les risques résultant de leur utilisation et a prendre les mesures
nécessaires pour gérer tout risque identifié (Parlement européen, Conseil de [I'Union
européenne, 2007). Les procédures du systéme REACH sont régies a I'échelle
communautaire, par le Réglement 1907/2006/CE du Parlement européen et du Conseil, du
18 décembre 2006, concernant I'enregistrement, I'évaluation et I'autorisation des composés
chimiques, ainsi que les restrictions applicables a ces molécules, instituant une agence
européenne des produits chimiques (ECHA), modifiant la directive 1999/45/CE et abrogeant
le reglement 793/93/CEE du Conseil et le réglement 1488/94/CE de la Commission ainsi que
la directive 76/769/CEE du Conseil et les directives 91/155/CEE, 93/67/CEE, 93/105/CE et
2000/21/CE de la Commission (Parlement européen, Conseil de I'Union européenne, 2007).
A I'exception des titres IIl, IV et VIII du réglement REACH, les dispositions de ce dernier ne
sont pas applicables aux molécules utilisées dans des médicaments a usage humain et
vétérinaire. Cependant, la mise en ceuvre de ce réglement impose une évaluation du risque
chimique afin d’assurer la protection de la santé humaine et celle de I'environnement. Or,
pour permettre la mise en ceuvre d'une procédure commune & l'ensemble des Etats
membres de I'Union Européenne, un guide méthodologique a été développe, le Technical
Guidance Document (TGD) (European Chemicals Bureau, 2003). Ce dernier a servi de base
pour le développement d’'une méthodologie d’ERE spécifique aux molécules
pharmaceutiques et appliquée a I'échelle communautaire (Besse, 2010). Cette derniére est

présentée un peu plus loin dans ce chapitre. Les modalités de I'évaluation de la sécurité
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chimique d’'une molécule, sont exposées dans I'Annexe | du Reglement 1907/2006/CE et
complétées par le TGD élaboré par TECHA. Selon cette annexe, les étapes nécessaires a

I'évaluation de la sécurité chimique d’'une molécule peuvent se résumer en trois phases :

I'évaluation des dangers ;

I'évaluation de I'exposition ;

et la caractérisation du risque.

2.2.1 Evaluation des dangers

Cette étape consiste a identifier une concentration en-dessous de laquelle il ne devrait pas y
avoir d’effet nocif pour I'environnement. Cette concentration est appelée « concentration
prédite sans effet » (PNEC pour Predicted No Effect Concentration). Une PNEC est définie
pour chacune des molécules considérées a partir de données disponibles sur I'écotoxicité de
ces dernieres. Ces données sont issues de résultats de tests de toxicité aigué ou chronique
effectués en laboratoire en conditions contrélées. Selon le TGD, les données utilisées
doivent étre obtenues sur un certain nombre d’espéce représentative du milieu considéré.
Pour les milieux aquatiques, le jeu de données doit représenter les espéces vivant a au
moins trois niveaux trophiques différents (algues, invertébrés et poissons) (Tissier et
Marchand, 2007). Lorsque des données fiables de toxicité sont disponibles, ce sont les
résultats des essais sur I'espéce la plus sensible, autrement dit les plus faibles valeurs
écotoxicologiques, assortis d’'un facteur d’extrapolation, qui déterminent la PNEC (Tissier et
Marchand, 2007). L’application d’'un facteur d’extrapolation, aussi appelé facteur de sécurité,
prend en compte un certain nombre d’éléments objectifs et aléatoires : I'amplitude des
données, l'extrapolation du court terme au long terme, l'extrapolation des données du
laboratoire au milieu naturel, l'extrapolation des données provenant d’'un petit nombre
d’espéces testées a une grande diversité dans I'environnement (Tissier et Marchand, 2007).
Les facteurs d’extrapolation sont définis en fonction de 'abondance et la nature des données
disponibles : moins il existe d’'information sur la dangerosité de la molécule considérée, plus

l'incertitude et le facteur de sécurité sont élevés (tableau VII) (Gourlay-Francé et al., 2011).

2.2.2 Evaluation de I'exposition

L’évaluation de I'exposition a pour objectif d’établir une estimation de la concentration d’'une
molécule a laquelle 'environnement est ou peut étre exposé. Cette évaluation se fait sur la
base des quantités produites, de l'estimation des rejets dans l'environnement et des
propriétés de la molécule (Tissier et Marchand, 2007). Une concentration environnementale

prévisible (PEC) est ainsi estimée. Elle est équivalente a 'EIC et comparable a la MEEC de
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la procédure proposée par la FDA (Besse et Garric, 2007).

2.2.3 Caractérisation des risques

Le principe repose sur la relation entre les effets indésirables d’'une molécule sur des
organismes représentatifs du milieu considéré et son niveau de contamination connu ou
prévisible dans I'environnement (Tissier et Marchand, 2007). Ainsi, la caractérisation du
risque est évaluée par la mise en relation de I'exposition et des effets potentiels, c’est-a-dire
par le rapport PEC/PNEC. Si ce rapport est supérieur a 1, il est considéré qu’il existe un

risque potentiel pour I'environnement (Besse et Garric, 2007 ; Tissier et Marchand, 2007).

2.3 Autorisation de Mise sur le Marché (AMM)

Pour étre commercialisé en Europe, un produit pharmaceutique doit disposer d'une
Autorisation de Mise sur le Marché (AMM). Une AMM est octroyée soit par la Commission
Européenne (CE), aprés évaluation par le Comité des médicaments a usage humain
(CHMP) de I'Agence européenne des médicaments (EMA), soit par 'Agence nationale de
sécurité des médicaments et des produits de santé (ANSM), pour les demandes d’AMM
limitées au territoire francais. Les procédures d’AMM des produits pharmaceutiques utilisés
pour la médecine humaine ou animale sont régies par :

- le Réglement (CE) n° 726/2004 du Parlement européen et du Conseil, du 31 mars
2004 qui établit les procédures communautaires pour l'autorisation et la surveillance en ce
qui concerne les médicaments a usage humain et vétérinaire, et qui institue 'EMA (Dulio,
Morin et Staub, 2009) ;

- les Directives 2001/82/CE et 2001/83/CE du Parlement européen et du Conseil, du 6
novembre 2001 qui instituent respectivement un code communautaire relatif aux
médicaments a usage vétérinaire et aux médicaments a usage humain (Dulio, Morin et
Staub, 2009).

2.3.1 Contenu du dossier pour la délivrance de TAMM

La délivrance d’'une AMM est fondée sur I'évaluation du dossier ’AMM qui vise a démontrer
la qualité, la slreté et l'efficacité du médicament. Depuis peu, la notion de sdreté a été
étendue aux effets sur I'environnement (Bouvier, Durand et Guillet, 2010). En effet, en
accord avec les dispositions des directives 2001/82/CE et 2001/83/CE, une ERE est
désormais nécessaire pour toutes les demandes d’AMM (Dulio, Morin et Staub, 2009). Cette

obligation ’ERE est apparue progressivement dans le droit communautaire et n’a ainsi été
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effective que pour les dossiers d’AMM déposés a partir de décembre 2006 (Bouvier, Durand
et Guillet, 2010). L’'une des conditions pour la délivrance de 'AMM est liée a I'appréciation du
rapport bénéfice-risque. Pour les médicaments a usage humain, ce rapport est défini comme
I'évaluation des effets thérapeutiques positifs du médicament au regard du risque pour la
santé du patient ou la santé publique (Bouvier, Durand et Guillet, 2010) et exclut le risque
pour I'environnement. Cela signifie que I'impact d’'un médicament a usage humain sur
'environnement n’est pas un critére d’interdiction & sa mise sur le marché (Dulio, Morin et
Staub, 2009 ; Bouvier, Durand et Guillet, 2010). Pour les médicaments a usage vétérinaire,
le rapport bénéfice-risque prend en compte I'impact de ces derniers sur I'environnement
(Bouvier, Durand et Guillet, 2010). En dépit de ces différences, quels que soit les usages,
humain ou vétérinaire, les directives précisent que si un médicament impacte
'environnement, alors des mesures appropriées doivent étre prises afin de limiter cet impact
(Dulio, Morin et Staub, 2009).

2.3.2 Lignes directrices de I'évaluation du risque environnemental

Les modalités de I'ERE pour les médicaments a usage humain sont fixées par des lignes
directrices élaborées par I'EMA (EMA, 2006) et regroupées dans un guide d’application
(Bouvier, Durand et Guillet, 2010). Ce guide, révisé en 2006 et dérivé de la méthodologie
proposée dans le TGD, considére les risques pour I'environnement associés a I'utilisation, le
stockage et le rejet de médicaments et non pas les risques associés a la production (Besse
et Garric, 2007 ; Dulio, Morin et Staub, 2009). La méthodologie proposée par 'TEMA est
constituée de plusieurs phases (figure 12). Dans un premier temps, une PEC est calculée a
partir des quantités de médicaments consommés sur une année (Besse et Garric, 2007). A
la différence de 'ERE réalisée pour les molécules chimiques, les PEC calculées sont
comparées a 10 ng.L™", valeur limite maximale considérée admissible dans le milieu (Besse
et Garric, 2007). Dans le cas ou les molécules peuvent exercer des effets toxiques sur les
organismes non-cibles a des concentrations inférieures a ce seuil, ce dernier peut ne pas
étre pris en compte (Besse et Garric, 2007). Pour les autres molécules, si leurs PEC sont
supérieures a 10 ng.L", les PEC sont affinées en tenant compte uniquement des données de
consommation (étape 2A). Puis, de nouvelles PEC sont calculées prenant en compte la
métabolisation des médicaments dans I'organisme, leur dégradation dans les STEU et leur
adsorption sur les matiéres en suspension (MES) (étape 2B). Les valeurs de PNEC, qui
déterminent le danger d’'une molécule, sont dérivées a partir des données de toxicité
chronique assorties d’'un facteur de sécurité tenant compte des incertitudes existantes dans

l'extrapolation de données de laboratoire a la réalité environnementale (Besse et Garric,
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2007). Ce facteur est fixé a 10 et s’applique a la plus faible valeur de NOEC* (Besse et
Garric, 2007). La procédure ne prend en compte que les données de toxicité chronique et
propose de ne calculer de PNEC que lorsque trois valeurs de NOEC pour trois niveaux
trophiques différents sont connues (Besse et Garric, 2007). La caractérisation du risque
repose sur |'établissement du rapport PEC/PNEC. Si ce rapport est supérieur a 1, la

molécule évaluée est considérée comme présentant un risque pour le milieu considéré.

l

Modélisation de Iexposition PEC < 10 ng/l
Dérivation d’une PEC hyperconservative > I
(basée sur la dose maximale journaliére) sTOP

Evaluation par rapport & un seuil limite (10 ng/1) Pas de bioconcentration dans les

pas de
Phase 1 toxique particulier (perturbation

Evaluation du risque

Affinage de la PEC par le Fpen (consommation du produit)
Détermination d'une PNEC PEC /PNEC <1
» Données chroniques
# 3 valeurs de NOEC
#  Facteur de séeurité standard de 10

Phase 2 A

ri

Révision des données

Essais 4 long terme
Tests spécifiques sur micro-organismes
Essais de bioaccumulation
Précision des PEC (Fpen, Fstep, Fexcreta, factor...)
Caleul de PNEC : facteurs de siireté révisés en fonction des données

Phase 2 B

Conclusion

Figure 12. Schéma récapitulatif de la procédure EMA (source : Besse et Garric, 2007).

24 France

La France est régie par la réglementation de I'Union Européenne (UE). Elle doit ainsi
répondre aux exigences définies :

- par la DCE ;

- par le reglement REACH ;

a No Observed Effect Concentration ou plus petite concentration pour laquelle aucun effet n'est
observé.
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- par les procédures de demande d’AMM, octroyée par I'’Agence nationale de sécurité

des médicaments et des produits de santé (ANSM) sur le territoire national.
Comme indiqué précédemment, chacune de ces dispositions réglementaires contribue a
maitriser, de maniére directe ou indirecte, I'impact des molécules pharmaceutiques sur
'environnement et la santé humaine. La maitrise des risques liés aux résidus de
médicaments dans I'eau fait également partie des conclusions des tables rondes du Grenelle
de I'environnement (Cambou et Champredon, 2010).
Des actions sont ainsi menées au travers des plans nationaux pour prévenir les risques
sanitaires liés a la présence de résidus de médicaments dans I'environnement. L’action n°11
du Plan National Santé Environnement (PNSE 1) (2004-2008) visait, par exemple, a limiter
les pollutions des eaux et des sols dues notamment aux perturbateurs endocriniens et aux
molécules médicamenteuses (Cambou et Champredon, 2010). Les mesures 13 et 14
(chapitre A, plan prévention) du plan national de mobilisation contre le cancer 2003-2007,
instauré par la loi n°2004-806 du 9 aolt 2004 relative a la politique de santé publique, ont
renforcé la lutte contre les cancers professionnels et environnementaux, et recommandé
notamment I'étude de résidus d‘anticancéreux dans I'eau (Cambou et Champredon, 2010).
La maitrise des risques liés a la présence de résidus de médicaments dans I'eau proposée
par le Grenelle de I'environnement est intégrée dans le PNSE 2 et fait I'objet d'une mention
dans l'article 34 de la loi Grenelle 1 (Cambou et Champredon, 2010). Cette action s’inscrit
également dans le plan d’action national contre la pollution des milieux aquatiques par les
micropolluants présenté par le ministére en charge du développement durable, en Conseil
des ministres le 13 octobre 2010 (Cambou et Champredon, 2010). Enfin, un Plan National
sur les Résidus de Médicaments dans I'eau (PNRM) a été mis en place en 2011 pour
améliorer la connaissance, évaluer les risques et réduire l'impact lié aux rejets de

médicaments sur I'environnement (Kosciusko-Morizet et Delaporte, 2011).

3. Synthese

La méthodologie d’ERE proposée par la FDA en 1998 est la plus ancienne des
méthodologies. Ses bases sont les mémes que celles des méthodologies proposées par
'ECHA en 2003 et 'EMA en 2006. Pour chacune de ces méthodes, la caractérisation du
risque repose sur I'évaluation de deux critéres : I'exposition et le danger. Cependant, les
termes utilisés peuvent étre différents en fonction des méthodologies considérées. Le
tableau VIII regroupe les différentes terminologies utilisées dans le cadre des procédures
d’ERE présentées ici. Ces derniéres sont applicables aux médicaments a usage humain,

mais il existe des guides techniques applicables aux médicaments a usage vétérinaire et
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reposant sur les mémes bases. L’application du guide technique proposé par 'EMA en 2006
ne se limite pas aux seuls Etats membres de I'UE. En effet, la Suisse a intégré dans son
droit fédéral l'utilisation de cette méthodologie pour 'ERE. C’est dans larticle 44a de
'ordonnance sur les médicaments du 17 octobre 2001, qui régit 'autorisation de mise sur le
marché des médicaments en Suisse, qu’il est précisé que « Avant la premiere utilisation d'un

principe actif pour médicament a usage humain, il y a lieu d'évaluer les risques pour

lI'environnement. L'évaluation s'effectue selon le guide du 1" juin 2006 pour I'évaluation du
risque environnemental des médicaments a usage humain de I'Agence européenne des

meédicaments » (Confédération Suisse, 2017).

Tableau VIII. Synthése des critéres d'ERE en fonction des méthodologies considérées.

FDA, 1998 ECHA, 2003 EMA, 2006
Food and Drug Administration - USA | European Chemicals Agency | European Medicines Agency
Exposition | EIC ou MEEC PEC PEC
Danger | - Mécanisme de dégradation PNEC PNEC
- Test d'inhibition microbienne
- Lok Kow
- CL50 ou CE50
Risque | (CL50 ou CE50)/MEEC PEC/PNEC PEC/PNEC

Avec le tableau ci-dessus, les méthodologies proposées par 'lECHA et 'EMA peuvent
paraitre relativement proches, cependant, des différences existent et les deux principales

sont présentées dans le tableau IX.

Tableau IX. Principales différences entres les méthodologies proposées par I'ECHA et I'EMA.
ECHA, 2003 EMA, 2006

Application | Composés chimiques Médicaments

Définition PNEC | Toxicité aigué ou chronique assortie d'un facteur| Toxicité chronique assortie d'un
de sécurité variant de 10 a 1 000 (tableau VII) facteur de sécurité égal a 10.

Le tableau IX suggére que la procédure définie par TEMA serait la plus appropriée pour
'ERE liés a la présence de RM dans les milieux aquatiques. En effet, cette structure
s'adresse spécifiquement aux médicaments alors que I'ECHA s'intéresse plus globalement
aux composés chimiques. Cependant, lEMA a restreint la définition des PNEC aux seules
données de toxicité chronique assorties d’'un facteur de sécurité égal a 10. Or, le manque de
données sur les effets chroniques de ces molécules limite la définition des PNEC a un faible
nombre de molécules pharmaceutiques. Dans le cadre de ces travaux, ce sont les regles

proposées par I'ECHA qui ont donc été choisies pour 'ERE.

La présentation des différents cadres réglementaires et législatifs agissant de maniere
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directe ou indirecte sur les molécules pharmaceutiques, met en évidence la volonté des
états de mettre en application le principe de précaution face aux potentiels risques
écotoxicologiques associés a la présence de RM dans les milieux aquatiques. Pour soutenir
les dispositions réglementaires mises en place pour la gestion de ces risques et permettre
une harmonisation de [I'évaluation des risques environnementaux, deux principales
démarches ont été mises en place, 'une proposée par 'EMA, l'autre par la FDA. Ces
démarches proposent d'utiliser des données conservatives et de prendre en compte
quelques paramétres physico-chimiques des molécules pour évaluer [l'exposition des
milieux. Dans ce cas, les risques sont évalués a partir des pires cas d'exposition du milieu
sans considérer les processus responsables de la régulation des concentrations dans le
milieu naturel et les STEU. De cette fagon, sur le long terme, une sur-estimation des risques
est possible. Ces méthodologies peuvent donc étre améliorées. En effet, la prise en compte
de la variabilité spatio-temporelle des risques et donc de la probabilité d'occurrence de ces

derniers est nécessaire a une estimation, la plus réaliste possible.

Le chapitre suivant fait le point sur les quelques travaux réalisés dans le cadre de cette
problématique et l'originalité de I'approche utilisée dans ces travaux de these. Les objectifs

et hypotheses sont exposés dans ce dernier chapitre.
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Chapitre 7.
Contexte et objectifs de I'étude

Ce chapitre traite des objectifs et hypothéses de la thése.
Apreés avoir fait le point sur les travaux réalisés dans le cadre de cette problématique,

l'originalité de l'approche utilisée dans ces travaux de thése est présentée. Ensuite, les

objectifs et hypothéses sont exposés dans ce dernier chapitre.
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1. Etat des lieux des travaux de recherches

Un grand nombre de projets nationaux, tels que les projets AMPERES (Analyse de
Micropolluants Prioritaires et Emergents dans les Rejets et des Eaux Superficielles) et
ARMISTIQ (Amélioration de la Réduction des Mlcropolluants dans les stations de traitement
des eaux usées domeSTIQues), et internationaux, tel que le projet IRMISE (Impact des
Rejets de Micropolluants Issus de Stations d'Epuration), sont menés sur la thématique des
RM. De tels projets permettent de maintenir un état de vigilance sur cette problématique et
d’adapter le cadre réglementaire. Plusieurs travaux ont été publiés. lls se focalisent sur le

danger, I'exposition et/ou la caractérisation des risques.

Pour la partie danger, des études écotoxicologiques réalisées en laboratoire ont montré que
certains RM avaient un impact sur la reproduction, la croissance, l'alimentation, ... de
bactéries, d’algues, de poissons et d’invertébrés (Pascoe, Karntanut et Mdller, 2003 ; Parrott
et Blunt, 2005 ; Martinovi¢ et al., 2007 ; Stanley et al., 2007 ; Quinn, Gagné et Blaise, 2008).
Que ce soit pour les RM ou pour les autres composés chimiques, en écotoxicologie, une
méme molécule peut présenter des valeurs de toxicité différentes en fonction de I'organisme
testé et de l'effet observé. La diversité de ces données et leur dispersion dans l'ensemble
des connaissances scientifiques ne favorise pas une ERE objective. Afin de regrouper les
données d'écotoxicité disponibles et d'en faciliter 'accés, des Bases De Données (BDD) ont
été creees.

Aux Etats-Unis en 1995, la division de I'écologie (MED) du laboratoire national de recherche
sur les effets environnementaux et la santé (NHEERL) de l'agence de protection de
I'environnement (US EPA) recoit des fonds pour le développement d'une interface unique,
appelée ECOTOX, afin d'aider a la recherche et la récupération des données provenant de
trois BDD indépendantes : AQUIRE, PHYTOTOX et TERRETOX. En mars 1996, ECOTOX a
été exclusivement remise a des utilisateurs gouvernementaux. En février 2000, cette
interface devient disponible sur internet (US EPA, 2014). Elle permet ainsi l'accés aux
données écotoxicologiques sur les milieux aquatiques (AQUIRE) et terrestres (PHYTOTOX
et TERRETOX). Cette BDD ne se limite pas aux spécialités pharmaceutiques et I'ajout de
données est soumis a quelques restrictions. Par exemple, seuls les tests réalisés sur des
organismes représentatifs des milieux aquatiques ou terrestres, excluant les humains, les
singes, les bactéries, les virus et les levures, sont inclus dans ECOTOX. De plus, les tests
effectués in vitro ne sont pas inclus dans ECOTOX, ... toutes les restrictions sont présentées
sur le site internet de I'US EPA (US EPA, 2014). Elles limitent ainsi le nombre de données

écotoxicologiques a ajouter dans ECOTOX. Cette BDD est une grande avancée pour
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l'agrégation et le partage des données scientifiques en écotoxicologie. Cependant,
I'hnomogénéisation des unités de mesure serait préférable afin de pouvoir comparer les
données entre elles.

En Suisse, pour remédier au manque et a la difficulté d'accés aux données
écotoxicologiques ainsi qu'a la complexité de mise en ceuvre des calculs et des méthodes
qui rendent les indicateurs d'écotoxicité aquatique difficilement exploitables, Payet (2013) a
développé, dans le cadre de sa thése, I'outil AiiDA (Aquatic Impact Indicators Database). Cet
outil met a disposition plus de 500 000 tests uniques et sourcés sur plus de 3 600 espéces et
30 phyla. Cette BDD globale est utilisée pour calculer automatiquement les différents
indicateurs d'écotoxicité aquatique ainsi que leurs incertitudes. AiiDA recouvre 7 500
molécules dont 5 400 avec une représentativité écologique de trois phyla ou plus (Payet,
2013). Alors que cette BDD présente un potentiel scientifique intéressant, cette derniére
n'étant pas libre d'accés, son exploitation est limitée.

Enfin, une BDD a été développée a partir des molécules pharmaceutiques disponibles sur le
marché suédois, WikiPharma. Cette BDD est accessible par tous et gratuitement. Elle est
construite de telle maniére que chacun puisse continuer a l'alimenter. L'objectif étant de
garder cette interface a jour, afin qu'elle puisse étre utilisée par le plus grand nombre de
personnes travaillant sur ce domaine (Molander, Agerstrand et Rudén, 2009). Comme pour
ECOTOX, il n'y a pas d'homogénéisation des unités de mesures.

Ces bases de données se concentrent uniquement sur la toxicité de diverses molécules
retrouvées dans I'environnement. D’autres équipes se sont attelées a évaluer I'exposition

des milieux a ces molécules.

Dans le cas de I'évaluation des expositions, les études peuvent se focaliser sur I'exposition
des milieux naturels mais également des effluents de STEU et des effluents hospitaliers. En
mars 2015, lors de la conférence organisée sur les médicaments dans le cycle urbain de
I'eau par le Groupe de Recherche Rhéne Alpes sur les Infrastructures et I'Eau (GRAIE), T.
Pouzol a présenté son travail sur la modélisation de I'évolution des flux de RM en réseau
d'assainissement, en fonction des ventes et distributions, urbaines et hospitaliéres, afin
d'aller vers un modéle prédictif (GRAIE, 26 et 27/03/15). Dans le cadre de cette conférence,
M. Condamines a également présenté son travail sur une modélisation globale appliquée a
I'échelle du lac Léman et du bassin de I'Arve, afin de tester des stratégies de réduction
d'apport de médicaments issus des STEU (GRAIE, 26 et 27/03/15).

Le couplage de ces deux types de dispositifs basés sur I'évaluation du danger et de
I'exposition, est 'essence méme de la caractérisation des risques. En France, I'action 46 du

PNSE3 prévoit de travailler sur la disponibilité et le partage de données permettant de
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connaitre le danger et I'exposition pour les RM humains et vétérinaires dans les eaux
(Ministére des solidarités et de la santé, 2015). Aujourd’hui, en dépit du nombre relativement
important d’outils, seul les suédois ont développé une classification des risques

environnementaux liés a la présence de médicaments dans les eaux naturelles.

En aodt 2004, I'agence suédoise des produits médicamenteux (MPA) présente son rapport
officiel commandité par le gouvernement suédois sur les effets des médicaments sur
I'environnement. Dans ses conclusions, l'agence déclare que la mise en place d'une
classification environnementale volontaire et nationale sous la responsabilité des industries
pharmaceutiques, le Swedish Environmental Classification and Information System (SECIS),
présenterait une bonne alternative au systéme européen. Ainsi, la société nationale des
pharmacies suédoises (Stockholm County Council and Apoteket AM) a élaboré une
classification sur les risques écotoxicologiques liés a la présence de RM dans
'environnement. Dans SECIS, les industries fournissent des données environnementales en
se basant sur un guide technique spécialement développé dans le cadre de ce systéme de
classification. Ce document se base sur celui proposé par l'agence européenne du
médicament (EMA) et le document guide proposé par l'agence européenne des produits
chimiques (ECHA) (Agerstrand, Wester et Rudén, 2009). Cette classification recense les
meédicaments, utilisés sur le marché suédois (exposition) et leurs effets sur I'environnement
(danger). Elle est publiée chaque année depuis 2005 sous forme d’'un fascicule distribué aux
différents acteurs de la santé suédoise, publics ou privés, et est également en libre accés sur

http://www.janusinfo.se. Pour I'évaluation du danger, cette classification est basée sur

I'évaluation :

1/ de la Persistance (P) des molécules, c'est-a-dire leur facilité a résister aux phénomeénes
responsables de l'auto-épuration des milieux ;

2/ de la Bioaccumulation (B), c'est-a-dire leur capacité a s'accumuler dans les tissus adipeux
des organismes aquatiques ;

3/ et de la Toxicité (T), c'est-a-dire leur potentiel de dangerosité vis a vis des organismes
aquatiques non cibles (Castensson et al., 2009).

Chacun de ces critéres se voit attribuer un score compris de 0 a 3. La somme de ces scores
donne un indice PBT qui est ainsi compris entre 0 et 9 (Castensson et al., 2009). Le risque
est ensuite calculé en faisant le rapport de la concentration prédite dans I'environnement et
la concentration prédite sans effets (PEC/PNEC) qui doit figurer dans [I'évaluation des
risques environnementaux des dossiers d'AMM (Académie Nationale de Médecine,
Académie Nationale de Pharmacie et Académie Vétérinaire de France, 2015). La figure 13

présente une synthése de la méthodologie utilisée en Suéde.
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How to Read the Table

THE SUBSTANCE can be found under several dif-
ferent drug groups. For example, triamcinolon can be
found under “A Alimentary Tract and Metabolism™ as
well as "D Dermatologicals”. Substances indicated in
bold are included in “Kloka Listan 2014", Stockholm
County Council’s “Wise List” of recommended drugs
for common diseases (including recommendations for
specialized care).

THE PBT INDEX is a measure
of environmental hazard and
can assume all values from
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RISK refers to toxic risk to the aguatic
environment, the calculation based

on Swedish conditions and is given as
insignificant, low, moderate or high.
“Cannot be excl” means that the ma-
nufacturer has stated that the docu-
mentary basis for assessment of risk is
inmfficient, Information
about environmental risks
can be obtained from
wunw fass.se, For risk

P (Persistence) can
assume the value o or 3

__— B (Bioaccumulation) can

o-g (the total of P-, B- and
the T-value). The higher
the value of a substance,
the greater its danger to
the environment.

assume the value o or 3
T (Toxcity) can assume
/ the value 0-3

1 =261 420
+(ASTERISK) AFTER THE : T—*‘-]"‘?_S'
PBT INDEX indicates that . ) gs;i-ssff. | VOLUME IN DDD,
the assessment is uncertain T C273984 | The sales by prescrip-
due to lack of data. = | tions and to hospitals

! in DDD (Defined Daily

Two substances may have the same risk values but dif- Doses) of the substance
ferent PBT values, but the risk assessment can also be in Stockholm County
different even if the PBT values are the same. Council during one

When assessing a medication’s environmental impact, year.
consideration should be given to both environmental risk (Sep 2o12—Aug zo13)
and environmental hazard sinee bioaccumulation and
persistence are not included in the risk assessment.

Indicates DDD for

C (combination drugs, 1 tablet = 1 DDD)

E (drugs for external use, 1 gram = 1 DDD)

DDD indicated for pharmaceuticals for external use
and combined products is not based on the amount
of an active substance and can therefore not be
compared to the DDD for other drugs.

Figure 13. Synthése de la méthodologie utilisée en Suéde (source : Stockholm County Council, 2014).

Pour la définition des PNEC, les mémes régles que celles décrites dans le TGD sont
appliquées. Selon Bouvier et al. (2010), « cette liste suédoise donne un avis sur le risque
environnemental fondé sur le risque de toxicité aigué pour le milieu aquatique, ce qui
implicitement exclut le risque chronique. » . De plus, cette liste intégre les molécules
prescrites dans la région de Stockholm, dont 40% du nombre de principes actifs existent en
France (Académie Nationale de Médecine, Académie Nationale de Pharmacie et Académie
Vétérinaire de France, 2015). Le déploiement de cette derniére sur le territoire frangais va
donc nécessiter d'une prise en compte de toutes les molécules présentes sur le territoire
national. Cette démarche représente une initiative pionniére intéressante qui a fait I'objet
d'une saisine en France de la « Direction Générale de la Santé (DGS) datant du 1er avril
2015, relative a l'intérét de la démarche adoptée par la municipalité de Stockholm aupres
des prescripteurs pour une prise en compte de limpact des RM sur l'environnement,
I'Académie Nationale de Médecine (AnM), I'Académie Nationale de Pharmacie et I'Académie
Vétérinaire de France (AnP et AVF) ont constitué un groupe d'expertise collective composé

d'académiciens. ». Selon ces Académies, la démarche mise en oeuvre par la communauté
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urbaine de Stockholm qui apporte des informations sur les risques pour I'environnement liés
aux RM et des conseils aux prescripteurs est, a I'heure actuelle, la seule au monde
(Académie Nationale de Médecine, Académie Nationale de Pharmacie et Académie
Vétérinaire de France, 2015). Toutefois, elles recommandent de faire examiner, par une
instance compétente indépendante d'analyse collective, la validation des modes de calcul
des indices et éléments chiffrés présentés dans le fascicule. En effet, cette démarche n'a fait
l'objet d'aucune validation par un autre pays ou au niveau communautaire (Académie
Nationale de Médecine, Académie Nationale de Pharmacie et Académie Vétérinaire de
France, 2015).

De part l'originalité de la démarche proposée par les suédois, cette classification a été un
des piliers fondateurs de ce travail de thése. Contrairement au travail suédois et a ce que
propose la réglementation, ces travaux de recherches intégrent les variabilités, temporelle et
spatiale, des données d'exposition ainsi que la variabilité des données de danger disponibles
dans la littérature scientifique. Le paragraphe suivant fait part des hypothéses et objectifs sur

lesquels reposent la thése.

2. Objectifs de I'étude

Cette étude bibliographique a montré que la France fait partie des pays ou la consommation
de médicaments est importante. Cette consommation n'est pas amenée a diminuer et ceci
est notamment d0 au fait que la population soit vieillissante. Ainsi, comme il a été montré
dans le chapitre 3, la présence de médicaments dans les eaux de surface, souterraines et de
boisson du territoire national a été mise en évidence et, si rien ne se passe, tout laisse a
croire que l'exposition du milieu va aller crescendo. Tous les compartiments
environnementaux sont affectés par la présence de RM mais les eaux de surface sont le
réceptacle final d'une grande majorité de ces molécules. Le chapitre 2 a mis en évidence
I'existence de diverses sources de contamination des milieux par les RM, la source
principale étant les rejets d'eaux usées issus des STEU. Enfin, il a été montré que
I'exposition des milieux aquatiques et des eaux usées aux RM dépend de divers facteurs qui
vont influer sur leur potentiel de dégradation. L'exposition des milieux naturels aux RM est
largement documentée et avérée, et ces molécules peuvent étre dangereuses pour
I'environnement. En effet, les molécules pharmaceutiques sont des molécules
biologiquement actives qui générent des effets néfastes sur des organismes non cibles.
Plusieurs travaux de recherches ont ainsi mis en évidence des seuils de toxicité au-dela

desquels des effets sur les organismes testés étaient observés. Les effets induits sont
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variables, cela va de la mortalité des individus aux changements de comportements.

Avec des RM présents dans les eaux usées et dans la Garonne, la ville de Toulouse
n'échappe pas au phénoméne. Dans l'objectif de soutenir des actions de gestion, de
prévention, ou de traitement des RM qui permettront de limiter les risques écotoxicologiques,
il convient de caractériser ces risques et d'évaluer leur variabilité temporelle. Dans le cadre

de ces travaux de recherches, une Base De Données (BDD) a été créée qui integre :

— des données de toxicité des RM disponibles dans la littérature scientifique et les
rapports officiels d'organismes nationaux tels que I'Office National de I'Eau et des
Milieux Aquatiques (ONEMA) ;

— des données d'exposition a l'échelle de Il'agglomération toulousaine, issues de

prélévement et de mesures réalisées dans le cadre de ce travail.

Cette BDD permettra ainsi une évaluation objective des risques écotoxicologiques liés a la

circulation des RM, provenant des eaux usées de la ville de Toulouse, dans la Garonne.

L'ensemble des éléments présentés dans cette étude bibliographique ont permis de définir

les hypothéses de travail qui ont cadré I'étude afin de répondre a l'objectif principal.

— Hypothése 1 : il existe des risques écotoxicologiques liés a la présence de RM dans

la Garonne toulousaine.

Ces travaux de recherches ont été réalisés a partir de la démarche utilisée pour I'ERE,
codifiée selon des principes qui s'appliquent aux principaux composés chimiques. Comme
présenté dans le chapitre 5 de cette étude bibliographique, ces principes ont été initialement
posés par I'Agence américaine de protection de I'environnement et repris par les textes
juridiqgues communautaires concernant les molécules dangereuses. L'ERE des médicaments
prévue par les directives 2011/83, pour les médicaments a usage humain, et 2011/82, pour
les médicaments vétérinaires, voit son champ d'application et ses modalités définies par des
lignes directrices adoptées par I'EMA. Selon les principes utilisés pour I'ERE, la notion de
risque peut étre définie comme la probabilité et la gravité d'un danger sur I'environnement. A
partir de cette définition et de la démarche codifiée par I'EMA, ces recherches ont été
réalisées sur trois volets, d’une part I'évaluation du danger biologique des RM, d’autre part
I'évaluation de I'exposition des organismes a ces RM et enfin |la caractérisation des risques
liés a la circulation de ces molécules dans les eaux usées de I'agglomération toulousaine et

la Garonne. La thése s'est ainsi déployée selon sur ces trois volets :
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» évaluation du danger : définir au moins une valeur de toxicité pour chaque RM ciblé,
en fonction des résultats des tests de toxicité disponibles dans la littérature
scientifique. L'objectif est d'identifier une valeur de toxicité représentative de
I'ensemble des effets indésirables qu'un RM est capable de provoquer dans
I'environnement ;

* évaluation de I'exposition: le principal objectif est d'estimer et mesurer les
concentrations des RM auxquelles la Garonne toulousaine est susceptible d'étre
exposeée ;

e caractérisation des risques : estimer les effets indésirables susceptibles de se

produire dans la Garonne toulousaine compte tenu de l'exposition a ces molécules
pharmaceutiques et des dangers identifiés dans ce travail.
Ainsi, la comparaison des données de dangers récoltées dans la littérature scientifique et
des données d'exposition de la Garonne a Toulouse a permis de répondre a cette premiére

hypothése.

— Hypothése 2: les eaux usées de la ville de Toulouse sont principalement

responsables de la présence de RM dans la Garonne.

La comparaison des flux de RM mesurés dans le fleuve en amont et en aval des rejets de la
principale STEU de la ville a permis de répondre a cette hypothése. De cette maniere, les
apports provenant des STEU et de I'amont du bassin versant ont également été mis en

évidence.

— Hypothése 3: il existe une variabilité spatio-temporelle des concentrations de RM
dans les eaux usées et la Garonne, a I'échelle de Il'agglomération toulousaine,

engendrant une instabilité des risques écotoxicologiques.

La fréquence des prélévements (mensuels de 2015 a 2017) et les stations choisies (quatre
stations réparties entre I'amont et I'aval de I'agglomération) ont permis de répondre a cette
hypothése. La prise en compte de cette variabilité permettra l'identification des pics de

pollution ce qui, a court terme, facilitera la gestion de ces risques.

— Hypothése 4 : il existe une régulation des concentrations de RM dans la Garonne, via
des processus biotiques et abiotiques, qui participent au service naturel de régulation

de la qualité de I'eau d'une riviére.

La comparaison des flux de RM entre les stations situées en amont et en aval de
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I'agglomération, ainsi que la comparaison des concentrations environnementales prédites a
partir des effluents de STEU et celles mesurées dans la Garonne ont permis d'étudier ce

phénoméne.

— Hypothése 5 : la méthodologie classiquement utilisée pour I'ERE peut générer une
sous-estimation des risques liés notamment a I'amplitude des données de danger
des RM.

Le recensement d'un maximum de données de toxicités dans une seule BDD a permis de
prendre en compte cette amplitude dans le calcul des risques écotoxicologiques et de mettre
en évidence une potentielle sous-estimation de ces derniers lors de l'utilisation de la
méthodologie classiquement utilisées qui consiste a n'utiliser qu'une seule donnée de

danger.

Le développement d'une BDD qui integre a la fois des données de danger et d'exposition,
avec une homogénéisation des unités, permetira d'objectiver et simplifier I'évaluation des
risques écotoxicologiques. A terme, le stockage de ces données dans une seule BDD
permettra la caractérisation du risque via des lignes de codes qu'il suffira de rentrer dans le
logiciel de gestion de la BDD. La prise en compte des différentes sources de variation des
risques (exposition et danger) met en évidence la complexité de la problématique et la
nécessité d'intégrer cette dynamique dans I'ERE associés aux RM. La partie suivante

présente les méthodologies utilisées pour répondre a ces objectifs.
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L'objet de cette partie est de présenter et de justifier les choix réalisés dans le cadre
de la these. Comme évoqué précédemment, ces travaux de recherches ont été réalisés sur
trois volets, I'évaluation du danger des RM, I'évaluation de I'exposition de la Garonne a ces
RM et enfin la caractérisation des risques liés a la circulation de ces molécules dans les
eaux usées et la Garonne a Toulouse. C'est sur cette base que la partie 2 a été construite.
Elle se découpe ainsi en quatre chapitres. Les listes des RM pour les parties danger et
exposition ne sont pas les mémes. Les modalités de sélection des RM sont présentées au
début des chapitres correspondant a la partie danger et exposition, c'est-a-dire au début des
chapitres deux et trois, respectivement.

— Le premier chapitre est consacré a la description de la BDD développée ;

— Le deuxiéme chapitre présente les différentes données de danger et les critéres qui
ont permis de les sélectionner afin de les intégrer dans la BDD. Ce chapitre présente
également la méthodologie utilisée pour le calcul des PNEC ;

— Le troisiéme chapitre présente la partie exposition avec notamment la description des
stratégies d'échantillonnage ;

— Le quatrieme chapitre fait le point sur la stratégie choisie pour I'évaluation des risques

écotoxicologiques a partir des données de danger et d'exposition recueillies.
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Chapitre 1.
Description de la base de données

Ce chapitre présente une description de la BDD développée dans le cadre de la
problématique liée a la présence de RM dans l'environnement, tant d'un point de vue

technique que fonctionnel.
Dans ce chapitre, les tables qui constituent la BDD ainsi que les relations entre ces

derniéres sont présentées. La description de cette BDD a fait I'objet d'une publication

consultable en annexe 2.
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1. Création de la BDD

Une BDD est un outil permettant de collecter, stocker et analyser des données. Dans le
cadre de ces travaux de thése, la BDD est relationnelle, c'est-a-dire que l'organisation des
données se fait sous forme de tables. Une table contient un groupe d'informations relatives a
un sujet et les différents sujets d'une BDD sont connexes. Les liens existants entre les
différentes tables se présentent sous forme de clé primaire et de clé étrangére. Dans la
figure 14, la clé primaire est représentée par la colonne de la table 1 intitulée « Id_Table 1 »
et la clé étrangére par la colonne « Id_Table 1 » de la table 2. Pour simplifier, la clé primaire
est matérialisée par la pointe de la fleche et la clé étrangére par son départ. Les clés
primaires sont des contraintes d'unicité, composées d'une ou plusieurs colonnes, qui
permettent d'identifier de maniére unique chaque ligne de la table considérée. Les clés
étrangéres représentent la valeur de la clé primaire d'une table connexe. Elles servent a
établir des relations entre les tables. Contrairement aux clés primaires qui doivent étre

uniques, les clés étrangéres peuvent prendre plusieurs fois la méme valeur dans une table.

Table 1

Id_Table 1

Colonne 1.2
Colonne 1.3
Colonne 1.4

v

Table 2

Id_Table 1
Colonne 2.2
Colonne 2.3

Figure 14. Exemple simplifié d'une BDD relationnelle.

Les logiciels qui permettent de créer, utiliser et maintenir des bases de données
relationnelles sont des Systémes de Gestion de Base De Données relationnels (SGBDD). Le
SGBDD utilisé dans le cadre de ces recherches est Postgresql. C'est un logiciel libre d'accés
qui utilise le langage informatique Structured Query Language (SQL) pour interroger la base.
Ce langage est utilisé par pratiquement tous les systémes relationnels et permet de
commander des opérations d'algébre relationnelle, des fonctions (minimum, maximum,
comptage...), ... Le langage SQL est également utilisé pour ajouter ou supprimer du contenu
dans la base de données. Les SGBD relationnels sont exploités par des interfaces de
programmation. L'interface graphique utilisée ici est Datagrip. Cette interface est développée
par la société Jetbrains. La figure 15 schématise les relations qui permettent a l'utilisateur de

communiquer avec la BDD via le SGBDD.
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Datagrip
Postgresql BDD
=
=
Interface de SGBDD
programmation

Figure 15. Systéme de communication entre I'utilisateur et la BDD.

2. Structuration de la BDD

La figure 16 présente la structure de la BDD, c'est-a-dire les différentes tables, les liaisons
entre les tables et le type de donnée (numérique, caracteére, ...) pour chacune des colonnes
de chaque table. La BDD contient 13 tables. Le tableau X présente en détail chacune des 13
tables constituant la BDD. Il est ainsi précis€, le nom des tables, le nom des colonnes, le
type de données de chacune des colonnes et si ces derniéres sont ou non des clés
primaires ou étrangéres. La figure 16 permet d'avoir une vision globale de la BDD en
hiérarchisant les tables les unes en fonction des autres. Pour pouvoir renseigner une table
présentant une liaison avec une autre, il faut nécessairement que la table présente au niveau
au-dessus et a laquelle elle est reliée soit complétée.
Cette base de données a été construite sur les mémes bases que celles utilisées pour la
réalisation de ces travaux de recherches. Elle présente ainsi une partie danger et une partie
exposition. Les tables qui caractérisent ces parties et qui sont nécessaires a I'évaluation des
risques écotoxicologiques se situent aux troisieme et quatrieme niveaux. Leur mise a jour
dépend donc de la mise a jour des tables des niveaux au-dessus. Les tables qui renseignent
sur le danger des RM sont « toxicite » et « pnecvalue », celles qui renseignent sur
I'exposition des milieux aux RM sont « step » et « milieunaturel ». Le tableau X renseigne sur
les informations présentes dans les différentes tables de la BDD. Ces informations
concernent :
— les molécules avec les tables « molecules » et « proprietesmolecules ». La table
« molecules » stocke les informations générales concernant les molécules, c'est-a-
dire, leur groupe thérapeutique, leur code du Chemical Abstract Service (CAS), leur
code du Service d'Administration National des Données et Référentiels sur I'Eau
(SANDRE), ... La table « proprietesmolecules » donne des informations sur les
propriétés physico-chimiques des molécules ;
— les sites de prélévements avec les tables « stations » et « proprietesmilieux ». La
table « stations » permet de stocker le nom des sites de prélevements aussi bien

pour les STEU étudiées que pour le milieu naturel. La table « proprietesmilieux »
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renseigne sur les propriétés physico-chimiques des milieux au moment des

prélévements (température, pH, 02, conductivité, ...);

— les prélévements avec les tables « echantillons » et « prelevements ». La table
« echantillons » présente des informations sur les stratégies d'échantillonnage, le
volume final des échantillons utilisé pour les analyses et les débits sur toute la durée
d'une campagne de prélévements. La table « prelevements » stocke les informations
concernant les volumes prélevés, les débits au moment des prélévements, les dates
de prélévement, ... ;

— les analyses avec les tables « analyses » et « methodeanalytique ». La table
« analyses » renseigne sur les dates de stockage et d'envoi des échantillons au
laboratoire d'analyse, la table « methodeanalytique » donne les informations
concernant les limites de détection et de quantification ainsi que les techniques
analytiques utilisées pour chacune des molécules étudiées. Les concentrations
mesurées par le laboratoire sont ensuite référencées dans les tables « step » et
« milieunaturel » ;

— les références avec la table « references ». Cette table donne toutes les informations
nécessaires a l'identification des publications utilisées pour la récolte des données de

dangers référencées dans les tables « toxicites » et « pnecvalue ».

Cette BDD ainsi constituée permet de croiser les informations aussi bien sur les molécules,
les milieux mais également sur les concentrations et la toxicité des molécules étudiées. Ces
croisements sont permis grace a des codes effectués en langage SQL. Lorsqu'une requéte
est effectuée, les résultats apparaissent sous forme de « vue ». Les vues sont des tables
virtuelles, c'est-a-dire qu'elles n'ont pas d'existence physique, elles permettent simplement
de visualiser des données en combinant différentes tables. Cela permet ainsi de visualiser
uniquement certaines colonnes d'une ou plusieurs tables dans un méme tableau, mais pour
cela les tables a combiner doivent étre reliées entre elles. Cette option a été utilisée pour
analyser les résultats aussi bien pour la partie danger que pour la partie exposition. Ces
données sont présentées dans la troisieme partie du manuscrit de thése.

Le chapitre suivant s'intéresse a la partie danger de la these. Elle traite nhotamment des

criteres de choix qui ont été utilisés pour intégrer des données de danger dans la BDD.
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Figure 16. Diagramme représentant les relations existantes entre les différentes tables de la BDD.
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Tableau X. Description des tables de la BDD.
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Nom des tables Nom des colonnes Type d e | Commentaires Description
données
1. stations Idstation Integer Les données de type « Integer » | Identification des
(clé primaire) sont des nombre entiers stations de
prélévements
nomstation Varchar(500) Les données de type « Varchar | Nom des stations de
(x)» sont des chaines de | prélévements
caracteres et « x» indique le
nombre de caractéres
2. echantillons codeechantillon Varchar(50) - Identification des
(clé primaire) échantillons prélevés
strategieechantillonnage Varchar(50) - Stratégie de
prélévement (ponctuel
ou continu)
techniqueprelevement Varchar(50) - Technique de
prélévement (préleveur
automatique ou
prélévement manuel)
volumeechantillon Double Les données de type « Double | Volume de I'échantillons
precision precision » sont des nombres | final prélevé
décimaux
volumefiltre Double - Volume de I'échantillon
precision final filtré
datefiltration Date Année/mois/jour Date de filtration
> debit3jours Double - Débit total sur toute la
precision durée d'une campagne
de prélévements
3. analyses codeanalyse Varchar(50) - Identification des
(clé primaire) échantillons filtrés
idstation Integer - Identification des
(clé étrangere) stations de
prélévements
dateenvoi Date - Date d'envoi des
échantillons au
laboratoire d'analyses
dateanalyse Date - Dates de réception des
résultats des analyses
codeechantillon Varchar(50) - Identification des
échantillons prélevés
datestockage Date - Date de stockage des
échantillons filtrés
4. molecules nommolecule Varchar(50) - Nom des molécules
famille Varchar(50) - Famille d'antibiotiques
(macrolides, quinolones,
groupe Varchar(50) - Sous-famille
d'antibiotiques
(bétalactamines, ...)
activitebiologique Varchar(50) - Action thérapeutique
(antibiotiques,
cardiovasculaires, ...)
usage Varchar(50) - Utilisation domestique
ou hospitaliére
codecas Varchar(50) - Code international du
Chemical Abstract
Service (CAS)
codesandre Varchar(50) - Code national du
service d'administration
nationale des données
et référentiels sur I'eau
5. references Idreference Integer - Identification des
(clé primaire) références
nomsauteurs Varchar(500) - Nom des auteurs de la
publication
titre Varchar(500) - Titre de la publication
journal Varchar(500) - Journal de la publication
annee Varchar(50) - Année de la publication
6. prelevements codeplvt Varchar(50) - Identification des

(clé primaire)

échantillons pour les
prélévements
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codeechantillon Varchar(50) Identification des
(clé étrangére) échantillons prélevés
idstation Integer Identification des
(clé étrangere) stations de
prélévements
precisionstation Varchar(50) Précisions sur les
entrées de la STEU qui
en possede deux
(entrée sud et entrée
nord)
debit Double Débit aux stations de
precision prélevements au
moment des
échantillonnages
sourcedebit Varchar(50) Origine des données de
débit (STEU ou banque
hydro)
sousvolumeplvt Double Volume d'échantillons
precision récolté pour réalisé le
mélange afin d'obtenir
qu'un seul échantillon
sur les 3 jours de
prélévements
volumeprivt Double Volume prélevé par jour
precision pour une campagne de
prélévements
dateplvt Date Date de prélévements
7. milieunaturel idmilieunaturel Integer Identification des
(clé primaire) analyses réalisées sur
les eaux naturelles
idstation Integer Identification des
(clé étrangere) stations de
prélévements
nommolecule Varchar(50) Nom des molécules
(clé étrangere)
concentration Double Concentrations
precision mesurées dans le milieu
naturel (ng.L™")
codeanalyse Varchar(50) Identification des
(clé étrangere) échantillons filtrés
8. step idstep Integer Identification des
(clé primaire) analyses réalisées sur
les eaux de STEU
idstation Integer Identification des
(clé étrangere) stations de
prélévements
nommolecule Varchar(50) Nom des molécules
(clé étrangére)
hospitalier Boolean “vrai” ou “Faux” Pour savoir si la STEU
considérée est
connectée ou non a des
établissements de santé
concentration Double Concentrations
precision mesurées en STEU
(ng.L™")
codeanalyse Varchar(50) Identification des
(clé étrangére) échantillons filtrés
9. methodeanalytique idmethodeanalytique Integer Identification de la
(clé primaire) méthode analytique
nomlaboratoire Varchar(50) Nom du laboratoire qui
effectue les analyses
nommolecule Varchar(50) Nom des molécules
(clé étrangere)
methode Varchar(50) Méthode utilisée par le
laboratoire pour faire les
analyses
Id Double Limite de détection (ng.L-
precision "
Iq Double Limite de quantification
precision (ng.L™")
codeanalyse Varchar(50) Identification des
(clé étrangere) échantillons filtrés
10. idproprietesmolecules Integer Identification des
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propriétés des

molécules

nommolecule
(clé étrangere)

Varchar(50)

Nom des molécules

logkow Numeric (3,2) Les données de type « Numeric | Coefficient de partage
(p,e)» sont des nombre | octanol/eau
décimaux ou « p» précise le
nombre de chiffre et «e»
indigue le nombre de chiffre
aprés la virgule
pka Numeric (3,2) - Constante d'acidité
kd Numeric (3,2) - Coefficient de partage
phase solide/phase
liquide
koc Double - Coefficient de partage
precision carbone organique/eau
idreference Integer - Identification des
(clé étrangere) références
11. pnecvalue idpnec Integer - Identification PNEC
(clé primaire)
nommolecule Varchar(50) - Nom des molécules
(clé étrangere)
pnec Double - Concentration prédite
precision sans effet (ng.L™")
methodecalcul Varchar(50) - Méthode de calcul de
PNEC (QSAR, TGD, ...)
af Double - Facteur de sécurité
precision utilisé pour calculer la
PNEC
idtoxicite Integer - Identification de la
(clé étrangere) toxicité
idreference Integer - Identification des
(clé étrangere) références
precisioncalcul Varchar(100) - Précision sur la donnée
de toxicité utilisée pour
calculer la PNEC
12. toxicites idtoxicite Integer - Identification de la
(clé primaire) toxicité
nommolecule Varchar(50) - Nom des molécules
(clé étrangére)
effetobserve Varchar(100) - Effet observé pendant le
test de toxicité
(mortalité, croissance,
alimentation, ...)
organisme Varchar(50) - Organisme testé (algue,
poisson, crustacs, ...)
espece Varchar(50) - Espéce testée
concentrationobservee Varchar(10) - Concentration
observées (EC,, NOEC,
valeur Double - Concentration toxique
precision (ng.L™")
typetoxicite Varchar(10) - Aigué ou chronique
idreference Integer - Identification des
(clé étrangeére) références
procedureexperimentale Varchar(2044) - Description de la
procédure
expérimentales
ecotox Varchar(50) - Précision sur le type de
tests: bio-essai,
biomarqueur d'effet ou
d'exposition
13. proprietesmilieux idproprietesmilieux Integer - Identification des
(clé primaire) propriétés des milieux
codeplvt Varchar(50) - Identification des

(clé étrangere)

échantillons pour les
prélévements

ph Numeric (3,2) - Potentiel Hydrogéne des
milieux de prélévements
(milieu naturel et STEU)
dbo Double - Demande biochimique
precision en oxygene dans les

STEU
02 Numeric (4,2) - Oxygéne dissout (mg.L
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") dans le milieu naturel
et les eaux usées brutes
et traitées

Y%saturationo2 Double Saturation en oxygéne
precision (%) dans le milieu
naturel et les eaux
usées brutes et traitées
dco Double Demande chimique en
precision oxygene dans les STEU
ntk Double Azote total Kjeldahl
precision (mg.L") dans les STEU
nh4 Double Ammonium (mg.L")
precision dans les STEU
no3 Double Nitrate (mg.L") dans les
precision STEU
no2 Double Nitrite (mg.L™") dans les
precision STEU
ptotal Double Phosphore total (mg.L™")
precision dans les STEU
tac Double Titre alcalimétrique
precision complet (mg.L™") dans
les STEU
conductivité Numeric (4,1) Conductivité (uS/cm)
dans le milieu naturel et
les eaux usées brutes et
traitées
mes Double Matieres en suspension
precision (mg.L") dans le milieu
naturel et les eaux
usées brutes et traitées
temperature Numeric (3,1) Température (°C) dans

le milieu naturel et les
eaux usées brutes et
traitées
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Chapitre 2.
Données écotoxicologiques

(danger)

Ce chapitre présente les données récoltées et intégrées dans la BDD pour évaluer la

dangerosité des RM.

Dans ce chapitre, les molécules sélectionnées, les différents types de données de
dangers intégrée a la BDD et les critéres utilisés pour l'intégration de ces données dans la

BDD, sont présentés.
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Selon la réglementation européenne, I'évaluation des risques environnementaux repose sur
la définition de deux facteurs 1/ le danger, 2/ I'exposition. Dans ce chapitre, la méthodologie

déployée pour la partie danger est présentée.

1. Sélection des RM

Environ 3000 principes actifs, entrant dans la composition de médicaments utilisés en
médecine humaine, sont présentes sur le territoire francais. Pour les médicaments utilisés
dans le cadre de la médecine vétérinaire, ce sont environ 600 principes actifs qui circulent
sur le marché européen. Pour la construction du référentiel, 'ensemble de ces molécules ne
pouvait étre renseigné. Une sélection des molécules a donc été nécessaire. Pour cela,
plusieurs critéres ont été définis. A partir de ces critéres, pour chacune des molécules, un
score a été calculé. Les critéres choisis sont les suivants :

» Critere 1. La détection des RM a l'entrée et/ou la sortie des STEU toulousaines
etudiées lors de I'étude réalisée de 2011 a 2013.

o Critére 2. La détection des RM dans les eaux de surface francaises sur la base des
résultats de 10 études réalisées sur le territoire national. Ces études sont (Rabiet et
al., 2006 ; Budzinski, 2008 ; Tamtam et al., 2008 ; Almaric, Togola et Lopez, 2011 ;
ANSES, 2011 ; Gabet-Giraud, 2011 ; Miége, Gabet et Coquery, 2011; Vystavna et
al., 2012 ; Botta, Fabrizio et Dulio, 2014 ; GRAIE, 26 et 27/03/15). A ces travaux
viennent se rajouter les molécules détectées dans la Garonne dans le cadre de
I'étude réalisée a Toulouse de 2011 a 2013.

» Critére 3. Les RM détectés a la sortie de STEU présentes sur le territoire national. Ce
critere se base sur quatre références (Rabiet et al., 2006 ; Gabet-Giraud, 2011 ;
Miege, Gabet et Coquery, 2011 ; GRAIE, 26 et 27/03/15 ;).

e Critére 4. Les RM considérés comme prioritaires dans le cadre de la thése de J.-P.
Besse (Besse, 2010).

» Critére 5. Les RM présents sur la liste de vigilance de larticle 8-ter de la DCE
(http://www.ineris.fr/aida/consultation_document/26932). Dans le cadre de la DCE, la
Commission est chargée d'établir une liste de surveillance des polluants émergents.
Cette liste comprend cing molécules pharmaceutiques : le Diclofénac, le 17 alpha-
éthinylestradiol ou Ethinylestradiol (EE2), le 17 beta-estradiol ou Estradiol (E2),
I'Erythromycine, la Clarithromycine et I'Azithromycine (Commission européenne,
2015).

e Critéeres 6. Les RM détectés dans les projets de I'Agence de I'Eau Adour-Garonne

(AEAG) sur cette problématique. Ces travaux sont les suivants : le projet « Effect-
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based and chemical analytical monitoring for steroidal estrogens: An international
project to cope with a monitoring challenge » qui est un projet de I'Office National de
I'Eau et des Milieux Aquatiques (ONEMA) qui porte sur la surveillance des
oestrogénes (publication en cours), un projet sur la Réduction et Gestion des
micropolluAnts sur la métRopole borDelaise (REGARD) (REGARD, 2015), la
campagne exceptionnelle d'analyse des molécules présentes dans les eaux
souterraines réalisée par le Bureau de Recherches Géologiques et Miniéres (BRGM)
(BRGM, 2011) et la thése de S. ldder qui portait sur I'étude des RM dans le
département de la Dordogne (ldder, 2012).

Certains critéres ont été choisis en fonction de leur pertinence géographique (critéres 1, 2 et

3) ou de leur caractére « prioritaire » (critéres 4 et 5), d'autres ont été imposés par des

financeurs de I'étude (critere 6). Les références associées ont été sélectionnées selon leur

pertinence vis-a-vis du critére auquel elles sont associées, notamment leur localisation sur le

territoire national, et de leur récence. Un premier niveau de sélection a été réalisé en faisant

la liste de toutes les molécules recherchées dans au moins une des références citées

précédemment. Puis, les scores ont été définis sur la base des notes présentées ci-dessous.

0 : molécules non détectées dans la référence considérée ou considérée comme non

prioritaire ;

1 : molécule détectée au moins une fois dans la référence considérée mais non quantifiée ;

2 : molécule quantifiée au moins une fois dans la référence considérée ;

3 : molécule considérée comme prioritaires.

Pour chacun des criteres, les molécules ont ainsi été notées selon une gamme de notes

communes. Pour un critere donné, pour chaque référence associée et chacune des

molécules, les notes attribuables sont présentées dans le tableau XI.

Tableau XI. Notes attribuables a chacune des molécules pour un critére et une référence associée.

Notes attribuables
0 1 2 3
Critére 1 X X X
Critére 2 X X X X
Critére 3 X X X
Critére 4 X X
Critére 5 X X
Critére 6 X X X

Pour une molécule donnée, les scores correspondent a la somme de I'ensemble des notes
obtenues. Ce sont les molécules avec les scores les plus élevés qui définissent la liste des

66 RM retenus pour I'évaluation du danger (tableau XII).
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Tableau XIl. Liste des molécules retenues pour I'évaluation du danger (66 RM). En rouge les RM inscrits
sur la liste de vigilance de la DCE.

Famille thérapeutique Molécules

Antiréetroviral

Abacavir

Bétabloguant

Acébutalol

AINS Acide salicyligue
Antidépresseur Amitriptyline
AINS Acide acétylsalicyligue

Bétabloguant

Aténolol

Bronchodilatateur

Bétabloquant Bétaxolol
Hypolipémiant Bézafibrate
Bétabloquant Bisopralol
Antiépileptique Carbamazépine
Antibiotigue Cefotaxime
Antibiotique Cefuroxime
Antibiotique Ciprofloxacine

Clenbutérol

Antibiotique

Clindamycine

Antinéoplasique

Cyclaphasphamide

Antinéoplasigue Doxorubicine
Antibiotigue Doxycycline
Anti-infectieux Econazole

Hormone sexuelle Estriol
Hormone sexuelle Estrane
Antibiotigue Fluméquine
Hypolipémiant Gemfibrozil
AINS |lbuproféane
Antinéoplasique Ifosfamide
Antirétroviral Indinavir
Antibiotique Josamycine
AINS Kétoproféne
Antiretroviral Lamivudine
Antibiotique Lincomycine
Benzodiazépine Lorazepam
Bétabloguant Metaprolol
Antibiatigue Métranidazole
Bétabloguant Nadolol
AINS Naproxéne
Antirétroviral Nevirapine

Benzodiazépine

Nordiazépam

Antibiotique Norfloxacine
Antibiotigue Ofloxacine
Benzodiazépine Oxazepam
Bétabloquant Oxprénolol
Analgésique Paracétamol
Hypolipémiant Pravastatine
Bétabloguant Propranolol
Anti-ulcéraux Ranitidine
Antirétroviral Ritonavir
Antibiotigue Roxithromycine
Antirétroviral Saquinavir
Bétablogquant Sotalol
Antibiatigue Spiramycine
Antibictique Sulfadiazine
Antibiotique Sulfadiméthoxine
Antibiatique Sulfamérazine
Antibiotigue Sulfaméthizole
Antibiotique Sulfaméthoxazole
Antibiotigue Sulfapyridine
Antibictique Tétracycline
Bétabloquant Timolol
Antibiotique Triméthoprime
Antirétroviral Zidovudine
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2. Données de danger intégrées a la BDD

Pour toutes les molécules retenues selon la méthodologie développée précédemment, les
données de danger intégrées dans la BDD concernent les résultats issus :

— de bio-essais ;

— de modélisation QSAR ;

— de biomarqueurs ;

— les PNEC récoltées dans la littérature ;

— les PNEC calculées.

2.1 Bio-essais

La récolte des données de toxicité dans la littérature a mis en évidence l'absence de régle
qui permette de caractériser le type de bio-essai, « aigué » ou « chronique », en fonction de
la durée d'exposition et des espéces étudiées. Pour I'ERE, la réglementation favorise les
tests de toxicité effectués sur le long terme, s'ils existent, et adapte le facteur de sécurité
permettant de calculer une PNEC, donnée nécessaire a I'ERE, en fonction des données de
toxicité disponibles (page 83). Il est donc important de déterminer ce critére. Pour ces
travaux de thése, les bio-essais recensés dans la BDD se sont donc vus attribuer le critére
«aigué » ou «chronique » ceci afin de réaliser une évaluation des risques
environnementaux qui répondent aux critéres définis par la réglementation et choisir les
facteurs d'extrapolation en connaissance de cause. La compilation des données scientifiques
et des différents tests écotoxicologiques standardisés a permis de définir le caractere
« aigué » ou « chronique » des bio-essais en fonction des niveaux trophiques et des durées
d'exposition. Le tableau Xlll présente une synthése de ces données. Cette synthése a été
utilisée comme référence lors de l'intégration des données de toxicité dans la BDD. Afin de
ne pas limiter la BDD uniquement aux milieux aquatiques continentaux, tous les résultats
des bio-essais recenseés dans la littérature concernant les RM sélectionnés ont été relevés.
La BDD contient ainsi des résultats de tests effectués aussi bien sur des bactéries marines
que des poissons en passant par des mollusques et des champignons. La synthése
présentée dans le tableau Xlll inventorie tous les organismes rencontrés lors de
l'implémentation des tables « toxicites » et « pnecvalue » de la BDD. La colonne « Quelques
tests standards » du tableau XlII n'est présentée qu'a titre informatif et ne signifie pas que
seuls les tests standardisés sont référencés dans la BDD. Pour ces travaux de recherche qui
visent a évaluer les risques environnementaux liés a la présence de RM dans la Garonne

toulousaine, seuls les tests réalisés sur les organismes aquatiques ont été utilisés.
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Tableau XIIl. Régles de distinction entre les données d'écotoxicité aigués et chroniques (h = heures ; mns

= minutes).
Niveau trophique Espéce utilisée Durée Effet observé Quelques tests
d'exposition standards
Aigué | Algue Pseudokirchneriella <48h Croissance
subcapitata
Chlorella vulgaris
Bactérie Vibrio fischeri <30 mns Bioluminescence 1ISO 11348-3
AFNOR T90-320-30
Microtox
Crustacé Daphnia sp. < 96h Mobilité OCDE 202
Americamysis bahia Coloration du tube digestif 1ISO 6341
Ceriodaphnia dubia Mortalité 1ISO 20665
Artemia nauplii AFNOR T90-301
Thamnocephalus platyurus US EPA 1991
Hyalella azteca US EPA 1993
Gammarus pulex US EPA 2002
Atyaephyra desmarestii EPA 600/4-90/027
Artemia salina Thamnotoxkit
Streptocephalus proboscideus Rapidtoxkit
Artoxkit M
Streptoxkit F
Diatomée Cyclotella meneghiniana 96h Croissance Strain SAG 1020-1a
Echinoderme Strongylocentrotus purpuratus | 96h Développement larvaire
Hydre d'eau douce | Hydra vulgaris 96h Mortalité
Hydra attenuata Modification Morphologique
Insecte Chironomus sp. <48h Mortalité
Mollusque Planorbis carinatus 72h Mortalité
Plante Allium cepa <72h Croissance des racines
Index mitotique
Poisson Danio rerio <96h Mortalité OCDE 203
Oryzias latipes Croissance OCDE 236
Brachydanio rerio ISO 7346
Rotifere Brachydanio calyciflorus 24h Mortalité E1440-91
Rotoxkit
Chronique | Algue Pseudokirchneriella >72h Croissance OECD 201
subcapitata 1ISO 8662 (T90-304)
Selenastrum capricornutum 1ISO 8692
Microcystis aeruginosa Strain UTEX 1648
Scenedesmus subspicatus
Chlorella vulgaris
Bactérie Aeromonas salmonicida > 20h Croissance
Vibrio Fischeri Mortalité
Bioluminescence
Champignon 72h Croissance
Crustacé Daphnia sp. > 7 jours Croissance OCDE 211
Ceriodaphnia dubia Reproduction 1ISO 20665
Hyalella azteca Mortalité 1ISO 10706
Mobilité AFNOR T90-376
US EPA 1994
Cyanobactérie Synechococcus leopolensis 96h Croissance Strain UTEX 625
Diatomée Navicula pellucilosa >72h Croissance Strain SAG 1020-1a
Cyclotella meneghiniana
Nitzschia closterium
Insecte Chironomus sp. > 20 jours
Mollusque Planorbis carinatus > 21 jours Croissance
Marisa cornuarietis
Oligochéete Lombricus 28 jours
Plante Lemna sp. > 7 jours Croissance 1ISO 20079
Myriophyllum sp.
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Glyceria maxime

Poisson Brachydanio rerio > 7 jours Croissance OCDE 210
Cyprinus carpio Mortalité des embryons et des larves OCDE 212
Oryzias latipes Lésions rénales et altération des branchies | OCDE 215
Pimephales promelas Indice gonado-somatique 1ISO 12890
Carassius auratus
Leopomis macrochirus
Oncorhynchus mykiss
Danio rerio

Rotifere Brachydanio calyciflorus > 48h Reproduction 1ISO 20666

Croissance AFNOR T90-377
2.2 Biomarqueurs

La mesure de biomarqueurs est considérée comme une méthode trés sensible, précoce et

prédictive d’effet a long terme. Dans le cadre de la thése, les biomarqueurs ont été

référencés dans la BDD et une précision quant au type de biomarqueur est intégrée dans la

table « toxicites ». Le tableau XIV présente les différents biomarqueurs relevés dans la

littérature et référencés dans la BDD.

Tableau XIV. Identification des biomarqueurs d'exposition ou d'effet référencés dans la BDD (source :
(Garric, Morin et Vincent-Hubert, s. d.).

Biomarqueur Organisme ou Effet observé
cellule observé
Biomarqueur d'exposition | Vitellogénine Poisson Induction
Activité EROD Poisson Induction
Activité succinate déhydrogénase (SDH) PLHC-12 Induction
Métallothionéines (MTT) PLHC-12 Induction
RTG-2°
Acéthylcholinestérase PLHC-12 Inhibition
Quantité de protéine PLHC-12 Induction
RTG-2°
Métylthiazole (MTS) PLHC-12 Métabolisation
RTG-2°
Rouge neutre PLHC-12 Absorption
RTG-2°
G6PDH PLHC-12 Libération
RTG-2°
Croissance cellulaire BF-2° Induction
Rubidium Poisson Libération
Monocytes Poisson Accumulation
Activité UDP-glucuronosyltransférase | Poisson Induction
(UGT)
Activité BFCOD Poisson Induction
Biomarqueur d'effet Fonction lysosomale PLHC-1 Inhibition
UmuC test Bactérie /
Test Yeast Estrogen Screen (YES) Levure Modification de la colorimétrie

a : Hépatocytes de poisson (Poeciliopsis lucida)

b : Fibroblaste de poisson (Oncorhynchus mykiss) provenant de gonades
c : Fibroblaste de poisson (Lepomis macrochirus) provenant du tronc caudal
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3. Calcul de PNEC

Pour I'ERE, comme le recommande la réglementation, ce sont les PNEC qui sont utilisées
pour évaluer le danger. Ces données sont calculées a partir de résultats de tests
écotoxicologiques auxquels des facteurs de sécurité sont appliqués afin de permettre
I'extrapolation des données obtenues en conditions biotiques et abiotiques contrélées a

I'environnement (page 81).

Pour les RM qui en possédent, toutes les PNEC récoltées dans la littérature, qu'elles soient
issues d'une extrapolation de tests écotoxicologiques ou de méthode statistique (page 80),
ont été référencées dans la BDD. Dans la BDD, ces différentes méthodologies utilisées pour
l'obtention de PNEC sont précisées dans la colonne « methodecalcul » de la table
« pnecvalue ». Cependant, tous les RM ne possédent pas de PNEC disponibles dans la
littérature scientifique. Il a donc été décidé de calculer des PNEC pour I'ensemble des RM a
partir des résultats des bio-essais et les modéles QSAR intégrés dans la BDD. Ainsi, comme
le recommande la réglementation, les calculs de PNEC ont été effectués a partir des
données de toxicités (bio-essais et QSAR) et sur la base des régles définies par l'agence
européenne des produits chimiques (European Chemicals Bureau, 2003). Dans la
réglementation, le terme NOEC est utilisé pour définir les toxicités chroniques et le terme
CE(L)50 est utilisé pour les toxicités aigués. Pour le calcul des PNEC a partir des valeurs
présentes dans la BDD, les toxicités chroniques, données avec « Chronique » précisé dans
la colonne « typetoxicite » de la table « toxicites », et les toxicités aigués, données avec
« Aigue » précisé dans la colonne « typetoxicite » de la table « toxicites », sont utilisées. Les
facteurs de sécurité (AF) ont ensuite été définis et appliqués (divisions) a ces données
issues de bio-essais et modélisations. Les critéres de définition des AF sont exposés dans le
tableau VIl et détaillés ci-dessous ainsi que dans la figure 17.

1) Un facteur de sécurité de 1 000 est appliqué a la plus petite valeur de toxicité aigué
disponible dans la BDD a condition que la molécule considérée posséde au moins
une donnée de toxicité aigué pour chacun des taxons algue, crustacé et poisson.
Dans le cas contraire, aucune PNEC n'est calculée.

2) Un facteur de sécurité de 100 est appliqué a la valeur de toxicité chronique disponible
dans la BDD a condition que la molécule considérée posséde au moins une donnée
de toxicité aigué pour chacun des taxons algue, crustacé et poisson et une toxicité
chronique pour un des taxons suivant, crustacé ou poisson. Si ces conditions sont
remplies et que la valeur de la toxicité chronique est portée par le taxon présentant la

plus faible valeur de toxicité aigué, alors un facteur de sécurité de 100 est appliqué a
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la toxicité chronique. Si les taxons entre la toxicité chronique et la plus faible valeur
de toxicité aigué sont différents, alors le facteur de 1 000 est appliqué a la toxicité
aigué, sauf si la PNEC calculée a partir de la toxicité chronique est inférieure a celle
calculée avec la toxicité aigué.

3) Un facteur de sécurité de 50 est appliqué a la plus faible valeur de toxicité chronique
disponible dans la BDD a condition que la molécule considérée posséde au moins
une donnée de toxicité aigué pour chacun des taxons algue, crustacé et poisson et
deux toxicités chroniques pour un des taxons suivant algue et/ou crustacé et/ou
poisson. Si ces conditions sont remplies et que la valeur de la plus faible toxicité
chronique est portée par le taxon présentant la plus faible valeur de toxicité aigué,
alors un facteur de sécurité de 50 est appliqué a la toxicité chronique la plus faible. Si
les taxons sont différents, alors le facteur de 100 est appliqué a la toxicité chronique
la plus faible.

4) Un facteur de sécurité de 10 est appliqué a la plus faible valeur de toxicité chronique
disponible dans la BDD a condition que la molécule considérée posséde au moins
une donnée de toxicité aigué pour chacun des taxons algue, crustacé et poisson et
trois toxicités chroniques pour les taxons algue, crustacé et poisson. Si ces
conditions sont remplies et que la valeur de la plus faible toxicité chronique est portée
par le taxon présentant la plus faible valeur de toxicité aigué, alors un facteur de
sécurité de 10 est appliqué a la toxicité chronique la plus faible. Si les taxons sont

différents, alors le facteur de 50 est appliqué a la toxicité chronique la plus faible.
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|
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Figure 17. Arbre de décision pour le choix des facteurs de sécurité (AF) pour la définition des PNEC.
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4. Intégration des données de danger dans la BDD

Que ce soit pour les bio-essais, les biomarqueurs ou les modélisations, il existe une
multitude d'indicateurs écotoxicologiques utilisés pour évaluer le danger des RM et, plus
globalement, des composés chimiques, sur des organismes: CE50, CL50 et, plus
globalement CEX ou X correspond au pourcentage d'individus d'une population atteint par
l'effet observé, les concentrations d'inhibition de 50% de la population observée (IC50), la
plus haute concentration pour laquelle aucun effet n'a été observé (NOEC ou NOAEL), la
plus basse concentration pour laquelle un effet a été observé (LOEC ou LOEAL), les
concentrations minimales d'inhibition (MIC) et les PNEC. Ces données sont récoltées dans la
littérature scientifique en utilisant les mots clés de recherche : pharmaceuticals,
ecotoxicological risk assessment, antibiotics, toxicity, aquatic environment, analgesics,
water, mortality ...
Cette recherche a été réalisée sur le service d'information universitaire « Web of Science ».
Toutes les données de danger rencontrées n'ont pas été intégrées a la BDD, des régles de
sélection ont été établies. Ces régles ont permis de définir un arbre de décision qui est
présenté ci-dessous (figure 18). Les criteres utilisés pour inclure les données de danger
dans la BDD sont listés ci-dessous. Ainsi, sont intégrées a la BDD les données de dangers
dont:

— l'article original est disponible ;

— les données proviennent de bio-essais in vivo et in vitro, de biomarqueur ou de

modélisation ;
— I'expression est faite par les indicateurs de toxicité utilisés en écotoxicologie (CE50,
NOEC, LOEC, PNEC ...);
— les valeurs exprimées sont des valeurs exactes et non des valeurs bornées

(inférieures ou supérieures a).
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Article X avec des données de |_
toxicité sur les RM étudiés |~

{ A propose de I'article X

A propos des données

Données issues de 'article X ‘ Ajout de la données dans la BDD l

Valeurs exactes
(et non > ou <)

Référence et article v
disponibles

N® CAS du RM de article X
=N°® CAS du RM dans la BDD

Figure 18. Arbre de décision utilisé pour I'addition de données de danger dans la BDD.

Pour présenter les données de danger, des extractions des tables « toxicites » et
« pnecvalue » ont été réalisées sous format csv. Les fichiers obtenus ont ensuite été
importés dans un fichier excel afin de pouvoir confectionner des graphiques et limiter
l'utilisation du langage SQL qui n'est pas un langage intuitif. Certains résultats sont issus de
requétes SQL réalisées sur linterface graphique de la BDD et exposées dans la partie 3
« Résultats » du manuscrit. Ci-dessous un exemple de commande SQL :

select (distinct "nommolecule")
from
where "ecotox"='Bioessais'

Chaque couleur correspond a une fonction ou un élément particulier : le violet correspond au
nom des colonnes, le bleu clair au nom des tables, les colonnes et les tables doivent étre
inscrites entre des doubles guillemets, le vert correspond au nom des valeurs entrées dans
les colonnes des tables qui doivent étre inscrites entre des simples guillemets, le jaune et le

orange correspondent aux fonctions proposeées par l'interface graphique de la BDD.

Dans les études d'écotoxicité réalisées sur les médicaments, les concentrations sont
généralement trop élevées par rapport aux teneurs environnementales. Les effets étudiés
sont donc essentiellement des effets aigus alors que les risques environnementaux liés aux
RM sont surtout sur le long terme. La complexité et I'hétérogénéité des données rapportées
dans la littérature pour les différentes classes médicamenteuses, avec des réponses qui

different selon les méthodes utilisées, les conditions des tests et le temps d'exposition,
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montrent que la prise en compte d'un seul essai biologique pour obtenir des informations
écotoxicologiques cohérentes ne permet pas de fournir une image réaliste et compléte des
risques pour l'environnement. L'inclusion de tous ces tests écotoxicologiques dans la BDD
rend compte de cette diversité des réponses, ce qui favorise une certaine objectivité dans
I'ERE. Cela permet également de pallier au manque de données écotoxicologiques. En effet,
pour certains RM n'ayant pas fait l'objet de tests réalisés en laboratoire sur un temps
d'exposition plus ou moins important, I'utilisation des données disponibles (biomarqueurs,
modélisation) pour appréhender le risque est possible. Ainsi, méme si la réglementation
recommande ['utilisation de données provenant de bio-essais, idéalement sur le long-terme,
ou sur le court-terme, I'absence de telles données ne serait plus un frein a l'estimation des
risques écotoxicologiques. Dans le chapitre sur la caractérisation des risques
écotoxicologiques, la méthodologie utilisée pour prendre en compte cette amplitude des
données de danger dans le calcul des risques est présentée.

Le chapitre suivant s'intéresse a la partie exposition de la these.
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Chapitre 3.
Données d'exposition

Ce chapitre présente les méthodologies utilisées pour la récupération et le traitement

des données d'exposition qui sont intégrées dans la BDD.

Dans ce chapitre, les critéres de sélection des molécules analysées, les stratégies
d'échantillonnage et les méthodologies analytiques, sont exposés. Les stations de
prélevements sont également exposées donnant lieu a une présentation du réseau hydrique
et des STEU étudiées. Les calculs effectués pour obtenir les PEC et la méthodologie utilisée
pour évaluer l'influence du milieu naturel sur la régulation des concentrations de RM dans la
Garonne sont présentés. Enfin, les traitements statistiques réalisés afin d'étudier les

variabilités spatiale et temporelle des RM sont exposés.
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Selon la réglementation européenne, I'évaluation des risques environnementaux repose sur
la définition de deux facteurs 1/ le danger, 2/ I'exposition. Dans ce chapitre, la méthodologie

déployée pour la partie exposition est présentée.

1. Sélection des RM

Comme pour la partie danger, une sélection des molécules a analyser a été faite. Cette
sélection repose sur la méme stratégie que pour la partie danger. Ce sont d'ailleurs les
mémes critéres qui ont été utilisés (page 123). La seule différence réside dans le choix du

premier critére dont la version pour la partie danger est « la détection des RM a ['entrée

et/ou la sortie des STEU toulousaines étudiées lors de I'étude réalisée de 2011 a 2013 » et
devient pour la partie exposition « la détection des RM a la sortie des STEU toulousaines
étudiées ». Comme pour la partie danger, un premier niveau de sélection a été réalisé en
faisant la liste de toutes les molécules recherchées dans au moins une des références
associées a chaque critére. A partir de cette premiére liste de RM, les scores ont été
calculés pour chacune des molécules en se basant sur la méme méthodologie que celle
déployée pour la partie danger, c'est-a-dire en sommant les notes attribuées (page 123). Ce
sont les molécules avec les scores les plus élevés qui ont définis la premiére liste des RM
retenus. Pour des raisons budgétaires, cette liste a di étre réduite. Pour se faire, des risques
écotoxicologiques ont été calculés a partir des concentrations mesurées en STEU lors de
I'étude de 2011/2013 et des plus petites valeurs de PNEC intégrées a la BDD lorsque cette
sélection a été effectuée. L'objectif étant de ne pas s'attarder sur les RM ne présentant, a
priori, pas de risque pour la Garonne toulousaine. La méthodologie utilisée pour I'ERE est
développée dans le chapitre suivant traitant de la caractérisation des risques. Elle est issue
de la méthodologie proposée par la réglementation. Ainsi, lorsque des risques ont pu étre
calculés, la sélection des molécules a été faite en fonction de leur potentiel a risque, ce qui a
permis de réduire la premiére liste de RM. L'arbre de décision présenté dans la figure 19
résume la méthodologie utilisée pour réduire le nombre de RM a analyser pour [|'évaluation
de l'exposition. Le tableau XV présente la liste finale des 26 RM analysés dans le cadre de

ses travaux de recherches.
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RM recherché a Toulouse en 2011/2013

A 4 h 4

RM non mesuré RM mesuré

PNEC connue

v

Risque écotoxicologique potentiel | ‘ Pas de risque écotoxicologique

\ 4
RM non retenu Ok RM non retenu

Figure 19. Arbre de décision pour la sélection des molécules a analyser dans le cadre de I'évaluation de
I'exposition (Ok = sélection de la molécule pour I'évaluation de I'exposition du milieu a cette derniére).

Tableau XV. Liste des molécules retenues pour I'évaluation de I'exposition (26 RM). En
rouge les RM inscrits sur la liste de vigilance de la DCE.

| Famille | Molécule

AINS Ibuproféne
AINS Kétoproféene
AINS Naproxéene
AINS Acide salicylique

Analgésique Paracétamol

Ciprofloxacine

Antibiotiques Fluméquine
Antibiotiques Ofloxacine
Antibiotiques Sulfaméthoxazole
Antinéoplasique Cyclophosphamide
Antiépileptique Carbamazépine
Anti-ulcéreux Ranitidine
Benzodiazepine Lorazépam
Benzodiazépine Oxazépam
Bétabloguant Aténolol
Bétabloguant Propranolol
Bétabloguant Sotalol
Hypolipémiant Bezafibrate
Hypolipémiant Pravastatine

Hormone sexuelle Estrone
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2. Cartographie des stations

Pour I'évaluation de I'exposition, des prélevements ont été réalisés sur huit stations (figure
20):

- entrée et sortie de la STEU de Ginestous (avec raccordement d’établissements de soins) ;

- entrée et sortie de la STEU de Seilh (sans raccordement d’établissements de soins) ;

- et quatre stations, situées dans le milieu naturel en amont et en aval des STEU, dont une
sur le Touch, un des affluents de la Garonne, et les autres dans la Garonne. Ces stations

sont matérialisées par des étoiles sur la cartographie présentée par la figure 20.

La comparaison des résultats obtenus entre les différentes stations de prélévements a
permis de mesurer I'impact des rejets de la ville de Toulouse sur la présence de RM dans la
Garonne. Les comparaisons des flux entrée/sortie des STEU et des flux amont/aval dans la
Garonne par rapport aux sorties des STEU, ont permis de caractériser la dégradation de ces

molécules respectivement dans les STEU et le milieu naturel.

Une description des STEU et du trongon étudié de la Garonne est présentée ci-dessous.

Aval

Toulouse

Amont

Figure 20. Cartographie des stations de prélevements.

2.1 STEU de Ginestous

Toulouse, quatrieme ville de France, a choisi dés 1940 les principes essentiels de son

systéme d'assainissement actuel : la collecte séparée des eaux usées et des eaux pluviales
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et la dépollution des eaux usées par l'usine de Ginestous (Véolia Eau, 2010). Cette usine se
situe en rive droite de la Garonne (figure 22). Aujourd'hui, 1 000 kilométres de réseaux
acheminent les eaux usées jusqu'a l'usine de Ginestous, dont 82% proviennent de
l'agglomération toulousaine et 18% de sept communes périphériques. La STEU de
Ginestous assure ainsi le traitement de ces eaux usées avant de les rejeter dans la Garonne
(Véolia Eau, 2010). Des établissements industriels, et des établissements de soins, sont
également raccordés a l'usine. Les derniers travaux de rénovation et d'extension ont permis
de faire passer la capacité de traitement de I'usine de 115 000 m3 a 160 000 m®/jour en
pointe (800 000 équivalent-habitant (EH)). Deux objectifs ont guidé ce projet: d'une part,
faire face a I'augmentation de la population et a l'accroissement des activités économiques
de la région et d'autre part, adapter les installations aux nouvelles contraintes réglementaires
résultant de la loi sur I'eau de 1992 et des directives européennes pour la protection de
I'environnement (Toulouse Métropole, s. d.). Ces travaux ont conduit a la structure actuelle
de l'usine présentée dans la figure 21. Elle est ainsi constituée de quatre unités de
traitements : G1, G2, G3 et G4. Les unités G1 et G2 peuvent atteindre une capacité de
traitement de 450 000 et 100 000 EH respectivement. L'unité G3, qui réalise un traitement
physico-chimique, a une capacité maximale égale a 250 000 EH. Enfin, l'unité G4, qui traite
la totalité des eaux usées issues des unités G1, G2 et G3, a une capacité de traitement

maximale égale a 800 000 EH.

Comme présenté dans I'étude bibliographique, I'usine comporte deux filieres de traitement :
la filiére eau et la filiére boue. Toutes les filiéres de traitement sont détaillées dans I'annexe
3. Les traitements des eaux usées et des boues sont sources de mauvaises odeurs. Des
systémes de traitement de ces odeurs (physico-chimique, thermique et biologique) sont ainsi
présents sur la station. La description de la filiere eau qui comporte six étapes de traitement
est décrite en annexe 4. Globalement, la STEU de Ginestous utilise un traitement primaire et

secondaire biologique pour dépolluer les eaux usées.

Poste
Nord

1 Station
ﬂ de mesure

amont

Figure 21. Schéma des filieres de traitement de I'usine de Ginestous (source : Véolia Eau, 2010).
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2.2 STEU de Seilh

En mai 2010, Toulouse Métropole a ouvert la nouvelle STEU de Seilh sur la région
toulousaine. Elle se situe sur la rive gauche de la Garonne (figure 22) et bénéficie des six
mémes étapes de traitement que celles développées pour la STEU de Ginestous. Le
traitement se fait donc par voie biologique a culture fixée, biofiltration et, contrairement a
Ginestous, il n'y a pas de traitement par boue activée (Grand Toulouse, s. d.). Le temps de
résidence des eaux est estimé a environ 4-5 heures. Un systéme de traitement des odeurs
par voie physico-chimique est présent sur la station. Contrairement a la STEU de Ginestous,
aucun établissement de soin n'est relié a cette station et sa capacité de traitement maximale
est de 85 000 EH, soit 10 fois plus petite que Ginestous. Les rejets d'eaux usées traitées de
la STEU de Seilh s'effectuent dans la Garonne a environ six kilométres en aval des rejets de
Ginestous.

)
nestous.

9 iy p = E
Figure 22. Vue aérienne des STEU étudiées. A gauche la STEU de Seilh et a droite la STEU de Gi

2.3 Garonne a Toulouse

La Garonne est un fleuve frangais qui prend sa source en Espagne et qui coule sur 529
kilomeétres, dont 522 kilomeétres sur le territoire francais, et se jette dans I'océan Atlantique au
niveau de l'estuaire de la Gironde (figure 23) (SIEAG, 2006 ; SANDRE, 2012). Le bassin
versant s'étend sur trois anciennes régions : Midi-Pyrénées, Aquitaine et Languedoc-
Roussillon (AEAG, 2014). Le bassin de la Garonne est le plus peuplé d'Adour-Garonne avec
prés de trois millions d'habitants (2010) (AEAG, 2014) avec les deux principales

communautés urbaines, Toulouse (en amont) et Bordeaux (en aval), et quelques villes
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moyennes (Agen, Marmande). A I'amont de Toulouse, le débit de la Garonne dépend de son
enneigement et de la fonte des neiges. En aval, la Garonne a une alimentation pluviale due
a ses principaux affluents. Le débit de la Garonne a été observé sur une période de 76 ans a
une station située dans le département du Lot-et-Garonne, au Mas-d'Agenais. Le débit
moyen inter-annuel enregistré a cette station est égal a 631 m® par seconde. La Garonne
présente des fluctuations saisonniéres de débits, avec une période de hautes eaux en hiver
et au printemps et des débits mensuels moyens proches des 1 000 m® par seconde de
décembre a mai, et une période de basses eaux d'été qui a lieu de juillet a octobre avec le
débit mensuel moyen le plus bas enregistré au mois d'ao(t et égal a8 190 m? par seconde. La
superficie totale du bassin versant de la Garonne est égale a 28 900 km? et I'occupation des
sols est la suivante (SANDRE, 2012 ; AEAG, 2014):

— 3% représente des terrains artificialisés ;

36% des terres agricoles ;

— 37% des foréts et milieux semi-naturels ;
— 0,02% des zones humides ;

— 0,5% des eaux de surface ;

- 23,48% autres.

b )
Bordeaury”
 Ne
4
k)

Figure 23. Bassin versant de la Garonne (source : AEAG, 2014)
Le troncon du fleuve étudié dans le cadre de ces travaux de thése fait environ 10 kilomeétres.

Comme présenté dans la figure 20, les trois stations étudiées sur ce trongon de la Garonne

sont, de I'amont vers l'aval (figure 24):
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— « Amont Ginestous ». Cette station se situe a 540 métres en amont des rejets de la
STEU de Ginestous qui sont bien visibles sur la photo de droite de la figure 24. Pour
cette station, les prélévements ont été réalisés au milieu d'un pont.

— « Aval Ginestous ». Elle se situe a 4,5 kilométres de la station « Amont Ginestous »
et donc a 4 kilomeétres en aval des rejets de Ginestous. Pour cette station, les
prélevements ont été réalisés en bord de Garonne sur la rive gauche.

— « Gagnac ». Cette station se situe a 5,8 kilométres de la station « Aval Ginestous » et

a 2,8 kilometres en aval des rejets de la STEU de Seilh. Pour cette station, les

prélévements ont été réalisés au milieu d'un pont.

LA™
U'de .Ginestous|

i Amontq:Gihe-s_f'ng5 :

-

5 Touch’
- i

., " T < = N j
: i ; : / ca o {
Zating . V] sa i ). |

igure 2 Vue aériene des stations de rélévements. A droite, le panache observable lié aux rejets de la
STEU de Ginestous.

Ces stations sont localisées au niveau des points de suivi de la qualité de I'eau de I'AEAG
(figure 25). Une station située sur un des affluents de la Garonne et dont la confluence avec
la Garonne est située en amont de la zone de recherche a été étudiée. Cette station est celle
du « Touch ». Cet affluent est soumis a une pression domestique significative (AEAG, 2014),
ce qui a incité les prélevements a cette station. La distance séparant la confluence Touch-
Garonne avec la station « Amont Ginestous » est d'environ 200 métres. Selon la banque
hydro de France, le débit du Touch a été observé sur une période de 50 ans a Toulouse et

son débit moyen inter-annuel est égal a 3,85 m® par seconde. Les prélévements au niveau
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de cette station ont été réalisés au milieu d'un pont.
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Flgué 25 ocallsatlon des stations de prelevements pr rapport aux statlons de mesure de la qualité du
cours d'eau. A droite, accés cartographique du Systéme d'Information sur I'Eau (SIE) du Bassin Adour-
Garonne (source : http://adour-garonne.eaufrance.fr/carto).

3. Stratégie d'échantillonnage

Afin d’évaluer la contribution de I'agglomération toulousaine sur la présence de RM dans la
Garonne, il est nécessaire de réaliser les prélévements dans le milieu naturel en paralléle de
ceux effectués en STEU. Les eaux usées brutes et les eaux traitées qui sont prélevées le
jour X dans les STEU correspondent aux eaux du jour X-1. Ainsi, les prélevements dans le
milieu naturel sont décalés d’'un jour par rapport a ceux réalisés en STEU et réalisés au jour
X-1.

Les stratégies de prélévements different en fonction des stations. Les prélevements sont
ponctuels dans le milieu naturel alors qu’ils sont continus dans les STEU. Que ce soit pour
les préléevements ou le stockage, les flacons utilisés sont en PolyEthylene Haute Densité
(PEHD) (Nalgéne).

Les analyses sont réalisées sur la phase dissoute des échantillons, des filtrations sont donc
nécessaires. Ces derniéres sont effectuées avec des filires en fibre de verre, GF/F, de
marque Whatman™ (porosité de 0,75 um). Les eaux de STEU étant trés chargées, une

préfiltration avec des filtres GF/D de marque Whatman™ (porosité 2,7 ym) a été nécessaire.

3.1 STEU

En STEU, les prélevements sont continus et effectués toutes les 24 heures pendant 72

144


http://adour-garonne.eaufrance.fr/carto

Partie 2. Matériels et méthodes

heures, soit un prélévement par jour pendant trois jours. Ces prélévements sont asservis au
débit, c'est-a-dire que 70 millilitres sont prélevés tous les 50 m* a la STEU de Seilh et 50
millilitres tous les 600 m*® & la STEU de Ginestous. La figure 26 présente la stratégie
d’échantillonnage pour les stations de prélévements situées a la sortie de la STEU de
Ginestous et a I'entrée et la sortie de la STEU de Seilh. La récupération des échantillons en
STEU, étape 2 sur la figure 26, se fait le troisieme jour. Le transport des flacons jusqu’au
laboratoire s’effectue dans des glaciéres. Les filtrations et les mélanges sont réalisés le jour
de la récupération des échantillons. Une fois la filtration effectuée, les échantillons sont

stockés a -18°C en attendant d'étre analysés.

2 3 .
I ) ] 1) Prélévements :
continus sur 24h et sur 3 jours
<L v zL - asservis au débit
1L 1L 1L 2) Récupération de 1L/24h en STEP

3) Filtration (0,75 pm) au laboratoire

4) Mélange en fonction des débits a 1, |2 et |3 et récupération de :
250 mL pour les analyses
250 mL pour stockage

5) Conservation a -18°C

Figure 26. Stratégie d'échantillonnage pour la sortie de la STEU de Ginestous et I'entrée et la sortie de la
STEU de Seilh (L = litre(s)).

Pour l'entrée de Ginestous, la stratégie est différente. En effet, comme présenté
précédemment, la STEU présente trois entrées : G1, G2 et G3 et les prélevements sont
réalisés uniquement a G1 et G2 (figure 27). Pour des questions budgétaires, ces
échantillons ont été mélangés afin de ne récupérer qu'un seul échantillon représentatif du
flux total de I'entrée de la STEU de Ginestous. Ce flux total correspond a la somme des flux
des trois filieres G1, G2 et G3. En considérant que la concentration de RM a G1 (CG1) est
égale a celle des eaux provenant du poste sud et allant vers G3 et que la concentration de
RM a G2 (CG2) est égale a la concentration des eaux provenant du poste nord vers G3, le

flux total pour I'entrée de la STEU de Ginestous est égal a :

Flux entrée total = Flux G1 + Flux G3+ Flux G2
Flux entrée=(CG1 X DG1)+[(CGI X DSudG3)+(CG2X DnordG3)]+(CG2x DG2)

ou D représente les débits.

L’équation ci-dessus illustre la nécessité de prendre en compte les débits, DG1, DG2,
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DNordG3 et DSudG3 afin que le mélange des échantillons provenant de G1 et G2 soit
représentatif de 'ensemble des eaux de I'entrée de la STEU. La figure 28 présente une
synthése de la stratégie d’échantillonnage effectuée pour les échantillons prélevés aux

entrées de la STEU de Ginestous.

DG1 CG1 Amont Ginestous
Gl
DSudG3
G3 > G4
DNordG3
G2
DG2  CG2 Aval Ginestous

X Lieu de prélévements

. Lieu de mesure des débits

Figure 27. Schéma de la filiére de traitement de la STEU de Ginestous avec la localisation des
points de préléevements et de mesure des débits a I'entrée de Ginestous.

Entrée G1 Entrée G2
J1 2 13 J1 ]2 13

1) Prélévements:
continus sur 24h et sur 3 jours
xL yL zL L yL zL - asservis au débit

2) Récupération de 1L/24h en STEP

3) Filtration (0,75 pm) au laboratoire

4) Mélange en fonction des débits aJ1, ]2 et ]3

5) Mélange de G1 et G2 en fonction de la ¥ débits 3 jours de G1 et G2 et G3
et récupération de :

250 mL pour les analyses

250 mL pour stockage

6) Conservation a -18°C

Figure 28. Stratégie d'échantillonnage pour les entrées de la STEU de Ginestous (L = litre(s) ; J = journée).

3.2 Milieu naturel

Dans le milieu naturel, les prélévements sont ponctuels et effectués sur trois jours
consécutifs a raison d'un prélevement par jour. La figure 29 présente la stratégie

d’échantillonnage pour les stations de prélevements situées sur la Garonne et le Touch.
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Durant une campagne, les prélévements sont effectués de I'amont vers l'aval du trongon
étudié, c'est-a-dire, dans I'ordre des prélévements, sur la station du Touch, puis sur la station
« Amont Ginestous », « Aval Ginestous » et « Gagnac ». Le transport des flacons s’effectue
dans des glaciéres. A la fin des journées J1 et J2, les échantillons sont conservés au
réfrigérateur (entre 2°C et 4°C) jusqu’aux phases de filtration et mélange qui sont réalisées a
la fin de la troisiéme journée de prélévements, J3. Une fois la filtration effectuée, les
échantillons sont stockés a -18°C en attendant d'étre analysés.
J1 ]2 J3

1) Prélévements ponctuels

1L

200 mL 200 mL l 200 mL 2) Mélange des échantillons
= I

3) Homogénéisation et filtration (0,75 pm)

4) Récupération de :
250 mL pour les analyses
250 mL pour stockage

5) Conservation a -18°C

Figure 29. Stratégie d'échantillonnage pour les préléevements dans le milieu naturel
(J = journée).

4. Calendrier des prélévements

Afin de caractériser I'évolution temporelle des flux de RM dans les STEU et le milieu naturel
et évaluer les variations inter- et intra-annuelles, des prélévements ont été réalisés (figure
30) :
— tous les mois a I'entrée et la sortie des deux STEU :
e de mai 2015 a avril 2016 inclus pour I'entrée et la sortie des deux STEU ;
* de mai 2016 a avril 2017 inclus pour les prélévements effectués a la sortie de la
STEU de Ginestous ;
— tous les deux mois dans le milieu naturel de juin 2015 a juin 2016 inclus, puis tous les
mois de juin 2016 a avril 2017 inclus.
Au total, 125 échantillons ont ainsi été récoltés sur toute la durée de la thése. Les calendriers

détaillés pour les trois années sont présentés en annexe 5.
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I Prélévements en STEU |

Q Prélévements dans le milieu naturel

Figure 30. Calendrier des préléevements réalisés en STEU et dans le milieu naturel (chiffre x = mois
de I'année).

5. Méthodologies analytiques

Les analyses de RM ont été réalisées par le Laboratoire de Physico- et Toxico-Chimie de
I'environnement (LPTC), Environnement et Paléo-environnement Océanique et Continentaux
(EPOC, UMR 5805 CNRS), a Bordeaux.

Les analyses s'effectuent sur la phase dissoute et, dans la plupart des cas, une
concentration des échantillons est nécessaire. Cette concentration s'effectue par une
extraction sur phase solide (SPE). Dans cette étude, seul le Cyclophosphamide ne nécessite
pas de phase de concentration, I'échantillon est donc injecté directement pour l'analyse. Le
principe de la SPE repose sur la percolation de I'échantillon sur une cartouche contenant une
phase adsorbante, ou les analytes vont se fixer. Dans un second temps, I'élution de la
cartouche par un solvant ayant une plus forte affinité avec les analytes que la phase
stationnaire permet d'éluer les molécules d'intérét dans un plus faible volume de solvant
organique. Le choix de la phase stationnaire est donc primordial pour I'extraction. Pour les
molécules neutres au pH d'extraction, une phase inverse mixte hydrophile-lipophile de type
Oasis HLB (Hydrophilic-Lipophilic-Balanced) est utilisée. En revanche, pour des molécules
ionisées au pH d'extraction, l'effet dissociant de I'eau va diminuer I'affinité des analytes pour
la phase et engendrer de faibles rendements d'extraction. L'alternative est I'utilisation d'un
adsorbant échangeur d'ion ayant une rétention améliorée envers les anions (Oasis MAX) ou
les cations (Oasis MCX).

Dans le cadre de cette étude, pour l'analyse des meédicaments, plusieurs techniques
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séparatives ont été utilisées :

— la chromatographie en phase liquide (LC) ;

— la chromatographie en phase liquide ultra-performante (UPLC) ;

— et la chromatographie en phase liquide a résolution rapide (RRLC).
La séparation est basée sur les différences d’affinité entre analyte, phase stationnaire et
phase mobile. Aprés séparation chromatographique, la détection est assurée par un
couplage a la spectrométrie de masse en tandem (MS/MS) de type triple quadrupéle. Cette
technique souffre cependant de limites quant a lionisation des analytes. La source
d’ionisation utilisée, par électronébulisation, est trés sensible a la présence de sels ou
d’additifs. Ainsi, dans le cas de matrices complexes telles que les eaux usées brutes, une
suppression de signal peut survenir, affectant alors la sensibilité théorique observée dans du
solvant. Les molécules sont ionisées en deux modes : mode d’ionisation positif (ESI+) ou
mode d’ionisation négatif (ESI-). En mode d’ionisation positif, I'analyte va capter un proton
H+ alors qu’en mode d’ionisation négatif, I'analyte va céder un proton pour former un anion.
Le mode d’ionisation dépend des fonctions chimiques portées par I'analyte et en particulier
de ses propriétés acido-basiques. Pour chacune des molécules analysées, les informations
concernant les techniques d'extraction, de séparation et de détection sont présentées dans le
tableau XVI. A I'exception des hormones qui ont été analysées en une seule fois, les
analyses ont été effectuées sur trois périodes différentes. Les Limite de Détection (LD) et de
Quantification (LQ) pour chacune de ces périodes (période 1, 2 et 3) sont présentées dans le
tableau XVII. Le détail des périodes d'analyses de chacun des échantillons est présenté en

annexe 6.
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Tableau XVI. Méthodologies analytiques utilisées pour I'analyse des RM de I'étude.

Famille Composés Méthode d'extraction Méthode de Méthode de Prise d'essai
thérapeutique séparation détection
Analgésique Paracétamol SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Antibiotiques Azithromycine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche HLB (mode ES -)
Ciprofloxacine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche HLB (mode ES -)
Clarithromycine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche HLB (mode ES -)
Erythromycine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche HLB (mode ES -)
Fluméquine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche HLB (mode ES -)
Ofloxacine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche HLB (mode ES -)
Sulfaméthoxazole SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche HLB (mode ES -)
Antinéoplasique (ou | Cyclophosphamide Injection directe 6490 LC MS/MS 100 pL
anticancéreux) (mode ES +)
Antiépileptique Carbamazépine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES +)
AINS Acide salicylique SPE UPLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX ou RRLC (mode ES -)
Diclofénac SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES -)
Ibuproféne SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES -)
Kétoprofene SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES -)
Naproxéne SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES -)
Anti-ulcéreux Ranitidine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Benzodiazépines Oxazépam SPE RRLC MS/MS 100 mL
(ou anxiolytiques) cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Lorazépam SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Bétabloquants Aténolol SPE RRLC MS/MS 100 mL
(ou cardiovasculaires) cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Propranolol SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Sotalol SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Hormones sexuelles 17 béta-estradiol SPE en ligne/injection 6490 LC MS/MS (mode ES-) 1,8 mL
directe
17 alpha- SPE en ligne/injection 6490 LC MS/MS (mode ES-) 1,8 mL
éthinylestradiol directe
Estrone SPE en ligne/injection 6490 LC MS/MS (mode ES-) 1,8 mL
directe
Hypolipémiant Bézafibbrate SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES +)
Pravastatine SPE RRLC MS/MS 100 mL
cartouche Oasis MCX (mode ES -)

150




Tableau XVII.

Partie 2. Matériels et méthodes

Limites de détection (LD), limite de quantification (LQ) et coefficients de variation (CV) pour
chacune des campagnes d'analyses.

Famille thérapeutique Composés Période 1 Période 2 Période 3
LD LQ Ccv LD LQ cv LD LQ cv
(ng.L")| (ng.L") | (%) (ng.L") | (ng.L7) (%) (ng.L") | (ng.L7) | (%)
Analgésique Paracétamol 21 7 3,1 0,2 0,8 3,1 0,3 1,1 0,8
Antibiotiques Azithromycine 10,7 35,7 3,2 04 1,2 71 2,9 9,6 0,3
Ciprofloxacine 20,8 69,4 2,1 0,6 21 1,4 1,8 59 4.8
Clarithromycine 3,9 12,9 2,2 0,3 0,9 0,6 1,2 4.1 1,4
Erythromycine 5,9 19,6 1,5 46 153,4 3,6 3,5 11,8 3,5
Fluméquine 8,5 28,2 4,6 2,9 9,8 1,8 1,9 6,1 2,4
Ofloxacine 2,2 7,3 1,7 0,1 04 2 0,2 0,6 0,7
Sulfaméthoxazole 8 26,5 0,5 0,6 2 2 2,8 9,4 0,6
Antinéoplasique Cyclophosphamide 0,5 1,6 0,3 0,1 0,3 0,3 1,3 4,3 2,6
(ou anticancéreux)
Anti-épileptique Carbamazépine 0,3 1,1 7,3 0,3 1,1 54 0,1 0,4 1
AINS Acide salicylique 3,5 11,8 0,9 3,5 11,7 0,7 Non Non Non
analysé | analysé | analysé
Diclofénac 1,1 3,8 0,7 1,8 6,1 0,7 0,1 0,4 1,6
Ibuprofene 0,3 1,1 4,2 0,2 0,5 4,2 0,5 1,6 1,6
Kétoproféne 0,2 0,7 1,3 2,5 8,3 75 0,3 1 1,4
Naproxéne 0,4 1,5 4,8 0,5 1,8 4,8 0,3 1,1 1,4
Anti-ulcéreux Ranitidine 2 6,7 3,8 1,3 44 1,6 0,2 0,6 0,7
Benzodiazépines Oxazépam 0,6 21 53 1,1 3,7 2 0,9 3 4,9
Lorazépam 1,8 6 7,7 2,7 9 7,7 2,7 43
Bétabloquants Aténolol 1,6 53 3,6 1,1 3,5 3,6 1,2 41 2,3
(ou cardiovasculaires) Propranolol 19 | 62 1,6 04 1,2 1,6 04 1,2 1,6
Sotalol 0,8 2,8 2,2 3 9,9 2,2 0,6 21 3,9
Hormones sexuelles 17 béta-estradiol 0,05 0,2 2,2 0,05 0,2 2,2 0,05 0,2 2,2
17 alpha-éthinylestradiol 0,2 0,7 5,7 0,2 0,7 5,7 0,2 0,7 57
Estrone 0,1 04 3,1 0,1 04 3,1 0,1 04 3,1
Hypolipémiant Bézafibbrate 2,3 7,8 1,2 1,1 3,5 0,6 0,7 2,5 1,3
Pravastatine 0,05 0,2 6,9 0,05 0,2 6,9 0,7 2,3 2,6

6. Traitement des résultats

6.1

6.1.1

Analyses qualitatives

Pourcentages d'occurrence

Que ce soit pour les résultats des analyses effectuées sur les préléevements en STEU ou

dans la Garonne, des pourcentages d'occurrence ont été calculés pour chaque molécule a

chacune des stations étudiées. Ce pourcentage est égal au nombre de fois qu'une molécule

a été détectée (nombre d'occurrence) sur le nombre total de mesure.
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( Nombre d ' occurrence) %100

Pourcentaged ' occurrence=| —
( Nombre total de campagnes de prélévements)

Ce calcul a permis l'identification des RM les plus fréquemment détectés dans les STEU et la

Garonne.

6.1.2 Analyses statistiques de base : moyenne et coefficients de variation

Pour les résultats provenant des concentrations de RM dans les eaux usées et le milieu
naturel, les concentrations moyennes ont été calculées en intégrant I'ensemble des dates
pour chaque molécule et a chaque station de prélévements. Les coefficients de variation
(CV) ont été calculés pour de rendre compte de la variation des concentrations mesurées en
fonction des campagnes de prélévements. Le calcul des CV, exprimés en pourcentage, a été
fait selon I'équation suivante :

cv :[ (Ecart —type des concentmtlons) ]* 100

(Concentration moyenne)

6.2 Rendements d'élimination des RM dans les STEU

Les prélevements réalisés a I'entrée et la sortie des STEU étudiées permettent de calculer
les rendements d'éliminations de la phase dissoute de ces derniéres. Pour calculer ces
rendements, les flux moyens pour chacune des molécules sont nécessaires. Le flux d'une
molécule (exprimé en nanogramme par seconde) correspond au produit de sa concentration
(exprimée en nanogramme par litre) et du débit (exprimé en litre par seconde). Dans cette
étude, les prélévements ont été réalisés sur trois jours continus en STEU. Les flux moyens
ont donc été obtenus en utilisant les débits moyens sur ces trois jours de prélévements. Pour
chacune des trois journées de prélévement, les débits ont été fournis par les techniciens de
la STEU.

Flux moyen sur3 jours(ng.s™')=Concentration(ng.L™") X Débit moyen sur3 jours(L.s™")

Les rendements d'élimination (exprimés en pourcentage) résultent de la soustraction des flux
moyens mesurés a l'entrée de la STEU considérée et des flux moyens mesurés a la sortie
de cette méme STEU. Ce calcul traduit I'effet du traitement de la STEU sur la réduction de la
concentration en RM dans la phase dissoute entre I'entrée et la sortie de l'usine de
traitement considérée.

(Flux entrée STEU — Flux sortie STEU )
(Flux entrée STEU )

Le calcul des rendements permet de rendre compte de l'efficacité des STEU dans

Rendement (% )= X100

I'élimination des RM de la phase dissoute.
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6.3 Variabilité spatiale des RM dans la Garonne

Pour cette partie exposition, les données ont été traités sur excel pour limiter ['utilisation du
langage SQL. Pour les RM possédant des concentrations inférieures au seuil de détection
(LD), la valeur de 0 a été attribuée. Pour les RM possédant des concentrations inférieures au

seuil de quantification (LQ), la valeur correspondant a la LQ divisée par deux a été attribuée.

La Garonne est le réceptacle des eaux usées provenant des STEU de Ginestous et de Seilh.
L'impact de l'agglomération toulousaine sur la présence de RM dans la Garonne est mis en
évidence en comparant les flux et les concentrations de RM des stations situées en amont et
en aval des rejets. Pour une station donnée, les flux sont calculés a partir des concentrations

de RM mesurés a une date donnée et des débits correspondant, selon la formule suivante :
Flux(ng.s~')=Concentration (ng.L™ ") X Débit(L.s"")

Pour chacune des campagnes de prélévements, les débits de la Garonne et du Touch ont
été récupérés sur la banque hydro de France (http://hydro.eaufrance.fr/). Pour le Touch, ce
sont les débits de la station intitulée « Le Touch a Toulouse [Saint-Martin-du-Touch] » qui ont
été récoltés. Sur les stations localisées sur la Garonne, « Amont Ginestous », « Aval
Ginestous » et « Gagnac », la banque hydro ne posséde aucune station de mesure des
débits, il a donc fallu les estimer. Entre les stations « Amont Ginestous », « Aval Ginestous »
et « Gagnac », aucun affluent est présent. Il a donc été considéré que les débits obtenus
pour la station de Gagnac seraient équivalents a ceux des deux autres stations. Ces
estimations ont été réalisées a partir des débits de la station de mesure la plus proche de
Gagnac, c'est-a-dire, la station « La Garonne a Verdun-sur-Garonne », et des affluents
situés entre ces stations, c'est-a-dire « La Save a Larra » ; « Le Girou a Cépet » ; « I'Hers a
pont de périole » et « L'Aussonnelle a Seilh ». Ainsi, pour obtenir les débits de Gagnac, il a
fallu soustraire les débits des affluents situés en aval de Gagnac au débit de la station située

a Verdun (figure 31). La formule pour calculer le débit de Gagnac a donc été la suivante :
Débit Gagnac= Débit Verdun—( Débit Save + Débit Girou+ Débit Hers+ Débit Ausonnelle)

La somme des débits du Girou et de I'Hers a pont de périole donne le débit de I'Hers au

niveau de la confluence avec la Garonne.
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station de Gagnac.
L'étude de la station située en amont des rejets de Ginestous informe sur I'apport de RM
provenant de I'amont du bassin versant et/ou du Touch. Pour tester les hypothéses formuler
dans le cadre de ce travail, des analyses statistiques ont été réalisées sur le logiciel R. Dans
un premier temps, ce sont des analyses descriptives qui ont été réalisées, pour les
concentrations et les flux, a partir de deux Analyses en Composantes Principales (ACP).
Une ACP est une analyse multivariée qui consiste a transformer des variables liées entre
elles (ici les concentrations ou flux de molécules) en nouvelles variables décorrélées les
unes des autres et nommées « composantes principales ». Ces analyses ont permis une
premiére évaluation graphique. Pour conforter ces résultats descriptifs, des analyses
inférentielles ont été réalisées. La premiére a consisté a réaliser des analyses de variance
sur chaque molécule, ou ANOVA, pour tester l'effet de la localisation des stations. Ces
analyses permettent de savoir si une ou des variable(s) dépendante(s) (ici les concentrations
ou flux de molécules) sont en relation avec une ou des variable(s) indépendante(s) (ici les
stations). Pour ce genre d'analyses, I'hypothése nulle (HO) est « pour une molécule
considérée, les concentrations ou les flux sont équivalents quelle que soit la station » et
I'nypothése alternative (H1) est « pour une molécule considérée, les concentrations ou les
flux varient en fonction des stations ». Lorsque la p-value est inférieure a 0,05, HO est
rejetée. Ensuite, des tests de Student appariés ont été réalisés pour chacune des molécules.

Ces tests ont été appariés car les stations se situant sur le méme fleuve, les données issues
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des stations étudiées sont considérées comme appariées. Ces tests comparent les
moyennes des flux ou des concentrations, calculées pour chaque RM, et a chaque station en
intégrant toutes les dates de prélévements. Pour ces tests, les stations sont comparées deux
a deux. Les résultats d'un test sont considérés comme significatifs si les p-values sont
inférieures a 0,01. En effet, dans le cadre de tests a comparaisons multiples (ici trois
comparaisons), pour limiter le risque de rejet a tort de I'hypothése HO, la correction de
Bonferroni est appliquée. Elle consiste a diviser le seuil de 0,05 par le nombre de
comparaison réalisé. HO de ce test est: il n'y a pas de différence entre les stations
comparées pour une molécule donnée. Il y a donc une probabilit¢ de 0,01 que cette

hypothése soit rejetée a tort, le risque est ainsi trés limité.

6.4 Variabilité temporelle

Afin d'étudier la variabilité temporelle des concentrations de RM dans la Garonne, des
analyses inférentielles ont été réalisées. L'une d'entre elles a consisté a réaliser des ANOVA
ou HO : « pour une molécule considérée, les concentrations sont équivalentes quelle que soit
la campagne de préléevements considérée » et H1: « pour une molécule considérée, les
concentrations varient en fonction des campagnes de préleévements ». Lorsque la p-value est
inférieure a 0,05, HO est rejetée. Plusieurs facteurs peuvent expliquer ces variations
temporelles dont le débit. Afin d'étudier la relation entre ce facteur et les concentrations de
RM, des tests de corrélation ont été réalisés pour chaque RM. Ces tests ont permis d'évaluer
une association de dépendance entre les concentrations de RM (variables dépendantes) et
le débit (variable indépendante). Les coefficients de corrélation R? permettent de rendre
compte de l'importance de la relation, plus ces valeurs seront proches de 1 et plus la/les
variable(s) dépendante(s) est/sont expliquée(s) par la/les variable(s) indépendante(s). De
plus, le signe, positif ou négatif d'un R? informe sur une relation positive, I'augmentation de
la/des variable(s) indépendante(s) entraine une augmentation de la/des variable(s)
dépendante(s), ou négative, I'augmentation de la/des variable(s) indépendante(s) entraine
une diminution de la/des variable(s) dépendante(s). Ensuite, pour les molécules présentant
des risques écotoxicologiques pour la Garonne, des graphes ont été réalisés pour identifier

les périodes ou les concentrations sont les plus élevées.

7. Influence du milieu naturel - Calcul des PEC

Comme présenté dans I'étude bibliographique, le milieu naturel présente dés propriétés

intrinséques qui permettent la régulation des concentrations des molécules exogénes. Les
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processus responsables de cette régulation peuvent étre de nature abiotique
(photodégradation, adsorption, ...) et biotique (biodégradation). Pour mettre en évidence ce
phénoméne dans la Garonne, des Predicted Environmental Concentrations (PEC) ont été
calculées (exprimées en nanogramme par litre). Une PEC permet d'estimer une
concentration environnementale a partir de mesures effectuées a la sortie de STEU. Une
PEC est ainsi calculée a partir des flux mesurés a la sortie de la STEU de Ginestous et des
débits (exprimés en litre par seconde) de la Garonne.

(Flux sortie STEU (ng.s™'))

PEC(ngL™')=
(ng.L) ( Débit Garonne(L.s™"))

Pour mettre en évidence ces processus de régulation, les valeurs de PEC ainsi obtenues et
| e s Measured Environnemental Concentrations (MEC) mesurées a la station de
préléevements la plus proche de la STEU, la station « Aval Ginestous », ont été comparées.
Pour cela, des ANOVA ont été réalisées. Pour ces analyses, HO est « pour une molécule
considérée, les PEC et les MEC sont équivalentes » et H1 est « pour une molécule
considérée, les PEC et les MEC sont différentes ». Lorsque la p-value est inférieure a 0,05,

HO est rejetée.

La comparaison des PEC et MEC a permis de rendre compte du potentiel d'abattement des
concentrations de RM provenant des eaux usées par le milieu naturel. Les résultats des
analyses effectuées sur les prélévements réalisés en STEU et dans le milieu naturel ont
permis d'évaluer I'exposition de la Garonne aux RM présents dans les rejets d'eaux usées
de l'agglomération toulousaine. Ces données sont intégrées a la BDD, ainsi, les
concentrations mesurées dans les STEU sont référencées dans la table « step » et celles
mesurées dans la Garonne et le Touch sont référencées dans la table « milieunaturel ». Les
calculs effectués dans le cadre de cette these pour évaluer les risques écotoxicologiques

dans la Garonne toulousaine, sont présentés dans le chapitre suivant.
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Chapitre 4.
Caractérisation des risques
ecotoxicologiques

Ce chapitre présente les méthodologies utilisées pour I'évaluation des risques

environnementaux associés a la présence de RM dans la Garonne toulousaine.

Dans ce chapitre, la méthodologie utilisée pour I'ERE est déployée.
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La caractérisation des risques écotoxicologiques s'effectue a partir des niveaux d'exposition
de la Garonne aux RM, caractérisés par les PEC ou les MEC, et la dangerosité des
molécules, caractérisée par les Predicted No Effect Concentrations (PNEC). Selon Tissier et
Marchand, deux approches sont envisageables pour la caractérisation des risques:
I'approche déterministe, proposée par le TGD, et l'approche probabiliste (Tissier et
Marchand, 2007). L'approche déterministe caractérise le risque par le rapport PEC (ou MEC)
/IPNEC. Si ce rapport est supérieur a 1, alors la molécule donnée peut étre considérée
comme préoccupante pour I'environnement. Cette méthode est la plus souvent employée
mais elle n'intégre ni l'incertitude, ni la variabilit¢ de fagon transparente. L'approche
probabiliste signifie que le risque est défini comme une probabilité qu'un événement non
souhaité ait lieu. L'approche déterministe ne permet pas de répondre a cette définition car
les impacts d'un composé chimique ne sont pas clairement définis et la seule indication
d'effet est la détermination d'une valeur seuil représentant une concentration
environnementale sans effet (PNEC). Par ailleurs, les données de base requises pour
conduire une évaluation du risque restent trés limitées et générent un niveau d'incertitude
élevé. La réponse apportée dans l'approche déterministe pour pallier ce niveau d'incertitudes
dans I'évaluation de l'exposition est de se placer dans le pire cas raisonnable. Il est a
craindre que la multiplication des pires cas puisse conduire a des évaluations du risque non
réalistes. L'analyse quantitative du niveau d'incertitude dans la procédure d'analyse du
risque constitue I'approche probabiliste. La détermination probabiliste de la PEC intégre la
fluctuation des paramétres environnementaux et prend en compte l'incertitude sur la valeur
de certains paramétres et la distribution des mesures existantes (Tissier et Marchand, 2007).
En caractérisant les évolutions temporelles et spatiales des concentrations des RM étudiées
et en prenant en compte la variabilité des données de toxicités, I'approche utilisée ici pour
I'évaluation des risques peut étre considérée comme étant un mélange entre l'approche

déterministe et probabiliste.

Pour prendre en compte I'amplitude des données de danger et d'exposition, le calcul de
risque a été réalisé a partir des PNEC minimales disponibles dans la BDD et des MEC
minimales, maximales et médianes. Les PNEC minimales pour chaque RM ont été obtenues
par le biais des commandes SQL qui sont présentées dans le chapitre 3 de la partie
« Résultats » du manuscrit. Les PNEC calculées selon la méthodologie développé dans le
chapitre 2 de cette partie « Matériels et méthodes » ont été intégrées aux PNEC récoltées
dans la littérature scientifique. Puis, I'ensemble des PNEC de la BDD a été utilisé pour
rendre compte de I'impact des RM sur I'ensemble des organismes utilisés pour la définition

de ces seuils de toxicité. Ainsi, aprés avoir mis en évidence les molécules les plus
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préoccupantes pour la Garonne via un calcul classique utilisant un quotient de risque égal au
rapport MEC/PNEC, a partir des données d'exposition minimales, maximales et médianes,
un graphique a été réalisé. Ce dernier met en paralléle I'ensemble des données de danger
(PNEC) et d'exposition recueillies et disponibles pour ces molécules dans la BDD, ce qui

permet d'évaluer :

limpact de ces molécules sur l'ensemble des organismes aquatiques (algues,
poissons et crustacés) ;

— l'impact de I'amplitude des données de danger sur I'évaluation du risque ;

— et l'impact de I'amplitude des données d'exposition sur I'évaluation du risque.
Puis, a partir de ces résultats, des pourcentages d'occurrence de ces risques ont été
calculés pour chacune des molécules. Ce pourcentage se calcule de la méme fagon que le
pourcentage d'occurrence calculé dans le cadre de I'évaluation de I'exposition (page 151), il
est égal au nombre de fois qu'une molécule a présenté une MEC supérieure a la PNEC

utilisée (nombre d'occurrence) sur le nombre total de dates de prélévement.

Dans ces travaux de recherches, pour caractériser l'impact des rejets d'eaux usées de
I'agglomération toulousaine sur la présence de RM, une ERE est réalisée pour les molécules
pharmaceutiques. Cette derniére est permise par la comparaison des données de danger
récoltées dans la littérature scientifique, ou calculées selon la méthodologie décrite dans
cette partie, et les données d'exposition de la Garonne et des STEU étudiées. Dans le cas
de cette étude, le choix d'utiliser les MEC a été fait afin de limiter les risques de sur- ou
sous-estimation de ces derniers. Ces données de danger et d'exposition sont référencées
dans la BDD. Paradoxalement a la zone d'étude qui est relativement restreinte, il y a de la
diversité dans les informations recueillies, aussi bien pour la partie danger que pour la partie
exposition (fréquence de prélevement). L'étude de I'ensemble de ces données donne des
perspectives de compréhension et, par extension, de maitrise de la problématique,
importantes.

La partie suivante s'intéresse aux résultats de la thése. Elle se découpe comme la partie 2,
c'est-a-dire, avec une présentation des données de danger recueillies, des données

d'exposition et des risques.
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Cette partie est consacrée a la présentation des résultats et se décompose en trois

chapitres.

Le premier chapitre décrit les données de danger récoltées dans la littérature
scientifique. Il présente notamment I'amplitude des données de toxicité aigué et chronique
mais également des PNEC, en fonction des molécules mais également des organismes.
Dans ce chapitre, la cohérence entre les données de danger, modélisées par QSAR et
provenant de tests biologiques, collectées dans la littérature scientifique est traitée.

Le deuxiéme chapitre présente les résultats des analyses d'eaux usées brutes et
traitées et d'eau provenant du milieu naturel. Dans ce chapitre, les rendements d'élimination
des STEU, la variabilité spatiale des flux et des concentrations et la variabilité temporelle des
concentrations de RM dans le milieu naturel, sont étudiés.

Enfin, le troisitme chapitre présente les risques écotoxicologiques liés a la présence
de RM dans la Garonne toulousaine en intégrant les variabilités spatio-temporelles des
données d'exposition ainsi que la variabilité des données de danger. Ces risques
écotoxicologiques ont été calculés en intégrant les PNEC récoltées dans la littérature
sientifique et celles calculées dans le cadre de cette thése a partir des données de danger

brutes référencées dans la BDD (bio-essais et modélisations QSAR).

163



164



Chapitre 1. ,
Evaluation des dangers

Ce chapitre décrit les données de danger récoltées dans la littérature scientifique.

Il présente dans le détail, toutes les données de danger intégrées a la BDD. Ainsi
pour chacune des catégories de données de toxicité obtenues par des bio-essais, des
modélisations et des biomarqueurs, le nombre de molécules et les principaux organismes
utilisés sont présentés. Puis, la réglementation préconisant uniquement I'utilisation des
données de bio-essais et de modélisation QSAR pour la définition des PNEC, la suite de ce
chapitre ne s'est focalisée que sur ces données. Avant de ne considérer que ces données, la
cohérence entre les données de toxicité modélisées et les données biologiques mesurées
(bio-essais) a été analysée. Pour chacune des méthodologies utilisées pour I'obtention de
données d'écotoxicité (bio-essais sur le court-terme (toxicité aigué€), bio-essais sur le long
terme (toxicité chronique), modélisations et PNEC) la variabilité des résultats inter- et intra-
moléculaire a été étudiée. Ces résultats ont permis de mettre en évidence les lacunes ainsi
que les sources d'incertitudes dans I'ERE associées a l'amplitude de l'ensemble des

données de danger.
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Dans la BDD, 66 RM ont fait I'objet de recherche de données de danger. Ces 66 RM sont
présentés dans le tableau Xll cité dans le chapitre 2 de la partie 2 « Matériels et méthodes ».
Toutes les données de danger (bio-essais, modélisations, biomarqueurs et PNEC) intégrées
a la BDD sont issues de 127 articles. Les références bibliographiques de ces articles sont
présentées en annexe 7. Parmi ces molécules, 47 présentent au moins une donnée de
toxicité que ce soit des données issues de bio-essais, modélisations ou biomarqueurs et 19
RM ne possédent aucune donnée de toxicité dans la BDD. Pour les données de PNEC, 52
RM présentent au moins une valeur et 14 n'en possédent aucune.
Au total, 1237 données de toxicité ont été récoltées dans la littérature scientifique et
référencées dans la BDD. Sur les 1237 données de toxicité :
— 933 (75%) sont des bio-essais dont :
= 376 (40%) sont réalisés a court terme (aigués),
= 539 (58%) sont réalisés a long terme (chroniques)
= et 19 ne présentent pas de précision sur la durée du test (2%) ;
— 143 (12%) sont issues de modélisations QSAR ;
— et 160 (13%) sont des valeurs provenant de biomarqueurs.
Concernant les PNEC, 382 valeurs ont été récoltées dans la littérature scientifique et
référencées dans la BDD.
La figure 32 présente, pour chacune des catégories de données de danger (bio-essais,
modélisations QSAR, biomarqueurs et PNEC) le nombre de RM possédant au moins une
donnée de toxicité par catégorie. Le nombre de molécules en commun parmi les différentes
données de danger est également présenté dans cette figure.
Pour la présentation des résultats, le 17 alpha-éthynylestradiol et le 17 beta-estradiol seront
respectivement nommés EE2 et E2. Enfin, pour la plupart des graphes présentés dans ce

chapitre, les données ont été log transformées afin d'améliorer la lisibilité des résultats.

QSAR

QSAR Bio-essais
31 RM
23 RM
31 RM 40 RM 28 RM
Bio-essais
13RM 40 RM
PNEC 37 RM
13 RM 18 RM

52 RM

17 RM
18 RM

18 RM
Biomarqueurs

Biomarqueurs

Figure 32. Nombre de RM pour chaque catégorie de données de danger (bio-essais, modélisations QSAR,
biomarqueurs et PNEC). A gauche, comparaison entre le nombre de RM pour les différentes évaluations
écotoxicologiques, a droite, comparaison entre le nombre de RM pour les PNEC et les données de
toxicités.
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Le tableau XVIII présente un résumé de toutes les données de toxicité présentent dans la
BDD. Ce tableau est détaillé dans les paragraphes ci-dessous.

Tableau XVIIl. Nombre de molécules, espéces et organismes présentant des données de toxicité
provenant de bio-essais (total, aigué et chronique), de modélisations et de biomarqueurs (total, effet et

exposition).
Nombre de molécules Nombre de Nombre Nombre
(% par rapport au 66 RM) valeurs d'espéces d'organismes
Bio-essais 40 (60%) 933 65 21
- aigué 36 (54%) 376 37 15
- chronique 33 (50%) 539 47 15
Modélisations 31 (47%) 143 5 3
Biomarqueurs 19 (29%) 160 17 7
- effet 6 (9%) 18 3 4
- exposition 17 (26%) 142 15 4

1. Description des données de danger

Dans ce chapitre, si des requétes SQL ont été réalisées sur l'interface graphique de la BDD,

ces derniéres sont présentées.

1.1 Bio-essais

Les bio-essais représentent 75% des données référencées dans la BDD. Sur les 66 RM
ayant fait I'objet des recherches dans la littérature scientifique, 40 présentent au moins une
donnée de toxicité issue de bio-essais. La requéte ci-dessous est la commande qui a permis
d'obtenir ce résultat dans l'interface graphique de la BDD.

select (distinct "nommolecule")

from

where "ecotox"='Bioessais'

Comme exposé dans la partie « Matériels et méthodes », les bio-essais peuvent étre
réalisés sur une multitude d'organismes et d'espéces différentes. Pour I'ensemble des
résultats des bio-essais (aigué et chronique) référencés dans la BDD, 21 organismes
différents sont utilisés pour des bio-essais.

select (distinct "organisme")

from

where "ecotox"='Bioessais'

Les crustacés font partie des organismes les plus représentés dans la BDD avec 239
données provenant de bio-essais, soit 26%. Puis, dans |'ordre décroissant sont retrouvés, les
macrophytes, les poissons, les algues, les cyanobactéries, les bactéries, les hydres et les
rotiferes avec respectivement 155 (17%), 120 (13%), 108 (11%), 88 (9%), 78 (8%), 56 (6%)

et 42 (4%) résultats issus de tests réalisés sur ces organismes. L'ensemble de ces
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organismes représentent ainsi environ 94% des résultats issus de bio-essais et référencés
dans la BDD.

A I'échelles des espéces, 65 espéces différentes ont été utilisées. Le top 10 des espéces les
plus utilisés est présenté dans le tableau XIX.

select distinct "espece"
from
where "ecotox'"='Bioessais'

Tableau XIX. Top 10 des espéces les plus utilisées dans le cadre de bio-essais avec des molécules
pharmaceutiques.

Espéces Nombre de tests (%)
Lemna sp. (macrophyte) 153 (16%)
Daphnia sp. (crustaceé) 136 (14%)
Vibrio fischeri (bactérie) 55 (6%)
Hydra sp. (hydre) 56 (6%)
Pseudokirchneriella subcapitata (algue) 48 (5%)
Pimephales promelas (poisson) 44 (5%)
Brachionus sp. (rotifére) 42 (5%)
Ceriodaphnia sp. (crustaceé) 38 (4%)
Mycrocystis sp. (cyanobactérie) 30 (3%)
Anabaena sp. (cyanobactérie) 27 (3%)

Les Lemna sp. (macrophyte) et les Daphnia sp. (crustacé) sont les especes les plus utilisées
dans les études écotoxicologiques référencées dans la BDD. Ces deux espéces
représentent 30% de I'ensemble des données avec 16% des données pour Lemna sp. et
14% pour Daphnia sp.. Vibrio fischeri (bactérie) et Hydra sp. (hydre) représentent chacun 6%
des résultats des bio-essais intégrés dans la BDD, puis ce sont Pseudokirchneriella
subcapitata (algue), Pimephales promelas (poisson) et Brachionus sp. (rotiféere) qui sont
utilisés dans 5% des cas pour chacune des espéces, devant Ceriodaphnia sp. (crustacé) qui
représente 4% des données et Mycrocystis sp. et Anabaena sp. (cyanobactéries) qui

représentent 3% des études pour chacune des deux espéces.

Dans la BDD, pour les bio-essais, une précision est apportée sur le type de toxicité, aigué ou
chronique. Cette information renseigne sur la durée d'exposition des organismes utilisés
pour les tests écotoxicologiques. Les critéres utilisés (organismes et durée d'exposition),
pour qualifier les résultats des tests écotoxicologiques d'aigué ou de chronique, sont
exposés dans le tableau Xlll du chapitre 2 de la partie « Matériels et méthodes ». Les

résultats pour ces deux types de toxicité sont présentés ci-dessous.

1.11 Toxicité aigué

Sur les 66 RM ayant fait I'objet de ces recherches dans la littérature scientifique, 36

présentent au moins une donnée de toxicité aigué.
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select distinct "nommolecule"
from

where "ecotox"='Bioessais'

and "typetoxicite"='Aigue'

Le nombre d'organismes est 15.

select (distinct "organisme")
from

where "ecotox"='Bioessais'

and "typetoxicite"='Aigue'

En ce qui concerne les différentes espéces utilisées, elles sont au nombre de 37.

select distinct "espece"
from

where "ecotox"='Bioessais'

and "typetoxicite"='Aigue'

1.1.2 Toxicité chronique

Sur les 66 RM ayant fait I'objet de ces recherches dans la littérature scientifique, 33
présentent au moins une donnée de toxicité chronique.

select distinct "nommolecule"
from

where "ecotox"='Bioessais'

and "typetoxicite"='Chronique'

Les différents organismes utilisés sont au nombre de 15.

select (distinct "organisme'")
from

where "ecotox"='Bioessais'

and "typetoxicite"='Chronique'

En ce qui concerne les différentes espéces utilisées, elles sont au nombre de 47.

select (distinct "espece")
from

where "ecotox"='Bioessais'

and "typetoxicite"='Chronique’

1.2 Modélisations QSAR

Les modélisations QSAR représentent 12% des données de toxicité référencées dans la
BDD. Sur les 66 RM ayant fait I'objet des recherches dans la littérature scientifique, 31
présentent une donnée de toxicité aigué issue de modélisation QSAR et quatre de
modélisations sur le long-terme (toxicités chroniques).

select (distinct "nommolecule")
from
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where "ecotox"='Modélisation'

select (distinct "nommolecule")
from

where "ecotox"='Modélisation'

and "typetoxicite"="'Aigue'

select (distinct "nommolecule")

from

where "ecotox"="'Modélisation'

and "typetoxicite'"='Chronique'

Seulement trois organismes sont référencés dans la BDD pour les modélisations. Les
nombres et les pourcentages des résultats pour chacun de ces trois organismes sont
présentés dans le tableau XX. Les parts de représentativité des données dans la BDD pour
chacun de ces organismes sont identiques.

select (distinct "organisme")
from
where "ecotox"='Modélisation'

Tableau XX. Nombres et pourcentages des données de toxicité pour chacun des organismes utilisés
dans le cadre des modélisations QSAR sur des molécules pharmaceutiques.

Espéces Nombre de tests (%)
Algue 50 (34%)
Crustacé 47 (33%)
Poisson 47 (33%)

Pour I'ensemble des résultats issus des modélisations et référencés dans la BDD, cing
espéces différentes ont été utilisées.

select distinct "espece"
from
where "ecotox"="'Modélisation'

1.3 Biomarqueurs

Les biomarqueurs représentent 13% des données de toxicité référencées dans la BDD. Sur
les 66 RM ayant fait I'objet des recherches dans la littérature scientifique, 19 présentent au
moins une donnée de toxicité issue de biomarqueurs. Ces derniers ont été différenciés selon
s'ils représentent des biomarqueurs d'effet ou d'exposition. Ainsi, six molécules différentes
ont des résultats avec des biomarqueurs d'effet et 17 avec des biomarqueurs d'exposition.
Une molécule peut présenter des résultats aussi bien pour les biomarqueurs d'effet que
d'exposition.

select (distinct "nommolecule")
from
where "ecotox"='Biomarqueur effet'
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or "ecotox"="'Biomarqueur exposition'

select (distinct "nommolecule")
from
where "ecotox"='Biomarqueur exposition’

select distinct "nommolecule"

from

where "ecotox"='Biomarqueur effet'

Concernant les organismes, sept sont représentés par les biomarqueurs, quatre sont
référencés dans la BDD pour les biomarqueurs d'effet et quatre également pour les
biomarqueurs d'exposition.

select (distinct "organisme")
from

where "ecotox"='Biomarqueur effet'
OR "ecotox"='Biomarqueur exposition'

select (distinct "organisme")
from
where "ecotox"='Biomarqueur effet'

select distinct "organisme"
from
where "ecotox"='Biomarqueur exposition’

Pour l'ensemble des résultats issus des biomarqueurs et référencés dans la BDD, 17
espéces différentes sont utilisées, trois espéces sont testées pour les biomarqueurs d'effet et
15 pour les biomarqueurs d'exposition. Une espéce peut étre aussi bien testée avec des
biomarqueurs d'effet que d'exposition. C'est pour cette raison que la somme des espéces
des deux types de biomarqueurs n'est pas égale au nombre total d'espéces représentées
par les biomarqueurs, soit 17. Les nombres et les pourcentages des cing especes les plus
utilisées sont présentés dans le tableau XXI.

select (distinct "espece")
from

where "ecotox"='Biomarqueur effet'
OR "ecotox"='Biomarqueur exposition'

select (distinct "espece")
from
where "ecotox"='Biomarqueur effet'

select (distinct "espece")
from
where "ecotox"='Biomarqueur exposition’

Les poissons et, plus particulierement, les cellules hépatiques de poisson (PLHC-1) et le

genre Oncorhynchus sp. sont utilisés avec des parts respectivement égales a 31% et 23 %.
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Tableau XXI. Top 5 des espéces ou cellules les plus utilisées dans le cadre d'étude écotoxicologique
utilisant des biomarqueurs et référencées dans la BDD.

Espéces Nombre de tests (%)
PLHC-1 (cellule hépatique de poisson) 49 (31%)
Oncorhynchus sp. (poisson) 37 (23%)

Danio rerio (poisson) 20 (12%)
Saccharomyces cerevisae (Levure) 12 (7,5%)

Cyprinus carpio (poisson) 8 (5%)

2. Comparaison des bio-essais et des modélisations QSAR

Dans la BDD, pour I'ensemble des RM étudiés pour I'évaluation des dangers, 44 molécules
possédent au moins une donnée de toxicité aigué provenant de bio-essais et/ou de
modélisations et 23 RM possédent a la fois au moins une donnée de toxicité mesurées (bio-
essais) et une donnée QSAR. Dans la BDD, seulement 5% des données issues de la
modélisation permettent d'évaluer une toxicité chronique. La comparaison des données
issues des bio-essais et des modélisations a donc été réalisée seulement pour les toxicités

aigués.

Pour ces 44 molécules, les figures 33, 34 et 35 présentent les résultats pour chacun des
trois organismes représentés par les modélisations QSAR, soit les algues, les crustacés et
les poissons, respectivement. Afin de comparer les résultats provenant des bio-essais et des
modélisations, chacune de ces figures regroupe les données prédites (modélisées) et
réelles/mesurées (bio-essais). Enfin, pour réaliser ces graphiques, aucune distinction entre
les différents indicateurs écotoxicologiques (CE50, NOEC, LOEC, ...) n'a été faite. Comme
le montrent les figures, que ce soit pour les algues, les crustacés ou les poissons, certaines
molécules possédent uniquement des valeurs de bio-essais ou de modélisations QSAR. En-
dessous de chaque graphe, les valeurs minimales, médianes et maximales pour les valeurs
prédites et mesurées sont mises en évidence. Les valeurs médianes sont représentées par

un rectangle grisé sur les graphiques.
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Figure 33. Résultats des tests écotoxicologiques provenant de bio-essais effectués sur le court-terme
(toxicité aigué) (n=16) et de modélisations QSAR (n=42) sur des algues. En grisé les valeurs médianes.
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Figure 34. Résultats des tests écotoxicologiques provenant de bio-essais effectués sur le court-terme
(toxicité aigué) (n=176) et de modélisations QSAR (n=47) sur des crustacés. En grisé les valeurs
médianes.
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Figure 35. Résultats des tests écotoxicologiques provenant de bio-essais effectués sur le court-terme
(toxicité aigué) (n=20) et de modélisations QSAR (n=47) sur des poissons. En grisé les valeurs médianes.

L'objectif de ces graphiques n'est pas de rentrer dans le détail des comparaisons entre les
valeurs des différents organismes car ceci est fait plus loin dans le manuscrit, mais plutot de
vérifier la cohérence entre les données modélisées et les données biologiques. Que ce soit
pour les bio-essais ou les modélisations, il est possible de dire que les valeurs médianes
pour ces trois organismes se situent entre la dizaine et la centaine de mg.L"', avec une
sensibilité plus importante des algues, puis des crustacés et enfin des poissons. A I'échelle
des organismes, pour une molécule donnée, il existe une assez grande amplitude des
valeurs puisque, comme démontré précédemment, plusieurs genres et espéces peuvent étre
utilisés pour réaliser les tests écotoxicologiques ou modéliser les résultats. La plupart du

temps pour les modélisations, aucune précision n'est apportée concernant l'espéce ayant fait
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I'objet de la prédiction. C'est pour cette raison que les graphiques ont été réalisés a I'échelle
des grands groupes d'organismes. Globalement, ces résultats démontrent que les valeurs
provenant des bio-essais et des modélisations sont relativement similaires. En effet, les
données sont du méme ordre de grandeur pour I'ensemble des molécules, avec peut-étre
une légére sur-estimation des valeurs prédites pour les algues et les crustacés. En
revanche, dans le cas des poissons, les valeurs minimale et maximale prédites englobent les

résultats des bio-essais réalisés sur le court-terme et disponibles dans la BDD.

Partant de ce constat, il a été décidé de compiler les données provenant des bio-essais et
des modélisations pour la présentation des prochains résultats. Comme il a été mentionné
précédemment, il existe de I'amplitude dans les données d'écotoxicité disponibles dans la

BDD. Cette amplitude est étudiée dans les paragraphes suivants.

3. Variabilité des données issues des bio-essais et des

modélisations

Les bio-essais et les modélisations représentent 87% des données de toxicité incluses dans
la BDD et la réglementation recommande ['utilisation de ces données pour I'ERE. Pour ces
deux raisons, I'étude de I'amplitude des données de danger a porté sur les bio-essais et les
modélisations et non sur les biomarqueurs. La description de I'amplitude des données de
danger a été réalisée aussi bien sur les données issues de tests écotoxicologiques effectués
sur du court-terme (aigué) que sur ceux effectués sur du long-terme (chronique). Pour ces
deux catégories de tests, aigués ou chroniques, tous les résultats présentés ci-dessous sont

issus des valeurs prédites (modélisations QSAR) ou mesurées (bio-essais).

3.1 Toxicité aigué
3.11 Cas des 66 RM

Sur les 66 RM ayant fait I'objet de recherche de données de danger dans la littérature
scientifique, 44 présentent au moins une donnée de toxicité aigué obtenue par bio-essai ou
modélisation. Ces 44 molécules sont exposées dans la figure 36 dans l'ordre croissant des

concentrations médianes de toxicités aigués et représentées par des points sur le graphe.
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Figure 36. Valeurs minimales, médianes (points) et maximales des toxicités aigués intégrées dans la BDD
pour chacune des molécules possédant au moins une donnée de toxicité aigué réelle ou modélisée.

Ce graphe met en évidence une amplitude des concentrations toxiques en fonction des
molécules. L'hormone naturelle 17 beta-estradiol (E2) est la molécule présentant la plus
faible valeur médiane de toxicité aigué (14,2 ug.L") et l'antibiotique Norfloxacine, qui
appartient a la famille des fluoroquinolones, présente la valeur médiane la plus élevée (1,4
g.L™"). A part E2, la plupart des molécules présentent des concentrations toxiques médianes
comprises entre le mg.L"et le g.I". Ce graphe met également en évidence une inégalité du
nombre de données disponibles dans la BDD en fonction des molécules, le Paracétamol
étant la molécule présentant le plus grand nombre de données.

Une variabilité intra-moléculaire est également observée. Globalement, les variations intra-
moléculaires peuvent aller d'un facteur 10 pour la Clarithromycine a un facteur 10 pour la
Ciprofloxacine. Cette variabilité intra-moléculaire peut étre liée aux différentes espéces
utilisées et aux différents effets observés. La figure 37 présente les différentes
concentrations toxiques mesurées et modélisées en fonction des molécules et des
principaux organismes aquatiques utilisés pour I'évaluation des risques écotoxicologiques
dans les milieux aquatiques (algues, crustacés, poissons, bactéries et cyanobactéries). Les
valeurs médianes sont a peu prés du méme ordre de grandeur quel que soit I'organisme
utilisé (10" ng.L™"). Cependant, les gammes de concentrations, représentées par I'écart des
concentrations entre les valeurs minimales et maximales, sont plus ou moins étendues en

fonction des organismes (figure 37). Les bactéries présentent la gamme de concentration la
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plus faible avec une valeur minimale égale a 10 mg.L™"et une valeur maximale égale a 650
mg.L™", soit une variation de prés d'un facteur 100. A l'inverse, les poissons ont une valeur
minimale égale a 4,7 mg.L™" et une valeur maximale supérieure a 246 g.I"", soit une différence
proche d'un facteur 10°. L'étude a I'échelle des organismes permet de rendre compte de la
variabilité de la sensibilité de ces derniers en fonction du RM considéré et, certains résultats,
comme la sensibilité des bactéries, peuvent paraitre surprenants. En effet, les antibiotiques
étant des molécules spécifiquement créées pour lutter contre les infections bactériennes,
elles devraient étre les plus sensibles a cette classe thérapeutique. C'est le cas pour la
Norfloxacine et la Clarithromycine. Cependant, la Tétracycline serait plus dangereuse pour
les poissons que pour les bactéries.

A partir de la figure 37, la sensibilité des organismes est évaluée a partir de la concentration
minimale relevée pour une molécule considérée. L'organisme auquel cette concentration est
associée est considéré comme le plus sensible a cette molécule, ainsi quelques tendances
peuvent étre observées. Les cyanobactéries ne rentrent pas dans cette évaluation car elles
ne présentent pas assez de données pour permettre une comparaison entre les molécules. Il
est possible de dire que les crustacés sont les organismes les plus sensibles aux RM
considérés (19 RM sur 42), suivis par les algues (11 RM), les poissons (7 RM) et les
bactéries (5 RM). Cependant pour six molécules, I'E2, I'Acébutolol, le Nadolol, le
Métronidazole, la Fluméquine et I'Ofloxacine, les données disponibles concernent des
résultats de tests ou de modélisations ont été réalisés uniquement sur des crustacés ou,
pour une molécule, la Sulfamérazine, uniquement sur les algues. Pour ces derniéres, il n'est
donc pas possible d'affirmer que les crustacés ou les algues sont effectivement les
organismes les plus sensibles. D'autre part, il est possible de faire des regroupements de
molécules en fonction de leur usage thérapeutique et des organismes aquatiques qui se
trouvent étre les plus sensibles a ces derniéres. Les algues sont ainsi sensibles aux
anticancéreux (Cyclophoshamide et Ifosfamide) et a un certain nombre d'antibiotiques
(Triméthoprime, Sulfamyridine, Sulfaméthoxazole, Sulfadiazine, Roxithromycine,
Lincomycine et Erythromycine). La forte sensibilité des crustacés est observable pour une
majorité de cardiovasculaires (Timolol, Métoprolol et Bisoprolol, Bétaxolol) et pour quelques
antibiotiques (Ciprofloxacine, Sulfaméthizole et Sulfadiméthoxine). Les bactéries sont les
organismes les plus sensibles aux AINS (Naproxéne, Kétoprofene, Aspirine et Acide
salicylique). Enfin, les poissons sont sensibles aux hypolipémiants (Gemfibrozil et
Bézafibrate), a la Carbamazépine et au Paracétamol.

L'étude des valeurs minimales permet de dire que les crustacés sont les organismes les plus
sensibles. Les algues ont une sensibilité aux RM également importante. Enfin, pour chacun

des organismes présentés sur la figure 37, les RM qui présentent les concentrations
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toxiques les plus faibles et qui peuvent donc étre considérés comme les plus dangereux
sont, dans l'ordre croissant des concentrations : la Ciprofloxacine pour les cyanobactéries, le
Propranolol pour les algues, I'EE2 pour les crustacés, le Paracétamol pour les poissons et la
Clarithromycine pour les bactéries. La figure 37 met également en évidence une inégalité du
nombre de données disponibles dans la BDD en fonction des organismes. Les
cyanobactéries sont clairement les organismes les moins représentés contrairement aux
crustacés qui sont les organismes les plus représentés. Dans le paragraphe suivant, le
nombre de données de toxicité aigué intégrées dans la BDD en fonction des organismes est
présenté. Ces chiffres ont été calculés uniquement pour les RM analysés dans le cadre de

I'évaluation de I'exposition.
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Figure 37. Concentrations toxiques issues des tests d'écotoxicité aigué en fonction des molécules et des

organismes testés. En grisé les valeurs médianes.
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3.1.2 Zoom sur les RM recherchés dans le cadre de I'évaluation de I'exposition

Pour les 26 molécules ayant fait I'objet des recherches analytiques dans les eaux usées et
naturelles, les données de toxicité (aigué et chronique) sont présentés dans l'annexe 8. La
commande SQL qui a permis d'avoir ces résultats pour chacune des molécules est exposée
ci-dessous.

select "organisme"

from

where "organisme'='Poisson'

and "ecotox"='Bioessais'

and '"nommolecule"='Ciprofloxacine'

select "organisme"

from

where "organisme"='Poisson'

and "ecotox"='Modélisation'

and "nommolecule"='Ciprofloxacine'

L'annexe 8 met en évidence le manque de données de toxicité actuellement disponibles
dans la BDD pour certaines de ces molécules et/ou certains organismes. Le Lorazépam,
I'Oxazépam, le Sotalol, la Pravastatine et I'Azithromycine ne présentent aucune donnée de
toxicité dans la BDD. Excepté pour ces cing molécules, en considérant tous les organismes
présents dans la BDD, les valeurs minimales de toxicité aigué (bio-essais et modélisations)
et les espéces correspondantes sont présentées dans le tableau XXII. Les bactéries sont les
organismes les moins utilisés dans les tests écotoxicologiques. Ce tableau met en évidence
la variabilité de la sensibilité des organismes en fonction des RM. Les hormones sont
particulierement dangereuses pour les échinodermes et, plus précisément, pour l'espéce
Strongylocentrotus purpuratus avec une gamme de concentrations allant de 30 ug.L-" pour
I'EE2 a 604 pug.L "pour I'Estrone. Comme précisé précédemment, et selon les données
QSAR présentés dans le tableau XXIl, la plus grande sensibilité des poissons au
Paracétamol est démontrée. De méme, les algues sont les organismes les plus sensibles
aux cardiovasculaires, Aténolol et Propranolol. La Ciprofloxacine est la molécule possédant
la concentration toxique la plus basse avec 5 pg.L". Aucune tendance particuliére est
observée sur la sensibilité d'une espéce ou d'un organisme particulier vis-a-vis des
antibiotiques et des AINS. Globalement, ces résultats soulignent a nouveau I'amplitude des
données de toxicité aigué intégrées dans la BDD en fonction des molécules mais également

des organismes, des espéces et des paramétres étudiés.

Qu'en-est-il pour les toxicités chroniques ? C'est ce dont il est question dans les paragraphes

suivants.
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Tableau XXII. Plus petites valeurs de toxicité aigué (bio-essais et modélisations) référencées dans la BDD

pour chacun des RM analysé. N. d. (= no data) signifie qu'il n'y a pas encore de donnée dans la BDD.

Valeur

Famille Molécule Organisme Espéce (ng.L*) Parameétre Référence
Ciprofloxacine Cyanobactérie Mycrocystis aeruginosa 5000 QSAR (Hallln%bso%r)ensen,
Clarithromycine Bactérie Vibrio fischeri 12 080 000 I_nhlblpon de la (Ortiz de Garcia et
bioluminescence al., 2014)
Antibiotiques Erythromycine Algue n. d. 4 300 000 QSAR (Sanderson, 2003)
a Fluméquine Crustacé Artemia nauplii 96 350 000 Mortalité (Migliore et al., 1997)
Ofloxacine Diatomée Cyclotella meneghiniana 90 600 Inhlt_J|t|on de (Ferrari et al., 2004)
croissance
Sulfaméthoxazole Macrophyte Lemna minor 210 000 Inhlt_)mon de (Biatk-Bielinska et
croissance al., 2011)
Analgesiques Paracétamol Poisson n.d. 1000 000 QSAR (Sanderson, 2003)
T -~ Changements (Quinn, Gagné et
Antiépileptiques Carbamazépine Hydre Hydra attenuata 1 000 000 morphologiques Blaise, 2008)
Anticancéreux Cyclophosphamide Algue n.d. 11 000 000 QSAR (Sanderson, 2003)
Anti-ulcéreux Ranitidine Crustacé n.d. 63 000 000 QSAR (Sanderson, 2003)
Aténolol Algue Desmodesmus subspicatus 10 800 000 QSAR (Cleuvers, 2005)
Cardiovasculaires Propranolol Algue Pseudok/rchnenella 100 000 Inh|p|t|on de (Hiroshi et al., 2007)
subcapitata croissance
o Développement (Roepke, Snyder et
EE2 Echinoderme Strongylocentrotus purpuratus 30 300 arvaire Cherr, 2005)
Hormones £ Développement (Roepke, Snyder et
sexuelles E2 Echinoderme Strongylocentrotus purpuratus 14 200 |arvaire Cherr, 2005)
L Développement (Roepke, Snyder et
Estrone Echinoderme Strongylocentrotus purpuratus 604 400 larvaire Cherr, 2005)
s " Changements (Quinn, Gagné et
Hypolipémiants Bézafibrate Hydre Hydra attenuata 100 000 morphologiques Blaise, 2008)
Acide salicylique Poisson n. d. 1280 000 QSAR (Sanderson, 2003)
Diclofénac Crustacé Atyaephyra desmarestii 6 300 000 Mortalité (Nieto et al., 2013)
. Changements (Quinn, Gagné et
AINS Ibuproféne Hydre Hydra attenuata 100 000 morphologiques Blaise, 2008)
Kétoproféne Bactérie Vibrio fischeri 15 600 000 Inhibition de la (Farré et al., 2001)
bioluminescence
Naproxéne Hydre Hydra attenuata 1 000 000 Changements (Quinn, Gagné et

morphologiques

Blaise, 2008)

3.2
3.2.1

Toxicité chronique
Cas des 66 RM

Sur les 66 RM ayant fait I'objet de recherche de données de danger dans la littérature

scientifique, 33 présentent au moins une donnée de toxicité chronique, que ce soit des

données obtenues par des bio-essais ou des modélisations. Ces 33 molécules sont

exposées dans la figure 38 dans l'ordre croissant des concentrations toxiques médianes. Ce

graphe met en évidence une variabilité des données en fonction des molécules. L'hormone

synthétique EE2 est la molécule présentant la plus faible valeur médiane de toxicité

chronique (13 ng.L™") et le cardiovasculaire Acébutolol, présente la valeur médiane la plus

élevée (240 mg.L™").
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buproféne (n=29) -
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Acébutolol (n=2) -

Excepté pour les hormones qui présentent les plus basses concentrations médianes, allant
de la dizaine de ng.L™" a quelques centaines de ng.L", la plupart des molécules présentent
des concentrations médianes comprises entre quelques dizaines de ug.L 'et quelques
centaines de mg.L™". Les concentrations peuvent donc varier d'un facteur 10° en fonction des
molécules considérées.

Comme pour la toxicité aigué, une différence d'amplitude intra-moléculaire est observée,
avec une absence de différence pour I'Aspirine et jusqu'a une amplitude de 10" pour I'EE2.
Cette différence d'amplitude intra-moléculaire peut étre liée aux différentes espéces utilisées
et aux différents effets observés. La figure 39 présente les différentes concentrations
toxiques mesurées et modélisées en fonction des molécules et des principaux organismes
aquatiques utilisés. Dans ce graphique, seules les données concernant les principaux
organismes utilisés dans I'ERE des milieux aquatiques (algues, crustacés, poissons,
bactéries et cyanobactéries) sont représentés. Les valeurs médianes sont plutét éparses
avec la plus faible valeur pour les poissons, quelques centiémes de ng.L™". La concentration
minimale pour les poissons est largement inférieure aux concentrations minimales des
autres organismes et semble mettre en évidence une forte toxicité des hormones sexuelles.
Pour les autres organismes, les valeurs minimales sont du méme ordre de grandeur (ug.L™").

Pour les valeurs maximales, les poissons et les crustacés, avec un ordre de grandeur
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1e+00

1e+03

Log concentrations (ng.L-1)

Figure 38. Valeurs minimales, médianes (points) et maximales des toxicités chroniques intégrées dans la
BDD pour chacune des molécules possédant au moins une donnée de toxicité chronique réelle ou

modélisée.

183

eosse?

1e+06

1e+08



Partie 3. Résultats

supérieur @ 100 mg.L", ont des concentrations a peu prés 10 fois moins importantes que les
algues, les cyanobactéries et les bactéries qui présentent des valeurs maximales
supérieures au g.I"". Les gammes de concentrations sont la aussi plus ou moins importantes
en fonction des organismes. Cependant, les algues, bactéries et cyanobactéries ont des
gammes quasiment identiques (du pg.L™" au'g.I"). Les crustacés ont la plus petite amplitude
de concentrations (ug.L™" @ 100 mg.L™") contrairement aux poissons qui présentent la plus
grande gamme de concentrations (inférieur au ng.L™" jusqu'a 100 mg.L™"). A premiére vue, il
semble possible de dire que les poissons sont les organismes les plus sensibles aux RM
présents sur cette figure (9 RM sur 30), suivis par les cyanobactéries (7 RM), les crustacés
(6 RM), les algues (6 RM) et les bactéries (2 RM). Mais vu que tous les taxons n'ont pas été
testés pour tous les RM, il est difficile d'en tirer des conclusions fermes. En effet, pour six
molécules, le Cyclophosphamide, la Roxithromycine, I'Aspirine, I'Estrone, I'Estriol et I'E2, les
données disponibles concernent uniquement des résultats de tests ou de modélisation
réalisés sur un seul organisme. Pour ces derniéres, il n'est donc pas possible d'identifier un
organisme plus sensible que les autres. En ne prenant pas en compte ces molécules,
quelques tendances peuvent étre observées en fonction de l'usage thérapeutique et des
organismes. Les cyanobactéries sont ainsi sensibles aux antibiotiques (Triméthoprime,
Sulfapyridine, Sulfaméthoxazole, Sulfadiazine, Spiramycine, Norfloxacine et Erythromycine),
les algues sont également sensibles aux antibiotiques (Tétracycline, Sulfadiméthoxine,
Roxithromycine, Métronidazole et Clarithromycine), les poissons aux AINS (Ibuproféne et
Diclofénac) et cardiovasculaires (Aténolol et Métoprolol) et les bactéries a deux antibiotiques
(Ofloxacine et Fluméquine). Aucune tendance particuliére est observée pour les crustacés
qui sont surtout sensibles au Paracétamol, Naproxene, Ciprofloxacine et Propranolol.

L'étude des valeurs minimales des molécules possédant des concentrations toxiques pour
au moins deux organismes différents permet de dire que ce sont finalement les
cyanobactéries qui sont les organismes les plus sensibles. Les algues ont également une
sensibilité importante a ces RM. Enfin, pour chacun des organismes présentés sur la figure
39, les RM qui présentent les concentrations toxiques les plus faibles et qui peuvent donc
étre considérés comme les plus dangereux parmi les RM étudiés sont, dans l'ordre croissant
des concentrations (donc du danger) : 'EE2 pour les poissons, le Propranolol pour les
crustacés, I'Ofloxacine pour les bactéries, la Norfloxacine pour les cyanobactéries et la
Clarithromycine pour les algues. Dans trois cas sur cing, les antibiotiques sont les molécules
présentant les plus basses concentrations toxiques (chroniques) pour chacun des cinq
niveaux trophiques étudiés.

La figure 39 met également en évidence une inégalité du nombre de données disponibles

dans la BDD en fonction des organismes. Pour la plupart des molécules les bactéries et les
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poissons sont les organismes les moins représentés. Dans le paragraphe suivant, le nombre
de données de toxicité chronique intégrées dans la BDD en fonction des organismes est
présenté. Ces chiffres ont été calculés uniquement pour les RM analysés dans le cadre de

I'évaluation de I'exposition.

3.2.2
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Figure 39. Concentrations toxiques issues des tests d'écotoxicité chronique en fonction des molécules et
des organismes testés. En grisé les valeurs médianes.

Zoom sur les RM analysés dans le cadre de I'évaluation de I'exposition

Le tableau XXIII considére tous les organismes présents dans la BDD et renseigne sur les

plus petites valeurs de toxicité chronique (bio-essais et modélisations) intégrées dans la
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Tableau XXIIl. Plus petites valeurs de toxicité chronique (bio-essais et modélisations) référencées dans la
BDD pour chacun des RM analysé. N. d. (= no data) signifie qu'il n'y a pas encore de donnée dans la BDD.

Famille Molécule Organisme Espéce (\::T_T) Parametre Référence
Ciprofloxacine Lentille d'eau Lemna gibba 106 000 Inhibition de la croissance (Brain et al., 2004)
(nombre de fronde)
(Isidori, Lavorgna,
Clarithromycine Algue Pseudokirchneriella 2000 | Inhibition de la croissance Nardelli
Subcapitata Pascarella, et al.,
2005)
Erythromycine Cyanobactérie Synechoccus leopoliensis 2 000 Inhibition de la croissance (Ando et al., 2007)
Antibiotiques Inhibition de la (Backhaus,
Fluméquine Bactérie Vibrio fischeri 2 640 . . Scholze et
bioluminescence :
Grimme, 2000)
Inhibition de la (Backhaus,
Ofloxacine Bactérie Vibrio fischeri 1130 . . Scholze et
bioluminescence :
Grimme, 2000)
. - L - . (Ferrari et al.,
Sulfaméthoxazole | Cyanobactérie Synechococcus leopoliensis 5900 Inhibition de la croissance 2004)
Analgesiques Paracétamol Crustacé Daphnia magna 5720 000 Mortalité (Kim et al., 2012)
Antiépileptiques Carbamazépine Poisson Cyprinus carpio 1000 Cytotoxicité auniveau des (Triebskorn et al.,
reins 2007)
Anticancéreux Cyclophosphamide Crustacé Daphnia magna 560 000 Inhibition d_e la (Grung et al., 2008)
reproduction
Anti-ulcéreux Ranitidine n.d. n. d. n.d. n.d. n.d.
Arati Winter et al.,
Aténolol Poisson Pimephales promelas 1 000 000 Alteratlon_ du rappoft entre (
. . le poids et la taille 2008)
Cardiovasculaires
. Inhibition de la (Huggett et al.,
Propranolol Crustacé Hyalella azteca 1000 ;
reproduction 2002)
. . . » (Metcalfe et al.,
EE2 Poisson Oryzias latipes 0,03 Intersexualité 2001)
Hormones ) . . ) (Metcalfe et al.,
sexuelles E2 Poisson Oryzias latipes 0,4 Intersexualité 2001)
Estrone Poisson Oryzias latipes 8 Intersexualité (Met;%lgi )et al,
Hypolipémiants Bézafibrate n.d. n. d. n.d. n.d. n. d.
Acide salicylique n. d. n.d. n. d. n.d. n. d.
Diclofénac Poisson Salmo trutta et f. fario 500 Inflltratlon/accumulatlpn de (Hoeger et al.,
monocytes dans le foie 2005)
AINS Ibuproféne Poisson Oryzias latipes 100 Mortalite des nowveaux | (Han et al., 2010)
Kétoproféne n.d. n. d. n.d. n.d. n.d.
Inhibition de la (Isidori, Lavorgna,
Naproxéne Crustacé Ceriodaphnia dubia 330 000 ; Nardelli, Parrella,
reproduction

et al., 2005)

Le

tableau XXIII met en évidence que I'EE2 est la molécule possédant la concentration

toxique la plus basse avec 0,03 ng.L"'. Les hormones sexuelles sont d'ailleurs

particulierement dangereuses pour les poissons et, plus précisément, pour I'espéce Oryzias

latipes avec des gammes de concentrations allant de 0,03 ng.L ' pour I'EE2 a 8 ng.L-"pour

I'Estrone. En revanche, aucune tendance est observée quant a la sensibilité d'une espéce ou

d'un organisme particulier vis-a-vis d'une classe de thérapeutique donnée. Globalement, ces

résultats illustrent la grande amplitude des données de toxicité chronique intégrées dans la

BDD que ce soit pour les molécules mais également pour les organismes, les espéces ou

les paramétres étudiés.
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3.3 Comparaison toxicité aigué et chronique

Pour une molécule donnée, les organismes les plus sensibles peuvent étre différents en
fonction des temps d'exposition, court-terme ou long-terme. Dans ce paragraphe, la
comparaison des données de toxicité aigué et chronique est réalisée.

La figure 40 met en paralléle les valeurs minimales, médianes (points) et maximales des
toxicités aigués et chroniques pour les RM possédant au moins une donnée de toxicité aigué

ou chronique, soit 47 RM.

Log des concentrations (ng.L™") Log des concentrations (ng.L™)
Figure 40. Valeurs minimales, médianes (points) et maximales des toxicités aigués (gauche) et
chroniques (droite) intégrées dans la BDD pour chacune des molécules possédant au moins une donnée
de toxicité aigué ou chronique réelle ou modélisée.

Sur les graphiques, les molécules sont présentées dans I'ordre croissant des concentrations
médianes des toxicités aigués. A noter que I'échelle des deux graphiques est différente. La
mise en paralléle de ces deux figures met clairement en évidence le manque de données de
toxicité chronique par rapport aux données de toxicité aigué. En effet, sur ces 47 RM, 3 ne
présentent aucune donnée de toxicité aigué (Doxorubicine, Doxycycline et Spiramycine)
dans la BDD contre 14 pour la toxicité chronique (Amitriptyline, Bétaxolol, Sulfamérazine,
Clenbutérol, Bisoprolol, Timolol, Bézafibrate, Kétoprofene, Sulfaméthizole, Ranitidine, Acide
salicylique, Ifosfamide, Nadolol, Doxorubicine). Cette figure ne met pas en évidence

d'aberration sur les concentrations médianes aigués et chroniques relevées dans la
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littérature. Ainsi, pour chaque RM, les concentrations médianes chroniques sont inférieures
ou égales aux concentrations médianes aigués. Concernant les gammes de concentrations
des toxicités chroniques, pour les 31 molécules possédant des données aigués et
chroniques, les plages chroniques sont globalement supérieures a celles des toxicités aigués
(15 RM sur 31).

La comparaison des figures 37 et 39 confirme ce qui a été mentionné précédemment, a
savoir, que les gammes de concentrations sont globalement plus larges pour les toxicités
chroniques par rapport aux toxicités aigués. Concernant les valeurs médianes, elles sont en
geéneéral plus importantes pour les toxicités aigués que pour les toxicités chroniques.

Ces figures mettent aussi en évidence une plus grande diversité des organismes utilisés
pour I'évaluation des toxicités chroniques par rapport aux toxicités aigués. Cela peut
expliquer le fait que les gammes de concentrations soient plus importantes dans le premier
cas. Les crustacés sont ainsi préférentiellement utilisés pour I'évaluation des toxicités aigués
par rapport aux autres organismes et les cyanobactéries le sont moins. Au contraire, le
nombre de tests réalisés sur des cyanobactéries pour les toxicités chroniques est largement
majoritaire. Concernant la sensibilité des espéces en fonction des temps d'exposition a court
ou long terme, une variabilité est également observée. Pour chacune des deux figures et
pour les molécules possédant des données de toxicité sur au moins deux organismes
différents, la sensibilit¢ des organismes en fonction des temps d'exposition est évaluée.
Dans le cas des toxicités aigués, ce sont les crustacés puis les algues qui sont les
organismes les plus sensibles pour la majorité des RM étudiés. Pour les toxicités
chroniques, ce sont les cyanobactéries puis les algues qui sont les organismes les plus

sensibles.

Les PNEC utilisées pour le calcul des risques sont calculées a partir des données provenant
de bio-essais ou de modélisations (aigués et chroniques). La variabilité inter- et intra-
moléculaire des données en fonction des organismes, des temps d'exposition, ... génére une
difficulté pour [I'évaluation du danger des RM et donc pour la définition des PNEC.
L'amplitude des PNEC disponibles dans la BDD, issues ou non des données précédemment

décrites, est présentée dans le paragraphe suivant.

4. Variabilité des PNEC récoltées dans la littérature

Actuellement dans la BDD, 382 PNEC sont disponibles pour 52 molécules pharmaceutiques.

Toutes ces données sont issues de la littérature scientifique. Cela montre le grand nombre
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de données disponibles pour certains RM. Quand les articles présentaient l'information la
méthodologie utilisée par les auteurs pour définir les PNEC (page 80 : facteur d'extrapolation
ou courbe SSD), cette derniére a été précisée dans la BDD.

select distinct "nommolecule"

from

Ces 52 molécules sont exposées dans la figure 41 dans l'ordre croissant des PNEC
médianes, représentées par des points sur le graphe. Cette figure met en évidence une
amplitude des PNEC médianes, comprises entre quelques diziemes de ng.L-'a quelques
centaines de pg.L”, soitun facteur 10%. L'hormone synthétique EE2 est la molécule
présentant la plus faible valeur médiane (0,1 ng.L™") et I'anticancéreux Cyclophosphamide
présente la valeur médiane la plus élevée (984 ug.L™).

L ]

.uo.“

ee9e?

1e+00 18403 18408

Log concentrations (ng.L-1)

Figure 41. Valeurs minimales, médianes (points) et maximales des PNEC intégrées dans la BDD pour
chacune des molécules possédant au moins une donnée PNEC.

A coté de cette variabilité inter-moléculaire qui peut s'expliquer par des modes d'action
différents, une grande variabilité intra-moléculaire est également observée. Ces variations
intra-moléculaires peuvent étre nulles ou aller jusqu'a un facteur 10° pour la Carbamazépine.
Cette variabilité intra-moléculaire peut étre expliquée par les différentes espéces utilisées et
la variété d'effets observés. La figure 42 présente les différentes PNEC des molécules en
fonction des principaux groupes taxonomiques aquatiques (algues, crustacés, poissons,
bactéries et cyanobactéries). Les gammes de PNEC sont plus ou moins larges en fonction

des groupes taxonomiques. Cela montre que, méme pour un méme groupe taxonomique,
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les PNEC trouvées dans la littérature peuvent étre trés différentes. Les cyanobactéries
présentent la gamme de concentration la plus petite avec des valeurs minimale et maximale
respectivement égales a 16 ng.L "et 90 ng.L", soit une variation de quelques dizaines de
ng.L". A l'nverse, les poissons ont des valeurs minimale et maximale respectivement égales
40,02 ng.L" et 984 pg.L", soit un facteur supérieur a 10°. A partir des PNEC minimales, il est
possible de dire que les algues sont les plus sensibles pour une majorité des RM (17 RM sur
57), suivis par les poissons (11 RM), les crustacés (4 RM) et les bactéries (3 RM).
Cependant pour 14 molécules, les PNEC ne sont disponibles que pour un seul groupe
taxonomique. Il n'est donc pas possible d'identifier le groupe taxonomique le plus sensible
pour ces molécules. Il est aussi possible de classer la sensibilité des groupes taxonomiques
en fonction des classes thérapeutiques. Les algues sont les plus sensibles aux
anticancéreux (Cyclophoshamide et Ifosfamide), aux antiviraux (Nevirapine, Ritonavir) et a
un certain nombre d'antibiotiques (Amitriptyline, Tétracycline, Sulfadiméthoxine, Sulfadiazine,
Roxithromycine, Erythromycine, Clarithromycine, Ciprofloxacine). La forte sensibilité des
poissons est observable pour le Paracétamol, les AINS (Acide salicylique, Ibuproféne et
Diclofénac) et les hypolipémiants (Bézafibrate et Gemfibrozil). Les bactéries sont surtout
sensibles aux antibiotiques (Norfloxacine et Ofloxacine). Pour chacun des groupes
taxonomiques présentés sur la figure 42, les RM qui présentent les concentrations toxiques
les plus faibles et qui peuvent donc étre considérés comme les plus dangereux sont, dans
l'ordre croissant des concentrations toxiques : I'EE2 pour les poisson, I'Ofloxacine pour les
bactéries, la Clarithromycine pour les algues et I'Erythromycine pour les crustacés.

La figure 42 met également en évidence une inégalité du nombre de données disponibles
dans la littérature en fonction des groupes taxonomiques. Les cyanobactéries sont les moins
représentées contrairement aux algues qui sont les plus représentées. Ainsi, les PNEC ne
sont souvent calculées que sur un nombre restreint d'organismes et ne couvrent pas
I'ensemble des taxons. D'ou la nécessité d'attribuer des facteurs de sécurité suffisamment

élevés pour compenser ce manque de données.

190



Nevirapine
Ritonavir
Oxazépam
Lorazépam
Pravastatine
Ranitidine
Ifosfamide
Doxerubicine
Cyclophosphamide
Clenbutérol
Naproxéne
Kétoproféne
Ibuproféne
Diclofénac
Gemfibrozil
Bezafibrate
Amitriptyline
Triméthoprime
Tétracycline
Sulfaméthoxazole

Sulfamérazine -

Sulfadiméthoxine
Sulfadiazine
Roxithromycine
Ofloxacine
Norfloxacine
Métronidazole
Lincomycine
Fluméguine
Erythromycine
Doxyxycline
Clindamycine

s
.
= a3 £ 4
L3 ——
e
”» e —————————————
¥
—8 e
% X X ¥
FS S W
a3 = = Fa ot L ared %
L3 ik —@ Lo+ & = g
¢
X
099 =
& > i—o@
X
B— XX MKk
_x._.
@ %
2 @
X #-o— e
L) B a3 3 .3
A e
H—WX 3
T
O *- o E-Ee- il —¢-
==V =
x

Clarithromycine —————————————— &80 4 A& P

Ciprofloxacine A XA &S ———————————————
Cefuroxime - x - -
Cefotaxime x*

Azithromycine L ¥

Carbamazépine £a3 a3 e B¢ X
Timalol 3
Propranolol L s & ¢
Métoprolol G RW————
Bétaxalol .3 — S
Atenolol X
Paracétamol B3 — KA e——————
Aspirine & —AO-AN———————————————
Acide salicylique | -~ »
Estrone *
Estriol i =
E2 — R X)X .3 -
EE2 —X—BlX———@— %
Valeurs minimales Valeurs médianes Valeurs maximales

XA — M Ah KO & AR — X —
|

1,0-01 1,0E+01 1,0E+03 1,0E+05 1,0E+07

Log des concentrations (ng.L"")

191

Partie 3. Résultats

® Algue

4 Bactérie

@ Crustacé

A Cyanobactérie
B Poisson

X Non précisé

Figure 42. PNEC en fonction des molécules et des organismes testés. Les croix rouges indiquent les
données pour lesquelles aucun organisme est précisé. En grisé, les valeurs médianes.

5. PNEC calculées

Pour les RM ayant fait I'objet des recherches analytiques, les PNEC calculées sont
présentées dans le tableau XXIV. Ce tableau présente également les données
écotoxicologiques brutes référencées dans la BDD et utilisées pour calculer les PNEC selon
les recommandations réglementaires ainsi que les facteurs de sécurité (AF) appliqués au
regard des données écotoxicologiques disponibles. Lorsque, pour une molécule, aucune
donnée de toxicité ou le minimum requis par la réglementation (toxicité aigué pour algue,
poisson et crustacé) n'est pas disponible dans la BDD pour les bio-essais ou modélisations,
alors la mention « n. d. » est indiquée dans le tableau. Dans le cas ou des valeurs de bio-

essais et de modélisations sont disponibles, les valeurs des bio-essais ont été privilégiees.
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Tableau XXIV. Données de toxicité disponibles dans la BDD (aigué et chronique) et utilisées pour définir les facteurs de sécurité (AF) et calculer les PNEC. N. d. =
pas de données.

Familles Aigué (ng.L") Chronique (ng.L™")
thérapeutiques Molécules Algue Crustacé Poisson Algue Crustacé Poisson AF RRESl oty
AINS Acide salicylique 4,8.107 1,1.108 3,7.107 n. d. n.d. n.d. 1000 3,7.10*
Diclofénac n. d. n.d. n.d. n.d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Ibuproféne 2,6.107 1,3.107 8,9.107 1,0.10* 2,0.10° 100 50 2
Kétoproféne 1,6.10® 2,4.108 3,2.107 n. d. n. d. n. d. 1000 3,2.10*
Naproxéne 2,2.107 6,6.10" 3,4.107 1,9.107 3,3.10° n.d. 50 6 600
Analgésiques Paracétamol 3,3.108 6,4.108 3,7.108 1,3.108 5,7.108 n. d. 50 1,1.10°
Antibiotiques Azithromycine n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Ciprofloxacine 2,9.10° 1,1.10° 1,0.108 5,0.108 1,5.10° 7,8.10° 10 1,5.10*
Clarithromycine 2,7.107 1,8.107 5,8.107 2000 8,1.10° n. d. 100 20
Erythromycine 4,3.10° 1,0.107 6,1.107 1,0.10* 2,2.10° n. d. 50 206
Fluméquine n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Ofloxacine n. d. n. d. n.d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Sulfaméthoxazole 1,5.10° 1,5.107 5,6.108 9,0.10* 2,1.10° n.d. 50 1800
Anticancéreux Cyclophosphamide 1,1.107 1,7.10° 7,0.107 n. d. 5,6.10° n. d. 100 5600
Anti-épileptiques Carbamazépine 3,7.107 4,3.107 2,0.107 6,4.10° 1,0.10* 1 000 10 100
Anti-ulcéreux Ranitidine 6,6.107 6,3.107 1,0.10° n.d. n.d. n.d. 1 000 6,3.10*
Benzodiazépines Lorazépam n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Oxazépam n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Cardiovasculaires Aténolol 6,2.108 3,3.107 1,8.10° 1,0.107 n.d. 1,0.10° 100 1,0.10*
Sotalol n. d. n. d. n.d. n.d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Propranolol 1,0.10° 4,6.10° 9,0.108 5,8.10° 1 000 2,0.108 50 20
Hormones sexuelles E2 n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n.d. n. d.
EE2 2.10¢ 5,1.10° 4,7.10° n.d. 7,8.10* 0,03 100 3,0.10*
Estrone n. d. n.d. n.d. n.d. n. d. n. d. n. d. n. d.
Hypolipémiants Bézafibrate 1,8.107 3,0.107 5,3.108 n. d. n. d. n. d. 1 000 5300
Pravastatine n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d. n. d.
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La figure 43 permet de visualiser le positionnement des PNEC calculées par rapport aux
PNEC récoltées dans la littérature scientifique. Parmi les 16 RM analysés dans le cadre de

cette thése et pour lesquels des PNEC ont pu étre calculées, 12 présentent des PNEC
calculées inférieures a la médianes des PNEC collectées.
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Figure 43. Positionnement des PNEC calculées (croix rouges) par rapport aux PNEC récoltées dans la
littérature scientifique.

Dans ce chapitre, il a été montré que les données de danger brutes, disponibles dans la
littérature scientifique (bio-essais et modélisations) et référencées dans la BDD, varient en
fonction de plusieurs critéres (groupes taxonomiques et espéces testés, molécules, ...). Des
différences entre les toxicités aigués et chroniques ont été mises en évidence. Ces
différences sont présentées ci-dessous.

1. Des gammes de concentrations globalement plus larges pour les toxicités chroniques

par rapport aux gammes de concentration rencontrées pour les toxicités aigués.
2. Une plus grande diversité des groupes taxonomiques utilisés dans le cadre des tests

écotoxicologiques réalisés sur le long terme par rapport a ceux réalisés sur le court
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terme.
3. Une différence de sensibilité des groupes taxonomiques en fonction des temps
d'exposition :
o Jes cyanobactéries sont globalement les plus sensibles aux RM dans le
cas des tests réalisés sur le long terme,
o alors que ce sont les crustacés pour les tests réalisés sur le court-terme.
4. Quelles que soient les toxicités considérées, les antibiotiques sont souvent, pour au
moins deux des cinq groupes taxonomiques étudiés (bactéries et cyanobactéries) les
RM les plus dangereux parmi les 66 répertoriés ici.
Les PNEC sont définis a partir de l'extrapolation des données de dangers brutes. Par
conséquent, les facteurs responsables de I'amplitude de ces données brutes (groupes
taxonomiques et especes testées, molécules,...) sont également responsables de I'amplitude
des PNEC. Cette amplitude engendre des incertitudes sur les risques écotoxicologiques
évalués a partir de ces valeurs de PNEC. A cette source d'incertitude du risque vient
S'ajouter une autre incertitude liée a la variation des concentrations de RM dans le milieu
naturel. En effet, dans I'environnement, les concentrations en RM peuvent varier en fonction
du temps et de l'espace. Le chapitre suivant a pour objectif de mettre en évidence ces

variations.
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Chapitre 2. ,
Evaluation de I'exposition

Ce chapitre présente les concentrations mesurées dans les eaux usées brutes et

traitées ainsi que dans les eaux de la Garonne toulousaine.

Il expose les rendements d'élimination des STEU, la variabilité spatiale des flux et
des concentrations ainsi que la variabilité temporelle des concentrations dans le milieu
naturel. Pour les molécules présentant des concentrations significativement différentes en
fonction du temps, l'influence du débit de la Garonne sur les concentrations est étudiée.
Enfin, les processus biotiques et abiotiques responsables de I'atténuation des concentrations
de RM dans la Garonne sont étudiés en comparant les PEC, calculées a partir des
concentrations mesurées dans les effluents de Ginestous, et les MEC de la station « Aval

Ginestous ».
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Tous les résultats des analyses sont intégrés a la BDD dans la table « step », pour les
résultats des analyses effectuées sur les eaux des deux STEU étudiées, et dans la table
« milieunaturel », pour les résultats provenant des eaux prélevées dans le Touch et la
Garonne. Les résultats bruts des analyses de RM dans les eaux usées (brutes et traitées) et
dans les eaux naturelles sont présentés en annexe 9, pour les analyses effectuées sur la

période 1, en annexe 10 pour la période 2, et en annexe 11 pour la période 3.

1. Occurrence des RM

1.1 Dans les STEU

Dans ce paragraphe, les résultats des deux STEU sont étudiés mais seuls ceux de la STEU
de Ginestous sont présentés. Les résultats de Seilh sont visibles en annexe. Dans le texte,
lorsqu'aucune différence n'a été observée entre les deux STEU, aucune précision n'est
apportée. En revanche, s'il existe des différences entre Ginestous et Seilh, des parenthéses

viennent préciser la STEU concernée par les résultats présentés.

Vingt-six RM ont pu étre analysés. La recherche analytique de 22 RM a été réalisée sur les
eaux usées brutes des STEU ainsi que sur les eaux usées traitées de Seilh sur six
campagnes de prélévements : juin 2015, ao(t 2015, octobre 2015, janvier 2016, février 2016
et avril 2016. Pour les hormones (E2, EE2 et Estrone), seulement deux campagnes ont
bénéficié des recherches analytiques : juin 2015 et octobre 2015. Enfin, I'Acide salicylique
n'a pas été recherché sur I'échantillon de janvier 2016 (troisieme période d'analyses).

Pour les eaux de sortie de Ginestous, 22 RM ont été recherchés sur 15 campagnes, les
hormones ont été recherchées sur quatre campagnes, et I'Acide salicylique sur 11
campagnes (Annexes 9, 10 et 11). Les résultats présentés ici sont donc issus de deux a 15
dates de prélévements selon les molécules et la localisation.

Le tableau XXV présente les pourcentages d'occurrence, les concentrations moyennes et les
Coefficients de Variation (CV) (%) pour les 26 RM recherchés dans les eaux usées brutes et
traitées de Ginestous. Pour la STEU de Seilh, ces résultats sont présentés en annexe 12. Le
nombre d'échantillon correspond au nombre de date (n), ce nombre est au maximum égal a
six aux entrées des STEU (ne). Aux sorties des STEU, le nombre d'échantillon varie entre 2

et 15 (ns) avec un maximum égal a 6 pour la sortie de Seilh.
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Tableau XXV. Occurrence (%), concentrations moyennes (ng.L") et coefficient de variation (CV) (%) des
concentrations dans les eaux usées brutes et traitées a Ginestous (ne = nombre d'échantillon en entrée ;
ns = nombre d'échantillon en sortie). Les CV liés aux méthodologies analytiques sont présentés dans le

tableau XVIl.
Familles Molécules Occurrence Concentration cv
thérapeutiques (%) moyenne (%)
(ng.L")
Entrée | Sortie | Entrée | Sortie | Entrée | Sortie
AINS Acide salicylique (ne=5 et ns=14) 100 100 39 445 200 12 95
Diclofénac (ne=6 et ns=15) 100 100 1029 776 48 18
Ibuproféne (ne=6 et ns=15) 100 100 11 436 244 32 79
Kétoproféne (ne=6 et ns=15) 100 100 3 255 332 17 27
Naproxéne (ne=6 et ns=15) 100 100 4213 369 18 25
Analgésiques Paracétamol (ne=6 et ns=15) 100 93 202 824 732 24 112
Antibiotiques Azithromycine (ne=6 et ns=15) 100 100 524 113 24 40
Ciprofloxacine (ne=6 et ns=15) 100 100 1095 469 30 21
Clarithromycine (ne=6 et ns=15) 100 100 536 221 50 55
Erythromycine (ne=6 et ns=15) 0 0 0 0 / /
Fluméquine (ne=6 et ns=15) 67 73 5 4 84 88
Ofloxacine (ne=6 et ns=15) 100 100 1132 691 37 28
Sulfaméthoxazole (ne=6 et ns=15) 100 100 425 150 30 52
Anticancéreux Cyclophosphamide (ne=6 et ns=15) 100 100 20 18 29 33
Anti-épileptiques Carbamazépine (ne=6 et ns=15) 100 100 524 523 20 11
Anti-ulcéreux Ranitidine (ne=6 et ns=15) 83 73 68 6 53 110
Benzodiazépines Lorazépam (ne=6 et ns=15) 100 100 171 37 110 22
Oxazépam (ne=6 et ns=15) 100 100 1177 1333 26 24
Cardiovasculaires Aténolol (ne=6 et ns=15) 100 100 1450 760 27 19
Propranolol (ne=6 et ns=15) 100 100 305 337 15 15
Sotalol (ne=6 et ns=15) 100 100 1029 1136 16 17
Hormones sexuelles E2 (ne=2 et ns=2) 0 0 0 0 / /
EE2 (ne=2 et ns=2) 0 0 0 0 / /
Estrone (ne=2 et ns=2) 100 100 252 5 81 56
Hypolipémiants Bézafibrate (ne=6 et ns=15) 100 100 505 155 21 27
Pravastatine (ne=6 et ns=15) 100 100 1186 208 66 53

Le pourcentage d'occurrence qui correspond au rapport entre le nombre de détection d'une
molécule donnée et le nombre total d'échantillon (ou dates) pour une station considérée,
permet une premiére approche qualitative. Avec les données d'occurrence, quatre groupes
de molécules ont ainsi été identifiés a Ginestous et Seilh :
— les molécules jamais détectées, ni a I'entrée ni a la sortie de la STEU. Ce sont les
hormones sexuelles E2 (naturelle) et EE2 (synthétique), et I'antibiotique
Erythromycine ;

— les molécules présentant des pourcentages d'occurrence a l'entrée supérieurs aux
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pourcentages d'occurrence a la sortie. Il s'agit de I'anti-ulcéreux Ranitidine
(Ginestous), de I'antibiotique Fluméquine (Seilh) et de I'analgésique Paracétamol ;

les molécules présentant des pourcentages d'occurrence a la sortie supérieurs aux
pourcentages d'occurrence a l'entrée. C'est le cas de I'antibiotique Fluméquine
(Ginestous) et de I'anxiolytique Lorazépam (Seilh) ;

enfin, les molécules toujours détectées (100%) aussi bien a I'entrée qu'a la sortie de
la STEU de Ginestous. Ce sont: I'hnormone naturelle Estrone, les antibiotiques
Azithromycine, Clarithromycine, Sulfaméthoxazole, Ofloxacine, Ciprofloxacine, I'anti-
cancéreux Cyclophosphamide, les hypolipémiants Pravastatine et Bézafibrate, les
anxiolytiques Lorazépam (Ginestous) et Oxazépam, l'anti-épileptique
Carbamazépine, les cardiovasculaires Aténolol, Sotalol et Propranolol et les AINS

Diclofénac, Naproxéne, Kétoproféne, Ibuproféne et Acide salicylique.

Des divergences sont observables entre les concentrations moyennes a I'entrée et la sortie

des STEU. La encore, des regroupements de molécules peuvent étre réalisés.

Le premier groupe est constitué des molécules dont les concentrations moyennes a
la sortie sont inférieures aux concentrations moyennes a I'entrée. C'est le cas pour la
plupart des RM étudiés ici, I'Estrone, tous les antibiotiques excepté la Fluméquine
(Ginestous), la Ranitidine, la Pravastatine, le Lorazépam, le Bézafibrate, les
cardiovasculaires : I'Aténolol, les AINS et le Paracétamol.

Le second groupe comprend les molécules dont les concentrations moyennes sont
relativement similaires entre l'entrée et la sortie. C'est le cas de la Fluméquine
(Ginestous), I'Oxazépam, le Cyclophosphamide, le Sotalol, le Propranolol, et la

Carbamazépine.

Les CV renseignent sur la variabilité des concentrations en fonction du temps. lls ont pu étre

calculés uniquement pour les molécules détectées dans les STEU. Pour une molécule

donnée, plus le pourcentage est grand, plus les concentrations entre les différentes

campagnes varient. A I'entrée des STEU, quatre catégories de molécules sont identifiées au

regard de ces CV.

La premiére catégorie, présente uniquement a Ginestous, est constituée des RM
présentant un CV inférieur a 20%. Il s'agit des cardiovasculaires Sotalol et
Propranolol, et des AINS Kétoprofene, Naproxéne et Acide salicylique.

La deuxiéme catégorie est constituée de RM avec un CV compris entre 20 et 50%. |l
s'agit de I'Estrone (Seilh), des antibiotiques Azithromycine (Ginestous),
Sulfaméthoxazole, Ofloxacine, Ciprofloxacine, de l|'anti-cancéreux
Cyclophosphamide, de I'anxiolytique Oxazépam, de I'hypolipémiant Bézafibrate, de

I'anti-épileptique Carbamazépine, des cardiovasculaires Aténolol, Sotalol (Seilh),
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Propranolol (Seilh), des AINS Diclofénac (Ginestous), lbuproféne (Ginestous),
Naproxéne (Seilh), et de l'analgésique Paracétamol. Pour ces molécules, une
variation des concentrations est observable entre les campagnes mais reste
inférieure a 50%.
- La troisieme catégorie est constituée de RM avec un CV compris entre 50% et 100%.
Il s'agit de I'normone naturelle Estrone (Ginestous), des antibiotiques Azithromycine
(Seilh) Clarithromycine et Fluméquine, de [I'anti-ulcéreux Ranitidine, de
I'hypolipémiant Pravastatine, des AINS Diclofénac (Seilh) et Acide salicylique (Seilh).
Ces molécules présentent une forte variabilité des concentrations a l'entrée de la
STEU.
— La quatriéme catégorie est constituée de RM avec un CV supérieur a 100%. Il s'agit
de l'anxiolytique Lorazépam, et des AINS Kétoproféne (Seilh) et Ibuproféne (Seilh).
Les concentrations mesurées pour ces molécules a l'entrée des STEU sont donc
extrémement variables.
Méme si globalement les catégories précédemment citées sont constituées des mémes
molécules a l'entrée et a la sortie des STEU, soulignant donc une variabilité des
concentrations semblable entre les eaux usées brutes et traitées, certains RM présentent
une variabilité des concentrations différente entre I'entrée et la sortie des STEU. Le Tableau
30 met en évidence l'augmentation ou la diminution ainsi que l'intensité des différences de
variabilité entre l'entrée et la sortie de Ginestous et de Seilh pour ces molécules. Le nombre
de fleche indique la marge d'accroissement du CV et est estimée en fonction des quatre
catégories precédemment décrites. Pour une molécule donnée, une seule fleche indique le
passage d'une catégorie a la suivante (n+1), deux fleches indiquent le passage a une
catégorie (n+2) et met en évidence une différence de variabilité relativement importante
entre I'entrée et la sortie des STEU. De cette fagon le Sulfaméthoxazole (Ginestous), la
Ranitidine (Ginestous), le Kétoproféne (Ginestous), le Cyclophosphamide (Seilh), le
Naproxéne et I'lbuproféene présentent une légére augmentation de la variabilité des
concentrations a la sortie des STEU par rapport a I'entrée. Les CV de I'Azithromycine (Seilh),
la Clarithromycine (Seilh), le Lorazépam (Seilh), le Sotalol (Seilh), la Carbamazépine
(Ginestous) et de I'Aténolol (Ginestous) sont Iégérement plus faibles a la sortie par rapport a
I'entrée de la STEU. Pour le Lorazépam (Ginestous), le Sulfamétoxazole (Seilh), I'lbuproféne
(Seilh) et le Diclofénac, cette diminution est plus marquée. Pour ces molécules, ces
tendances renseignent sur le fait que quelles que soient leurs concentrations a l'entrée des
STEU, leurs concentration a la sortie est relativement stable, et ce d'autant plus que le CV
sera élevé a l'entrée et bas a la sortie. A partir des CV, la variabilité temporelle des

concentrations de RM dans les STEU peut étre envisagée. Cette variabilité serait plus ou
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moins marquée en fonction des molécules et des sites de prélévements (entrée ou sortie).

Tableau XXVI. Comparaison de la variabilité des concentrations (CV) des RM entre I'entrée et la sortie des
STEU. La marge d'accroissement des CV est représentée par le nombre de fleche. Pour une molécule
donnée, une/des fléeche(s) vers le haut indique(nt) une augmentation du CV entre I'entrée et la sortie de la
STEU considérée, et une/des fleche(s) vers le bas indique(nt) une diminution du CV entre I'entrée et la
sortie de la STEU considérée.

Familles Comparaison des CV entre I'entrée et la sortie des STEU
thérapeutiques Molécules (1 ou | de la variabilité des concentrations entrée I'entrée et la
peutiq sortie)
Acide salicylique 1
(Ginestous) T
Diclofénac 1
R 1 (Ginestous)
AINS Ibuprofene 1] (Seilh)
Kétoproféne 1
(Ginestous)
Naproxéne 1
Analgésiques Paracétamol "
Azithromycine
(Seilh) l
o Clarithromycine
Antibiotiques (Seilh) l
. 1 (Ginestous)
Sulfaméthoxazole 1] (Seilh)
. . Cyclophosphamide
Anticancéreux (Seilh) 1
. . Ranitidine
Anti-ulcéreux (Ginestous) i
Anti-épileptiques Carb.amazépine l
(Ginestous)
L . 1! (Ginestous)
Benzodiazépines Lorazépam | (Seilh)
) ) Aténolol (Ginestous) l
Cardiovasculaires -
Sotalol (Seilh) !

Pour aller un peu plus loin dans la comparaison des concentrations entre I'entrée et la sortie
des STEU, des rendements d'élimination de la phase dissoute, c'est-a-dire les taux
d’abattement des flux de molécules entre la phase dissoute a l'entrée et a la sortie des
STEU, ont été calculés et sont présentés dans le tableau XXVII pour la STEU de Ginestous
et en annexe 13 pour la STEU de Seilh. Ces calculs de rendements ont été réalisés sur un
maximum de six dates durant lesquelles des prélévements ont été réalisés a la fois a I'entrée
et la sortie de la STEU, soit en juin, aolt et octobre 2015 et en janvier, février et avril 2016.
Pour les molécules non recherchées (Acide salicylique en janvier 2016 et les hormones en
ao(t 2015, janvier 2016, février 2016 et avril 2016) et celles présentant des concentrations
inférieures aux limites de détection a l'entrée et la sortie des STEU, aucun rendement

d'élimination n'a pu étre calculé.
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Tableau XXVII . Rendements d'élimination des RM a la STEU de Ginestous. Les rendements avec des
pourcentages inférieurs a 30% sont représentés en rouge, les rendements avec des pourcentages
compris entre 30 et 70% sont représentés en orange et les rendements avec des pourcentages supérieurs
a 70% sont représentés en vert.

GINESTOUS
% juin-15 aocit-15 oct-15 janv-16 févr-16 avr-16] Min Max Meédiane
Acide salicylique
Diclofénac 387 REFE 3381 30k 337 315
AINS Ibuproféne
Kétoproféne
Naproxéne
Analgésiques Paracétamol
Azithromycine 66,9 59,3 | 593
Ciprofloxacine | 69, 36,1 351 583 688 473|351 699 52,8
Antibiotiques Clarithl:om.ycine 579 686 49,0 B96 8 ! 54,8
Fluméquine
Ofloxacine 31,8 30,6 il 24
Sulfaméthoxazole | 68,8 - 478
Anticancéreux |Cyclophosphamide
Anti-épileptiques | Carbamazépine
Anti-ulcéreux Ranitidine
Benzodiazépines Loraz'epam
Oxazépam
Aténolol 36, 525 448 361 324 46,1 = 40,8
Cardiovasculaires Propranolol
Sotalol
Hormones Estrone _
S Bézafibrate 587 67,7 66,7 49,9 56,5 | 49 62,7
Hypolipémiants Pravastatine

Trois classes de rendements d'élimination ont été réalisées avec un code couleur pour
faciliter I'analyse. Toutes les molécules présentant des concentrations moyennes a l'entrée
supérieures aux concentrations moyennes a la sortie (tableau XXV) présentent des
rendements médians supérieurs a 30% ou 70% (tableau XXVII). Cela signifie donc qu'elles
sont plus ou moins bien éliminées de la phase dissoute. Cependant, a Seilh, la
Clarithromycine, le Sotalol et le Propranolol, qui ont également des concentrations
moyennes a l'entrée supérieures aux concentrations moyennes a la sortie, présentent un
mauvais rendement médian (rouge) et sont donc mal dégradés par la STEU. A Ginestous, le
Lorazépam, qui appartient également a ce premier groupe de molécule, présente un
rendement médian négatif (rouge) due a une forte disparité des concentrations en entrée
(CV = 110% avec un minimum mesuré en aolt 2015 et février 2016 égal a 4,5 ng.L™" et un
maximum mesuré en janvier 2016 égal a 445 ng.L™"). Pour cette molécule, quelles que soient
les concentrations mesurées a l'entrée de la STEU, les concentrations mesurées a la sortie
sont relativement stables, ce qui a pour conséquence une grande variabilité des rendements
d'élimination calculés pour cette molécule a Ginestous. Avec des rendements médians au

moins égaux a 84%, I'Estrone, la Fluméquine (Seilh), la Ciprofloxacine (Seilh), la
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Pravastatine (Seilh), la Ranitidine (Ginestous), les AINS (excepté le Diclofénac) et le
Paracétamol sont les molécules les mieux éliminées par les STEU. L'Acide salicylique
(Ginestous) et le Paracétamol ont une nette augmentation du CV a la sortie des STEU par
rapport a I'entrée (tableau XXVI). Pour ces molécules, qui présentent des taux d'élimination
dans la phase dissoute importants, ces tendances renseignent sur la fluctuation des
processus responsables de leur dégradation dans la STEU, et ce d'autant plus que le CV
sera bas a l'entrée et élevé a la sortie. Méme si tous les antibiotiques a Ginestous et
I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole et I'Ofloxacine a Seilh, ainsi que le Diclofénac et la
Pravastatine ont des rendements d'élimination médians bons (compris entre 30 et 70%) voire
trés bons (supérieurs a 70%), ces derniers sont trés variables, surtout pour la Pravastatine.

Les RM appartenant au second groupe (Fluméquine (Ginestous), Cyclophosphamide,
Carbamazépine, Oxazépam, Sotalol et Propranolol), c'est-a-dire ayant des concentrations
moyennes similaires entre I'entrée et la sortie ou supérieures a la sortie par rapport I'entrée,
ont un mauvais rendement d'élimination médian (rouge). Ce sont donc des molécules

difficilement éliminées par les STEU.

1.2 Comparaison Ginestous — Seilh

Les STEU étudiées présentent des capacités, des raccordements et des traitements
secondaires différents. La STEU de Ginestous a une capacité de 800 000 EH et la STEU de
Seilh de 85 000 EH, soit quasiment 10 fois moindre. D'autre part, la STEU de Ginestous est
raccordée a des établissements de soins contrairement a celle de Seilh. Enfin, la STEU de
Seilh ne posséde pas de phase de traitement par boues activées contrairement a la STEU
de Ginestous. Méme s'il existe une étape de bidfiltration a la fin de la filiere de la STEU de
Seilh, il peut étre considéré que le traitement utilisé a Seilh est essentiellement basé sur de
la physico-chimie. Ces divergences engendrent-elles des rendements d'élimination des RM

étudiés différents entre les deux STEU ?

Les rendements médians d'élimination sur les six campagnes de prélévements ont été
catégorisés. Chaque catégorie est associée a un code couleur identique a celui utilisé dans
le paragraphe précédent : inférieurs & 30% en rouge, compris entre 30 et 70% en orange et
supérieurs a 70% en vert. La figure 44 présente le nombre de molécules pour chaque

catégorie de rendement et pour les deux STEU.
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Ginestous m<30%
H30-70%
Seilh ®>70%

0 5 10 15 20 25

Nombre de molécules

Figure 44. Nombre de molécules par classe de rendement dont le pourcentage d'élimination suit un code
couleur (rouge = inférieurs a 30% ; orange = entre 30 et 70% ; vert = supérieurs a 70%) (et pour toutes les
molécules présentant au moins un rendement calculable).

Pour les trois catégories, les deux STEU présentent le méme nombre de molécules (a une
molécule pres). Cette figure montre donc que les rendements d'élimination des RM dans la
phase dissoute, en termes de nombre de molécules éliminées, sont similaires entre
Ginestous et Seilh. Cependant, la comparaison des rendements médians pour chaque
molécule souligne quelques divergences entre les deux STEU (tableau XXVIII).

Tableau XXVIIl. Comparaison des rendements d'élimination médians des STEU pour chacune des
molécules étudiées.

Seilh Ginestous

30 -70%

30 -70%

AINS Acide salicylique

Diclofénac

Ibuproféne

Kétoproféne

Naproxéne

Analgésiques Paracétamol

Antibiotiques Azithromycine

Ciprofloxacine

Clarithromycine

Fluméquine

Ofloxacine

Sulfaméthoxazole

Anticancéreux

Cyclophosphamide

Anti-épileptiques

Carbamazépine

Anti-ulcéreux Ranitidine
Benzodiazépines Lorazépam
Oxazépam

Cardiovasculaires Aténolol
Propranolol

Sotalol

Hormones sexuelles Estrone
Hypolipémiants Bézafibrate
Pravastatine
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Les antibiotiques, I'anti-ulcéreux Ranitidine et I'anxiolytique Lorazépam ne sont pas dans les
mémes catégories de rendements d'élimination a Ginestous et a Seilh. Il existe des
différences de rendement entre Ginestous et Seilh pour ces molécules. La Fluméquine est la
plus affectée puisqu'elle a un rendement supérieur a 70% a Seilh et inférieur a 30% a
Ginestous. Toutes les autres molécules appartiennent aux mémes catégories de rendement
a Ginestous et a Seilh. Ainsi, le Cyclophosphamide, I'Oxazépam, la Carbamazépine, le
Sotalol et le propranolol présentent des rendements d'élimination inférieurs a 30% dans les
deux STEU. Le Bézafibrate, I'Aténolol et le Diclofénac présentent des rendements compris
entre 30 et 70% dans les deux STEU. Enfin, I'Estrone, la Pravastatine, les AINS (excepté le
Diclofénac) et le Paracétamol avec des rendements supérieurs a 70%, sont donc facilement

éliminés dans les deux STEU.

Ainsi, le type de fonctionnement des STEU ne semble pas influencer de maniére
prépondérante la dissipation des RM dans les STEU. Une fois traitées par les STEU
toulousaines, les eaux usées sont rejetées dans la Garonne. Quel est I'impact de ces rejets
d'eaux usées traitées dans la Garonne ? Le paragraphe suivant présente les résultats des
concentrations de RM mesurées dans les eaux naturelles. Il met notamment en évidence les
variabilités spatiales de ces molécules dans le milieu afin de caractériser l'impact de

I'agglomération toulousaine sur la présence de RM dans la Garonne.

1.3 Dans le milieu naturel

Les recherches analytiques de 26 RM ont été réalisées dans les eaux du Touch et de la
Garonne durant 17 campagnes de prélévements : juin, aolt et octobre 2015, janvier, février,
avril, juin, juillet aodt, septembre, octobre, novembre et décembre 2016, janvier, février, mars
et avril 2017. Pour les hormones sexuelles (E2, EE2 et Estrone), seulement cinq campagnes
ont bénéficié des recherches analytiques : juin et octobre 2015, février, juin et aolt 2016.
Enfin, I'Acide salicylique n'a pas été recherché les échantillons de janvier 2016 et janvier,
février, mars et avril 2017 (troisieme période d'analyses). Les résultats présentés ici sont
donc issus de minimum cing et maximum 17 échantillons. Le tableau XXIX présente les
pourcentages d'occurrence, les concentrations moyennes et les CV (%) pour les 26 RM

recherchés.
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Tableau XXIX. Occurrence (%), concentrations moyennes (ng.L™") et CV (%) des concentrations dans les
eaux du Touch et de la Garonne (T. = Touch ; Gin. = Ginestous ; n = nombre d'échantillons). Les CV liés

aux méthodologies analytiques sont présentés dans le tableau XVII.

Famille Molécules Taux de détection Concentration moyenne | Coefficient de variation (CV)
(%) (ng.L") (%)
T. Amont | Aval | Gagnac | T. | Amont | Aval | Gagnac| T. | Amont | Aval Gagnac
Gin. Gin. Gin. Gin. Gin. Gin.
AINS Acide salicylique (n=12) | 100 | 100 100 100 70 23 27 35 188 | 37 47 27
Diclofénac (n=17) 100| 100 100 100 | 61 23 37 36 61 69 68 69
Ibuproféene (n=17) 76 24 50 65 24 2 4 10 130 | 188 126 145
Kétoprofene (n=17) 29 29 31 29 9 13 14 17 175 171 157 186
Naproxéene (n=17) 100 71 100 100 13 2 7 7 83 95 46 51
Analgésiques Paracétamol (n=17) 100 | 100 100 100 [390 | 49 75 84 |207| 57 65 81
Antibiotiques Azithromycine (n=17) 41 41 44 41 2 2 1 2 124 | 124 126 125
Ciprofloxacine (n=17) 65 0 25 47 2 0 1 1 95 / 196 133
Clarithromycine (n=17) | 100 94 100 100 11 6 7 6 48 28 45 14
Erythromycine (n=17) 0 0 0 0 0 0 0 0 / / / /
Fluméquine (n=17) 0 0 0 0 0 0 0 0 / / / /
Ofloxacine (n=17) 71 65 81 88 5 1 6 5 114 91 91 68
Sulfaméthoxazole (n=17) | 47 41 38 41 2 0 1 1 115| 123 156 147
Anticancéreux Cyclophosphamide (n=17) | 35 0 69 71 0 0 0 0 191 / 134 94
Anti-épileptiques Carbamazépine (n=17) | 100 | 100 100 | 100 19 4 11 12 37 52 62 55
Anti-ulcéreux Ranitidine (n=17) 0 0 0 0 0 0 0 0 / / / /
Benzodiazépines Lorazépam (n=17) 0 0 0 0 0 0 0 0 / / / /
Oxazépam (n=17) 100| 100 100 100 37 11 25 26 50 55 60 57
Cardiovasculaires Aténolol (n=17) 100 35 100 100 9 1 8 9 60 | 202 89 57
Propranolol (n=17) 100 76 100 100 5 3 4 5 48 | 250 63 52
Sotalol (n=17) 100 94 100 100 30 6 19 19 39 71 55 62
Hormones E2 (n=5) 0 0 0 0 0 0 0 0 / / / /
sexuelles EE2 (n=5) o] o o] o o o | o] o | /] 1/ / /
Estrone (n=5) 100 | 100 100 100 1 1 4 2 69 28 30 38
Hypolipémiants Bézafibrate (n=17) 82 53 94 88 2 1 2 2 99 99 56 65
Pravastatine (n=17) 47 0 19 6 1 0 0 0 188 / 215 412

Avec les pourcentages d'occurrence, quatre groupes de molécules ont été identifiés.

— Le premier groupe constitué des molécules jamais détectées est composé des

hormones sexuelles E2 (naturelle) et EE2 (synthétique), les antibiotiques

Erythromycine et Fluméquine, I'anti-ulcéreux Ranitidine et I'anxiolytique Lorazépam.

— Le deuxiéme groupe est constitué des molécules souvent (pourcentage d'occurrence

supérieur a 50%) voire toujours (100%) détectées dans au moins trois stations sur

quatre. |l s'agit de I'Estrone, la Clarithromycine, ['Ofloxacine, I'Oxazépam, le

Bézafibrate, la Carbamazépine, le Sotalol, le Propranolol, I'Aténolol, le Diclofénac, le

Naproxéne, I'lbuproféne, I'Acide salicylique et le Paracétamol.
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— Le troisieme groupe comprend les molécules présentant des pourcentages
d'occurrence inférieurs a 50% dans au moins trois stations sur quatre. C'est le cas de
I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole, la Ciprofloxacine, la Pravastatine et le
Kétoproféene.

— Le quatrieme groupe est constitué des molécules présentant des pourcentages
d'occurrence inférieurs a 50% dans deux stations et supérieurs a 50% dans les deux

autres. Seul le Cyclophosphamide se retrouve dans cette situation.

Les CV renseignent sur la variabilité des concentrations en fonction des différentes dates de
préléevements (tableau XXXII). Globalement, les CV sont élevés puisqu'ils sont au minimum
égal a 28%, ce qui suggére une variabilité temporelle des concentrations de RM dans le
milieu naturel non négligeable. L'Estrone, I'Acide salicylique et le Paracétamol présentent
des CV beaucoup plus importants sur le Touch par rapport a la Garonne attestant d'une
variabilité temporelle des concentrations pour ces molécules plus marquée sur cet affluent
que sur la Garonne. Pour les autres RM, trois catégories de molécules sont identifiées.

— La premiére catégorie est constituée d'un RM présentant un CV compris entre 20 et
50% dans au moins trois stations sur quatre. Dans ce cas, la variabilité temporelle
des concentrations est faible. Il s'agit de la Clarithromycine.

— La deuxiéme catégorie est constituée de neuf RM avec un CV compris entre 50% et
100% dans au moins trois stations sur quatre. Il s'agit de I'Ofloxacine, 'Oxazépam, le
Bézafibrate, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le Propranolol, le Diclofénac et
le Naproxéne. Ces molécules présentent une forte variabilité temporelle des
concentrations sur la majorité des stations. L'Aténolol et le Propranolol présentent un
CV supérieur a 200% dans la station située en amont des rejets de Ginestous. Leurs
concentrations varient donc énormément a cette station.

— La troisieme catégorie est constituée de sept RM avec un CV supérieur a 100% dans
au moins trois stations sur quatre. Il s'agit de I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole, la
Ciprofloxacine, le Cyclophosphamide, la Pravastatine, le Kétoproféne et I'lbuproféne.
Ces molécules présentent une trés forte variabilité temporelle des concentrations sur
la majorité des stations.

Comme pour les STEU, la variabilité des concentrations mise en évidence par le CV est plus
ou moins marquée en fonction des molécules et des sites de prélévements. Cette variabilité

temporelle des concentrations de RM dans le milieu naturel est discutée plus loin.
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2. Variabilité spatiale dans la Garonne

L'étude de la variabilité spatiale des RM dans le milieu naturel a été réalisé en utilisant toutes

les analyses effectuées sur toutes les dates des prélévements réalisés de juin 2015 a avril
2017.

2.1 En terme de flux

Dans un premier temps, l'étude graphique permet d'identifier les molécules pouvant
présenter des flux médians différents en fonction de la localisation des stations sur le trongon
de fleuve étudié (figure 45).
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Figure 45. Flux médians des RM étudiés en fonction des stations : Touch (bleu), amont Ginestous (rouge), aval Ginestous
(violet) et Gagnac (orange).

Des divergences sont observables entre les concentrations moyennes du Touch et celles
des stations localisées sur la Garonne (tableau XXIX). En effet, excepté pour le Kétoproféne,
les concentrations moyennes mesurées dans le Touch sont au moins égales, voire
supérieures, a celle mesurées dans la Garonne, que ce soit sur la station située en amont
des rejets de Ginestous, que sur celle située en aval ou a Gagnac. Cependant, la Figure 41

montre que les flux médians de RM provenant du Touch sont négligeables par rapport a
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ceux de la Garonne. Ainsi, méme si les concentrations moyennes peuvent étre importantes
pour certaines molécules (tableau XXIX), le faible débit de cet affluent par rapport a celui de
la Garonne, n'impacte que faiblement les flux de RM dans cette derniére. En moyenne, sur
I'ensemble des campagnes de prélévements, les débits respectifs du Touch et de la
Garonne sont égaux a 2302 |.s"et 139005 I.s™, soit 60 fois plus faible pour le Touch (figure
20). Avec ce graphique, I'augmentation des flux médians de RM aux stations situées en aval
des rejets de Ginestous est mise en évidence, démontrant le fort impact des rejets de RM de
I'émissaire de Ginestous sur les flux de RM dans la Garonne. La différence entre les flux
amont-aval est surtout marquée pour I'Acide salicylique, I'lbuproféne, I'Estrone, le
Bézafibrate, le Propranolol, I'Ofloxacine, I'Aténolol, le Naproxéne, la Carbamazépine, le
Sotalol, I'Oxazépam, le Diclofénac. Certaines molécules présentent déja dans la Garonne
(en amont) des flux relativement élevés (Paracétamol, Carbamazépine, Sotalol, Oxazépam,
Diclofénac). Deux groupes de molécules ont des comportements divergents : I'lbuproféne et
I'Acide salicylique voit leur flux fortement augmenté entre I'aval de Ginestous et Gagnac
tandis que les flux de Paracétamol et de Clarithromycine sont relativement stables dans le
cours d'eau. Pour toutes les molécules ayant été mesurées au moins une fois a une station
de prélevement, une analyse en composantes principales (ACP) a été réalisée sur les flux
calculés sur les trois stations de la Garonne (figure 46). L'E2, I'EE2, I'Erythromycine, la
Fluméquine, la Ranitidine et le Lorazépam ont donc été exclus de l'analyse. Les
composantes 1 (axe horizontal) et 2 (axe vertical) de I'ACP expliquent respectivement 34%

et 14% de la variance des flux, ce qui est élevé.

astatine

Ketogrofene

Figure 46. Résultat de I'analyse en composantes principales (ACP) généré a partir des flux de RM. La
projection sur les deux principaux axes est affichée : a gauche les RM détectés, a droite les stations de
prélevements (bleu = « Aval Ginestous », noir = « Gagnac » et rouge = « Amont Ginestous »).
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Cette figure montre que le cocktail de molécules représenté par la composante 1 (ou axe 1)
est différent entre la station « Amont Ginestous » et les deux autres situées en aval des
rejets. Pour vérifier la significativité de ces résultats, un test non paramétrique a été réalisé
(test de Friedman) en utilisant les coordonnées des molécules sur I'axe 1 de I'ACP et pour
chacune des stations. Avec ce test, la p-value est inférieure a 0,05, les différences mises en
évidence graphiquement sont donc significatives. Il y a donc bien une différence, en terme
de composition du flux global de RM, entre les trois stations sur la Garonne. Un test post-hoc
de Nemenyi, utilisé en post-hoc lorsqu'un test de Friedman est significatif, a été réalisé afin
de comparer les stations deux a deux. Des différences significatives apparaissent entre les
stations « Amont Ginestous » et « Aval Ginestous » et entre « Amont Ginestous » et
« Gagnac » mais pas entre les stations « Aval Ginestous » et « Gagnac ». Pour confirmer les
résultats de cette analyse descriptive, des ANOVA ont été réalisées pour chacune des
molécules avec comme variable expliquée, les flux des molécules et comme variable
explicative, les stations. Les résultats de ces ANOVA ont montré des différences de variance
significatives (p-value inférieure a 0,05) entre les différentes stations de prélévements sur la
Garonne pour 14 RM sur les 20 ayant fait I'objet de cette analyse. Ces molécules sont
I'Estrone, I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole, I'Ofloxacine, le Cyclophosphamide,
I'Oxazépam, le Bézafibrate, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac, le
Naproxéne, I'lbuproféne et I'Acide salicylique. Pour identifier les molécules pour lesquelles
des différences de flux existent entre la station située en amont des rejets de Ginestous et
les stations situées a l'aval, des tests de Student ont été réalisés. Les résultats sont

présentés dans le tableau XXX.
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Tableau XXX. Valeurs de la probabilité (p-value) de I'hypothése nulle (HO) : les flux de RM sont identiques
entre deux stations testées avec le test de Student.
Significativité : * p-value compris entre 0,005 — 0,01 ; ** p-value < 0,005 ; *** p-value < 0,0005.

Molécules Amont Ginestous vs Aval Amont Ginestous vs Gagnac
Ginestous
AINS Acide salicylique 0,68 0,01
Diclofénac 0,02 3,3e-04**
Ibuproféne 0,01 9,6e-03*
Kétoproféne 0,67 0,8
Naproxéne 9,4e-06*** 4,2e-04***
Analgésiques Paracétamol 0,07 0,1
Antibiotiques Azithromycine 0,03 0,01
Ciprofloxacine 0,12 0,08
Clarithromycine 0,25 0,09
Ofloxacine 0,004** 0,02
Sulfaméthoxazole 0,2 0,01
Anticancéreux Cyclophosphamide 0,03 0,02
Anti-épileptiques Carbamazépine 1,0e-06*** 5,2e-10***
Benzodiazépines Oxazépam 8,7e-10** 3,4e-10***
Cardiovasculaires Aténolol 0,004 2,1e-04***
Propranolol 0,8 0,92
Sotalol 3,9e-05*** 2,2e-04***
Hormones sexuelles Estrone 0,01 0,02
Hypolipémiants Bézafibrate 0,03 0,05
Pravastatine 0,16 0,33

Des différences de flux significatives entre les stations « Amont Ginestous » et « Aval
Ginestous » sont mises en évidence. Elles concernent [|'Ofloxacine, I'Oxazépam, la
Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol et le Naproxéne. Les comparaisons « Amont
Ginestous » et « Gagnac », montrent des différences significatives pour I'Oxazépam, la
Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac, le Naproxéne et I'lbuproféne. La figure
47 présente les diagrammes en boite des flux de ces derniers en fonction des stations et
renseignent sur le sens d'évolution des flux (augmentation ou diminution). Les diagrammes
en boite de toutes les autres molécules sont présentées en annexe 14. Pour tous les RM
présentant des flux significativement différents entre la station amont et les deux autres
stations de l'aval, cette différence est marquée par une augmentation des flux de I'amont
vers |'aval. Cette augmentation peut étre expliquée par les rejets de la STEU de Ginestous.

Ces résultats mettent ainsi en évidence limpact de l'agglomération toulousaine sur la
présence de RM dans la Garonne. L'absence de différence de flux entre les stations « Aval
Ginestous » et « Gagnac » signale un impact plus faible des rejets de la STEU de Seilh par

rapport a ceux de Ginestous.
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Figure 47. Diagrammes en boite des flux (ng.j") des RM présentant des différences de flux significatives entre les stations Amont-Aval et Amont-Gagnac en fonction
des stations (Amont = « Amont Ginestous » ; Aval = « Aval Ginestous »). La significativité des résultats des test-T est illustrée par des « * ». Significativité : * p-value compris
entre 0,005 - 0,01 ; ** p-value < 0,005 ; *** p-value < 0,0005.
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2.2 En termes de concentrations

Les résultats de I'ACP généré a partir des concentrations des RM mesurées dans la
Garonne sont présentés dans la figure 48. Les composantes 1 (axe horizontal) et 2 (axe
vertical) de I'ACP expliquent respectivement 39% et 14% de la variance des concentrations,

ce qui est élevé.

fagtatine
acine

Figure 48. Résultat de I'analyse en composantes principales (ACP) généré a partir des concentrations de
RM. La projection sur les deux principaux axes est affichée : a gauche les RM détectés, a droite les
stations de préléevements (bleu = « Aval Ginestous », noir = « Gagnac » et rouge = « Amont Ginestous »).

En terme de concentrations, le cocktail de molécule représenté par la composante 1 est,
graphiquement, différent entre la station « Amont Ginestous » et les deux autres situées en
aval des rejets. Selon le test de Friedman, le test post-hoc de Nemenyi, cette différence est
significative entre la station localisée en amont des rejets de Ginestous et les deux autres
stations situées en aval des rejets. Pour confirmer les résultats, des ANOVA ont été
réalisées a partir des concentrations des molécules ayant été détectées au moins une fois.
Les résultats de ces ANOVA ont montré des différences de variance significatives (p-value
inférieure a 0,05) entre les différentes stations de prélevements sur la Garonne pour 14 RM
sur les 20 ayant fait I'objet de ces analyses. Ces molécules sont identiques a celles mises en
évidence pour I'étude des flux, c'est-a-dire I'Estrone, I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole,
I'Ofloxacine, le Cyclophosphamide, I'Oxazépam, le Bézafibrate, la Carbamazépine, le
Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac, le Naproxéne, I'lbuproféne et I'Acide salicylique. Les

résultats des tests de Student pour ces molécules sont présentés dans le tableau XXXI.
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Tableau XXXI. Valeurs de la probabilité (p-value) de I'hypothése nulle (HO) : les concentrations de RM sont
identiques entre deux stations testées avec le test de Student.
Significativité : * p-value compris entre 0,005 — 0,01 ; ** p-value < 0,005 ; *** p-value < 0,0005.

Molécules Amont Ginestous vs Aval Amont Ginestous vs Gagnac
Ginestous
AINS Acide salicylique 0,28 9,4e-04**
Diclofénac 0,006* 2,3e-04***
Ibuproféne 7,2e-03* 0,03
Kétoprofene 0,93 0,39
Naproxéne 4,4e-07*** 4,2e-06***
Analgésiques Paracétamol 0,04 0,05
Antibiotiques Azithromycine 0,008* 0,02
Clarithromycine 0,18 0,06
Ciprofloxacine 0,06 6,90e-03
Ofloxacine 2,1e-03** 2,0e-04***
Sulfaméthoxazole 0,06 0,02
Anti-cancéreux Cyclophosphamide 9,4e-03* 4,8e-04***
Anti-épileptiques Carbamazépine 5,8e-05*** 2,6e-06***
Benzodiazépines Oxazépam 2,2e-05"** 4, 8e-06***
Cardiovasculaires Sotalol 2,4e-04** 4,1e-04™**
Aténolol 2,3e-03** 4,5e-05***
Propranolol 0,65 0,62
Hormones sexuelles Estrone 0,08 0,01
Hypolipémiants Bézafibrate 8,1e-03* 0,02
Pravastatine 0,08 0,33

Les différences de concentrations significatives entre les stations « Amont Ginestous » et
« Aval Ginestous » mises en évidence par ce T-test concernent I'Azithromycine, I'Ofloxacine,
le Cyclophosphamide, I'Oxazépam, le Bézafibrate, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol,
le Diclofénac, le Naproxéene et I'lbuproféne. Les comparaisons « Amont Ginestous » et
« Gagnac », montrent des différences significatives pour I'Ofloxacine, le Cyclophosphamide,
I'Oxazépam, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac, le Naproxéne et I'Acide
salicylique. La figure 49 présente les diagrammes en boite des concentrations de ces
molécules en fonction des stations. Les diagrammes en boite de toutes les autres molécules
sont présentées en annexe 15. Excepté pour I'Azithromycine, pour tous les RM présentant
des concentrations significativement différentes entre la station amont et les deux autres
stations de I'aval, cette différence est marquée par une augmentation des concentrations de
I'amont vers l'aval. Cette augmentation est expliquée, comme pour les flux, par les rejets de

I'agglomération toulousaine principalement via la STEU de Ginestous.

Toutes les données issues des tableaux XXIX, XXX et XXXI, des figures 47 et 49 et des
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annexes 14 et 15 mettent en évidence trois groupes de molécules en fonction de leur
détection dans les différentes stations de prélevements situées dans le milieu naturel. Le
premier groupe de molécules est constitué des RM jamais détectés dans le milieu naturel
quelle que soient les stations de préléevements. Il s'agit des hormones sexuelles E2 et EE2,
des antibiotiques Erythromycine et Fluméquine, et de I'anxiolytique Lorazépam. Le deuxiéme
groupe de molécule est constitué des RM uniquement mesurés en aval des rejets de
I'agglomération toulousaine, c'est-a-dire en aval des rejets de Ginestous et a Gagnac. Ces
molécules sont l'antibiotique Ciprofloxacine, I'hypolipémiant Pravastatine et I'anticancéreux
Cyclophosphamide. Le troisieme groupe est constitué de toutes les autres molécules qui ont
été détectées au moins une fois a toutes les stations de la Garonne (amont et aval de
Ginestous ainsi que Gagnac). Ce sont donc des molécules omniprésentes dans le trongon
du fleuve étudié.

En fonction des données utilisées, flux ou concentrations, les molécules présentant des
différences entre les stations amont et aval sont différentes. Huit molécules présentent des
flux significativement plus élevés entre les stations «Amont Ginestous » et « Aval Ginestous »
et/ou « Amont Ginestous » et « Gagnac » (Ofloxacine, Oxazépam, Carbamazépine, Sotalol,
Aténolol, Naproxéne, Diclofénac, Ibuproféne). Douze molécules, incluant les huit
précédentes et I'Azithromycine, le Cyclophosphamide, le Bézafibrate et I'Acide salicylique,
présentent des concentrations significativement plus élevées entre les stations «Amont
Ginestous » et « Aval Ginestous » et/ou « Amont Ginestous » et « Gagnac ». Le paragraphe

suivant présente la variabilité temporelle des concentrations des RM dans le fleuve.
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Figure 49. Diagrammes en boite des concentrations (ng.I"') des RM présentant des différences de concentrations significatives, entre les stations amont-aval et
amont-Gagnac, en fonction des stations (Amont = « Amont Ginestous » ; Aval = « Aval Ginestous »). La significativité des résultats des test-T est illustrée par des « * ».
Significativité : * p-value compris entre 0,005 - 0,01 ; ** p-value < 0,005 ; *** p-value < 0,0005.

216



Partie 3. Résultats

3. Variabilité temporelle

Pour étudier la variabilité des concentrations dans la Garonne en fonction du temps, des
analyses de variance a un facteur ont été effectuées sur I'ensemble des analyses effectuées
sur les prélévements réalisés de juin 2015 a avril 2017 et sur les trois stations situées sur la
Garonne « Amont Ginestous », « Aval Ginestous » et « Gagnac ». Les résultats de ces
ANOVA ont montré des différences significatives (p-value inférieure a 0,05) entre les
différentes dates de prélevement pour 11 RM sur les 20 intégrés dans cette analyse
statistique. Ces molécules sont I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole, I'Ofloxacine,
I'Oxazépam, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac, le Kétoproféne, le
Naproxéne et le Paracétamol. Parmi ces molécules, certaines ont également des
concentrations variables en fonction des stations. Il s'agit de I|'Azithromycine, le
Sulfaméthoxazole, I'Ofloxacine, I'Oxazépam, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le
Diclofénac et le Naproxéne. Pour ces molécules, la figure 50 présente une évolution de leurs
concentrations en fonction des dates et des stations de prélevements. Excepté pour
I'Azithromycine, cette figure illustre bien la différence entre les stations situées a I'aval des
rejets de Ginestous et celle située en amont ou les concentrations sont presque toujours
inférieures. Les concentrations évoluent globalement de la méme maniere en fonction du
temps entre les stations « Aval Ginestous » et « Gagnac » avec des pics quelques fois plus
importants a la station « Aval Ginestous ». Pour illustrer le cas d'une variabilit¢ des
concentrations significative entre les dates de prélévements (effet date) un graphe similaire
est présenté dans la figure 51. La variabilité temporelle peut notamment étre due a la
fluctiation des quantités de RM entrant dans le milieu et a la fluctuation du débit de la
Garonne. Pour étudier l'impact du débit, un test de corrélation a été réalisé. Le test de
corrélation a été réalisé sur tous RM présentant des variances de concentrations
significativement différentes en fonction du temps soit I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole,
I'Ofloxacine, I'Oxazépam, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac, le
Kétoproféne, le Naproxéne et le Paracétamol. Les résultats du test sont présentés dans le
tableau XXXII. Pour rendre compte de l'impact du débit par rapport aux quantités déversées
dans la Garonne par les effluents de Ginestous, le test de corrélation a été réalisé sur les
stations situées en aval des rejets de la STEU. Les débits des stations sur la Garonne sont
identiques et des différences non significatives entre les concentrations des stations « Aval
Ginestous » et « Gagnac » ont été mise en évidence, le test a donc été réalisé uniquement a

la station « Aval Ginestous ».
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Figure 51. Effet date sur les concentrations de RM mesurées dans la Garonne.
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Tableau XXXII. Résultats du test de corrélation a la station « Aval Ginestous ». Variable dépendante =
concentrations ; variable indépendante = débit ; coefficient de corrélation = R2,

R2
AINS Diclofénac -0,62
Kétoproféne 0,14
Naproxéne -0,38
Analgésiques Paracétamol 0,02
Antibiotiques Azithromycine -0,42
Sulfaméthoxazole -0,55
Ofloxacine -0,51
Anti-épileptiques Carbamazépine -0,72
Benzodiazépines Oxazépam -0,72
Cardiovasculaires Sotalol -0,41
Aténolol -0,36

Le coefficient de corrélation R? indique la part expliquée de la variable dépendante, les
concentrations, par la variable indépendante, le débit. L'obtention des débits est décrite dans
le chapitre 3 de la partie « Matériels et méthodes ». Pour la plupart des molécules, les
relations entre la concentration et le débit sont négatives, 'augmentation du débit entrainant
une dilution des rejets. Les R? sont relativement élevés puisqu'au minimum égal a 36% pour
I'Aténolol et 72% pour la Carbamazépine et I'Oxazépam. Pour ces molécules, le débit a donc
un réle relativement important sur I'évolution de leur concentration dans la Garonne. En
revanche, et de maniére plus surprenante, le débit ne semble pas jouer de réle majeur sur
les concentrations de certains RM tels que le Kétoproféne et le Paracétamol (R? trés faible).
Si le débit ne joue pas un réle majeur pour certains RM, d'autres facteurs peuvent rentrer en
jeu (température, biodiversité bactérienne, rayonnements ultra-violets, ...) dans I'évaluation
des concentrations de RM dans la Garonne, ce point est exposé dans la partie « Discussion »
du manuscrit.

Le paragraphe suivant s'intéresse a la comparaison des concentrations environnementales
prédites (PEC), calculées a partir des concentrations mesurées dans les effluents de la
STEU Ginestous, et les MEC mesurées a la station « Aval Ginestous ». Cette comparaison
met en évidence les processus biotiques et abiotiques responsables de la régulation de ces

contaminants rejetés dans le fleuve.
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4. Comparaison des PEC et des MEC

Pour les molécules ayant été détectées a la sortie de Ginestous, des PEC ont été calculées.
Pour tous les RM détectés dans la STEU de Ginestous ou dans la Garonne (E2, EE2 et
Erythromycine exclus) des ANOVA ont été réalisées pour comparer les valeurs de PEC
obtenues avec les MEC mesurées a la station « Aval Ginestous ». Les résultats ont montré
des différences significatives pour 10 RM sur les 23 ayant fait 'objet de cette analyse. Ces
molécules sont I'Acide salicylique, Ciprofloxacine, Clarithromycine, Diclofénac, Estrone,
Fluméquine, Lorazépam, Paracétamol, Pravastatine et Ranitidine. La figure 52 présente les
diagrammes en boite des MEC et des PEC pour chacune de ces molécules. Les
diagrammes en boite de toutes les autres molécules sont présentées en annexe 16. La
figure 52 permet d'identifier deux groupes de RM.

— Le premier groupe est constitué des molécules pour lesquelles les MEC sont
supérieures aux PEC. C'est le cas de I'Acide salicylique, la Clarithromycine, le
Diclofénac, I'Estrone et le Paracétamol. Dans le cadre de I'étude réalisée a Toulouse
de 2011 a 2013 (Destrieux, annexe 17), une comparaison entre les PEC et les MEC
a été effectuée. Les résultats ont également montré des MEC supérieures aux PEC
pour la Clarithromycine. Toutes ces molécules ont été mesurées au niveau de la
station de prélevements située sur la Garonne en amont des rejets de Ginestous,
avec des pourcentages d'occurrence au moins égaux a 94% pour la Clarithromycine
(tableau XXIX). Ainsi, plusieurs hypothéses peuvent expliquer ces différences entre
les PEC et les MEC de ces molécules : 1/ leur présence déja en amont du bassin
versant ; et/ou 2/ leur rémanence dans le cours d'eau.

— Le second groupe est constitué des molécules pour lesquelles les MEC sont
inférieures aux PEC. C'est le cas de la Ciprofloxacine, la Fluméquine, le Lorazépam,
la Pravastatine et la Ranitidine. Dans le cadre de I'étude réalisée a Toulouse de 2011
a 2013, la Ciprofloxacine présentait également des MEC inférieures aux PEC. Les
pourcentages d'occurrence de ces molécules au niveau de la station de
prélévements située sur la Garonne en amont des rejets de Ginestous sont égaux a
0% (tableau XXIX). Ces différences peuvent étre expliquées par leur haut potentiel
de dégradation de ces RM dans le cours d'eau.

Les autres RM ne présentent pas de différences significatives entre les PEC et les MEC. Il
s'agit de I'Aténolol, Azithromycine, Bézafibrate, Carbamazépine, Cyclophosphamide,
Ibuproféne, Kétoprofene, Naproxéne, Ofloxacine, Oxazépam, Propranolol, Sotalol et

Sulfaméthoxazole.
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Figure 52. Diagrammes en boite des concentrations (ng.L™") des RM présentant des différences entre MEC et PEC significatives. La significativité des résultats des test-T
est illustrée par des « * ». Significativité : * p-value compris entre 0,025 — 0,05 ; ** p-value < 0,025 ; *** p-value < 0,0025.
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Dans ce chapitre, les rendements d'élimination des RM de la phase dissoute des STEU ont
éte présentés. Les résultats ont montré des rendements globalement similaires entre les
deux STEU étudiées. Cependant, les antibiotiques ont montré des rendements d'élimination
STEU dépendants. L'exemple le plus flagrant est celui de la Fluméquine, qui présente des
rendements supérieurs & 70% a la STEU de Seilh et inférieurs & 30% a celle de Ginestous.
Au contraire, les AINS (excepté le Diclofénac) et le Paracétamol sont des molécules
présentant des rendements d'élimination stables quelle que soit la STEU considérée. Pour
ces molécules, les taux d'élimination de la phase dissoute sont trés bons puisqu'au moins
égaux a 90%. Les flux de RM provenant du Touch sont négligeables par rapport a ceux de la
Garonne. Certaines molécules présentent des pourcentages d'occurrence égaux a 100% en
STEU et dans le milieu naturel, au niveau des stations situées en aval des rejets de la ville
de Toulouse. Ces molécules ont donc été détectées a toutes les dates de prélevements, il
s'agit de la Clarithromycine, le Sotalol, I'Aténolol, la Propranolol et le Naproxéne. D'autres
RM sont mesurés dans 100% des cas dans la Garonne, quelle que soit la station considérée
(amont ou aval des rejets). Il s'agit de [I'Estrone, I'Oxazépam, la Carbamazépine, le
Diclofénac, le Paracétamol et I'Acide salicylique. Le Cyclophosphamide présente des
concentrations significativement plus élevées en aval des rejets de I'agglomération par
rapport a la station située en amont et est détecté uniquement en aval de Toulouse. Les
rejets de la ville seraient donc responsables de la présence de Cyclophosphamide dans la
Garonne. De méme pour la Pravastatine et la Ciprofloxacine, bien qu'elles ne soient pas
systématiquement détectées a l'aval des rejets. Pour ces deux molécules, I'impact de
I'agglomération toulousaine est aussi démontré. Les autres molécules ne sont soit jamais
détectées dans la Garonne (E2, EE2, Erythromycine, Fluméquine, Ranitidine et Lorazépam),
soit omniprésentes le long du trongon étudié (Ibuprofene, Kétoprofene, Naproxene,
Propranolol, Sotalol, Aténolol, Azithromycine, Clarithromycine, Sulfaméthoxazole, Ofloxacine
et Bézafibrate). Les différences entre les stations sont plus ou moins marquées en fonction
des données utilisées (flux ou concentrations). Dans tous les cas, aucune différence
significative n'a été mise en évidence entre les stations « Aval Ginestous » et « Gagnac ».
Huit molécules présentent des flux et des concentrations significativement plus élevés aux
stations situées a l'aval de Ginestous par rapport a la station amont (Ofloxacine, Oxazépam,
Carbamazépine, Sotalol, Aténolol, Naproxéne, Diclofénac, Ibuproféne) et constituent donc la
signature toulousaine. Dans ce chapitre, la variabilité temporelle des concentrations a
également été présentée. Cette variabilité dépend notamment du débit des cours d'eau.
Ainsi I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole, I'Ofloxacine, 'Oxazépam, la Carbamazépine, le
Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac et le Naproxéne présentent des corrélations négatives entre

leurs concentrations et le débit de la Garonne, ce qui est caractéristique d'un effet de
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dilution. Enfin, la comparaison des PEC et des MEC a mis en évidence :

— une aftténuation des concentrations des RM rejetés dans le fleuve par la STEU de
Ginestous (MEC inférieures aux PEC). C'est le cas de la Ciprofloxacine, la
Fluméquine, le Lorazépam, la Pravastatine et la Ranitidine ;

— une persistance de certains RM dans le fleuve (MEC supérieures aux PEC). C'est le
cas de I'Acide salicylique, la Clarithromycine, le Diclofénac, I'Estrone et le
Paracétamol ;

— une bonne prédiction des concentrations environnementales via les effluents de la
STEU de Ginestous (MEC égales aux PEC). C'est le cas de ['Aténolol,
I'Azithromycine, le Bézafibrate, la Carbamazépine, le Cyclophosphamide,
I'lbuproféne, le Kétoproféne, le Naproxene, I'Ofloxacine, I'Oxazépam, le Propranolol,
le Sotalol et le Sulfaméthoxazole.

Ainsi, le choix d'utiliser les PEC pour I'ERE peut générer, selon les molécules, une sur- ou
une sous-estimation des risques écotoxicologiques. Dans le prochain chapitre, la
caractérisation des risques écotoxicologiques associés a la présence de RM dans la

Garonne est traitée. Pour cette ERE, ce sont donc les MEC qui ont été utilisées.
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Chapitre 3.
Caractérisation des risques
ecotoxicologiques

Ce chapitre présente les risques écotoxicologiques liés a la présence de RM dans les

eaux de la Garonne toulousaine.

Il expose les gammes de risque en fonction des molécules et permet de caractériser
les molécules les plus problématiques pour la Garonne a Toulouse. La variabilité spatiale de
ces risques est étudiée en évaluant ces derniers en amont des rejets de I'agglomération
(« Amont Ginestous ») et en aval de ces mémes rejets a partir de la moyenne des
concentrations des stations « Aval Ginestous » et « Gagnac ». Une fois les molécules a
risque identifiées, la variabilité temporelle des concentrations de ces derniéres, et donc des

risques associés, est étudiée.

225



226



Partie 3. Résultats

1. Sélection des données de danger et exposition

Pour I'évaluation des risques présentée ci-dessous, les PNEC calculées ont été intégrées
aux PNEC récoltées dans la littérature scientifique et référencées dans la BDD. Les plus
petites PNEC ont été utilisées pour cette ERE. La commande SQL qui a permis d'accéder
aux PNEC minimales de chaque RM est présentée ci-dessous.

pnec

"nommolecule"="'17 alpha—-éthinylestradiol’

Toutes ces valeurs de PNEC sont regroupées dans le tableau XXXIII. Sur les 26 RM étudiés,
seul le Sotalol ne posséde aucune donnée de PNEC. Cette molécule n'a donc pas pu faire
I'objet d'une évaluation de son risque écotoxicologique.

Tableau XXXIIl. PNEC minimales, médianes, maximales des molécules recherchées dans les eaux usées
brutes et traitées et dans le milieu naturel.

PNEC min
(ng.L™")
AINS Acide salicylique 1280
Diclofénac 5
Ibuproféne 0,7
Kétoproféene 100
Naproxéne 640
Analgésiques Paracétamol 1000
Antibiotiques Azithromycine 150
Ciprofloxacine 5
Clarithromycine 2
Erythromycine 20
Fluméquine 1,9
Ofloxacine 1
Sulfaméthoxazole 26,8
Ofloxacine 1
Anticancéreux Cyclophosphamide 740
Anti-épileptiques Carbamazépine 0,3
Anti-ulcéreux Ranitidine 1.10*
Anxiolytiques Lorazépam 94
Oxazépam 481
Cardiovasculaires Sotalol n.d.
Aténolol 1,0.10*
Propranolol 5
Hormones sexuelles E2 0,02
EE2 3.10*
Estrone 0,8
Hypolipémiants Bézafibrate 5300
Pravastatine 1800
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Une ERE a partir de PEC qui seraient soit supérieures soit inférieures aux MEC engendrerait
une surestimation ou une sous-estimation des risques. L'évaluation des risques
écotoxicologiques a donc été faite a partir des MEC. Les tableaux XXXIV et XXXV
présentent les MEC minimales, médianes et maximales utilisées pour I'ERE pour la station
« Amont Ginestous » et pour les stations situées en aval des rejets de la ville,
respectivement. Pour ces derniéres, les différences de flux et de concentrations de RM
n'étant pas significatives entre les stations « Aval Ginestous » et « Gagnac » (page 208), ce
sont les MEC moyennes entre ces deux stations et a chaque date de prélévements qui ont
été utilisées. Pour simplifier la lecture, cette station sera nommée « Moyenne aval
Ginestous ». A partir de ces données, les quotients de risque (MEC/PNEC) ont pu étre
calculés. Les résultats sont présentés dans le paragraphe suivant.

Tableau XXXIV. MEC minimales, médianes et maximales pour les RM mesurés a la station « Amont
Ginestous », provenant des résultats des analyses effectuées sur les préléevements réalisés de juin 2015 a

avril 2017.
MEC min MEC médian MEC max
(ng.L") (ng.L") (ng.L")
AINS Acide salicylique 59 22,3 37,5
Diclofénac 2,1 26,8 49,7
Ibuproféne 0 0 9,3
Kétoproféene 0 0 64,2
Naproxéne 0 1,5 4.6
Analgésiques Paracétamol 13,8 49,3 108,9
Antibiotiques Azithromycine 0 0 6,7
Ciprofloxacine 0 0 0
Clarithromycine 0 5,8 6,9
Erythromycine 0 0 0
Fluméquine 0 0 0
Ofloxacine 0 1,1 3
Sulfaméthoxazole 0 0 1
Anti-cancéreux Cyclophosphamide 0 0 0
Anti-épileptiques Carbamazépine 1,7 3,7 8,7
Anti-ulcéreux Ranitidine 0 0 0
Benzodiazépines Lorazépam 0 0 0
Oxazépam 2,8 8,9 22,5
Cardiovasculaires Aténolol 0 0 8,4
Propranolol 0 0,6 35
Sotalol 0 5 18,8
Hormones E2 0 0
sexuelles EE2 0 0 0
Estrone 0,4 0,7 0,9
Hypolipémiants Bézafibrate 0 1,3 1,8
Pravastatine 0 0 0
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Tableau XXXV. MEC minimales, médianes et maximales pour les RM mesurés a la station « Moyenne aval
Ginestous », provenant des résultats des analyses effectuées sur les préléevements réalisés de juin 2015 a

avril 2017.
MEC min MEC médian MEC max
(ng.L") (ng.L") (ng.L")
AINS Acide salicylique 12,2 29,6 43,9
Diclofénac 6,3 40,3 82,2
Ibuproféne 0 5,6 28,5
Kétoproféne 0 0 70,7
Naproxéne 29 6 14
Analgésiques Paracétamol 24 .4 67,4 225,8
Antibiotiques Azithromycine 0 0 4.4
Ciprofloxacine 0 0,3 2,5
Clarithromycine 4,6 6,3 12
Erythromycine 0 0 0
Fluméquine 0 0 0
Ofloxacine 0 53 12,7
Sulfaméthoxazole 0 0 6
Anti-cancéreux Cyclophosphamide 0 0,4 1,4
Anti-épileptiques Carbamazépine 3,7 8,8 22,3
Anti-ulcéreux Ranitidine 0 0 0
Benzodiazépines Lorazépam 0 0 0
Oxazépam 6,2 20,7 56,6
Cardiovasculaires Aténolol 2.1 6,5 25
Propranolol 1,9 3,3 10
Sotalol 5 14,4 39,1
Hormones E2 0 0 0
sexuelles EE2 0 0 0
Estrone 1,3 1,8 3,2
Hypolipémiants Bézafibrate 0 1,8 3,9
Pravastatine 0 0 0,6

1.1 Quotient de risque

Les résultats des quotients de risques (QR) pour les stations amont et aval sont présentés
dans les tableaux XXXVI et XXXVII, respectivement. Ces QR ont été calculés pour les RM
ayant été détectés au moins une fois dans la Garonne excluant donc I'E2, I'EE2, le
Lorazépam, la Ranitidine, I'Erythromycine et la Fluméquine. Pour rappel, un quotient
supérieur a 1 signifie que les concentrations mesurées sont supérieures aux seuils de
toxicité considérés. Dans ce cas, il existe un risque potentiel pour I'environnement.
Globalement, que ce soit en amont ou en aval des rejets de I'agglomération, des risques

potentiels. En amont de Ginestous, avec les MEC minimales, un seul RM présente un QR
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supérieur a 1, la Carbamazépine, puis les MEC médianes et maximales ajoutent
respectivement trois autres RM, la Clarithromycine, le Diclofénac et I'Ofloxacine, et encore
trois, I'Estrone, I'lbuproféne et le Propranolol. En aval de Ginestous, avec les MEC
minimales, trois RM présentent un QR supérieur a 1, I'Estrone, la Clarithromycine, et le
Diclofénac, puis les MEC médianes et maximales ajoutent respectivement deux autres RM,
I'lbuproféne et I'Ofloxacine, et un seul, la Clarithromycine. Parmi ces molécules a risque,
deux sont inscrites sur la liste de vigilance de la DCE, la Clarithromycine et le Diclofénac. La
Carbamazépine présente des QR supérieurs a 1 quelle que soit la station ou la date
considérée.

Tableau XXXVI. Quotient de risque (MEC/PNEC) pour les MEC minimales, médianes et maximales pour la
station « Amont Ginestous ». Rouge = quotients supérieurs a 1 ; orange = quotients proches de 1. Pour
les quotients inférieurs a 0,01, des valeurs nulles sont indiquées.

PNEC min
Min Médiane Max
AINS Acide salicylique 0 0,02 0,03
Diclofénac 0
Kétoproféne 0 0 0,6
Naproxéne 0 0 0,01
Analgésiques Paracétamol 0 0,05 0,1
Antibiotiques Azithromycine 0 0 0,04
Ciprofloxacine 0 0 0
Clarithromycine 0
Sulfaméthoxazole 0 0 0,04
Anti-cancéreux Cyclophosphamide 0 0 0
Anti-épileptiques Carbamazépine _
Benzodiazépines Oxazépam 0 0,02 0,05
Cardiovasculaires Aténolol 0 0 0
Propranolol 0 0,1
Sotalol / /
Hormones sexuelles Estrone 0
Hypolipémiants Bézafibrate 0 0 0
Pravastatine 0 0 0
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Tableau XXXVII. Quotient de risque (MEC/PNEC) pour les MEC minimales, médianes et maximales pour la
station « Moyenne aval Ginestous ». Rouge = quotients supérieurs a 1. Pour les quotients inférieurs a
0,01, des valeurs nulles sont indiquées.

PNEC min
Min Médiane Max
AINS Acide salicylique 0 0,02 0,03
Diclofénac
Kétoproféne 0 0 0,7
Naproxéne 0 0,01 0,02
Analgésiques Paracétamol 0,02 0,07 0,2
ANtibiotiques Azithromycine 0 0 0,03
Ciprofloxacine 0 0,05 0,5

Clarithromycine

Ofloxacine

Sulfaméthoxazole

Anti-cancéreux

Cyclophosphamide

Anti-épileptiques

Carbamazépine

Benzodiazépines Oxazépam

Cardiovasculaires Aténolol

Propranolol

Sotalol

Hormones sexuelles Estrone

Hypolipémiants Bézafibrate
Pravastatine 0 0 0

Ces molécules peuvent donc étre déclarées a risque pour la Garonne lorsque ces derniéres
sont présentes dans la Garonne. Sur les 26 RM analysés, sept présentent des risques
potentiels pour la Garonne toulousaine soit 27% des molécules étudiées. Ces résultats
montrent également que méme s'il existe des risques potentiels avec les concentrations de
RM mesurées en amont des rejets de la ville de Toulouse, les risques en aval calculés a
partir des MEC minimales concernent un plus grand nombre de molécules. Les QR calculés
a partir des MEC de la station « Moyenne aval Ginestous », sont présentés sous forme de
diagramme en boites dans les figures 54 et 54bis. Ce type de représentation graphique
permet de visualiser l'effet de la variation temporelle des concentrations sur la mesure du

risque.

La comparaison des concentrations mesurées dans la Garonne et de I'ensemble des PNEC
disponibles dans la BDD est faite dans le paragraphe suivant. Cette comparaison permet
d'avoir une vision des risques écotoxicologiques sur I'ensemble des groupes taxonomiques

utilisés pour la définition des PNEC.
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Pour les molécules potentiellement dangereuses pour la Garonne toulousaine identifiées

précédemment, les MEC minimales, médianes et maximales de la station « Moyenne aval

Ginestous » ont été superposées aux PNEC disponibles dans la BDD (figure 53). Cette

figure montre clairement que les gammes de concentrations mesurées sont plus ou moins

grandes en fonction des molécules. L'Estrone présente la gamme la moins étendue avec
une MEC minimale égale a 1,3 ng.L" et une MEC maximale égale a 3,2 ng.L™" et I'Ofloxacine

la plus large allant de 0 ng.L" a 12,7 ng.L". Ces variations de concentrations

environnementales engendrent des variations dans les risques écotoxicologiques.
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Figure 53. Gammes des MEC de la station « Moyenne aval Ginestous » des RM potentiellement dangereux
pour la Garonne et de toutes les valeurs de PNEC disponibles dans la BDD avec distinction de
I'organisme utilisé. Les croix vertes indiquent les PNEC pour lesquelles aucun organisme est précisé

dans les références d'ou proviennent les valeurs ou obtenues par la méthode SSD.

232



Partie 3. Résultats

- -3
0
< ' ——
- 1
o |
O o '—;
—
o A
=
2 L
= T T T T
Acide salicylique Aténolol Azithromycine Bézafibrate Ciprofioxacine Clarithromycine  Cyclophosphamide Estrone
L R
v
< -
& = 4
o~ .
i E
i S——
L] [ ] ——— —%—
- —_— -
1 | 1 | 1 1 I
Kétoproféne Naproxéne Oxazépam Paracétamol Pravastatine  Propranolol  Sulfaméthoxazole

Figure 54. Diagrammes en boite des quotients de risque des RM étudiés. Le trait rouge correspond a un QR égal a 1 et au-dessus duquel un risque potentiel pour la
Garonne toulousaine existe.

233



Partie 3. Résultats

o
D -
o
5 < :
o | |
9|
: i
| |
o
Carbamazépine Diclofénac Ibuproféne Ofloxacine

Figure 51bis. Diagrammes en boite des quotients de risque des RM étudiés. Le trait rouge correspond a un QR égal a 1 et au-dessus duquel un risque potentiel
pour la Garonne toulousaine existe.
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Ainsi, en fonction des molécules et des concentrations, plus ou moins de groupes
taxonomiques peuvent étre impactés par la présence de RM dans le milieu (figure 53).
Pendant les pics de concentrations, la figure 53 indique que I'Ofloxacine affecterait les
bactéries et les algues et le Diclofénac probablement différentes espéces de poissons. Pour
la Carbamazépine, la figure 53 informe que quelle que soient les concentrations mesurées
durant cette étude, seuls les mollusques seraient affectés par la présence de cette molécule
dans la Garonne toulousaine. Quelle est la fréquence de dépassement des seuils de toxicité
(PNEC) ? La réponse a cette question est donnée dans le paragraphe suivant qui traite de la

variabilité temporelle des concentrations de ces sept RM.
3. Variabilité temporelle des risques écotoxicologiques

La figure 55 présente l'évolution du nombre de molécules a risque pour la Garonne
toulousaine, parmi celle recherchées dans le cadre de cette étude, en fonction des mois de
préléevements des années 2015, 2016 et 2017. Entre les différentes années de
prélévements, le mois d'aolt présente la plus grande amplitude du nombre de molécules a

risque dans la Garonne.

6 —
5 - == . == . = —
4 — =

Nombre de molécule a risque

0 -

lanvier Février Mars Avril Juin Juillet Aoit Septembre Octabre Novembre Décembre

Figure 55. Nombre de molécule présentant un risque écotoxicologique pour la Garonne toulousaine a la
station « Moyenne aval Ginestous » des mois.

Dans le chapitre précédent, la variation temporelle des concentrations de certains RM dans
la Garonne a été mise en évidence. Parmi les molécules présentant un risque
écotoxicologique pour la Garonne seuls I'Ofloxacine, la Carbamazépine et le Diclofénac ont
des concentrations significativement différentes en fonction du temps. La figure 56 illustre
I'évolution temporelle des concentrations des molécules potentiellement problématiques a la
station « Moyenne aval Ginestous » de sorte a pouvoir identifier les périodes a risque. Les

molécules pour lesquelles une variabilité temporelle a été mise en évidence dans le chapitre
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précédent (page 217) sont marquées sur la figure 56 d'un nombre d'astérisque
correspondant a leur niveau de significativité. La variabilité temporelle des MEC a la station
située en aval des rejets est également mise en évidence avec la figure 57. Ces figures
mettent en évidence des variabilités inter- et intra-annuelles pour chacune des molécules.
Ces variabilités ne permettent pas de dégager une tendance générale concernant des
périodes ou les concentrations de ces RM seraient plus a risque que d'autres. En 2015 et
2017, les prélévements n'ayant pas été effectués tous les mois et les dates de prélévements
ne correspondant pas les comparaisons inter-annuelles n'ont été possibles qu'entre les
années 2015/2016 et 2016/2017. Ainsi, parmi ces molécules, le Diclofénac, la
Carbamazépine et I'Ofloxacine semblent étre les plus soumises aux variations inter-
annuelles.

Qu'en-est-il au niveau des dépassements des seuils de toxicité ? Les figures 58 et 59
présentent I'évolution temporelle des quotients de risque pour les sept molécules
potentiellement dangereuses pour la Garonne toulousaine. Ces quotients de risques sont
calculés a partir des concentrations de la station « Moyenne aval Ginestous » et des PNEC
minimales. Avec ces données, des pourcentages d'occurrence des risques pour chacune
des molécules ont été calculés. Les molécules présentant un pourcentage d'occurrence égal
a 100% sont la Clarithromycine, le Diclofénac, I'Estrone et la Carbamazépine. Ensuite,
I'Ofloxacine, I'lbuproféne et le Propranolol présentent des pourcentages respectivement
égaux a 93%, 62% et 31%.
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Figure 57. Concentrations des RM potentiellement dangereux pour la Garonne toulousaine a la station
« Moyenne aval Ginestous » en fonction des campagnes de prélévements.

Excepté pour le mois d'octobre 2015, les QR de la Clarithromycine sont relativement
constants sur I'ensemble des dates. Il en est de méme pour le Propranolol et I'Estrone. Ces

trois molécules présentent ainsi une faible variabilité de leur QR. Pour la Clarithromycine et
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I'Estrone les valeurs oscillent respectivement autour de 2,3 a 6 et 1,8 a 4. Pour ces
molécules, les QR sont toujours supérieurs a 1, les risques écotoxicologiques associés a la
présence de Clarithromycine et d'Estrone dans la Garonne sont donc avérés quelle que soit
la période de I'année. Pour le Propranolol, les valeurs oscillent de 0,4 a 2. Ainsi, alors méme
qu'aucune influence significative du temps sur les concentrations mesurées n'a été mise en
évidence, les risques environnementaux associés a la présence de Propranolol dans la
Garonne fluctuent entre des périodes a risque et des périodes a non risque car leur
concentrations garonnaises sont relativement proches des PNEC. L'ampltiude des QR pour
le Diclofénac, I'Ofloxacine, I'lbuproféne et la Carbamazépine est beaucoup plus importante
mais ces QR sont globalement toujours supérieurs a 1. Les risques écotoxicologiques

associés a la présence de ces RM dans la Garonne sont donc toujours avéreés.

Dans ce chapitre, des risques potentiels pour la Garonne toulousaine ont été mis en
évidence pour 27% des RM analysés en aval des rejets de la ville de Toulouse. Les
molécules les plus problématiques pour la Garonne toulousaine sont la Carbamazépine,
I'lbuprofene, I'Ofloxacine, le Diclofénac, la Clarithromycine, le Propranolol et I'Estrone. Parmi
ces RM, la Clarithromycine, le Diclofénac sont sur la liste de vigilance de la DCE. Méme si
certaines molécules présentent des fluctuations des QR, les risques écotoxicologiques pour
ces molécules peuvent étre avérés quelle que soit la période de I'année. C'est le cas du
Diclofénac, Clarithromycine et Carbamazépine. Dans ce cas la variabilité temporelle de ces
risques peut générer des effets sur un nombre plus ou moins important de groupes
taxonomiques. Ainsi, méme si les risques sont toujours avéres, il peut étre intéressant de
considérer cette fluctuation pour rendre compte de limpact sur I'écosysteme. Seuls la
Carbamazépine (anxiolytique), le Diclofénac (AINS) et I'Ofloxacine (antibiotique) ont une
variation temporelle des concentrations et donc des risques écotoxicologiques significative.
Cependant, la variabilité inter-annuelle n'a pas permis d'identifier des périodes a risques
pour ces molécules.

La partie suivante discute de I'ensemble des résultats présentés. Elle a pour objectif de faire
le lien entre ces données et celles disponibles dans la littérature scientifique afin de tenter

d'expliquer les tendances observées.
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Cette partie reprend et discute les différents résultats.

Elle s'attache a mieux comprendre et expliquer les résultats obtenus en les

confrontant entre eux et aux résultats présentés dans la littérature.
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Chapitre 1. ,
Evaluation des dangers

Cette partie concerne les résultats présentés sur les dangers des molécules
pharmaceutiques et, plus particulierement, les données référencées dans la BDD. Elle

discute sur les variabilités inter- et intra-moléculaires mises en évidence.
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Partie 4. Discussion

La BDD actuelle est composée, pour la partie danger, de 1237 données d'écotoxicité brutes
dont 75% sont issues de bio-essais, 12% de modélisations et 13% de biomarqueurs, et 382
PNEC. Pour les bio-essais, les macrophytes (Lemna sp.) et les crustacés (Daphnia sp.) sont
les espéces les plus utilisées dans les études écotoxicologiques référencées dans la BDD.
Sur les 21 groupes taxonomiques représentés dans la BDD par les bio-essais, les
macrophytes et les crustacés représentent 30% de I'ensemble des données avec 16% et
14% respectivement. Ces résultats ne sont pas surprenants puisque ces groupes
taxonomiques sont abondants dans les eaux douces, largement distribués et faciles a

entretenir en laboratoire (Wang, 1990 ; Lewis, 1995 ; Molander, Agerstrand et Rudén, 2009).

1. Modélisations QSAR

En ce qui concerne les modélisations des données d'écotoxicité brutes récoltées dans la
littérature (toxicité aigué ou chronique), elles sont issues du logiciel libre ECOSAR qui
propose des prédictions sur les poissons, algues et crustacés. La comparaison graphique
des données issues de bio-essais et de modélisations QSAR a montré des concentrations
toxiques prédites (QSAR) globalement cohérentes avec les concentrations toxiques
mesurées (bio-essais). Ces résultats concordent avec ce qui est retrouvé dans la littérature.
En effet, une étude sur la validation des prédictions par ECOSAR a montré une cohérence
entre les valeurs prédites et mesurées pour 87 a 90% des données (avec moins de 3% de
faux négatifs), et ce pour plus de 2000 composés chimiques différentes (Sanderson, 2003).
Sur la base de leur écotoxicité aquatique, une classification des composés chimiques est
proposée par le systéme général harmonisé de classification et d'étiquetage des produits
chimiques (GHS). Une étude a comparé les classes GHS de produits pharmaceutiques avec
les classes prédites par ECOSAR et a mis en évidence une prédiction correcte de ces
derniéres avec, 96% de similitude pour les poissons, 94% pour les crustacés et 92% pour les
algues (Sanderson et Thomsen, 2009). Cependant, certains auteurs préconisent de rester
vigilants avec I'utilisation de ce genre de données. En effet, avec I'utilisation d'un facteur de
sécurité égal a 10, la prédiction des toxicités aigués par ce genre de modeéle est plus ou
moins fiable en fonction des organismes considérés. Ainsi, une étude a révélé que ces
prédictions étaient meilleures chez les poissons (69%) que chez les crustacés (64%) et les
algues (60%) avec une tendance a une sur-estimation des valeurs, et donc une sous-
estimation de la toxicité, pour les algues et les crustacés (Reuschenbach et al., 2008). Les
résultats présentés dans cette thése sont en accord avec les données de Reuschenbach et
al. (2008) puisqu'une sur-estimation des valeurs prédites pour les algues et les crustacés a

également été mise en évidence. Ainsi, méme si les concentrations prédites par ECOSAR
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pour les poissons, algues et crustacés se situent dans la gamme des concentrations
mesurées, la performance du modéle peut encore étre améliorée (Reuschenbach et al.,
2008). Ces modeles présentent malgré tout I'intérét de hiérarchiser les molécules et de

dégager des molécules prioritaires.

2. Variabilité des données de danger

Que ce soit pour les toxicités aigués ou chroniques, I'étude des concentrations toxiques
provenant des bio-essais et des modélisations a montré des variabilités inter- et intra-
moléculaires. La variabilité inter-moléculaire est liée aux propriétés physico-chimiques
intrinséques a chaque molécule. La variabilité intra-moléculaire est liée aux groupes
taxonomiques considérés, aux espéces testées, aux effets observés et aux indicateurs
écotoxicologiques utilisés (CE50, NOEC, LOEC, ...). En effet, dans les résultats présentés,
rien ne permet de différencier les indicateurs écotoxicologiques utilisés par les auteurs
puisque la sélection des données a été faite uniquement sur la durée d'exposition des tests
(court-terme ou long-terme). La variabilité intra-moléculaire ne permet pas une
caractérisation claire de la dangerosité des RM les uns par rapport aux autres. En revanche,
I'étude des concentrations minimales toxiques a permis de mettre en évidence, parmi les
principaux groupes taxonomiques aquatiques servant communément de base aux études
écotoxicologiques (poissons, algues, crustacés, bactéries et cyanobactéries), ceux qui
semblent les plus sensibles pour chacun des groupes thérapeutiques étudiés. Un résumé de
ces résultats est présenté dans le tableau XXXVIIl. Ce tableau démontre que, pour une
famille thérapeutique donnée, les groupes taxonomiques les plus sensibles peuvent étre
différents en fonction de si les tests de toxicité considérés sont effectués sur le court-terme
ou le long-terme. Dans la partie « Résultats », il a été mis en évidence que la sensibilité des
bactéries vis a vis des antibiotiques, alors qu'elle devrait étre importante, ne I'était pas
forcément. Le tableau 42 confirme cette tendance. En fait, I'écotoxicité des antibiotiques
n'est pas si simple a expliquer. En effet, la sensibilité des bactéries aux antibiotiques va
dépendre de la Concentration Minimale Inhibitrice (CMI) de la souche bactérienne pour un
antibiotique donné. Certaines bactéries seront naturellement résistantes a un antibiotique et
la CMI sera tres élevée (voire inexistante). Pour d'autres espéces bactériennes trés
sensibles, une faible concentration suffira a inhiber le fonctionnement bactérien. C’est pour
cette raison que les concentrations qui sont efficaces en thérapeutique sont différentes en
fonction des antibiotiques. Ainsi, pour certains antibiotiques, les doses usuelles pour garantir
une efficacité seront en milligrammes, alors que pour d’autres ce seront des grammes. De

telles variabilités peuvent ainsi engendrer une écotoxicité de certains antibiotiques plus
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importante pour d'autres espéces que les bactéries (Frédéric EYVRARD (pharmacien

hospitalier), com. pers.).

Tableau XXXVIIl. Organismes sensibles aux différentes familles thérapeutiques étudiées pour les
toxicités aigués et chroniques.

Famille thérapeutique Toxicité aigué Toxicité chronique
AINS Bactéries et poissons Crustacés et poissons
Analgésiques Poissons Crustacés

Antibiotiques Algues et crustacés Algues et cyanobactéries
Anticancéreux Algues Test sur un seul organisme
Anti-épileptiques Poissons Poissons

Anti-ulcéreux Crustacés Pas de données
Bronchodilatateurs Crustacés Pas de données
Cardiovasculaires Algues et crustacés Poissons et crustacés
Hormones Crustacés Poissons

Hypolipémiants Poissons Algues

Ceci met en évidence la nécessité de multiplier les tests d'écotoxicité effectués sur le long-
terme pour que ces derniers puissent étre pris en compte dans ['évaluation des risques.
C'est aussi pour ¢ca que dans les guidelines un minimum de trois taxons est considéré
comme nécessaire pour établir une PNEC. Dans la littérature scientifique, il est souvent
précisé qu'il existe un manque de données de toxicité chronique pour les molécules
pharmaceutiques (Carlsson et al., 2006). Ceci est vérifié ici puisque 44 molécules possédent
au moins une donnée de toxicité aigué référencée dans la BDD contre 33 avec au moins une
donnée de toxicité chronique. Ce manque d'expérimentation en laboratoire limite les
modélisations pour les toxicités chroniques. Ainsi, dans la BDD, seulement huit données de
toxicité chronique proviennent de modélisations. Une autre différence qui a été mise en
evidence entre les toxicités aigués et chroniques, est les gammes de concentrations toutes

molécules confondues. En effet, pour la toxicité aigué, les concentrations varient de

quelques dizaines de ug.L™" pour les cyanobactéries a quelques dizaines de g.L™" pour les

poissons, soit un facteur 10°. Pour la toxicité chronique, les concentrations varient de

quelques centiémes de ng.L™" pour les poissons a quelques dizaines de g.L™" pour les algues,
soit un facteur 10". Plusieurs raisons peuvent expliquer ces différences. La premiére
concerne, pour I'ensemble des RM, une plus grande quantité de données pour chacun des
principaux groupes taxonomiques (poissons, algues, crustacés, cyanobactéries et bactéries)
dans le cadre des toxicités chroniques permettant ainsi une homogénéisation du nombre de
données entre les différents groupes taxonomiques. Dans le cas des toxicités aigués, se

sont essentiellement les crustacés qui ont été étudiés, certains groupes taxonomiques ne
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possédant que trés peu de données, comme les cyanobactéries. La deuxiéme raison
concerne la plus grande diversité des effets pouvant étre observés dans le cadre des
toxicités chroniques référencées dans la BDD (croissance, mortalité, bioluminescence,
reproduction, lésions rénales, altérations des branchies, indice gonado-somatique) par
rapport aux toxicités aigués (croissance, mortalité, bioluminescence, mobilité et coloration du
tube digestif). Pour une méme molécule considérée, cette plus grande diversité des effets
observés dans le cadre des tests réalisés sur le long-terme génére une plus grande
amplitude des concentrations entre les différents groupes taxonomiques. De plus,
l'observation d'effet sur le long-terme accentue les variabilités inter-spécifiques, voire intra-

spécifiques dans le cas de I'étude d'une méme espéce, puisque les gammes de
concentrations pour les effets sur le court-terme varient d'un facteur 102 pour les bactéries a
10* pour les algues et cyanobactéries, alors que sur le long-terme les concentrations varient

d'un facteur 10° pour les crustacés, bactéries, crustacés et algues a 10° pour les poissons.
En effet, la variabilité intra-spécifique de la sensibilité est plus flagrante lors de l'observation
d'effets sur le long-terme. Enfin, pour les toxicités aigués, la majorité des données sont
exprimées en CE50 ou CL50 alors que pour les toxicités chroniques, aucun indicateur n'est
majoritairement représenté. L'hétérogénéité des indicateurs écotoxicologiques peut peut-étre
avoir un impact sur la variabilité des concentrations aussi bien intra-moléculaire que intra-
spécifique. Dans sa thése, Besse (2010) expose les résultats des essais de toxicité aigué et
chronique en veillant a utiliser les mémes indicateurs (CE50 pour la toxicité aigué et NOEC
pour la toxicité chronique) (Besse, 2010). Malgré le fait que cette précaution ait été prise,
pour une molécule donnée, une amplitude importante peut étre observée au sein d'un méme
groupe taxonomique. Ainsi, méme si ce facteur a certainement sa part de responsabilité

dans les variations intra-spécifiques, son impact peut étre considéré comme négligeable.

3. PNEC

Les PNEC sont calculées a partir de résultats de tests écotoxicologiques réalisés sur du
court-terme ou du long-terme en fonction des données disponibles pour chacune des
molécules étudieées. Ainsi, les PNEC ne dérogent pas a la regle et, pour les mémes raisons
que celles évoquées dans le paragraphe ci-dessus, présentent des variabilités inter- et intra-
moléculaires. De méme, avec les données pour lesquelles des précisions sont apportées sur
les organismes utilisés pour dériver la PNEC considérée, des variabilités entre les différents
organismes modeles sont mises en évidence. Enfin, les différents facteurs de sécurité (ou
extrapolation) (AF) utilisés pour la définition des PNEC ont également un réle dans la

variabilité des valeurs de PNEC. Les PNEC sont dérivées des résultats provenant de bio-
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essais ou de modélisations mais pas de tests de biomarqueurs. Pourquoi ces biomarqueurs
ne sont-ils pas utilisés pour définir les seuils de toxicité nécessaires a une ERE ? En effet,
les biomarqueurs sont des indicateurs sensibles a I'exposition de contaminants, ils
pourraient donc étre utilisés comme signal précoce de la dégradation écologique. En plus de
leur sensibilité, ils se caractérisent par un temps de réponse trés court (heures, jours).
Cependant, la difficulté avec les biomarqueurs réside justement dans leur sensibilité qui
n'entraine pas forcément d'effet négatif sur l'espéce étudiée. Ainsi, l'ensemble de
I'environnement biotique et abiotique (habitat, nourriture, prédation, parasitisme), ou méme la
dynamique de développement d'un organisme peuvent induire des mécanismes d’adaptation
temporaire ou permanente au niveau biochimique ou physiologique chez les organismes
vivants. La mesure de biomarqueurs est donc considérée comme une méthode trés
sensible, précoce et prédictive d’effet a long terme mais il faut que des liens entre la
modulation d'un biomarqueur et les traits de vie d'un organisme soient clairement établis afin
d'augmenter la pertinence des mesures en permettant leur interprétation en terme d'effet au
niveau individuel. Par exemple, des résultats présentés entre l'activité AchE et le taux
d’alimentation montrent que pour les polluants testés qui sont des composés anti-
cholinestérasiques, une corrélation positive est observée entre linhibition de l'activité
AchE et la réduction du taux d’alimentation. Des résultats similaire ont été obtenus avec
la locomotion. Ces travaux montrent qu’il est possible d’interpréter une activité AchE en
terme d’impact au niveau individuel (GRAIE, 2009). En conséquence, un point
fondamental du développement et de la mise en ceuvre de biomarqueurs pour la prédiction
d'un risque toxique concerne la connaissance de la plage « normal » d'activité du
biomarqueur et la description de la dynamique temporelle de la réponse biologique
étudiée (induction, adaptation et récupération) et des conséquences qui en découleront.
Dans ce contexte un certain nombre de méthodologies d’évaluation de I'impact
écotoxique ont été proposées en Europe et notamment en France dans des réseaux
pérennes nationaux (GRAIE, 2009). Parmi ces méthodologies, le suivi de biomarqueurs
prenant en compte le mécanisme d’action des polluants et la nature des cibles
biologiques atteintes a été réalisé a ce jour dans différents contextes environnementaux
afin de permettre I'évaluation de leurs impacts sur les écosystemes aquatiques (GRAIE,
2009). Le référencement de résultats écotoxicologiques issus de biomarqueurs dans la BDD
a été fait dans I'objectif de permettre, dans un avenir plus ou moins proche, la définition de

seuil de toxicité environnementale a partir de ces valeurs.

L'étude de I'ensemble des données de la BDD a mis en évidence I'absence de PNEC pour
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certains RM étudiés. La collecte de données brutes issues de tests écotoxicologiques (bio-
essais et modélisations) peut compenser ce manque. En effet, comme effectué dans le
cadre de cette thése, des valeurs de PNEC peuvent étre calculées a partir de ces données
brutes. Que ce soit pour compenser un manque, compléter les données ou comparer des
valeurs, cette BDD présente l'intérét de permettre la définition de seuils toxiques a partir de
données brutes provenant de biomarqueurs, bio-essais ou modélisations. De plus, la
précision des données (effet observé, organisme, espéce, indicateurs (CE50, NOEC, ...),
durée d'exposition, ...) répertoriées dans la BDD favorise une définition transparente et
objective des seuils de toxicité environnementale. Les PNEC calculées dans le cadre de
cette thése ont été intégrées a celles de la littérature scientifique pour le calcul des risques
écotoxicologiques. Les valeurs des PNEC calculées sont globalement dans la gamme des
PNEC récoltées dans la littérature scientifique. Pour 12 RM sur les 16 ayant pu bénéficier
d'un calcul de PNEC, les valeurs des PNEC calculées sont inférieures a la médiane des

PNEC collectées correspondante.

4. Evaluation de I'effet des mélanges

Il est important de préciser que les résultats des tests écotoxicologiques intégrés dans la
BDD ne concernent que des tests effectués sur une seule molécule. Avec les différentes
voies d'exposition et les dizaines de milliers de composés chimiques circulant en Europe, les
milieux aquatiques naturels sont exposés a une multitude de contaminants. Une expérience
menée dans des microcosmes de 11 500L a montré les effets d'un mélange d'lbuproféne, de
Fluoxétine et de Ciprofloxacine sur des macrophytes, du phyto- et du zoo-plancton et des
poissons a des concentrations 10 a 200 fois plus faibles que les doses utilisées par I'Homme
(Renner, 2002). Il y a aujourd’'hui une volonté d'appréhender les pollutions dans leur globalité
et de prendre en compte les effets combinés des mélanges de molécules. Ainsi, I'approche «
molécules » classique se distingue de I'approche « molécules avec effets combinés » ou
« effet cocktail ». En écotoxicologie, I'étude des effets combinés des mélanges a pour
objectif la détermination de la nature des interactions se produisant entre des composés
chimiques en mélange et un(des) organisme(s) cible(s) (Boillot, 2008). Plusieurs concepts
ont été établis pour l'estimation de l'effet des mélanges avec 1/ l'additivité des
concentrations ; 2/ les actions indépendantes et 3/ les unités toxiques.

Le concept de I'additivité des concentrations se base sur le fait que lorsque des molécules
sont en mélange, les concentrations d’effets s’additionnent. De ce fait, 'écotoxicité du
mélange est proportionnelle a I'écotoxicité et a la concentration des molécules en mélange.
Ce modéle est le plus utilisé pour la prédiction de l'effet toxique des mélange de molécules

(Backhaus, Scholze et Grimme, 2000). La plupart des études I'utilise pour toutes les

254



Partie 4. Discussion

molécules qui sont capables de donner la méme réponse toxicologique (Boillot, 2008). Or,
selon les composés, il n'est pas possible d'anticiper I'effet des mélanges par une simple loi
d'additivité des effets individuels (Togola, 2006).

Le concept des action indépendantes, tout comme I'additivité des concentrations, permet de
visualiser la réponse globale d'un mélange. Par opposition au précédent concept, cette
réponse se fait relativement aux réponses engendrées par les modéles d'additivité des effets
(Boillot, 2008). Il repose sur le fait que les molécules en mélange générent des effets
écotoxicologiques communs via des chaines de réaction distinctes au sein de I'organisme
considéré (Faust et al., 2001). Dans cette hypothese, I'effet d'une molécule n'est pas modifié
par la présence d'une autre (Cleuvers, 2003). L'addition des réponses est donc utilisée
lorsque le mode d'action des molécules est indépendant : elles agissent sur différents
systémes et produisent des effets qui ne s’influencent pas (Ribera et Taberly, 2011). Un
organisme mourra donc par exemple des effets de la molécule en mélange a laquelle il est le
plus sensible en terme de concentration.

Le modéle de l'unité toxique est une approche d'analyse quantitative des effets des
mélanges. Il se base sur I'additivité des concentrations et permet d'accéder a une estimation
de la déviation des effets combinés relativement a I'additivité des concentrations et en une
valeur d'effet donné tel que la CE50. Le modéle TU permet I'accés aux effets combinés de
meélanges en différents ratios (Boillot, 2008). La somme des TU de deux molécules permet
d’accéder aux effets combinés du mélange de ces deux molécules (Boillot, 2008).

Ces différents concepts utilisés pour évaluer I'écotoxicité des mélanges démontrent a quel
point il est difficile d'évaluer la toxicité des mélanges qui reposent sur des hypothéses
concernant le site d'action des molécules et la réponse biologique de ces dernieres (Boillot,
2008). Des études qui ont comparé les modéles des actions indépendantes et de I'additivité
des concentrations rapportent que globalement I'écotoxicité des mélanges serait mieux
appréhendée avec I'additivité des concentrations , le modéle des actions indépendantes
aurait tendance a sous-estimer les toxicités (Backhaus, Scholze et Grimme, 2000 ; Cleuvers,
2003 ; Fraysse et Garric, 2005). De plus, trois types de comportements peuvent étre
retrouvés lors de l'étude de la toxicité de mélange : des effets d'additivité, des effets
synergiques et des effets antagonistes. Eguchi et al. (2004) ont testé la toxicité d'un mélange
de Sulfaméthoxazole et de Triméthoprime sur des algues. Il ressort de I'étude que la toxicité
du mélange est plus importante que celle des composés séparés: la NOEC pour le
Sulfaméthoxazole passe de 0,6 mg.L™" seul a 0,2 mg.L™" lors d'une exposition conjointe avec
le Triméthoprime (Eguchi et al., 2004). Cette étude met en évidence l'effet synergique des
molécules étudiées. Yang et al. (2008) ont rapporté des effets additifs pour des mélanges de

sulfamides, des effets potentiellement synergiques pour des mélanges de macrolides ou des
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quinolones, et des effets potentiellement antagonistes entre le Triclosan (antiseptique) et des
quinolones (Yang et al., 2008). Ainsi, s’il est déja difficile d’estimer la toxicité chronique de
chaque composé (mesure de faibles concentrations, caractérisation des effets, déploiement
d'études sur de longues périodes), les effets des mélanges sont encore plus difficiles a
appréhender. Pourtant, cette approche de l'effet des mélanges est essentielle quand on
considére la complexité de la principale source de composés pharmaceutiques dans
l'environnement : les effluents de STEU. En plus d’'un nombre important de molécules
pharmaceutiques, nombres d’autres produits de synthése, issus de la consommation

humaine et industrielle, sont présents dans ces rejets.

5. Effets écotoxicologiques non quantifiables

A partir de la procédure classique, I'ERE a été faite en utilisant des données de danger
issues de tests écotoxicologiques dont les effets sont observables et quantifiables (mortalité,
croissance, ...). Cette méthode présente les avantages d’étre facilement mise en ceuvre et
de faible codt. Cependant, selon Roessink et Peeters (2016), les molécules
pharmaceutiques ne suivent pas la loi des tests écotoxicologiques classiques ou une
augmentation des concentrations accroit les effets observés. Selon eux, les RM ont des
effets plus subtils (Roessink et Peeters, 2016). A partir de la méthodologie Multispecies
Freshwater Biomonitor (MFB) qui permet de quantifier le changement d'activité des
organismes, leurs recherches ont montré que les médicaments agissent sur le
comportement des organismes a de faibles concentrations et que ces effets disparaissent
lorsque les concentrations augmentent (Roessink et Peeters, 2016). De tels effets, bien que
plus subtils, peuvent étre tout aussi préjudiciables qu'une toxicité classique pour les
organismes. Toutefois, ces effets sont difficiles a observer dans les écosystemes modéles
ou une partie seulement de la communauté aquatique est présente. Selon Roessink et
Peeters (2016), pour avoir une bonne compréhension de l'impact des produits
pharmaceutiques sur les écosystemes, les observations doivent étre réalisées sur des
modéles mettant en ceuvre des facteurs biotiques, comme la compétition et la prédation, afin
de pouvoir traduire les effets comportementaux en impacts réels sur les populations. A partir
de cette méme méthodologie MFB, d'autres auteurs ont étudié I'impact des médicaments sur
le comportement des crustacés et ont mis en évidence des effets a des concentrations 10*a
10" fois plus basses que les concentrations mesurées dans le cadre de tests
écotoxicologiques classiques effectués sur les mémes organismes (observation de la
mortalité et la croissance (CE(L)50)) (De Lange et al., 2006). Ainsi, le changement de

comportement des organismes serait un critére plus sensible que les critéres usuellement
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choisis en écotoxicologie. Les concentrations générant ces effets se situent alors dans la
gamme des concentrations mesurées dans I'environnement (De Lange et al., 2006). A partir
des LOEC obtenues avec l'observation des changements de comportement des crustacés et
des concentrations mesurées dans des effluents de STEU et dans les eaux de surface
réceptrices de ces eaux usées, des risques écotoxicologiques ont pu étre calculés et ont
montré des quotients proches de 1 voire supérieurs a 1 (De Lange et al., 2006). Les
conséquences que peuvent avoir une diminution d'activité sur la croissance de la population
de crustacés et la structure de la communauté benthique ainsi que I'exposition a des
mélanges de produits pharmaceutiques mériteraient donc une plus grande attention (De
Lange et al., 2006). De plus, cette étude a été réalisée a partir d'une méthodologie
permettant la quantification du changement d'activité (MBF), et aucune distinction qualitative
entre l'activité dans le contréle et l'activité aux concentrations plus élevées, telles que la
direction des mouvements, n'a pu étre faite. D'autres observations visuelles devraient révéler

si les modéles d'activité sont effectivement différents (De Lange et al., 2006).

Le chapitre suivant discute des résultats obtenus sur I'exposition des STEU et de la Garonne

aux RM étudiés.
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Chapitre 2. ,
Evaluation de l'exposition

Cette partie discute les résultats présentés sur l'exposition des STEU et de la
Garonne aux molécules pharmaceutiques étudiées. Elle discute sur les rendements
d'élimination de la phase dissoute dans les STEU mais également de l'impact des rejets de
I'agglomération sur la présence de RM dans la Garonne et des variabilités spatiale et

temporelle dans le fleuve.
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1. Comportement des RM dans les STEU

A l'entrée des STEU, les concentrations mesurées pour les 26 RM étudiés sont du méme
ordre de grandeur que celles retrouvées dans la littérature scientifique (Steger-Hartmann,
Kimmerer et Hartmann, 1997 ; Castiglioni et al., 2006 ; Benotti et Brownawell, 2007 ;
Radjenovic, Petrovic et Barcelo, 2007 ; Gros et al., 2010 ; Gabet-Giraud, 2011 ; Soulier et al.,
2011 ; Aminot, 2013 ; GRAIE, 26 et 27/03/15). Les concentrations moyennes a l'entrée des

STEU de Ginestous et de Seilh varient de 0 a plus de 200 pg.L'1. Ainsi, malgré le fait que
ces STEU n'aient pas les mémes capacités épuratrices (800 000 EH pour Ginestous contre
85 000 EH pour Seilh) ni les mémes influences, avec le raccordement d'établissements de
santé dans le cas de Ginestous contrairement a Seilh, les concentrations mesurées a
I'entrée des deux STEU sont globalement similaires. Le raccordement a Ginestous des
établissements de santé de I'agglomération n'a donc pas d'impact sur les concentrations des
RM recherchés a I'entrée de la STEU. Laure Wiest, de I'Institut des sciences analytiques du
CNRS, a présenté les résultats sur 15 médicaments suivis sur des effluents urbains et
hospitaliers a Bellecombe (France). Méme si les concentrations mesurées dans les effluents
hospitaliers sont souvent plus élevées, ce suivi a mis en évidence des flux urbains
globalement plus importants que les flux hospitaliers (GRAIE, 26 et 27/03/15). De ce fait,
ces derniers se retrouvent dilués dans le flux urbain comme dans notre étude. Ces derniers
résultats sont aussi en accord avec ceux de la bibliographie qui montrent que la contribution
des hopitaux aux rejets de médicaments dans l'environnement est, en Europe, au maximum
de 10% par rapport aux effluents urbains et que pour la plupart des molécules, cette

contribution se situe en-dessous de 3% (Kummerer, 2009).

Les coefficients de variation (CV) ont permis de mettre en évidence une variabilité
temporelle des concentrations aussi bien a l'entrée des STEU qu'a la sortie de ces
derniéres.

- A T'entrée des STEU cette variabilit¢ temporelle peut étre expliquée par une
fluctuation des consommations de médicaments en fonction des saisons et des
épisodes épidémiques (grippes, gastroentérite, etc.) et des débits entrant dans les
STEU.

— A la sortie des STEU cette variabilité temporelle est inévitablement expliquée par la
variabilité des concentrations a I'entrée des STEU mais elle peut également étre
expliquée par la fluctuation des processus de traitement des eaux qui peuvent

varier selon la température, qui peut faire varier l'efficacité des traitements

261



Partie 4. Discussion

biologiques de dégradation ; les débits d'entrée, qui peuvent faire fluctuer le temps de

résidence.

Selon le projet KNAPPE, I'élimination des composés pharmaceutiques de la phase
dissoute dépend d'un certain nombre de facteurs dont la nature chimique des molécules
et le procédé de traitement. Notamment le projet KNAPPE a montré que les STEU
conventionnelles a boues activées éliminent, plus ou moins efficacement, les RM de la
phase dissoute. Les STEU étudiées ici présentent des caractéristiques différentes puisque
Ginestous a une capacité dix fois plus importante que Seilh, et que la part du traitement
biologique a Ginestous est plus importante qu'a Seilh, qui utilise essentiellement un
traitement physico-chimique et un traitement biologique a culture fixée. Cependant, les
rendements d'élimination des RM sont différents en fonction des molécules mais seuls les
antibiotiques sont éliminés differemment en fonction des deux STEU. Ainsi, les rendements
d'élimination des RM de la phase dissoute dépendent plutdt ici de la nature des RM. La
description des différents rendements rencontrés et le paralléle avec la littérature scientifique
est présenté ci-dessous. A partir des rendements médians, il est possible de regrouper les
RM selon les trois classes de rendements d'élimination définies dans la partie « Résultats ».
Ainsi,

— les trés bons rendements d'élimination de la phase dissoute a Ginestous et a Seilh
(supérieurs a 70%) concernent les AINS (excepté le Diclofénac) ; I'analgésique
Paracétamol ; les anti-ulcéreux ; I'normone sexuelle Estrone ;

— les rendements moyens d'élimination de la phase dissoute a Ginestous et a Seilh
(compris entre 30% et 70%) concernent I'hypolipémiant Bézafibrate ; le
cardiovasculaire Aténolol ; et 'AINS Diclofénac ;

— et les mauvais rendements d'élimination de |la phase dissoute a Ginestous et a Seilh
(inférieurs @ 30%) concernent I'Anticancéreux Cyclophosphamide ; I'anti-épileptique
Carbamazeépine ; les benzodiazépines ; et les cardiovasculaires (excepté I'Aténolol).

Autres facteurs, le temps de séjour hydraulique (HRT) ainsi que I'Age moyen des boues
(SRT) sont aussides paramétres cruciaux pour lesquels des corrélations avec les
rendements d'élimination des produits pharmaceutiques ont été observés (Roig et al., 2009).
La SRT influence la biodiversité dans les boues, les quantités de bactéries prédominantes
dans la biomasse active et leur activité enzymatique. Certains RM peuvent étre
complétement éliminés de la phase dissoute a cause de leur potentiel d'adsorption sur les
boues de STEU comme c'est le cas par exemple pour les antibiotiques appartenant a la
famille des quinolones. Les rendements d'élimination de la phase dissoute peuvent donc

suggérer, en fonction des propriétés physico-chimiques des molécules, que la dissipation
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des RM peut parfois étre due a une accumulation dans les boues de STEU plutdét qu'une
dégradation effective. Cela n'a pas pu étre vérifié dans le cadre de cette thése car les boues
de STEU n'ont pas été analysées. Si c'était le cas, il y aurait un risque de contamination de
I'environnement favorisé par I'épandage des boues sur les sols agricoles. Quoi qu'il en soit,
les principaux parameétres responsables de la fluctuation des processus de traitement
des eaux usées en STEU sont I'HRT et le SRT.

D'autres parameétres peuvent jouer un réle, comme les conditions météorologiques. En
effet, les périodes de pluie peuvent drastiguement diminuer les rendements d'élimination
de certains RM (Ternes, 1998 ; Tauxe-Wuersch et al., 2005 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg,
2007). Ceci serait d0 a une réduction du HRT et donc une a diminution du temps de contact
entre les molécules et les micro-organismes responsables de leur dégradation ; et/ou a une
altération des processus physiques d'adsorption et de floculation, dans les STEU ; et/ou a
une diminution des activités microbiennes pendant les périodes de pluies (Ternes, 1998 ;
Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2007). A Toulouse, les réseaux d'eaux pluviales et d'eaux
usees sont séparés ce qui ne devrait pas entrainer ce type de probléme. Il arrive cependant
que, lors d'événements pluvieux importants, des eaux pluviales se déversent dans le réseau
d'eaux usées, surchargeant ainsi les capacités épuratrices des STEU. Enfin, certains auteurs
ont montré que la présence d'antibiotique pouvait eux-méme perturber des activités
microbiennes utilisées dans le traitement des eaux usées dans une STEU biologique (Luis
Campos et al., 2001 ; Alighardashi et al., 2009). Des tests écotoxicologiques effectués sur
des bactéries d'eaux usées et des boues de STEU viennent confirmer ce potentiel toxique.
Ces données ont d'ailleurs été référencées dans la BDD. La présence d'antibiotiques dans
les eaux usées et la variabilité temporelle de leurs concentrations joueraient donc un rdle
important dans la fluctuation des processus de traitement en STEU. Enfin, des variabilités
saisonniéres ont été observées au niveaux des rendements d'élimination de la phase
dissoute, liées a une corrélation positive entre la température et I'activité microbienne
(Castiglioni et al., 2006).

D'autre part, les résultats de cette thése ont parfois montré des rendements « négatifs » pour
certaines molécules. Plusieurs hypothéses peuvent expliquer ces rendements négatifs :

— un effet matrice, qui correspond a un biais analytique lié au fait que les eaux brutes
sont trés chargées. La matrice de I'échantillon peut alors perturber I'analyse et la
quantification des analytes soit lors de I'étape d'extraction, soit lors de la détection.
Lors de la détection, dans la source d'ionisation, la matrice peut étre responsable
d'une extinction plus ou moins intense du signal affectant par conséquent la
sensibilité (Aminot, 2013). Cela rendrait I'analyse de certains RM peu fiable. Mais

nos analyses n'ont pas permis de tester réellement ce point ;
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— ou un effet biologique, aprés l'ingestion de médicament par I'Homme, I'excrétion de
certaines molécules pharmaceutiques dans les urines ou les féces peut se faire sous
forme glucurono-conjuguée ou sulfo-conjuguée. Une déconjugaison de ces
molécules par I'action de glucuronidases ou sulfatases microbiennes, produites en
particulier par les bactéries fécales (Escherichia coli) (D’ascenzo et al., 2003), peut
avoir ensuite lieu dans les eaux usées ou les boues activées, libérant ainsi le

composeé parent (Aminot, 2013).

2. Comportement des RM dans la Garonne

Pour I'ensemble des RM étudiés, les fréquences de détection et les concentrations
mesurées dans la Garonne concordent avec les résultats rencontrés dans la littérature
(Benotti et Brownawell, 2007 ; Calamari et al., 2003 ; Castiglioni et al., 2006 ; Gros et al.,
2010 ; Aminot, 2013 ; Hughes, Kay et Brown, 2013). L'étude des RM dans la Garonne s'est
portée sur les variabilités spatiale et temporelle.

Ces travaux ont montré des différences spatiales des flux et/ou des concentrations pour
certaines molécules entre la station localisée a I'amont des rejets de Ginestous et les deux
autres stations situées a l'aval des rejets. |l s'agit du Cyclophosphamide, Acide
salicylique, Azithromycine, Ofloxacine, Oxazépam, Carbamazépine, Sotalol, Aténolol,
Naproxéne, Diclofénac, Ibuproféne et Bézafibrate. Ces molécules constituent donc la
signature toulousaine dans la Garonne. Deux molécules, la Pravastatineet la
Ciprofloxacine, sont spécifiques de ces rejets toulousains puisqu'uniquement présentes a
I'aval de Ginestous.

De méme, une variabilité temporelle des concentrations dans la Garonne a été montré
pour certains RM. C'est le cas pour I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole, I'Ofloxacine,
I'Oxazépam, la Carbamazépine, le Sotalol, I'Aténolol, le Diclofénac, le Kétoproféne, le
Naproxéne et le Paracétamol. Toutefois, cette variabilité temporelle n'a pas permis de
mettre en évidence une tendance saisonniére reproductible d'une année sur l'autre.
Cependant, il est possible de relier cette variabilité temporelle des concentrations a plusieurs
facteurs dont le débit de la Garonne etles quantités déversées par les effluents.
Toutefois, selon les molécules, la part de ces facteurs est plus ou moins importante. L'étude
du coefficient de corrélation (R?) entre les concentrations environnementales et le débit en
aval des rejets de Ginestous, ainsi que des CV des concentrations a la sortie de la STEU de
Ginestous, permet de renseigner sur la part de responsabilité de ces facteurs sur la
variabilité temporelle des concentrations dans la Garonne. |l est également important de

préciser que les incertitudes analytiques jouent également un réle dans cette variabilité
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temporelle et ce d'autant plus que les analyses ont été réalisées sur trois périodes
différentes.

De 2007 a 2008, Coetsier et al. (2009) ont comparé i/ les concentrations prédites (PEC

STEU)

et mesurées (MEC___ ) dans les effluents d'une STEU localisée en Languedoc-Roussillon ii/

STEU

les PEC_. (= PEC

riviere

srey @vec un facteur de dilution de 10) et des MEC_ ., des eaux de

surface réceptrices des eaux usées traitées de la STEU étudiée. Les résultats ont montré

des PEC_ ., cohérentes avec les MEC_ _ et des sur-estimations PEC_ . par rapport aux

MEC Coetsier et al., 2009). lls montrent qu'il est donc nécessaire de prendre en compte

riviere (
les processus biotiques et abiotiques responsables de la régulation des
concentrations de xénobiotiques dans les environnements aquatiques pour calculer
des PEC les plus réalistes possible. La comparaison des concentrations prédites (PEC), a
partir des effluents de Ginestous, et mesurées (MEC) a I'aval des rejets de Ginestous a mis
ainsi en évidence trois types de comportements :

- les RM pour lesquels les MEC sont supérieures aux PEC. Dans ce cas, I'apport des
RM par I'amont du bassin versant peut expliquer ces résultats. La premiere chose
a faire est donc d'évaluer les apports provenant de la station « Amont Ginestous ». Si
la soustraction (MEC aval - MEC amont) entraine encore une MEC aval corrigée
supérieure a la PEC, alors il est possible de conclure a une persistance des
molécules considérées dans le fleuve. En revanche, si la soustraction de MEC aval —
MEC amont entraine une MEC aval corrigée inférieure a la PEC, alors les apports de
la station amont sont responsables du fait que les MEC aval soient supérieures aux
PEC ;

- les RM pour lesquels les MEC sont inférieures aux PEC. Dans ce cas, il est possible
de conclure a une dégradation des molécules considérées dans le fleuve, et ce,
d'autant plus si elles ont été détectées en amont des rejets de Ginestous ;

- enfin, les RM pour lesquels aucune différence significative n'a été mise en évidence
entre les PEC et les MEC. Dans le cas ou les molécules ont été mesurées en amont
des rejets de Ginestous, il est possible de conclure a une dégradation des molécules
dans le milieu naturel. Sinon, il est possible de dire que les MEC peuvent étre
prédites par les PEC grace a une absence d'atténuation des concentrations une fois
les RM rejetés dans la Garonne ou une absence de persistance des molécules.

Un mauvais mélange des eaux a la station « Aval Ginestous » peut également influencer les
résultats issus de ces comparaisons. En effet la station « Aval Ginestous » étant localisée 4
kilométres a 'aval des rejets de Ginestous, il est possible que les concentrations n'aient pas

été homogénes dans la masse d'eau et donc que les concentrations mesurées a cette
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station soient mal estimées. Pour le vérifier, des comparaisons des concentrations mesurées
aux stations « Aval Ginestous » et « Gagnac », qui se situent respectivement a 4 et 10
kilométres des rejets de Ginestous, ont été réalisées. Ces comparaisons ont montré des
concentrations relativement similaires entre ces deux stations. Par exemple la concentration
médiane de Diclofénac a la station « Gagnac » est égale a 38,7 ng.L " contre 36,8 ng.L'a la
station « Aval Ginestous » et pour I'Acide salicylique les concentrations médianes sont
respectivement égales a 34,1 ng.L"' et 32,2 ng.L". Ces résultats permettent de rejeter

I'hnypothése concernant le mauvais mélange des eaux a la station « Aval Ginestous ».

Le tableau XXXIX présente une synthése des différentes sources d'incertitudes des

concentrations des RM dans les eaux usées et naturelles.

Tableau XXXIX. Synthése des différentes sources d'incertitudes des concentrations de RM en station de
traitement des eaux usées (STEU) et dans le milieu naturel (MN) (BV = bassin versant ; CV = coefficients
de variation pour la STEU de Ginestous et la station « Moyenne aval Ginestous » ; HRT = temps de
séjour hydraulique ; MES = matiéres en suspension ; SRT = 4ge moyen des boues).

STEU
“ - . . MN
Sources d'incertitudes Entrée Sortie
Consommations médicaments X X X
Processus de traitement X X
(HRT, SRT, température, ...)
Débits STEU X X X
Débits MN X
Apports amont BV X
Processus biotiques et abiotiques responsables de la X
régulation des concentrations dans le MN
Incertitudes analytiques X X X
CV moyens (%) 38 45 96

Avec ce tableau, il est possible de voir que, plus le nombre de sources d'incertitudes est
important, plus le CV est grand. Les principaux paramétres responsables de la variabilité des
concentrations dans les STEU et la Garonne ainsi que la fluctuation des processus de
traitement des eaux usées dans les STEU ayant été posés, la confrontation des résultats de
cette étude avec ceux de la littérature peut étre faite. Cependant, que ce soit dans les STEU
ou la Garonne, le comportement des RM est différent, ce qui rend complexe l'exercice de
synthése des résultats. Il est ainsi difficile de faire une analyse unique de la situation des RM
et il nous a semblé que cette analyse serait plus cohérente si elle était discutée par groupe
thérapeutique. Dans ce chapitre, le comportement des RM, en STEU et dans la Garonne, est
décrit pour chacun des groupes thérapeutiques présentant des risques écotoxicologiques
pour la Garonne (anti-inflammatoires non stéroidiens (AINS), antibiotiques, anti-épileptiques,

cardiovasculaires et hormones sexuelles). Pour les autres groupes étudiés (analgésiques,
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anti-cancéreux, anti-ulcéreux, benzodiazépines, hypolipémiants), les mémes descriptions

sont présentes en annexe 18.

3. AINS

3.1 Comportement en STEU

Pour I'élimination de ces molécules de la phase dissoute, les résultats du projet KNAPPE ont
montré que les AINS, excepté le Diclofénac, étaient presque totalement éliminés des STEU
quel que soit le processus de traitement utilisé ainsi que la SRT et la HRT (rendements
supérieurs a 80%) (Roig et al., 2009). Dans le cadre de cette thése, les rendements médians
d'élimination pour ces molécules sont au moins égaux a 90% pour Ginestous et Seilh. Ces
résultats sont en accord avec ceux présentés dans le cadre du projet AMPERES. Ce projet a
mis en évidence des rendements d'élimination moyens en France, dans des STEU
conventionnelles a boues activées, supérieurs a 70% pour I'lbuproféne, le Kétoproféne et le
Naproxene (Coquery, Choubert et Miege, 2010). En Espagne, Radjenovic et al. (2009) ont
également reporté des rendements en STEU conventionnelles pour ces molécules
respectivement égaux 99%, 55% et 72% (Radjenovic, Petrovic et Barcelo, 2009). Seul le
Diclofénac présente des taux d'élimination de la phase dissoute variables, d'une élimination
nulle a totale (Gros et al., 2010). Pour cette méme molécule, d'autres études ont montré des
rendements moyens de 30% et variables en fonction des STEU étudiées (Tauxe-Wuersch et
al., 2005 ; Collette-Bregand et al., 2009 ; Radjenovic, Petrovic et Barcelo, 2009). Les taux
d'élimination majoritairement relevés pour cette molécule varient entre 0 et 60% (Roig et al.,
2009). L'analyse de la littérature effectuée dans le cadre du projet KNAPPE a montré une
faible élimination du Diclofénac dans les STEU dont la SRT est inférieure a 20 jours.
L'augmentation du temps de séjour a plus de 20 jours améliore son élimination qui n'excéde
jamais 80% (Roig et al., 2009). De plus, le Diclofénac est également plus efficacement
éliminé avec des HRT supérieures & 25h (Roig et al., 2009). A Ginestous, le rendement
d'élimination médian du Diclofénac est égal a 30%, tandis qu'a Seilh, il est égal a 46%. Mais
les résultats de cette thése ont également mis en évidence des rendements d'élimination
négatifs pour le Diclofénac. Dans sa thése, Aminot (2013) précise que I'excrétion sous forme
inchangée du Diclofénac par le corps humain est négligeable mais que cette molécule peut
étre excrétée sous forme conjuguée. Ces rendements négatifs pourraient ainsi étre
essentiellement expliqués par le phénoméne de déconjugaison. Cependant, Aminot précise

également qu'aucune forme conjuguée du Diclofénac n'a été mise en évidence, ni a l'entrée
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ni a la sortie d'une des STEU bordelaises étudiées dans le cadre de sa thése. Ces molécules
étant pourtant excrétées lors de I'élimination des médicaments par le corps humain, une
déconjugaison spontanée lors du transport des molécules dans les réseaux est suspectee
(Aminot, 2013). Les rendements négatifs de cette molécule seraient alors principalement dus
a un effet matrice. Pour le vérifier, I'analyse du dérivé conjugué du Diclofénac a I'entrée et la

sortie des STEU étudiées dans cette étude devrait étre réalisée.

3.2 Comportement dans la Garonne

L'étude de la variabilit¢ temporelle dans la Garonne a montré des différences de
concentrations significatives entre les différentes dates de prélévements pour le Diclofénac,
le Kétoproféne et le Naproxéne. Pour ces molécules, les coefficients de corrélation (R?) sont
égaux a 14% pour le Kétoproféene, 38% pour le Naproxéne et 62% pour le Diclofénac.

Le Kétoproféne présente le plus petit R?. La valeur de ce R? sous-entend que le débit n'est
pas le principal facteur responsable de la variabilité temporelle des concentrations de
Kétoproféne dans la Garonne, en aval des rejets de Ginestous, puisque seulement 14% de
la distribution des concentrations sont expliqués par le débit. A la sortie de Ginestous, le CV
des concentrations de cette molécule est égal a 27%. Ces résultats suggérent que se sont a
la fois les fluctuations du débit et celles des quantités de Kétoproféene déversées dans la
Garonne, c'est-a-dire les fluctuations des quantités consommées et des processus de
traitement en STEU, qui influent sur les concentrations de cette molécule dans le fleuve.

Le Naproxene présente un R? égal 38% et un CV égal a 25%. La encore, le débit et les
quantités déversées dans la Garonne influent sur les concentrations de Naproxéne
mesurées dans le fleuve, mais dans ce cas, l'influence du débit est plus importante que pour
le Kétoproféne.

Dans le cas du Diclofénac, le R*est égal a 62%, ce qui est important. Le CV est plus faible
avec une valeur égale a 18%. Le débit est le principal facteur responsable de la variabilité

des concentrations de Diclofénac dans la Garonne.

Des différences significatives entre les PEC et les MEC de la station « Aval Ginestous » ont
été mises en évidence uniquement pour I'Acide salicylique et le Diclofénac. Pour ces deux
RM, les MEC sont supérieures aux PEC. Ces molécules ont été mesurées a la station
« Amont Ginestous » et la différence des concentrations médianes entre les stations « Aval
Ginestous » et « Amont Ginestous » montre des valeurs toujours supérieures aux PEC
médianes. Ces différences entre les PEC et les MEC renseignent donc sur la persistance de

ces molécules dans le fleuve. Ces résultats sont étonnants au regard de ce que présente la
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littérature. En effet, la plupart des auteurs présentent des PEC supérieures aux MEC pour
ces molécules (Calamari et al., 2003 ; Coetsier et al., 2009). Cependant dans ces études, les
PEC sont calculées a partir des données de consommation sans prendre en compte les
rendements d'élimination dans les STEU, ce qui tend vers une sur-estimation des
concentrations. En calculant les PEC a partir des concentrations mesurées a la sortie de
STEU, comme ce qui a été fait ici, cette sur-estimation est diminuée. D'autres éléments de la
littérature vont dans le sens d'une dégradation du Diclofénac dans I'environnement et
contredisent ainsi les résultats précédents. En effet, des études sur la photodégradation du
Diclofénac ont mis en évidence une photolyse de cette molécule dans les cours d'eau
(Andreozzi, Raffaele et Nicklas, 2003 ; Boreen, Arnold et McNeill, 2003 ; Packer et al., 2003).
Mais la photodégradation des molécules peut étre influencée par les conditions
environnementales (Boreen, Arnold et McNeill, 2003). De plus, les mauvais rendements
d'élimination de la phase dissoute du Diclofénac observés dans les STEU étudiées, vont
dans le sens de sa potentielle persistance dans le milieu.

Dans le cas de I'Acide salicylique, les différentes voies de production de cette molécule
(principe actif, métabolite de I'Aspirine et production par certains végétaux) peuvent expliquer
sa persistance dans le milieu qui serait donc plutét liée a une production continue de la
molécule plus qu'a une persistance de cette derniére dans le milieu. En effet, en plus d'étre
un principe actif, cette molécule est également le métabolite principal de I'Aspirine qui est un
AINS fortement consommé et facilement dégradé en Acide salicylique par le processus de
dé-acétylation (Heberer, 2002a). De plus, il existe d'autres sources d'Acide salicylique que
celle liee a la dégradation de I'Aspirine. Cette molécule peut, en effet, étre naturellement
synthétisée par certains végétaux (Heberer, 2002a).

Pour conclure sur le Diclofénac et I'Acide salicylique, les résultats issus des comparaisons
entre les PEC et les MEC montrent que ces molécules persistent dans la Garonne
toulousaine. Cette persistance peut étre expliquée, soit parce que les facteurs responsables
de leur dégradation dans les environnements aquatiques ne sont pas optimisés, cas de la
photodégradation pour le Diclofénac, soit parce qu'il existe d'autre source de production,
comme c'est le cas pour I'Acide salicylique, qui sont responsables d'une production en
continue dans le milieu. Enfin, ce phénoméne est accentué par la présence de ces
molécules en amont des rejets de Ginestous.

Pour les autres AINS étudiés, le Kétoproféne, I'lbuproféne et le Naproxéne, aucune
différence significative entre les PEC et des MEC n'a été mise en évidence. Le Naproxéne a
été mesurée a la station « Amont Ginestous », il est donc possible de considérer que cette
molécule se dégrade dans le milieu naturel. A l'inverse, les concentrations médianes de

Ilbuproféne et du Kétoproféne sont nulles a lI'amont de Ginestous. Les concentrations
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mesurées a la sortie de Ginestous peuvent donc prédire (PEC) les concentrations

environnementales a la station « Aval Ginestous ».

4. Antibiotiques

4.1 Comportement en STEU

Les antibiotiques forment un des plus importants groupes de médicaments a cause de leur
niveau de consommation et de leur action spécifique sur les bactéries, notamment sur celles
mises en oeuvre dans les systémes de traitement biologique des eaux résiduaires urbaines
(Alighardashi, Pons et Potier, 2008). Pour ces molécules, les différentes familles font
apparaitre différents comportements. Les résultats du projet KNAPPE ont en effet montré
des rendements d'élimination de ces molécules variables en fonction des différentes classes
d'antibiotiques (Roig et al., 2009). La présence d’antibiotiques dans les STEU a deux
conséquences, soit ils agissent sur les microorganismes, affectent leurs actions et diminuent
le rendement d’épuration ; soit ils sont rejetés dans la nature sans dégradation (Alighardashi,
2007).

Dans le cadre de cette étude, les rendements du Sulfaméthoxazole sont globalement
supérieurs a 50%. Ce qui est en accord avec les rendements rapportés dans la littérature
(Radjenovic, Petrovic et Barcelo, 2009). Le Sulfaméthoxazole peut présenter des
rendements inférieurs a 50% lorsque la SRT est inférieure a 20 jours (Roig et al., 2009). De
plus, une amélioration des rendements d'élimination du Sulfaméthoxazole, qui restent tout de
méme en-dessous des 80%, a été mise en évidence avec une HRT de 12-25h (Roig et al.,
2009). Les bactéries disposent de différentes voies métaboliques pour leur
approvisionnement en nutriments (Louvet, 2010), et la vitesse de dégradation du
Sulfaméthoxazole dépend du substrat disponible par les bactéries (Drillia et al., 2005). En
absence de source d’azote, la molécule de Sulfaméthoxazole qui contient trois atomes
d’azote est dégradée pratiquement aussi rapidement que I'acétate (source de carbone). En
revanche, en présence d'une source d’azote (lammonium), le Sulfaméthoxazole n’est plus
dégradé (Drillia et al., 2005). Enfin, le phénoméne de déconjugaison peut également étre
responsable de la variabilité des concentrations du Sulfaméthoxazole lorsque cette molécule
est au contact des boues activées (Petrovic et al., 2009), ce qui peut expliquer la variabilité
relativement importante (CV égal a 58%) a la sortie de Ginestous.

Pour les quinolones, Ciprofloxacine, Fluméquine et Ofloxacine, les STEU étudiées dans

cette étude présentent des rendements d'élimination différents. A Seilh, les rendements
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médians pour la Ciprofloxacine, la Fluméquine et I'Ofloxacine sont respectivement égaux a
84%, 100% et 77%. A Ginestous, ces rendements sont respectivement égaux a 53%, - 8%
et 31%. Ces antibiotiques sont connus pour étre bien éliminés de la phase dissoute méme
avec des temps de séjour relativement courts : 80% avec des HRT inférieures a 12h (Roig et
al., 2009). Les rendements sont également supérieurs a 75% avec une SRT inférieure a 20
jours et les rendements d'élimination sont similaires entre I'hiver et I'été, suggérant une
élimination de la phase dissoute essentiellement due a des processus d'adsorption sur les
boues (Castiglioni et al., 2006 ; Roig et al., 2009). Les quinolones sont connues pour étre «
peu biodégradables » (Alighardashi, Pons et Potier, 2008). Avec ces informations, le
rendement d'élimination médian négatif enregistré a Ginestous est étonnant. Cependant,
dans le vidal, certaines de ces molécules sont indiquées comme étant excrétées sous forme
glucurono-conjuguée (Vidal, 2017). Ainsi les rendements négatifs peuvent étre dus a un effet
matrice ou un phénoméne de déconjugaison dans les STEU.

Pour la Clarithromycine qui appartient a la famille des macrolides, une étude a présenté des
rendements proches de 0% durant les saisons hivernales et estivale (Castiglioni et al., 2006).
Une autre étude a mis en évidence une variabilité saisonniére des flux de macrolides, dans
différents pays européens, dont la France, a l'entrée et la sortie de STEU. Ce qui va en
faveur d'une augmentation des consommations et d'une diminution des rendements
d'élimination en hiver (McArdell et al., 2003). Pour les macrolides étudiées, I'Azithromycine et
la Clarithromycine, les résultats de cette étude présentent des rendements médians pour
Ginestous et Seilh respectivement égaux a 76% et 34% pour I'Azithromycine et 55% et 24%

pour la Clarithromycine.

4.2 Comportement dans le Garonne

L'étude de la variabilité temporelle a montré des concentrations environnementales
significativement différentes en fonction du temps pour I'Azithromycine, I'Ofloxacine et le
Sulfaméthoxazole. Pour ces trois RM, les R? sont relativement importants avec un minimum
égal a 42% pour I'Azithromycine et un maximum égal a 55% pour le Sulfaméthoxazole.
Cependant, les CV a la sortie de Ginestous sont également importants avec un minimum
égal a 28% pour I'Ofloxacine et un maximum égal a 52% pour le Sulfaméthoxazole. Les
concentrations de ces RM dans la Garonne sont régulés a la fois par le débit et les quantités

déversées dans la Garonne.

Des différences significatives entre les PEC et les MEC ont été mises en évidence avec :

— des MEC supérieures aux PEC pour la Clarithromycine ;
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— et des MEC inférieures aux PEC pour la Fluméquine et la Ciprofloxacine.

Les concentrations médianes de la Fluméquine a I'amont et a I'aval des rejets de Ginestous
sont nulles, pour la Ciprofloxacine, ces concentrations sont également nulles. Les résultats
concernant les quinolones (Ciprofloxacine et Fluméquine) correspondent a ceux qui est
retrouvé dans la littérature. En effet, la plupart des auteurs présentent des PEC supérieures
aux MEC (Castiglioni et al., 2006). De plus, Castiglioni et al. (2006) ont mis en évidence une
atténuation des concentrations de Ciprofloxacine dans les eaux de surface (Castiglioni et al.,
2006). Ces résultats sont en accord avec ceux de I'étude réalisée a Toulouse de 2011 a
2013 qui présente également des MEC inférieures aux PEC pour la Ciprofloxacine. Les
quinolones sont des molécules peu biodégradables qui ont tendance a s'adsorber sur les
phases particulaires (Castiglioni et al., 2006 ; Alighardashi, Pons et Potier, 2008 ; Roig et al.,
2009). L'atténuation rapide des concentrations de quinolones dans la phase dissoute a été
discutée plus haut. Les concentrations des quinolones sont donc atténuées par la Garonne
toulousaine par le phénomeéne d'adsorption.

En ce qui concerne la Clarithromycine, cette molécule a été mesurée a la station « Amont
Ginestous » et la différence des concentrations médianes entre les stations « Aval
Ginestous » et « Amont Ginestous » montre une valeur « aval — amont » inférieure a la PEC
médiane. Pour la Clarithromycine les quantités provenant de I'amont du bassin versant et la
persistance de cette molécule dans le milieu expliquent le fait que les MEC soient
supérieures aux PEC. Ces résultats sont étonnants au regard de ce que présente la
littérature. En effet, la plupart des auteurs présentent des PEC supérieures aux MEC
(Calamari et al., 2003). Mais la encore, les PEC ont été calculées a partir des données de
consommation. De plus, Castiglioni et al. (2006) ont mis en évidence une atténuation des
concentrations de Clarithromycine par les eaux de riviére et une adsorption sur les phases
particulaires (Castiglioni et al., 2006). Ces résultats sont en revanche en accord avec ceux
de I'étude réalisée a Toulouse de 2011 a 2013 et ayant fait I'objet d'une publication soumise
durant la thése (annexe 17). Dans cette étude, la Clarithromycine présentait également des
MEC supérieures aux PEC avec des concentrations mesurées en amont du bassin versant
relativement élevées. Enfin, les rendements d'élimination de la phase dissoute peuvent étre
faibles dans les STEU, ce qui va dans le sens de la potentielle persistance de la
Clarithromycine dans le milieu.

Pour les autres antibiotiques étudiés, I'Erythromycine, I'Azithromycine, le Sulfaméthoxazole
et I'Ofloxacine, aucune différence significative entre les PEC et les MEC n'a été mise en
évidence. Excepté I'Erythromycine, ces molécules ont été détectées a 'amont de Ginestous.
Il est possible de dire que les concentrations de ces molécules dans la phase dissoute

diminuent le long du trongon étudié.
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5. Anti-épileptiques : Carbamazépine

5.1 Comportement en STEU

La Carbamazépine présente des concentrations a la sortie égales ou supérieures aux
concentrations a l'entrée et ce pour les deux STEU étudiées. Ces résultats générent des
rendements négatifs ou inférieurs @ 30% a Ginestous et Seilh. Ce phénoméne est bien
connu dans la littérature (Benotti et Brownawell, 2007 ; Gros et al., 2010 ; Aminot, 2013). La
pharmacocinétique de cette molécule montre une excrétion par le corps humain de
seulement 1 a 2% de la Carbamazépine sous forme inchangée mais inactivée par une
glucorono-conjugaison (Ternes, 1998). Une fois dans les STEU, la conversion de cette forme
conjuguée en composé parent (Carbamazépine) est permise par des processus
enzymatiques rencontrés dans les STEU (Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2007). Ce qui
explique que les rendements d'élimination de cette molécule dans les STEU soient mauvais
voire négatifs. De plus, la non biodégradation et la non adsorption de cette molécule sur les

boues de STEU a été mise en évidence (Ternes et al., 2004).

5.2 Comportement dans la Garonne

Les concentrations environnementales de Carbamazépine sont significativement différentes
en fonction des dates de prélévements. Cette molécule présente un R? et un CV
respectivement égaux a 72% et 11%. Ces résultats démontrent que le débit est
majoritairement responsable de la variabilité des concentrations de Carbamazépine dans la

Garonne.

La comparaison des PEC et des MEC n'a pas montré de différence significative. Castiglioni
et al. (2006) a pourtant mis en évidence l'atténuation de la Carbamazépine par les eaux de
surface, avec une adsorption de cette molécule sur les phases particulaires (Castiglioni et
al., 2006). La présence de Carbamazépine en amont des rejets de Ginestous permet de dire
que les concentrations de cette molécule dans la phase dissoute diminuent le long du

trongon étudié .
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6. Cardiovasculaires

6.1 Comportement en STEU

Dans la littérature scientifique les rendements d'élimination sont trés variables entre les
différentes molécules de cette classe thérapeutique (Soulier et al., 2011). Selon les résultats
du projet AMPERES, le Propranolol et le Sotalol ont des rendements d'élimination inférieurs
a 30% alors que I'Aténolol présente des rendements supérieurs a 70% (Coquery, Choubert
et Miége, 2010). Selon Gros et al. (2010), les rendements en STEU sont considérés comme
moyens a bons (Gros et al., 2010). Cependant, pour une méme molécule, dans les STEU a
boues activées, la littérature scientifique met en évidence des rendements différents.
Castiglioni et al. (2006) exposent ainsi des rendements médians compris entre 10% en hiver
et 55% en été pour I'Aténolol, Maurer et al. (2007) présentent des rendements moyens
supérieurs a 70% pour I'Aténolol, inférieurs a 30% pour le Sotalol et & peu prés égaux a 30%
pour le Propranolol, Radjenovic et al. (2009) présentent des rendements moyens a peu prés
égaux a 60% pour I'Aténolol et le Propranolol et égal a 20% pour le Sotalol, enfin Vieno et al.
(2007) présentent des rendements moyens de 61% pour I'Aténolol et 65% pour le Sotalol
(Castiglioni et al., 2006 ; Maurer et al., 2007 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2007 ; Petrovic
et al., 2009). Cette fluctuation des rendements a également été mise en évidence dans une
étude plus récente (Paxeus, Bester et El-taliawy, 2016) et est due a la HRT (Vieno,
Tuhkanen et Kronberg, 2007). Plus la HRT est importante et meilleur est le rendement
d'élimination (Maurer et al., 2007). Globalement, I'Aténolol est le cardiovasculaire le mieux
éliminé par rapport au Propranolol et au Sotalol (Maurer et al., 2007). Dans le cas de
Ginestous et de Seilh, les rendements médians sont compris entre 30 et 70% pour I'Aténolol
et inférieurs a 30% pour le Sotalol et le Propranolol. Les cardiovasculaires sont
principalement éliminés de la phase dissoute par biodégradation sauf le Propranolol qui
aurait tendance a s'adsorber sur les boues de STEU (Maurer et al., 2007 ; Vieno, Tuhkanen
et Kronberg, 2007 ; Petrovic et al., 2009). Les rendements d'élimination du Sotalol et du
Propranolol peuvent étre négatifs. Selon le vidal, méme si ce n'est pas sa principale voie de
métabolisation, le Propranolol peut étre métabolisé par glucuronoconjugaison (Vidal, 2017).
Ces rendements négatifs peuvent étre expliquer par un effet matrice pour le Sotalol et le

Propranolol mais également par le phénoméne de déconjugaison pour le Propranolol.
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6.2 Comportement dans la Garonne

Les concentrations environnementales de Sotalol et d'Aténolol sont significativement
différentes en fonction des dates de prélévements. Pour ces molécules le R? et le CV sont
respectivement égaux a 41% et 17% pour le Sotalol et 36% et 19% pour I'Aténolol. Ces
résultats démontrent que les débits de la Garonne sont majoritairement responsables de

cette variabilité temporelle.

Aucune différence significative entre les PEC et les MEC n'a été mise en évidence pour ce
groupe thérapeutique. Tous les cardiovasculaires étudiés dans le cadre de cette thése ont
été détectés en amont des rejets de Ginestous. Ce qui laisse croire a une diminution des
concentrations entre I'amont et I'aval des rejets et donc a une élimination de ces molécules
de la phase dissoute. L'atténuation des concentrations d'Aténolol dans des eaux de surface
a été mise en évidence par Castiglioni et al. (2006). Ces auteurs ont également montré que
cette molécule avait tendance a s'adsorber sur les phases particulaires (Castiglioni et al.,
2006).

7. Hormones

7.1 Comportement en STEU

Pour I'EE2 et I'E2, aucun rendement d'élimination n'a pu étre calculé car ces molécules n'ont
pas été détectées dans les eaux usées brutes et traitées. En revanche, les rendements
d'élimination de I'Estrone sont ceux retrouvés dans la littérature (Coquery, Choubert et
Miege, 2010 ; Soulier et al., 2011) avec des valeurs supérieures a 70% voire 90%. Pour les
STEU étudiées, les rendements sont supérieurs a 95%. Les hormones sont des molécules

principalement éliminées par biodégradation (Coquery, Choubert et Miege, 2010).

7.2 Comportement dans la Garonne

Dans la Garonne, seul I'Estrone a été détectée. Ces résultats sont relativement cohérents
avec ceux retrouvés dans la littérature qui ont montré des concentrations inférieurs a 16 ng.L-
' pour I'Estrone, 2 ng.L™" pour I'E2 et nulles pour EE2 dans le bassin versant de la Prédecelle
(Miége, Gabet et Coquery, 2011).
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Les concentrations d'Estrone mesurées dans la Garonne ne sont pas différentes en fonction

des dates de préléevements.

La comparaison des PEC et des MEC a montré des MEC significativement supérieures aux
PEC pour [I'Estrone. Pour les oestrogénes, la biodégradation joue un rble essentiel,
notamment en biotransformant 80 % de I'Estradiol en Estrone et ce en moins de 20 min
(Togola, 2006). L'atténuation de I'Estrone par les eaux de surface a été mise en évidence
avec une élimination dans la phase dissoute pouvant étre due a la fois a des processus
d'adsorption mais également de dégradation (Castiglioni et al., 2006). Les MEC supérieures
aux PEC peuvent s'expliquer par une persistance de la molécule liée a des conditions
environnementales non favorables a la biodégradation de cette derniére, amplifiée par sa

présence en amont des rejets de I'agglomération.

Le chapitre suivant discute des résultats obtenus pour I'ERE.
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Chapitre 3.
Caractérisation des risques

Cette partie concerne les résultats présentés pour la caractérisation des risques
ecotoxicologiques. Elle discute sur les résultats obtenus et la variabilité temporelle des

risques.
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1. Risques écotoxicologiques a Toulouse

L'évaluation des risques écotoxicologiques est réalisée soit via une approche déterministe,
qui caractérise le risque par le rapport PEC (ou MEC)/PNEC, soit via une approche
probabiliste ou le risque est défini comme une probabilité qu'un événement non souhaité ait
lieu (Tissier et Marchand, 2007).

L'approche déterministe est recommandée par les principales agences internationales ou
nationales en charge de la sécurité des produits ou de I'environnement et est ainsi la plus
souvent employée alors qu'elle n'intégre pas la variabilité des données. Cette approche ne
permet de définir la probabilité qu'un événement non souhaité ait lieu car les impacts d'un
composé chimique ne sont pas clairement définis et la seule indication d'effet est la
détermination d'une valeur seuil, la PNEC. Par ailleurs, les données de base requises pour
conduire une évaluation du risque restent trés limitées et générent un niveau d'incertitude
élevé. La réponse apportée dans cette approche déterministe pour pallier ce niveau
d'incertitude est de se placer dans le pire cas raisonnable. Mais il est a craindre que la
multiplication des pires cas puisse conduire a des évaluations du risque non réalistes.
L'analyse quantitative du niveau d'incertitude dans la procédure d'analyse du risque
constitue l'approche probabiliste. La détermination probabiliste de la PEC intégre la
variabilité des paramétres environnementaux et prend en compte l'incertitude sur la valeur
de certains parametres et la distribution des mesures existantes (Tissier et Marchand, 2007).
En caractérisant les variabilités temporelles des concentrations des RM étudiées dans les
STEU et le milieu naturel et en prenant en compte la variabilité des données de toxicités,
I'approche utilisée ici pour l'évaluation des risques peut étre considérée comme étant
probabiliste. En effet, les incertitudes ont été qualifiées aussi bien pour la partie danger que
la partie exposition, avec parfois méme une quantification de ces derniéres avec les CV qui
refletent les variabilités temporelles.

La caractérisation des incertitudes dans le cadre d'une évaluation des risques est une
démarche novatrice enclin a se développer. Ainsi, l'autorité européenne de seécurité des
aliments (EFSA) a chargé un groupe de travail d'élaborer des orientations sur la maniére de
caractériser, de documenter et d'expliquer les incertitudes dans I'évaluation des risques
(EFSA (European Food Safety Authority), 2016).

Dans cette étude, la variabilité des données a été prise en compte pour I'évaluation des
risques en utilisant les valeurs minimales, maximales et médianes pour les données
d'exposition disponibles dans la BDD. Les risques ont ainsi été calculés pour la station

« Amont Ginestous » et pour la station « Moyenne aval Ginestous ». Le tableau XL présente
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les pourcentages des molécules a risques pour la Garonne en amont et en aval des rejets de

Ginestous en fonction des MEC minimales, médianes et maximales.

Tableau XL. Pourcentages de molécules a risque a I'amont et a I'aval des rejets de Ginestous en fonction
des concentrations environnementales mesurées (MEC) minimales, médianes et maximales.

MEC minimale MEC médiane MEC maximale
Amont Ginestous 4% 15% 27%
Aval Ginestous 15% 23% 27%

Ces résultats rendent compte que des risques pour la Garonne toulousaine sont avérés
quelle que soit la période considérée aussi bien a I'amont qu'a I'aval de Ginestous. Les
sept molécules, soit 27% des RM, qui sont ressorties comme a risque pour la Garonne
sont, dans l'ordre décroissant des pourcentages d'occurrence des risques, I'Estrone (100%),
la Clarithromycine (100%), la Carbamazépine (100%), le Diclofénac (100%), I'Ofloxacine
(93%), I'lbuproféne (62%) et le Propranolol (31%). Il est a signaler que la Clarithromycine
et le Diclofénac sont déja sur la liste de vigilance de la DCE. L'évaluation des risques avec
le s concentrations minimales, maximales et médianes mesurées en aval des rejets de
Ginestous pour ces sept RM a permis de mettre en évidence l'impact de la variabilité des
données d'exposition sur la caractérisation des risques. En effet, méme s'il a été montré que
des risques sont avérés dans 100% des cas, le nombre de molécules varient en fonction du
temps et des stations (tableau XL). D'autre part, en fonction des molécules et des
concentrations, plus ou moins d'organismes peuvent étre impactés par la présence de ces
RM dans le milieu. Dans la gamme de concentrations du Diclofénac mesurée sur le trongon
de Garonne étudié, seul les poissons seraient potentiellement affectés par cette molécule et
quelles que soient les concentrations mesurées dans la Garonne, la Carbamazépine
affecterait uniquement les mollusques. En revanche, pour I'Ofloxacine, la concentration
médiane a partir de laquelle un risque est avéré pour cette molécule aurait un impact sur les
bactéries et la concentration maximale sur les bactéries, les algues et les cyanobactéries.
Les résultats issus des tests écotoxicologiques ne prennent pas en compte le phénoméne de
bioaccumulation des RM sur I'ensemble du réseau trophique. Ainsi, méme si les propriétés
physico-chimiques des molécules peuvent renseigner sur ce point, il est difficilement
possible de dire que pour une molécule donnée a une concentration donnée seuls quelques
organismes seront affectés. Au contraire, il est probable que la démonstration de I'effet sur

un organisme soit révélateur d'un effet sur tout le réseau.

Une fois rejetés dans les eaux de surface, les concentrations des RM diminuent, en partie
par le phénoméne de dilution des eaux, mais aussi par des processus d'élimination des

molécules qui ont lieu au cours du transport des molécules dans le cours d'eau (adsorption,
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biodégradation et photodégradation) (Winkler, Lawrence et Neu, 2001 ; Golet, Alder et Giger,
2002 ; Calamari et al., 2003 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2005). La biodégradation est
connue pour augmenter avec la température (Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2005) et la
photodégradation peut étre diminuée dans les mois d'hiver car la pénétration des UV dans la
colonne d'eau est diminuée avec la montée des eaux de la Garonne a cette période de
I'année. De plus, la température a une influence sur le pH qui est un parameétre important
dans les processus d'adsorption (Ternes et al., 2004 ; Radjenovic, Petrovic et Barcelo,
2009). Toutes ces données permettent de suspecter une variabilité saisonniére des
processus responsables de la régulation des concentrations de RM dans le cours d'eau. I
n'a cependant pas été possible de mettre en évidence une telle saisonnalité. Probablement
que tous les processus n'agissent pas de la méme maniére sur la dissipation des molécules,
parfois en plus de maniére opposée, dans le milieu naturel et que cela brouille I'impact de la
saisonnalité. Il serait par exemple possible d'envisager une diminution des processus
d'élimination de la phase dissoute pendant la période hivernale. L'étude de la variabilité
temporelle des concentrations mesurées dans la Garonne a effectivement montré que
I'Ofloxacine, la Carbamazépine, et le Diclofénac présentaient des concentrations
variables en fonction du temps. Pour autant, ces trois molécules présente un
pourcentage d'occurrence du risque égal a 100%. Pour le Propranolol, au contraire, il a
été mis en évidence que malgré le fait que cette molécule ne présente pas de différence de
concentrations significative entre les différentes dates de prélévements, sa gamme de
concentrations est telle que des risques peuvent ou non étre avérés en fonction du temps ou
des périodes de I'année. Les RQ de cette molécule varient en effet 0,4 (pas de risque) a 2
(risque avéré). Les exemples du Propranolol, de I'Ofloxacine, de la Carbamazépine et du
Diclofénac indiquent qu'il ne suffit pas de mettre en évidence une variation temporelle
significative des concentrations environnementales pour que des risques écotoxicologiques

soient considérés comme avérés ou non en fonction du temps.

2. Autres sources d'incertitudes

2.1 Effet cocktail

Dans cette étude, les risques ont été calculés classiquement, c'est-a-dire avec I'approche
« molécules » sans prise en compte de I'effet cocktail. Or, une multitude de polluant circulent
dans les milieux aquatiques. Dans le cas d'une caractérisation des effets de type «

molécules avec effets combinés », les informations recueillies dans la littérature et
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présentées dans le chapitre 1 de cette quatrieme partie montrent que l'additivité des
concentrations peut étre utilisée pour le calcul de I'indice de risque. En effet, I'écotoxicité
d’'un mélange suit généralement un modéle d’additivité des concentrations y compris lorsque
les molécules sont présentes a tres faibles doses (Ribera et Taberly, 2011). De ce fait, les
risques calculés dans le cadre de cette étude sont potentiellement sous-estimés et les
molécules ne présentant pas de risques avérés avec la méthode classique utilisée ici,
peuvent s'avérer dangereuses pour I'environnement lors d'une ERE avec prise en compte de
l'effet des mélanges. Cependant, si scientifiquement, ces méthodes d'additivité des
concentrations sont effectivement représentatives de la toxicité d'un mélange, il ne reste pas
moins que des cas de synergie ou d’antagonisme existent. Leur application est donc
entachée d’'un doute. Ainsi, cette non prise en compte de l'effet des mélanges dans I'ERE,

geéneére une autre source d'incertitude.

2.2 Dangers non quantifiables

Dans le chapitre sur les dangers, il a montré que les médicaments pouvait agir sur le
comportement des organismes a de faibles concentrations. Ces effets sont difficilement
observables dans les écosystémes modéles ou une partie seulement de la communauté
aquatique est présente. Cependant, avec un outil qui permet la quantification du changement
d'activité (MBF), il a été montré que l'impact des médicaments sur le comportement
d'organismes testés pouvait avoir lieu a des concentrations 10*a 10’ fois plus basses que les
concentrations mesurées dans le cadre de tests écotoxicologiques classiques effectués sur
les mémes organismes (De Lange et al., 2006). Ces résultats mettent ainsi en évidence
l'insuffisance du plus haut facteur de sécurité (1 000), préconisé par I'ECHA pour I'ERE a
partir d'une donnée de toxicité aigué. Pour limiter les sous-estimations des risques, cet

aspect ne doit pas étre néglige.

L'évaluation des risques écotoxicologiques permet d'évaluer la « santé de I'environnement ».
En santé publique, I'environnement est aujourd'hui considéré comme I'ensemble des
facteurs pathogeénes « externes » ayant un impact sur la santé humaine et dont les
composés chimiques font partie. La société actuelle améne donc a une transition de ce
concept de « santé de l'environnement » vers la « santé environnementale ». Dans ce
contexte, il semblait important de discuter des impacts potentiels sur la santé humaine liés a

la présence de RM dans l'environnement.
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3. Impacts potentiels sur la santé humaine

La présence de polluants dans l'environnement et son impact sur la santé humaine est de
plus en plus pris en considération au travers le concept de « santé environnementale ».

Les produits pharmaceutiques détectés dans différents compartiments environnementaux
participent a cette « santé environnementale ». L'analyse du cycle de vie des médicaments
est ainsi de plus en plus étudiée (Ortiz de Garcia, Garcia-Encina et lrusta-Mata, 2017). Dans
leurs travaux de recherches, Ortiz de Garcia et al. (2017) ont estimé des facteurs de
caractérisation pour estimer les impacts humains et écotoxicologiques potentiels de ces
molécules pharmaceutiques via les différents compartiments environnementaux (air, eau
douce, eau de mer, sol naturel, sol agricole, etc.). Les résultats ont montré que les émissions
dans les eaux douces continentales présentaient les facteurs de caractérisation les plus
importants aussi bien pour les impacts humains que écotoxicologiques. Ces résultats
indiquent que les émissions dans les eaux douces continentales sont les plus importantes et
que les impacts sur la santé humaine ou écosystémique se font essentiellement via ce
compartiment (Ortiz de Garcia, Garcia-Encina et lrusta-Mata, 2017). Dans leur étude, les
facteurs de caractérisation écotoxicologique sont beaucoup plus élevés que ceux de la
toxicité humaine, car la tolérance humaine aux produits pharmaceutiques est plus élevée
que celle des biotes environnementaux (Ortiz de Garcia, Garcia-Encina et Irusta-Mata,
2017). Avec ces résultats et la mise en évidence de risques écotoxicologiques potentiels liés
a la présence de RM dans la Garonne toulousaine, la question de I'impact de ces molécules

sur la santé humaine se pose.

3.1 Voies de contamination directes - Cas des eaux de
consommation

La présence de RM dans les eaux de surface engendre un risque de contamination des
eaux potables et donc d'exposition de la population a ces molécules via le prélevement de
I'eau de la Garonne pour alimenter en eau potable les villes proches du bassin. Dans I'étude
bibliographique de ce manuscrit, la présence de RM dans les eaux de boissons brutes et
traitées en France a été mise en évidence avec des concentrations de l'ordre du ng.L™". Cette
contamination est et sera toujours un sujet de préoccupation majeur car il s'agit d'une voie
directe de contamination du corps humain (Webb et al., 2003). Des chercheurs ont étudié
I'impact de la présence de ces molécules dans les eaux de boisson sur la santé humaine.
Les résultats ont montré que les risques sont cependant négligeables (F. M. Christensen,
1998 ; Schulman et al.,, 2002 ; Webb et al., 2003 ; Cunningham, Binks et Olson, 2009 ;

Cunningham et al., 2010). En réalité, la consommation de deux litres d'eau contaminée tous
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les jours au cours d'une vie, ne fournirait pas cumulativement I'équivalent d'une seule dose
prescrite de n'importe lequel des composés présents (Jones, Lester et Voulvoulis, 2005).
Mais ces résultats n'excluent pas des effets a long-terme d'une exposition faible mais
chronique qui pourraient passer inapergus, il est donc bien sir impossible de prouver que le
risque est nul. Néanmoins, indépendamment de I'absence de risque prouvé, I'eau potable
sera toujours un sujet de préoccupation majeur pour les consommateurs car elle est une
nécessité fondamentale pour la survie humaine et une voie directe de contamination. Il est
donc important qu'un certain nombre d'incertitudes soient évaluées. Celles-ci comprennent :
— I'évaluation du risque pour la santé humaine a partir d'expositions chroniques a des
mélanges de micropolluants pouvant inclure des traces de produits
pharmaceutiques ;
— la susceptibilité relative des individus, y compris des populations affaiblies ou
immunodéprimées ;
— et l'efficacité des technologies existantes de traitement de l'eau pour éliminer les

résidus pharmaceutiques (Cunningham, Binks et Olson, 2009).

3.2 Voies de contamination indirectes

Il existe d'autres voies indirectes comme linteraction corporelle (bain ou douche) ou
l'ingestion (cultures irriguées avec des effluents ou cultivées sur un sol amendé par des
boues de STEU). La population humaine peut ainsi étre exposée aux RM via la
consommation de poissons qui ont potentiellement accumulés ces molécules (Cunningham,
Binks et Olson, 2009) mais également des Iégumes cultivés sur des sols irrigués par des
eaux contaminées ou amendés par des engrais organiques provenant des STEU (Sabourin
et al., 2012 ; Fussell et al., 2014 ; Riemenschneider et al., 2016). Les RM présents dans ces
eaux ou ces boues peuvent donc potentiellement étre absorbés par les légumes cultivés.
Une étude a été réalisée sur des champs expérimentaux de cultures maraichéres (tomates,
pomme de terre, carottes et mais) fertilisés par de la matiére organique issue de STEU (ou
biosolides). Dans le cadre de cette étude, des micropolluants aux propriétés chimiques
hétérogénes ont été recherchés dans les légumes. Les résultats n'ont révélé aucune
absorption significative des micropolluants analysés dans les végétaux (Sabourin et al.,
2012). D'apres ces résultats, il semble qu'il y ait peu de risque d'absorption de médicaments
dans les cultures maraichéres produites conformément a la réglementation actuelle qui
spécifie un décalage d'un an entre I'application de biosolides et la récolte (Sabourin et al.,
2012). Dans une étude plus récente, des analyses de RM dans des Iégumes irrigués par des

eaux usées traitées et des eaux enrichies en molécules pharmaceutiques ont montré des
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fréquences de détection respectivement égales a 64% et de 91% dans tous les légumes
étudiés (Wu et al., 2014). Plus récemment encore, Riemenschneider et al. (2016) ont étudié
l'impact de la réutilisation des eaux useées traitées sur la présence de micropolluants, dont
des pharmaceutiques, sur 10 espéces végétales différentes (tomate, aubergine, courgette,
poivron, chou, laitue, persil, roquette, pomme de terre et carotte) (Riemenschneider et al.,
2016). Globalement, la concentration totale des micropolluants est différente en fonction du
légume considéré et, plus précisément, en fonction de I'organe considéré. Les
concentrations totales sont ainsi les plus importantes dans les feuilles puis les racines et les
fruits (Riemenschneider et al., 2016). L'évaluation de I'exposition humaine a ces molécules
via la consommation de ces légumes a ensuite été étudiée. Les résultats indiquent que le
niveau d'exposition humaine ainsi que le risque pour la santé di a une consommation de
légumes irrigués avec des eaux usées traitées sont faibles. Cependant, pour la
Ciprofloxacine et un métabolite de la Carbamazépine potentiellement génotoxique, la toxicité
chez I'humain doit étre examinée plus en détail afin de clarifier les résultats
(Riemenschneider et al., 2016). Les auteurs suggérent ainsi, pour les prochaines études, de
se concentrer sur l'identification des molécules potentiellement génotoxiques en tenant
particulierement compte des métabolites (Riemenschneider et al., 2016). L'ensemble de ces
résultats met en évidence un faible potentiel d'absorption de médicaments dans les légumes
cultivés dans des champs fertilisés par des biosolides ou irrigués par des eaux usées
traitées. Avec cette voie d'exposition, le risque pour la santé humaine est ainsi limité. En
paralléle de ces études effectuées sur les légumes, Fussell et al. (2014) ont étudié la
présence de RM dans des produits issus de I'aquaculture (poissons et crevettes), dans des
champignons et dans des abats de bovins (Fussell et al.,, 2014). Les poissons ont été
récoltés dans une aquaculture située en aval des rejets d'une importante STEU du
Royaume-Unis et en Asie du Sud-Est, les crevettes ont été récoltées en Asie du Sud-Est, les
champignons proviennent du Royaume-Uni, de l'Irlande et de la Chine, enfin, les abats de
bovins proviennent d'animaux britanniques ou la contamination par ce genre de molécules
est suspectée (zone rurale avec de I'élevage intensif, zone proches de grandes
agglomérations). Les résultats de cette étude ont montré que, sur les cing RM recherchés
(quatre antibiotique et un AINS), aucun n'a été détecté dans les échantillons de truites
provenant du Royaume-Uni et un antibiotique a été détecté dans les poissons de I'Asie du
Sud-Est. Un antibiotique a été détecté dans les champignons et deux antibiotiques et le
Diclofénac ont été détectés dans les abats de bovins (Fussell et al., 2014). Les résultats
présentés pour les abats de bovins ne permettent pas de savoir si les RM mesurés
proviennent d'une exposition directe via une utilisation thérapeutique sur les animaux ou une

exposition indirecte par la nourriture ou I'eau de boisson des bétes (Fussell et al., 2014). Une
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autre étude a mis en évidence la présence d'antibiotiques dans les sols et les cultures
irrigués par des eaux usées traitées ou des étangs piscicoles (Pan, Wong et Chu, 2014).
Cependant, des disparités significatives ont été observées dans I'absorption par les racines
et l'accumulation des différents antibiotiques en relation avec leurs propriétés
physicochimiques et les conditions environnementales (Pan, Wong et Chu, 2014). Des
évaluations de risques liés a la consommation de produits contaminés n'a pas montré de
risque pour la santé humaine (F. M. Christensen, 1998 ; Schulman et al., 2002 ; Webb et al.,
2003). Malgré la faible exposition humaine annuelle aux antibiotiques par la consommation
de cultures comestibles, bien inférieure aux doses thérapeutiques minimales ou aux doses
journaliéres acceptables, les effets indésirables potentiels des antibiotiques tout au long de
la chaine alimentaire ne doivent pas étre négligés (Pan, Wong et Chu, 2014). Selon Pan et
al. (2014), d'autres recherches sur les effets potentiels a long terme sur la santé, liés a
l'ingestion de différents antibiotiques par absorption alimentaire, sont nécessaires (Pan,
Wong et Chu, 2014). De plus, la variété de I'alimentation humaine, la consommation d'eau
de boisson et la mise en évidence de la présence d'un ensemble de molécules dans ces
différentes matrices constitue une voie d'exposition continue de la population humaine a un
mélange de molécules potentiellement dangereuses. Cette exposition chronique et le risque
sur le long terme pour la santé humaine qui lui est associé ne doivent pas étre négligés.
L'impact des effets cocktails chez I'Homme a récemment été mis en évidence. Des
chercheurs ont en effet étudié I'effet cocktail sur la production de testostérone sur des
cellules testiculaires de feetus humains durant 72h d'exposition. Les résultats de leur étude
ont montré que les mélanges de molécules répondaient Ia encore au concept de l'additivité
des concentrations et pouvaient accroitre la perturbation endocrinienne d'un facteur 10 a 10
000 en fonction des molécules considérées (Gaudriault et al., 2017). L'effet cocktail des
perturbateurs endocriniens étudiés découle de I'addition des effets déléteres de plusieurs
composés a faibles doses, qui agissent sur les mémes mécanismes biologiques. Ensemble,
ils peuvent perturber l'organisme sans que chacun, pris isolément, n'ait d'effet (Actu-
environnement, 2017). L'EFSA est en train d'élaborer des méthodes d'évaluation des risques
liés a l'exposition combinée a de multiples produits chimiques (« projet MixTox » (Actu-
environnement, 2017). Enfin, certains médicaments peuvent étre des inhibiteurs ou
inducteurs enzymatiques. L'exposition en continue de la population humaine a ces molécules
peut ainsi avoir des effets :
— dans le cas d'inducteurs enzymatiques, sur la dégradation des médicaments par
l'organisme qui sera dans ce cas accélérée, limitant ainsi les effets des autres
médicaments consommés pour des raisons thérapeutiques ;

— dans le cas d'inhibiteur enzymatiques au contraire, la dégradation des médicaments
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est diminuée pouvant entrainer une accumulation des molécules dans l'organisme.
Cette accumulation peut étre le résultat d'une contamination par les voies
« environnementales » (eau de boissons, consommation fruits/légumes, poissons, ...)

et/ou médicales.

3.3 Risques liés a la résistance microbienne

Bien que les valeurs estimées pour I'exposition humaine quotidienne aux antibiotiques via la
consommation de cultures comestibles soient beaucoup plus faibles que les doses
minimales thérapeutiques, les bactéries résistantes aux antibiotiques ou leurs génes de
résistance correspondants peuvent se propager aux humains via la chaine alimentaire
(Boehme et al., 2004). L'augmentation de la consommation d'antibiotiques n'est pas
favorable au contexte actuel ou une augmentation des résistances bactériennes est
observée (APM news, 2017a). Cette résistance microbienne aux antibiotiques a été notée
dans les effluents de STEU. Une étude a montré des concentrations d'intégrons porteurs de
résistance bactérienne plus importantes dans les effluents hospitaliers que dans les effluents
urbains. Elle a également mis en évidence une accumulation de ces intégrons dans les
boues de STEU (GRAIE, 26 et 27/03/15). L'induction de cette résistance dans les rejets
d'eaux usées a été soulevée comme un probléme potentiel. En effet, de nombreux isolats de
micro-organismes résistants aux antibiotiques ont été trouvés dans I'environnement.
Cependant, la source la plus probable serait I'excrétion d'organismes résistants par les
humains et les animaux recevant des antibiotiques (Ayscough et al., 2000). En effet, il n'y a
aucune preuve qu'une proportion significative d'organismes résistants dans I'environnement
résulte des rejets d'effluents plutét que de I'excrétion d'organismes résistants par I'homme et
les animaux et la propagation de la résistance par transfert de plasmide (Ayscough et al.,
2000).

Toutes ces données suggerent que la prise en compte de l'effet des mélanges lors d'une
exposition chronique est indispensable dans les évaluations des risques pour la santé
humaine puisque, dans la majorité des cas : 1/ une sous-estimation des risques lors de la
prise en compte des molécules seules a été mise en évidence ; 2/ des effets sur le long-
terme ont été observés lors des tests écotoxicologiques a de faibles concentrations ; 3/ les
études effectuées sur la modification de Il'activité des organismes exposés a des RM ont

montré des concentrations efficaces équivalentes a celles mesurées dans I'environnement.
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Chapitre 4.
Discussion générale

Ce chapitre synthétise tous les points développés dans les chapitres précédents afin
de mieux percevoir les causes de l'incertitude du risque écotoxicologique et les leviers

d'action pour limiter ces incertitudes.
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Les résultats des tests de toxicité provenant de bio-essais, biomarqueurs ou modélisations,

qui sont référencés dans la BDD mettent clairement en évidence le danger potentiel que

représentent les RM circulant dans les milieux aquatiques pour les organismes non cibles. |

reste encore des efforts a faire sur le déploiement de tests écotoxicologiques effectués sur le

long-terme puisqu'il a été montré que des organismes qui peuvent ne pas étre sensibles aux

tests de toxicités aigués peuvent devenir les organismes les plus sensibles aux tests de

toxicités chroniques. Afin de ne pas sous-estimer le danger potentiel des molécules pour

I'ensemble des organismes, il conviendrait d'augmenter le nombre d'essais effectués sur le

long-terme pour chacun des RM et permettre ainsi la production de PNEC fiables. Ceci

permettrait également d'augmenter le nombre de modélisations valides pour les toxicités

chroniques. En effet, cette prédiction des effets chroniques s’avére difficile du fait du faible

nombre de données pour alimenter les modéles prédictifs. Dans le but de ne pas sous-

estimer I'impact des RM dans le milieu, les études sur la toxicité des mélanges doivent

également étre multipliées. Pour une molécule donnée, la variabilité des concentrations

toxiques liée aux effets observés, aux organismes considérés, aux especes testées et aux

indicateurs écotoxicologiques utilisés, apportant chacun leur lot d'incertitudes, rend complexe

I'ERE. Le tableau XLI synthétise ces différentes sources d'incertitudes des données

d'écotoxicité (aigués et chroniques) et des valeurs de PNEC qui en sont issues.

Tableau XLI. Synthése des différentes sources d'incertitude inter- et intra moléculaires des
concentrations écotoxicologiques issues des tests réalisés sur le court-terme (aigués) et le long-terme
(chroniques) et des PNEC.

Toxicités aigués

Sources d'incertitudes

Toxicités chroniques

PNEC

Variabilité
inter-moléculaire

Variabilité
intra-moléculaire

Variabilité
inter-moléculaire

Variabilité
intra-moléculaire

Variabilité
inter-moléculaire

Variabilité
intra-moléculaire

Propriétés physico-chimiques
des molécules

X

X

X

Espéces

Groupes taxonomiques
(poissons, algues,
crustacés, ...)

Critéres observés (mortalité,
croissance, ...)

Durées d'exposition

Indicateurs écotoxicologiques
(CE50, NOEC, ...)

Effet cocktail

Effet non mesurable

Facteur de sécurité ou
extrapolation (AF)

Ces variabilités ont un impact sur la caractérisation des risques écotoxicologiques associés a

la présence de ces molécules dans les environnements aquatiques. En effet, pour

caractériser un risque, le choix d'une seule donnée de toxicité doit étre fait, la plus faible

retrouvée. Cependant, avec une telle dispersion des valeurs, la probabilité de sous-estimer
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les risques écotoxicologiques pour I'ensemble de I'écosystéme n'est pas négligeable.

D'autre part, les concentrations de RM dans les eaux usées et les milieux naturels sont
difficiles a appréhender car plusieurs sources de variations agissent sur les concentrations
mesurées.

La présence de RM dans les effluents de STEU des grandes zones urbaines a un réle non
négligeable sur la présence de RM dans les eaux de surface réceptrices de ces eaux usees
et ceci a été mis en évidence depuis plusieurs décennies (Heberer, 2002a ; Baker et
Kasprzyk-Hordern, 2013). En effet, certaines molécules ont montré des concentrations et/ou
des flux significativement plus importants en aval des rejets des STEU ce qui a permis de
mettre en évidence la signature toulousaine constituée de I'Azithromycine, la
Ciprofloxacine, I'Ofloxacine (antibiotiques); I'Oxazépam (Benzodiazépine); la
Carbamazépine (anti-épileptique) ; I'Aténolol, le Sotalol,(cardiovasculaires) ; I'Acide
salicylique, le Diclofénac, I'lbuproféne et le Naproxéne (AINS) ; le Cyclophosphamide
(anticancéreux) ; le Bézafibrate et la Pravastatine (hypolipémiants). La ville de
Toulouse a donc un rdle non négligeable dans la présence de ces molécules dans la
Garonne et les risques écotoxicologiques associés. Des actions de réduction des apports de
RM en STEU peuvent contribuer a la diminution des risques écotoxicologiques de la
Garonne. Mais les RM peuvent également provenir d'autres sources, ponctuelles et diffuses,
situées plus en amont dans le bassin versant. Ces pollutions peuvent notamment provenir
d'affluents comme le Touch, qui draine aussi une zone relativement peuplée et qui présente
des concentrations non négligeables pour certains RM.

Dans les STEU, les rendements d’élimination des RM de la phase dissoute différent en
fonction des molécules. Ces résultats ne sont pas si surprenants car les médicaments
forment un groupe hétérogéne de composés aux propriétés physico-chimiques trés diverses.
Les principaux mécanismes d'élimination des molécules pharmaceutiques de la phase
dissoute dans les STEU que sont la biodégradation et I'adsorption (Petrovic et al., 2009)
dépendent des propriétés physico-chimiques intrinséques aux RM et au milieu
considéré mais également des propriétés biologiques du milieu considéré (diversité
microbienne qui peut étre affectée par la présence d'antibiotiques). La SRT et la HRT
peuvent également avoir un réle non négligeable dans la dégradation des molécules
pharmaceutiques. Enfin, les conditions météorologiques peuvent avoir un impact sur les
rendements d'élimination des molécules dans les STEU. Un abaissement des températures
peut ainsi générer une diminution des activités microbiennes responsables de la dégradation
des molécules organiques et un événement pluvial engendre une diminution de la HRT.

La comparaison des PEC et des MEC a permis de mettre en évidence deux types de

comportement des RM une fois rejetés dans les eaux de surface :
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— les RM éliminés de la phase dissoute de la Garonne.

Cela a été vérifié pour I'Azithromycine, la Ciprofloxacine, la Fluméquine, I'Ofloxacine et
le Sulfaméthoxazole (antibiotiques), le Naproxéne (AINS), la Carnamazépine (anti-
épileptique), I'Aténolol, le Propranolol et le Sotalol (cardiovasculaires), le Bézafibrate
(hypolipémiant), et I'Oxazépam (benzodiazepine). En revanche, le Lorazépam, la
Pravastatine et la Ranitidine ont également montré des MEC inférieures aux PEC, mais les
limites de détection étant supérieures aux PEC et ces RM n'ayant pas été détectés dans la
Garonne, I'nypothése d'une égalité des PEC et des MEC ne peut étre exclues.

Une fois rejetés dans les eaux de surface, les RM voient leurs concentrations diminuer en
partie par le phénoméne de dilution des eaux, mais aussi par des processus
d'élimination des molécules qui ont lieu lors du transport des molécules dans le cours d'eau
(Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2005). Les principaux processus d'élimination dans les
rivieres sont les mémes que ceux observés en STEU, a savoir l'adsorption et la
biodégradation, avec la photodégradation comme mécanisme supplémentaire de
dégradation (Winkler, Lawrence et Neu, 2001 ; Boreen, Arnold et McNeill, 2003). Le
comportement des RM dans les eaux de surface dépend, la encore, de leurs propriétés
physico-chimiques mais également des conditions environnementales et

météorologiques (Apoteket AB, Stockholm County Council et Stockholm University, 2006).

- les RM persistants dans la Garonne.
Il s'agit de I'Acide salicylique, le Diclofénac (AINS), la Clarithromycine (antibiotique),
I'Estrone (hormone sexuelle), et le Paracétamol (analgésique).
Le tableau XLII présente les rendements de la STEU de Ginestous, pour les groupes
thérapeutiques dont au moins un RM présente un risque écotoxicologique potentiel pour la

Garonne, et les comportements de ces RM une fois rejeté dans le fleuve.
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Tableau XLIl. Comparaison des rendements d'élimination de la phase dissoute a Ginestous et du
comportement des RM dans les eaux de la Garonne toulousaine. Nd : non détectée. Pour les rendements
a Ginestous : 0 = rendements médians inférieurs a 30% ; + = rendements médians compris entre 30% et
70% ; ++ = rendements médians supérieurs a 70%. Pour le comportement dans la Garonne, 0 = MEC >
PEC ou MEC = PEC ; + = MEC < PEC ou MEC = PEC avec mesure du RM en amont de Ginestous ; ++ =
MEC < PEC avec mesure du RM en amont de Ginestous.

Rendement médian a la STEU Comportements dans la
de Ginestous Garonne toulousaine

AINS | Acide salicylique ++ 0
Diclofénac + 0
Ibuproféne ++ 0
Kétoproféne ++ 0
Naproxéne ++ +
Antibiotiques Azithromycine ++ +
Ciprofloxacine + +
Clarithromycine + 0
Erythromycine nd +
Fluméquine 0 +
Ofloxacine + +
Sulfaméthoxazole ++ +
Anti-épileptiques Carbamazépine 0 +
Cardiovasculaires Aténolol + +
Propranolol 0 +
Sotalol 0 +
Hormones sexuelles Estrone ++ 0

Ce tableau montre que les rendements d'élimination de la phase dissoute en STEU et dans
le milieu naturel peuvent étre différents selon les RM considérés. C'est également ce qui a
été montré dans I'étude réalisée a Toulouse de 2011 a 2013. Il est donc important de
considérer ces deux processus d'élimination afin de caractériser au mieux les variabilités
spatio-temporelles des concentrations de RM dans le milieu naturel. Enfin, il ne faut pas
négliger les incertitudes analytiques qui peuvent étre responsables de la variabilité des
concentrations mesurées aussi bien dans les eaux usées que dans les eaux de la Garonne.
Cette étude a aussi mis en évidence une variabilité temporelle des concentrations des
RM:

— dans les eaux usées, liees aux quantités de RM consommées, aux débits
entrants dans les STEU (Paxeus, Bester et El-taliawy, 2016) et a la fluctuation des
processus de traitement avec des CV moyens a I'entrée et la sortie de Ginestous
respectivement égaux a 38% et 45% ;

— et dans la Garonne, liée aux débits de la Garonne et/ou aux quantités de RM
déversées par les effluents de STEU avec un CV moyen a l'aval de Ginestous

égal a 96%. L'effet débit a été mis en évidence par la démonstration d'une corrélation
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négative entre le débit de la Garonne et les concentrations de RM dans la Garonne.
Ce qui signifie que plus le débit augmente, plus les concentrations de ces molécules
diminuent. C'est particulierement vrai pour trois molécules, I'Ofloxacine, la
Carbamazépine et le Diclofénac, qui ont montré des R? respectivement égaux a 51%,
72% et 62%. La figure 60 illustre cet effet du débit sur la variabilité des
concentrations de ces trois RM.
Les variations inter-annuelle et inter-moléculaire des concentrations environnementales n'ont
cependant pas permis d'identifier de tendance saisonniére pour les RM présentant des
concentrations significativement différentes en fonction des dates de prélévements. Cette
variabilité des flux de RM d'une année sur l'autre dans les eaux usées d'une agglomération
peut-étre due a plusieurs facteurs qui expliqueraient 1/ la modification des débits dans les
STEU : extension de la ville, météo, ... 2/ et/ou la consommation des médicaments : météo,

épidémies, réglementation, ...
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Figure 60. Evolution temporelle des débits de la Garonne et des concentrations de Carbamazépine, de
Propranolol et d'Estrone de 2015 a 2017.

Ces variabilités temporelles en STEU et dans la Garonne, combinées a I'amplitude des
données de dangers, complexifient I'évaluation des risques écotoxicologiques et fait prendre
conscience de la nécessité de prendre en compte tous ces éléments pour une évaluation
des risques, la plus juste possible, des risques. Ces variabilités temporelles montrent que les
seuils de toxicité au-dela desquels il existe un risque écotoxicologique peuvent étre
dépassés ponctuellement, comme c'est le cas pour I'Ofloxacine, I'lbuproféne et le
Propranolol qui ont présenté des pourcentage d'occurrence des risques respectivement
égaux a93%, 62% et 31%. Cependant, pour certains RM analysés, les quotients de
risques écotoxicologiques associés a la présence de ces RM dans I'environnement sont
supérieurs a 1 quelle que soit la période de I'année considérée. C'est le cas du

Diclofénac, de la Clarithromycine, de I'Ofloxacine et de la Carbamazépine. D'une
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maniére générale, une augmentation de la fréquence de prélévement révélerait, peut-étre,
un risque ponctuel lié a la présence de certaines molécules dont les risques pour la Garonne
n'ont pas été identifiés dans le cadre de cette étude.

A cela s'ajoute, les effets sur le long terme des mélanges de molécules et I'impact des
produits pharmaceutiques sur les activités des organismes, quantifiables (MFB) ou non, qui
peuvent étre préjudiciables aux populations aquatiques en affectant les relations biotiques
telles que la compétition et la prédation, et qui n'ont pas été pris en compte dans le cadre de
cette thése.

Au regard des risques avérés pour les écosystémes aquatiques, dans le cas de I'évaluation
« molécule par molécule », de la probable sous-estimation du risque liée a la non prise en
compte des effets cocktails, de [l'utilisation de données de danger provenant de tests
eécotoxicologiques classiques sans prise en compte des écosystémes, et d'une possible
exposition chronique de la population humaine via différentes voies (directe (eau de boisson)
ou indirectes (consommation de poissons contaminés, fruits/légumes cultivés sur des sols
amendés par des boues de STEU ou irrigués par des eaux usées traitées (réutilisation dans
I'objectif de préserver la ressource en eau tant en terme de quantité que de qualité), ...)), la
prise en charge de la problématique liée a la présence de RM dans les milieux aquatiques

est essentielle.

Le chapitre suivant présente les conclusions et perspectives de cette étude. Il met en avant

les réponses aux questions posées a la fin de la premiéere partie du manuscrit.
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Dans le cadre de cette thése et du projet associé, une BDD a été créée, pour ne pas qu'elle
devienne obsoléte, les données de danger doivent régulierement étre mises a jour. Les
données obtenues a partir de la mesure de l'activité d'organismes doivent également étre
intégrées a cette BDD. Cette BDD permet ainsi, 1/ de rassembler un maximum de données
de danger qui sont actuellement éparpillées dans le vaste champ des connaissances
scientifiques et de permettre, grace a une homogénéisation des unités, une comparaison
entre ces derniéres ; 2/ et de faire un choix, le plus objectif possible, du seuil de toxicité
(PNEC) a utiliser pour une ERE. A terme, la maitrise du langage SQL permettra de faire des
calculs directement a partir des données de danger et d'exposition référencés dans la BDD.
Enfin, 'ensemble des données récoltées et référencées dans la BDD (toxicité, PNEC, PEC,

MEC, débits, ...) permettront de modéliser des risques écotoxicologiques sur la Garonne.

Les résultats de cette étude ont permis de répondre aux hypothéses posées en début de
thése et présentées dans la premiére partie de ce manuscrit. Les réponses apportées pour

chacune de ces hypothéses sont présentées ci-dessous.

— Hypothése 1 : il existe des risques écotoxicologiques liés a la présence de RM dans

la Garonne toulousaine.

Ces travaux de recherches ont été réalisés a partir de la démarche PEC (MEC)/PNEC
codifiée selon les principes qui s'appliquent aux principaux composés chimiques. Avec cette
démarche et I'utilisation des PNEC minimales, qui conduit a une évaluation des risques selon
I'hnypothése dite du « worst case » (ou pire cas), des risques écotoxicologiques ont été mis
en évidence pour certaines molécules médicamenteuses dans la Garonne toulousaine.

Sept RM sur les 26 recherchés (27%) sont a risque pour la Garonne toulousaine. Ces
molécules sont, dans l'ordre décroissant des pourcentages d'occurrence des risques, la
Clarithromycine (100%), le Diclofénac (100%), I'Estrone (100%), la Carbamazépine
(100%), I'Ofloxacine (93%), l'lbuproféne (62%) et le Propranolol (31%). La

Clarithromycine et le Diclofénac faisant partie de la liste de vigilance de la DCE.

— Hypothése 2: les eaux usées de la ville de Toulouse sont principalement

responsables de la présence de RM dans la Garonne.

La comparaison des flux et concentrations des RM entre les stations situées en amont et en
aval des rejets de la ville a montré des flux et/ou concentrations significativement plus
importants en aval des rejets de l'agglomération. Pour ces molécules, leur présence dans la

Garonne est donc principalement liée aux rejets d'eaux usées de la ville de Toulouse.
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La signature toulousaine est constituée de I'Azithromycine, la Ciprofloxacine,
I'Ofloxacine (antibiotiques), I'Oxazépam (Benzodiazépine), la Carbamazépine (anti-
épileptique), I'Aténolol, le Sotalol (cardiovasculaires), I'Acide salicylique, le
Diclofénac, I'lbuproféne et le Naproxéne (AINS), le Cyclophosphamide
(anticancéreux), le Bézafibrate et la Pravastatine (hypolipémiants).

Pour I'Ofloxacine et le Diclofénac, des risques écotoxicologiques ont également été
mesurés en amont des rejets de Ginestous et donc les rejets de I'agglomération
toulousaine sont seulement en partie responsables des risques écotoxicologiques

mesurés.

— Hypothése 3 : il existe une variabilité temporelle des concentrations de RM dans les
eaux usées et la Garonne, a I'échelle de I'agglomération toulousaine, engendrant une

instabilité des risques écotoxicologiques.

La fréquence des prélévements de cette étude a permis de rendre compte d'une fluctuation
temporelle des concentrations des RM étudiés aussi bien dans les STEU, a l'entrée et la
sortie, que dans la Garonne. Cette variabilité laisse croire que les seuils de toxicité au-dela
desquels il existe un risque écotoxicologique peuvent étre dépassés ponctuellement.

Parmi les RM a risque pour la Garonne, seuls le Diclofénac, la Carbamazépine,
I'Ofloxacine et I'Estrone ont présenté des concentrations environnementales
significativement différentes en fonction des dates de prélevement. Cependant, les
risques écotoxicologiques pour ces molécules sont avérés quelle que soit la période
de I'année considérée. Pour le Propranolol, qui ne présente pas de variation temporelle
significative des concentrations environnementales, la fluctuation des quotients de
risque oscille entre 0,4 et 2, soit entre des périodes a risque et a non risque. Ces résultats
indiquent qu'il ne suffit pas de mettre en évidence une variation temporelle
significative des concentrations environnementales pour que desrisques

écotoxicologiques soient considérés comme avérés ou non en fonction du temps.

— Hypothése 4 : il existe une régulation des concentrations de RM dans la Garonne, via
des processus biotiques et abiotiques, qui participent au service naturel de régulation

de la qualité de I'eau d'une riviére.

La comparaison des flux de RM entre les stations situées en amont et en aval de
l'agglomération n'a pas permis de mettre en avant ce phénomeéne puisqu'il a été montré que
les concentrations entre les stations « Aval Ginestous » et « Gagnac » ne sont pas

significativement différentes. Cependant, la comparaison des concentrations
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environnementales prédites a partir des effluents de Ginestous (PEC) et celles mesurées
dans la Garonne (MEC) en aval des rejets, ont montré I'abaissement des concentrations de
certains RM rejetés dans le fleuve.

La comparaison des rendements d'élimination de la phase dissoute en STEU et dans la
Garonne ont montré des comportements différents pour certaines molécules avec des
molécules bien éliminées en STEU et pas dans la Garonne (e. g. : Acide salicylique,
Paracétamol et Estrone) et des molécules pas bien éliminées en STEU et éliminées
dans la Garonne (e. g. : Carbamazépine, Propranolol et Sotalol).

Les RM éliminés de la phase dissoute de la Garonne sont I'Azithromycine, la
Ciprofloxacine, la Fluméquine, I'Ofloxacine et le Sulfaméthoxazole (antibiotiques), le
Naproxéne (AINS), la Carbamazépine (anti-épileptique), I'Aténolol, le Propranolol et le
Sotalol (cardiovasculaires), le Bézafibrate (hypolipémiant) et I'Oxazépam
(benzodiazepine).

Les RM persistants dans la Garonne sont I'Acide salicylique, le Diclofénac (AINS), la
Clarithromycine (antibiotique), I'Estrone (Hormone sexuelle) et le Paracétamol
(analgésique). La persistance des RM peut étre liée a plusieurs facteurs : non dégradation,

autres sources de production/apport, ...

— Hypothése 5: la méthodologie classiquement utilisée pour I'ERE peut générer une
sous-estimation des risques liés notamment a I'amplitude des données de danger
des RM.

Le recensement d'un maximum de données de toxicités dans la BDD a permis de mettre en
évidence le manque de données de toxicité chronique et I'amplitude des données de danger.
Le manque de données de toxicité chronique et 'amplitude des données de danger
utilisées dans le calcul des risques écotoxicologiques, généerent une incertitude lorsqu'une
seule donnée est utilisée pour calculer le risque. La réglementation tente de pallier cela
en recommandant I'utilisation de facteur de sécurité lors de la définition des PNEC. Mais
dans certains cas, le plus haut facteur de sécurité préconisé par 'ECHA (1 000) ne suffit
pas pour garantir la protection des écosystémes. En effet, la modification de I'activité
des organismes aquatiques par les RM peut étre générée a des concentrations 10* a 10’
fois moins importantes que celles obtenues avec des tests écotoxicologiques classiques. De
plus, la non prise en compte de l'effet cocktail peut également étre responsable d'une

sous-estimation des risques environnementaux.

La présence de RM dans tous les compartiments environnementaux (eau de surface, eaux
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souterraines, sol, ...) n'est aujourd’hui plus discutable et la Garonne toulousaine n'échappe
pas au phénoméne. Avec un meilleur accés aux soins de santé dans les pays développés et
une population vieillissante dans les pays industrialisés menant a une polymédication, la
production, l'utilisation et I'élimination des produits pharmaceutiques devraient augmenter.
Les résultats de cette étude ont montré que dans I'hypothése du « worst case », il existe des
risques écotoxicologiques liés a la présence de certains RM mesurés dans la Garonne.
Certaines de ces molécules sont inscrites sur la liste de vigilance de la DCE
(Clarithromycine, Diclofénac) et leur présence dans la Garonne est essentiellement due aux
rejets d'eaux usées traitées de I'agglomération toulousaine. Pour mieux approcher la vraie
valeur des effets écotoxicologiques, il conviendrait de multiplier les expériences en
laboratoire, afin notamment de rendre compte de l'effet des mélanges, en mésocosmes, ....
Si les médicaments permettent d'améliorer la qualité de vie, lI'espérance de vie et la bonne
santé des étres humains ou animaux, il n'en demeure pas moins que leur présence dans
I'environnement peut générer des effets sur les écosystémes et la santé humaine sur du plus
ou moins long terme. Dans ce cas, ils auraient un effet pervers par rapport a ce pourquoi ils
sont originellement destinés. Le manque de données écotoxicologiques sur le long terme est
avéré, mais le manque de données sur les risques pour la santé humaine a partir de faibles
doses sur le long terme est encore plus marqué (Haguenoer, 2010). Ces travaux de
recherches se sont appuyés sur une ERE classique telle que décrite dans la réglementation,
c'est-a-dire que les données de danger utilisées proviennent de tests effectués en laboratoire
sur la base de critéres quantifiables (mortalité, croissance, mobilité, ...). Cette méthodologie
est assez controversée dans le monde scientifique puisque, les concentrations mesurées
dans I'environnement, qui restent relativement faibles pour ces molécules, de I'ordre du ng.L"
', ne peuvent générer de tels effets. Ainsi, 'ERE telle que décrite par la réglementation peut
amener a la fausse conclusion que les médicaments ne sont pas dangereux pour
'environnement alors que des travaux ont montré que certains médicaments pouvaient avoir
des impacts négatifs sur les organismes a de faibles concentrations. De ce fait, certains
scientifiques remettent en question I'évaluation du risque environnemental qui se base sur
des tests classiques. La mesure de biomarqueurs est considérée comme une méthode trés
sensible, précoce et prédictive d’effet a long terme. Il faut donc favoriser I'utilisation des
biomarqueurs pour I'ERE. Cela permettra ainsi de pallier le manque de toxicité chronique et
de mesure sur |'activité des organismes.

De part le rble des médicaments dans la santé publique, les différentes voies de
contamination de I'environnement et les impacts potentiels sur les écosystémes et la santé
humaine, cette problématique doit étre prise en charge par une action concertée pour initier

une approche multisectorielle et multipartite afin de prévenir, réduire et gérer 'introduction de
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produits pharmaceutiques dans I'environnement. Une telle mesure peut étre prise sans
compromettre [l'efficacité, la disponibilité ou I'accessibilit¢ du traitement médical. La
concrétisation d’une telle approche imposerait I'implication des intervenants par une action
coordonnée et collaborative (Weber et al., 2014). Cette démarche permettrait de mettre en
évidence des solutions préventives (e. g. basées sur le modéle suédois) et/ou curatives (e.
g. traitements tertiaires en STEU, augmentation de la SRT et HRT, traitement des boues de
STEU, ...) afin de limiter les risques écotoxicologiques et, par effet rebond, les risques
toxicologiques. Afin de lutter contre I'antibiorésistance, une expérimentation de dispensation
(= délivrance de médicaments a des patients associé a des conseils de bon usage) a l'unité
des antibiotiques a été réalisée, de 2014 a 2015, dans 100 officines frangaises. C'est aussi
ce qui est pratiqué dans plusieurs pays du monde comme les Etats-Unis par exemple. Cette
dispensation a l'unité a permis de réduire de 9,9% le nombre de comprimés délivrés (APM
news, 2017b). Selon les chercheurs de I'étude « Délivrer des antibiotiques a I'unité pourrait
avoir des effets positifs a long terme sur l'environnement » . Cette mesure pourrait étre
étendue a d'autres classes thérapeutiques, elle est ainsi un exemple concret de mesure
préventive qui permettrait de réduire les risques liés a la présence de ces molécules dans
I'environnement. Dans leur étude, Soulier et al. (2011) ont mis en évidence l'intensification
de l'élimination des RM grace a des procédés tertiaires avancés comme l'osmose inverse,
'ozonation ou encore la filtration sur charbon actif (Soulier et al., 2011). La mise en évidence
des services naturels de régulation de la qualité de l'eau apporte une capacité
supplémentaire aux processus de dégradation déployés en STEU. En démontrant la
complémentarité de ces processus, cette thése apporte des éléments en faveur d'une
préservation de la qualité des milieux naturels aquatiques afin de favoriser la dégradation
des RM dans le réceptacle final des eaux usées fraitées que sont les écosystemes
aquatiques. Enfin, le déploiement d'une démarche concertée permettrait également de
définir les régles pour I'ERE (choix des données de danger, prise en compte de la variabilité
des données de danger et d'exposition, ...) permis grace a la collecte et le référencement
d'un maximum de données dans la BDD. Cette dynamique qui met en lien les mondes de
I'environnement et de la santé est enclin a se développer (congrés ICRAPHE, ...).
« Se réunir est un début ;
rester ensemble est un progres ;

travailler ensemble est la réussite. »
Henry Ford (1863-1947)

« Il n'y a pas de passagers sur le vaisseau Terre.
Nous sommes tous des membres de I'équipage. »
Marshall McLuhan (1911-1980)
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Annexes

Annexe 1. Caractéristiques des molécules pharmaceutiques (principes actifs, métabolites et précurseurs)
cités dans le manuscrit.

Ce tableau sectionné en huit parties pour favoriser la lisibilité des données, présente un récapitulatif
des principes actifs, métabolites et précurseurs cités au moins une fois dans ce manuscrit de thése.
Dans ce tableau, les molécules sont classées par ordre alphabétique, et non par ordre d'apparition
dans le mémoire. Pour une molécule donnée, les informations disponibles dans ce tableau
renseignent sur :

— la nature de la molécule (principe actif, métabolite, précurseur ou excipient de médicaments) ;

— la famille thérapeutique ;

— laclasse ATC niveau 1 ;

— les utilisations (vétérinaires, humaines, hospitalieres, ville) ;

— et, pour les molécules dispensées a I'hdpital, si les éliminations par l'organisme se font

principalement en ville.

Pour les métabolites ou précurseurs non principes actifs de médicaments, les familles thérapeutiques
font référence a la molécule principe actif respectivement mére ou fille. La classe ATC est mentionnée
pour les principes actifs ayant une indication en médecine humaine (+/- animale) dans le monde, qu'ils
soient ou non commercialisés en France. En revanche, si un principe actif est commercialisé dans le
monde dans des spécialités de différentes classes ATC, celles-ci n'ont été mentionnées que pour les
spécialités commercialisées en France. Si les principes actifs ont une utilisation seulement en
médecine vétérinaire, ils n'ont pas de classe ATC, mais une classe ATCvet, qui n'a pas été
renseignée. Pour les principes actifs utilisés en médecine humaine et animale, la classe ATCvet n'a
pas été renseignée non plus pour ne pas provoquer de confusion avec la classe ATC. Les données
présentées dans ce tableau montrent que certains principes actifs utilisés dans des médicaments a
usage humain et/ou vétérinaire peuvent étre aussi des métabolites ou précurseurs. Certaines
molécules peuvent également étre retrouvées en tant qu'excipients dans des médicaments et ceci est
précisé dans le tableau. La partie humaine/ville/hopital n'est renseignée que pour les médicaments
commercialisés en France. Pour les principes actifs utilisés en médecine humaine, sauf dans de rares
exceptions, tous les médicaments disponibles en ville (fournis par les pharmacies d'officine ou les
pharmacies hospitaliéres aux patients non hospitalisés) sont disponibles également pour les patients
hospitalisés. Certains médicaments sont toutefois principalement utilisés et éliminés a I'hépital (X+).
Lorsqu'un médicament est administré aussi bien en ville qu'a I'hdpital, si I'élimination par I'organisme
se fait principalement en ville, alors « Ville » est indiqué dans la colonne « Elimination ». Dans ce cas,
les patients ne se rendent a I'hdpital que pour réaliser une cure sur la journée ou la demi-journée, et
rentrant au domicile le jour-méme.
Sources :
- métabolite, précurseur, excipient, famille thérapeutique, utilisation en médecine humaine, a I'hopital et/ou en
ville, élimination du médicament en ville si administré a I'hépital (Vidal, 2017) ;
- classe ATC niveau 1 : index 2017 des classes ATC (WHOCC, 2016) ;
- utilisation en médecine vétérinaire : index des Médicaments vétérinaires autorisés en France (ANSES, 2017).
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Excipient de
Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville Eli ion
17 alpha-estradiol Hormone sexuslle Systéme génito-urinaire et Non commercialisé en
hormones sexuelles France
Hormone sexuelle Systéme génito-urinaire et
17 beta-estradiol hormones sexuelles X X X
18F-fludéoxyglucose Agent radiopharmaceutique
a usage diagnostique Divers X X
Abacavir Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Abiratérone . ‘Antinénplasiques et
Antihormone immunomodulateurs X X X
Acébutolol Bétabloquant Systéme cardio-vasculaire X X X
Acide acetylsalicylique Anti-Inflammatoire Non
(Aspirine) Stéroidien (AINS) Systéme nerveux X X X X
Acide acetylsalicylique S .
[Asgrinelv K Antiagrégant plaguettaire Sang et organes hématopoiétiques X X X
Acide amidotrizoigue (ou
amidotrizoate ou acide
diatrizoique) Produit de contraste Divers X X X
Acide clofibrique Clofibrate Hypolipémiant, fibrate
Acide fénofibrique Fenofibrate Hypolipémiant, fibrate
. . Acide acetylsalicylique Anti-Inflammatoire Non
Acide gentisique (Aspirine) X Stéroidien (AINS)
Acide acetylsalicylique | Acide acetylsalicylique Anti-Inflammatoire Non
Acide salicylique (Aspirine) (Aspirine) Stéroidien (AINS) Organes sensoriels X X X
Acide acetylsalicylique | Acide acetylsalicylique Anti-Inflammatoire Non Médicaments utilisés en
Acide salicylique (Aspirine) (Aspirine) Stéroidien (AINS) dermatologie X X X X
Adalimumab . ‘Antinéoplasiques et
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X X
Alfa | antitrypsine Antifibrinolytique Sang et organes hématopoiétiques X X X Ville
Alglucosidase alfa Enzyme Tractus digestif et métabolisme X X Ville
Alprazolam Benzodiazépine Systéme nerveux X X X Ville
Amiodarone Antiarythmique Systéme cardio-vasculaire X X X
Amitriptyline Antidépresseur Systéme nerveux X X X
Amlodipine Dihydropyridine Systéeme cardio-vasculaire X X X X
Amoxicilline +/- inhibiteur Antibiotique, Béta-
d'enzyme lactamine, pénicilline Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Ampicilline Antibiotigue, Béta-
lactamine, pénicilline Anti-infectieux (usage systémique) X X X X

Androsténedione

Testostérone (naturel)

Hormone sexuelle

Androstérone

Testostérone (naturel)

Hormone sexuelle

Anhydro-erythromycine

Erythromycine

Antibiotique, Macrolide
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Excipient de
Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville El
Aripiprazole Antipsychotique Systéme nerveux X X X
Associations (solutions pour Solution pour nutrition
nutrition parentérale) parentérale Sang et organes hématopoiétiques X X X X
Atenolol Bétabloquant Systéeme cardio-vasculaire X X X
Hypolipémiant, inhibiteur
Atorvastatine de 'HMG-CoA réductase
(statine) Systéme cardio-vasculaire X X X
Azacitidine » ‘ ’Antlneoplamques et
Antinéoplasique immunomodulateurs X X X
Azithromycine Antibiotique, Macrolide Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Bétaxolol Bétabloquant Systéme cardio-vasculaire X X X
Bétaxolol Bétabloquant Organes sensoriels X X X
Bevacizumab . ’Antlneoplaﬂques et
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X
Bézafibrate Hypolipémiant, fibrate Systéme cardio-vasculaire X X X Ville
Bisoprolol Bétabloquant Systéme cardio-vasculaire X X X
Bortezomib » ‘ -Antlneoplamques et
Antinéoplasique immunomodulateurs X X X
Antihypertenseur pour
Bosentan |'Hypertension Artérielle
Pulmonaire Systeme cardio-vasculaire X X X
Bromure de tiotropium Antichalinergique Systéme respiratoire X X X Ville
. Non commercialisé en
Buflomedil ) L . ) )
Vasodilatateur périphérique Systéme cardio-vasculaire France
Carazolol Bétabloquant X
Carbamazépine Antiépileptique Systéme nerveux X X X
. Antimycosique
Caspofungine ’
P 8 echinocandine Anti-infectieux (usage systémique) X X+ X
Cefotaxime Ant'lblotlfnue, Béta- ‘ B . N
lactamine, céphalosporine | Anti-infectieux (usage systémique) X X X
) Antibiotique, Béta-
Ceftriaxone ) . ) . ) L
lactamine, céphalosporine | Anti-infectieux (usage systémique) X X X
. Antibiotique, Béta-
Cefuroxime . . ) . ) -
lactamine, céphalosporine | Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Cétuximab . -Antlneoplasmues et
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X
Chlorhexidine Antiseptique Tractus digestif et métabolisme X X X Ville
Chlorhexidine ‘ ) Médicaments Utl|'ISES en
Antiseptique dermatologie X X X X
Chlorhexidine Antiseptique Systéme respiratoire X X X
Chlortétracycline Médicaments utilisés en
¥ Antibiotique, Tétracycline dermatologie X X X X
Chlortétracycline Antibiotique, Tétracycline X
Chlorure de sodium X Electrolyte Sang et organes hématopoiétiques X X X X
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Excipient de
Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville El
Antibiotique, Quinolone,
Ciprofloxacine Fluoroguinolone Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Clarithromycine Antibiotique, Macrolide Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Bronchodilatateur agoniste
Clenbutérol béta adrénergique X
Clofibrate Acide clofibrique L . N ) ) Non commercialisé en
Hypolipémiant, fibrate Systéme cardio-vasculaire France
Clopidogrel Antiagrégant plaquettaire | Sang et organes hématopoiétiques X X X
Codéine Analgésique opioide Systéme respiratoire X X X X
Codéine en association Analgésique opioide Systéme nerveux X X X
Colécalciférol Vitamine D Systéme musculo-squelettique X X X
Colécalciférol Vitamine D Tractus digestif et métabolisme X X X X
‘ Antinéoplasigue ’Antinéoplasiques et
Cyclophosphamide immunomodulateurs X X X
’ o ) Antinéoplasiques et
Cytarabine Antinéoplasique immunomodulateurs X X X Ville
. Antibiotique, Quinolone,
Danofloxacine . )
Fluoroguinolone X Ville
Darbépoétine alfa Antianémigue Sang et organes hématopoiétiques X X X
Darunavir Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X Ville
Diazépam Nordiazépam (ou
Nordazépam) Benzodiazépine Systéme nerveux X X X X
Anti-Inflammateire Nen
Diclofénac Stéroidien (AINS) Systéme musculo-squelettique X X X Ville
Anti-Inflammatoire Non
Diclofénac Stéroidien (AINS) Organes sensoriels X X X
Anti-Inflammatoire Non Médicaments utilisés en
Diclofénac Stéroidien (AINS) dermatologie X X X
Diméthylaminophenazone
{ou Aminophenazone ou Non commercialisé en
Aminaopyrine) Analgésique non opioide Systéme nerveux France
Doxépine Antidépresseur Systéme nerveux X X X
o ‘ Antinéoplasiques et
Doxorubicine Antinéoplasique immunomodulateurs X X X
Anti-infectieux et
antiseptique a usage Systéme génito-urinaire et
Econazole gynécologique hormones sexuelles X X X
. . . . Médicaments utilisés en
Antimycosique, imidazolé .
Econazole dermatologie X X X
Eculizumab . -Antinéoplasiques et .
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X Ville
Enoxaparine Héparine Sang et organes hématopoiétiques X X X Ville
. Antibiotique, Quinolone,
Enrofloxacine ]
Fluoroguinolone X

Epoxycarbamazépine

Carbamazépine

Antiépileptique
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Excipient de
Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville El ion
Eptacog alfa (activé) Facteur de la (?nagulation ) B
sanguine Sang et organes hématopoiétiques X X X
Erythromycine Antibiotique, Macrolide Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Erythropoiétine Antianémique Sang et organes hématopoiétiques X X X
Escitalopram Antidépresseur Systéme nerveux X X X Ville
Esoméprazole Anti-ulcéreux, Inhibiteur de
la Pompe & Protons Tractus digestif et métabolisme X X X
Hormone sexuelle Systéme génito-urinaire et
Estriol hormones sexuelles X X X X
Systéme génito-urinaire et Non commercialisé en
) Hormone sexuelle
Estrone Estradiol hormones sexuelles France
Etanercept ‘Antinéuplasiques et
Immunosuppresseur immunomodulateurs X X X
Ethinylestradiol (ou 17 alpha- Hormone sexuelle Systéme génito-urinaire et
éthinylestradiol) hormones sexuelles X X X X Ville
Etofibrate o ) ) ‘ . Non commercialisé en
Hypolipémiant, fibrate Systeme cardio-vasculaire France
Ezétimibe Hypolipémiant, autre Systéme cardio-vasculaire X X X
Facteur VIIl de coagulation Facteur de la u?uagulatlon . . §
sanguine Sang et organes hématopoiétiques X X X Ville
Fenofibrate Acide fénofibrique Hypolipémiant, fibrate Systéme cardio-vasculaire X X X
P Bronchodilatateur agoniste
Fénotérol . . . . ‘ .
béta adrénergique Systéme respiratoire X X X
Florfenicol Antibiotique, Phenicol X
Flumégquine Antibiotique, Quinolone | Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Fluoxetine Antidépresseur Systéme nerveux X X X X
Fluvoxamine Antidépresseur Systéme nerveux X X X
. Bronchodilatateur agoniste
Formotérol R R . . ) .
béta adrénergique Systéeme respiratoire X X X
Furosémide Diurétique Systéme cardio-vasculaire X X X X
Gadolinium Produit de contraste Divers X X X
Gemfibrozil Hypolipémiant, fibrate Systéme cardio-vasculaire X X X
Systéme génito-urinaire et
Gestodene Hormone sexuelle hormones sexuelles X X X
Hydrochlorothiazide Diurétique Systéme cardio-vasculaire X X X X
) . R Anti-Inflammatoire Non
Hydroxyibuproféne Ibuproféne Stéroidien (AINS)
Anti-Inflammatoire Non
Ibuproféne Stéroidien (AINS) Systéme cardio-vasculaire X X
Anti-Inflammatoire Non
Ibuproféne Stéroidien (AINS) Systéme musculo-squelettique X X X
. Antinéoplasique ‘Antinénplasiques et .
Ifosfamide immunomodulateurs X X Ville
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Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville El
Imatinib Antinéoplasique -Antlneoplamques et
immunomeodulateurs X X X
Imiglucérase Enzyme Tractus digestif et métabolisme X X X Ville
Imipramine Antidépresseur Systéme nerveux X X X
Immunoglobulines humaines
polyvalentes Immunoglobulines Anti-infectieux (usage systémique) X X X Ville
Indinavir Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Indométacine Anti-Inflammatoire Non
Stéroidien (AINS) Systéme musculo-squelettique X X X
Indométacine Anti-Inflammatoire Non
Stéroidien (AINS) Organes sensoriels X X X
Infliximab . -Antinéoplasiques et .
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X Ville
Insuline glargine Antidiabétique, Insuline Tractus digestif et métabolisme X X X X
Antinéoplasiques et
Interferon beta-la Interferon immunomodulateurs X X X
lopamidaol Produit de contraste Divers X X X
|vermectine Antiparasitaires, insecticides et
Antihelminthique répulsifs X X X X
[vermectine Médicaments utilisés en
Antihelminthique dermatologie X X X X
losamycine Antibiotique, Macrolide Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Anti-Inflammatoire Non
Kétoproféne Stéroidien (AINS) Systéme musculo-squelettique X X X X
Lamivudine Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Larmes artificielles Larmes artificielles Organes sensoriels X X X X
Lénalidomide 'Antinéoplasiques et .
Immunosuppresseur immunomodulateurs X X X Ville
Levonorgestrel Systéme génito-urinaire et
Hormone sexuelle hormones sexuelles X X X
Hormones systémiques, a
Lévothyroxine sodigue I'exclusion des hormones sexuelles
Hormone thyroidienne et des insulines X X X X
Lidocaine/Prilocaine Anesthésigue Systéme nerveux Lidocaine seule X X X
) . Antibiotique, Lincosamide . ) . Non commercialisé en
Lincomycine Anti-infectieux (usage systémique) X France
) . Antidiabétique, Non
Liraglutide insuline Tractus digestif et métabolisme X X X
Lorazépam Benzodiazépine Systéme nerveux X X X
Antagoniste de
Losartan
I'Angiotensine 1| Systéme cardio-vasculaire X X X
Macrogol Laxatif osmotique Tractus digestif et métabolisme X X X X
. Antidiabétique, Non
Metformine insuline Tractus digestif et métabolisme X X X
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Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville El
Méthadone Agoniste opioide Systéme nerveux X X X X
Métoprolol Bétabloquant Systéme cardio-vasculaire X X X
Métronidazole Antibiotique, Imidazolé Tractus digestif et métabolisme X X X
I . . Médicaments utilisés en
Métronidazole Antibiotique, Imidazolé dermatologie X X X
Métronidazole Antibiotique, Imidazolé Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Nadolol Bétabloquant Systéme cardio-vasculaire X X X
Natftidrofury! Vasodilatateur périphérique Systéme cardio-vasculaire X X X
Anti-Inflammatoire Non
Naproxéne Stéroidien (AINS) Systéme musculo-squelettique X X X
Natalizumab . -Antinéoplasiques et .
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X Ville
Névirapine Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Nordiazépam {ou Diazépam Oxazepam
Nordazépam) Benzodiazépine Systéme nerveux X X X
Noréthindrone (ou Systéme génito-urinaire et
Noréthistérone) Hormone sexuelle hormones sexuelles X X X
Antibiotique, Quinolone,
Norfloxacine Fluoroguinolone Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Antibiotique, Quinolone,
Norfloxacine Fluoroguinolone Organes sensoriels X X X
Antibiotique, Quinolone,
Ofloxacine Fluoroquinolone Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Antibiotique, Quinolone,
Ofloxacine Fluoroguinolone Organes sensoriels X X X
Oléandomycine Non commercialisé en
Antibiotique, Macrolide Anti-infectieux (usage systémique) France
. Anti-ulcéreux, Inhibiteur de
Omeéprazole R i ) . ,
la Pompe & Protons Tractus digestif et métabolisme X X X X
Oxazépam Nordiazépam Benzodiazépine Systéme nerveux X X X
Oxprenolol Bétabloquant . ) . Non commercialisé en
Systeme cardio-vasculaire France
Oxygéne Gaz médical Divers X X X X
Pantoprazole Anti-ulcéreux, Inhibiteur de
la Pompe a Protons Tractus digestif et métabolisme X X X
Paracétamol +/- en
association Analgésique non opioide Systéme nerveux X X X X
Parconazole Antimycosique, imidazolé X
Paroxétine Antidépresseur Systéme nerveux X X X
; ) Antinéoplasiques et
Pegfilgrastim Immunostimulant immunomodulateurs X X X
pémétrexed o ‘ 'Antinéoplasiques et .
Antinéoplasique immunomodulateurs X X X Ville
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Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville El ion
Médicaments utilisés en
Phénazone Analgésique non opioide dermatologie X X X
Phénazone Analgésique non opioide Organes sensoriels X X X
Phénazone Analgésique non opioide Systéme respiratoire X X X
Phloroglucinol Antispasmodique Tractus digestif et métabolisme X X X X
Hypolipémiant, inhibiteur
Pravastatine de 'HMG-CoA réductase
(statine) Systéme cardio-vasculaire X X X
Hormones systémiques, a
Prednisolone Anti-Inflammatoire I'exclusion des hormones sexuelles
Stéroidien et des insulines X X X X
) Anti-Inflammatoire
Prednisolone - L ) .
Stéroidien Systéme respiratoire X X X
Prednisclone Anti-Inflammatoire
Stéroidien Systéme cardio-vasculaire X X X
) Anti-Inflammatoire
Prednisoclone L ) .
Stéroidien Systéme musculo-squelettique X X X
Prégabaline Antiépileptique Systéme nerveux X X X
Primidone Antiépileptique Systéme nerveux X X X X
. Systéme génito-urinaire et
Progestérone
Hormone sexuelle hormones sexuelles X X X X
Propranolol Bétabloquant Systéme cardio-vasculaire X X X
Non commercialisé en
Propyphenazone . - .
Analgésique non opioide Systéeme nerveux France
o ;
Ramipril Ramiprilate Inhibiteur de | I?nzyme de Systéme cardio-vasculaire X X X X
conversion
o 0
Ramiprilate Ramipril Inhibiteur de | I?nzyme de
conversion
Ranibizumab Anticorps monoclonal Organes sensoriels X X X Ville
Anti-ulcéreux, Antagoniste
Ranitidine H2 Tractus digestif et métabolisme X X X
Rispéridone Antipsychotique Systéme nerveux X X X
Ritonavir Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X
—_— Antinéoplasiques et
Rituximab
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X X Ville
Hypolipémiant, inhibiteur
Rosuvastatine de 'HMG-CoA réductase
(statine) Systéeme cardio-vasculaire X X X
Roxithromycine Antibiotique, Macrolide Anti-infectieux (usage systémique) X X X
salbutamal Broncl‘wodwlats‘iteur'agomste . ‘ ’
béta adrénergique Systeme respiratoire X X X
s Bronchodilatateur agoniste
Salmétérol i X . R ) .
béta adrénergique Systéme respiratoire X X X
Saguinavir Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Hypolipémiant, inhibiteur
Simwvastatine de 'HMG-CoA réductase
(statine) Systeme cardio-vasculaire X X X
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Molécule Métabolite de Précurseur de médicaments Famille thérapeutique Classe ATC niveau 1 Vétérinaire Humain Hépital Ville El ion
Sitagliptine Antidialbétigue, Non ' ‘ ) .
insuline Tractus digestif et métabolisme X X X
Sotalol Bétabloquant Systeme cardio-vasculaire X X X
Hormones systémiques, a
Somatropine I'exclusion des hormones sexuelles
Hormone anté-hypophisaire et des insulines X X X
Spiramycine Antibiotique, Macrolide Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Sulfadiazine Antibiotique, Sulfamide Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Médicaments utilisés en
Sulfadiazine Antibiotique, Sulfamide dermatologie X X X
Sulfadimérazine (ou Non commercialisé en
sulfadimidine) Antibiotique, Sulfamide Anti-infectieux (usage systémique) X France
Non commercialisé en
Sulfadiméthoxine Antibiotique, Sulfamide Anti-infectieux (usage systémique) X France
Non commercialisé en
Sulfamérazine Antibiotique, Sulfamide Anti-infectieux (usage systémique) France
Sulfaméthizole Antibiotique, Sulfamide Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Sulfaméthoxazole Antibiotique, Sulfamide Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Non commercialisé en
Sulfapyridine Antibiotique, Sulfamide Anti-infectieux (usage systémique) X France
Ténofovir disoproxil fumarate
et emtricitabine en
association Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X Ville
Terbutaline Broncllwodilat?teur-agoniste . ‘ -
béta adrénergique Systéme respiratoire
Testostérone Systéme génito-urinaire et
Hormone sexuelle hormones sexuelles X X X
Non commercialisé en
Tétracycline Antibiotique, Tetracycline | Anti-infectieux (usage systémique) X France
Timolol Bétabloquant Organes sensoriels X X X
Tocilizumab Antinéoplasiques et
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X X Ville
Tramadol Analgésique opioide Systéme nerveux X X X
Trastuzumab Antinéoplasigues et
Anticorps monoclonal immunomodulateurs X X X Ville
Trimetazidine Antiangineux Systéme cardio-vasculaire X X X
Antibiotique,
Triméthoprime Diaminopyrimidine Anti-infectieux (usage systémique) X X X X
Tylosine Antibiotique, Macrolide X
Variconazole Antimycosique, triazolé Anti-infectieux (usage systémique) X X+ X
Zidovudine Antirétroviral Anti-infectieux (usage systémique) X X X
Zolpidem Hypnotique Systéme nerveux X X X
Zopiclone Hypnotigue Systéme nerveux X X X
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ABSTRACT
Human-use drug residues (DR) are only partially eliminated by waste water treatment planes (WWTPs], so that
residual amounts can reach natural waters and cause environmental hazards. In order to properly manage these
hazards in the aquatic environmend. a dasbase is made available that integrages the cencencration ranges for DR,
which cause adverse effects for aguatic organisms, and the temporal vanations of the ecoboxicological nsks,
To implement this datakase for the eeoioxicalngical risk assessment (ERA database), the required information for
each DR is the predicted no effect concentrations {PNECs ), along with the predicted environmental concentra-
rions (PECs). The risk assessment is. hased on the ratio between the PNECs and the PECs. Adverse effect data or
PNECs have been found in the publicly available literature for 45 substances. These ecoloxicity test data have
teen extracted fram 125 different sources. This ERA darabase contains 1157 adwerse effect data and 287
PNECs, The efficiency of this ERA database was tested with a data set coming from a simultaneous survey of
WWTPs and the natural environment. In this data set, 26 DR were searched for in two WWTPs and in the
river. On five sampling dates, concentrations measured in the river for 10 DR could pese environmen @] problems
afwhich 7 were measured only downstream of WWITP ontlets. From scientific literature and measurements, data
Implementation with unit homogenisation in a single database facilitates the actual ecotoxicological risk assess-
ment, and may be useful for further sk coming frem data arising from the [uture feld s uwey, Moreover, the ac-
ammulation of a large ecotox ity data ser in a single darabase should not only improve knowtedge of higher risk
molecules but also supply an objective teol te help the rapid and efficent evaluation of the risk.

© 2017 Elsevier BV, All rights reserved.
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1. Introduction

DR pceurrence in WWTP effluents has been highlighted since the 70s
[Hignite and AzarnolT, 1977 ). The improvernent of analytical techniques
now allows the quantification of DR in the natural environment with
concentrations ranging from ng-1=" to pg-1=! (Daughton and Ternes,
1999; Jorgensen and Halling-Sorensen, 2000; Ximmerer, 2001). More
than 800 active substances have been detected in natural waterson a
global seale (Weber et al, 2014) and the measured coneentrations
vary according to molecules and countries (Hughes et al, 2013). Surface
water is probably the natural environment most impacted by these res-
idues, but the presence of medicines is also cited in groundwater
(Lopez-Serna et al,, 2013 ), in drinking water (Fick et al. 2008; ANSES,
2011) and in soils [Kimmerer, 2004; Vazquez-Roig et al, 2012).

MNowadays, the DR pccurrence in aguabic environments and the re-
lated hazards are better assessed due to wide improvement of the tech-
nology. These DR are found in almost all continental water bodies with
environmental concentrations, and WWTPs have been identified as the
main route of DR arrival in natural waters, These molecules can come
from:

- human medicines, with domestic and hospital use;
~ wveterinary medicines, with domestic and agricultural vse;
— DR production by the chemical-pharmaceuvtical industries.

DR are nevw cmerging molecules that occur in natural water with pe-
tential effects on natural biodiversity. Most ecotoxicological studies
showed i1 vitro or in vivo impact on several aquatic organisms [Pascoe
er al, 2003; Parrotr and Blunt, 2005; Martdnovié er al, 2007; Stanley er
al, 2007; Quinn et al, 2008). Environmental effects of the focusing sub-
stances should be characterised by PNECs which are caleulated by ap-
plying an assessment factor (AF) to the srandard ecotoxicicy test
results (Medical Products Agency, 2004). The AF is an expression of
the degree of uncertainty in the extrapolation from the test data on a
limited number of species to the acrual environment (EMA, 2006, p.
200}. Organisms recommended by regulation for the ecotoxicological
tests are algae, crustaceans and fish (European Chemicals Bureauy,
2003). These tests allow the estimarion of the PNECs thar represent
the threshold not to be exceeded to get no effect on the living biota in
the natural environment. The PNECs should preferably be obrained
{rom long-term ecotoxicity tests. If long-term data are lacking, short-
term ecotoxicity data may be used. AF value depends on the confidence
with which PNECs can be derived from the available data. This confi-
dence increases il the concentrations are obtained from ecotoxicity
tests, named ecotoxicity data, available for organisms with trophic
levels, taxomomic groups and lifestyles representing various feeding
strategies. Thus, lower AF values can be used with larger and more rel-
evant datasets than the base-set data. Ta illustrate, when only short-
term toxicity data are available, an AF of 1,000 will be applied to the
Jowest concentration available irrespective of whether or not the spe-
qes tested is a standand test organism (EMEA 2006). A lower assess-
ment factor, from 10 to 100, will be applied to the lowest
conceniration derved in long-term tests (EMEA, 2006).

This potential ecotoxicological risk related to the presence of DR
in aguatic environments is estimated by comparisen wvith the river
expasure to DR, and this risk is characterised by the ratio between the
predicted envirenmental concentrations (PECs) or the measured envi-
ronmental concentrations (MECs), and the envirenmental hazard esti-
mated by PNECs (Straub, 2002; EMA, 2006; FASS and LIF, 2012},

Despite a considerable number of studies on environmental expo-
sure and tools on varied chemical substance ecotexicity, such as AIDA
(Payet, 2013), ECOTOX-US EPA ("EPA: Welcome to ECOTOX", nd.)
and the Sweden environmental classification for pharmaceuticals
(Environmentally Classified Pharmaceuticals 2014-2015, 2014}, there
is no tool to monitor environmental risk by linking exposure, as

indicated by MECs or PECs, and harzard, as indicated by PNECs. Further-
muore, the additional information abour temporal variation of DR natural
risk appears significant due o previous demonstration of a higher risk
period during the year. A better understanding of the distinet behaviour
of these emerging molecules during the last part of their life cycle in
both sewage and the natural environment should lead o improvement
of thelr management strategy. In particular, the observation of the DR
concentration variations and the related environmental risk according
to time should allow the identification of the perind of higher risk
when vigilanee should be increased. The aim of this study is to gather
exposure and hazard information wgether in a single database with a
number of DR high ensugh to identify different types of behaviour.
The gathering of a large number of ecotoxicity data in a single database,
wath ecotoxicity information fed by scientific iterature, should promote
ohjective decision making on this sensitive topic of DR management.
With an application of this database in case studies that take into ac-
count the temporal dynamic of these DR (L is assuinied that the merging
database could be used as the support for management decsions,
through the identification of time period and motecule, allowing the es-
tablishment of management priorities.

Z Materials and methods
2.1. ERA database descriplion

The ERA database was created with the relational database manage-
ment system available in open source, Postgresgl. and the programming
interface, Datagrip, which is a multi-zngine database environment de-
veloped by the jetbrains company.

Nowadays, this ERA darabase contains thirteen rables. Some of them
are devoted to hazard assessment with the help of PNECs or toxicity
data and others to exposure assessment by using PECs or MECs. Crossing
these rables allows the esdimarion of the ecoroxicological risks. Table 1
presents the different tables contained in this ERA database. Structured
query language (5QL) is used to manage the ERA database. Toxicity data
are presented in the same unit allowing homogeneity and comparison
between them.

The ERA database is structured according to Datagrip principles
using tables and establishing relations between them. These tables are
imterconnected through primary and foreign keys, which correspond
to similar columns between two tables. The overall erganisation of the
ERA database is shown in Fig. 1 the arrow ditection indicates the link be-
tween a foreign key (column where the arrow starts), and a primary key
(the same column in another table, where the arrow ends). For exam-
ple, concerning the tables “sites™ and “analyses”, the link is allowed by
the “idsite” column, which exists in these two tables. The “idsite” is
the primary key for the first one and the foreign key for the second one.

In this ERA database, the tables which inform about DR hazard are:
“moleculesproperties”, "pnec” and “toxicity™. For the exposure there
are: “river”, “wwip™ and “midd|eproperties™. Thus, the specific tables
that are linked to the estimation of risks are the tables “pnec”, "toxicity”,
“river”, and “wwip", "moleculesproperties” and "middleproperties”.
This last table allows understanding of DR behaviour in the aquatic
environment.

The following tables present general information: “sites”,
“samples”, “analyses”, “melecules”, “references”, “sampling” and
“analyticalmethodology”. It means they will not be used directly for
risk assessment.

22, PNECs and ecotoxicity data recovery from [iterature

Eootoxicity data, which usually estimate xenobiotic toxicity on living
organisms, could be expressed withdiffere nt indicators such as effective
concentration on 10%, 25% and 50% of the population (ECio ECzs and
ECsp), the inhibitory concentration on 50% of the populaton (ICq;),
the lethal concentration en 50% of the population (1Csy), the no
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observed effect coneentrarion (NOEC), the lowest observed effect eon-
centration {LOEC), the minimal inhibitory concentration ( MIC), the no
observed adverse effect level (NOAEL), the lowest observed adverse ef-
fect level [LOAEL) or PNECs. In terms of regulation, the indicaror thar is
selected for the risk assessment is the PNECs (Med ical Products Agency,
2004). These PNECs and ecotoxirity data were collected in the scientifie
literature using the Web of Science literature review,

Among the data recovered in scientific literature, some authors used
mathematical medels for the prediction of adverse effects according to
the sterie structures of the molecules, it is the quantitative strueture ac-
tivity reladonship ( QSAR). 13% of the available adverse effect data in the
ERA database come from marhemarical models. These methods help the
estimation of the adverse effect or the understanding of the behaviour
of pullutants in the environment, but they cannot replace in vifre and
in vive tests.

Fig. 2 shows the decision tree, which allowed the indusion of datain
the ERA database. To summarize, the following criteria were investigal-
ed to select hazard data to be included in the ERA database:

= The original souree of the hazard data should be accessible,

+ Data from both {n vivo and in vitro tests achieved on non-rarget
spedies.

* Data from mathematical models, QSAR.

= The source shauld have one of the following indicators: ECyg, ECas,
ECsq, [Csg. [Csp. NOEC, LOEC, MIC, NOAEL, LOAEL or PMEC corres pond-
ing to acute ar chronic ecotoxicity tests.

* Daia should be exact values and not approximations.

For this paper, in order to procesd o an experimenral assessment of
ecotoxicological risks from this ERA database, the lowest PNECs avail-
able for each searched molecule were used and called the “lowest
PNEC" in Table 2. Since the ERA darabase could be conrinuoushy fad
with new information from the literature, some DR have not yet re-
ceived PNECs, referenced by “n. d.” in the table belows. This is the case
for Lorazepam, Oxazepam, Sotalol, Raniddine, Bezafibrare and Prava-
statin. [t will not be possible at this time to assess ecetoxicological risk
for these specific DR

3. Hazard assessment: analyse of the diversity of organisms {nvalved
for the ecotoxicological tests

In the current version, the ERA database contains basic information,
Le. substance name, chemical abstract service (CAS) code and pharma-
centical group for 84 DR belonging to 12 different therapeutic groups.
Adverse effect data and PNEC have been found in the publicly available
literature {125 literature references) for 45 substances among the total
of B4

Different living organisms may be used to assess the whale range of
toxicity due o one molecule. There are 49 different s pecies listed in the
data set for loxicity values. The top 10 most frequently used spedes are
listed in the Table 3. Duckweed plant and crustacean species are the
most commeonly used species when looking at the whole data set. This
15 not surpnsing since daphnid and duckweed are extensively used for
freshwyater toxicity testing because they are abundant. widely distribut-
ed and easy te maintain in laboratory (Wang, 1990, Lewis, 1983;
Molander et al, 2008). Four different fish species are among the top
ten and the majority of the tests with Oncorhynchus sp.. Danio rerio
and Oryzias latipes were conducted in vitre.

More than half of the compiled data correspond to short-term expo-
sure and acute responses. In addition, the number of the adverse effect
measured by using the EC50 indicator is exceeds the sum of the refer-
ences made with NOEC and LOEC indicators which could be szen as an
indicaror of a higher frequency of acute tests.

The Table 4 shows the number of chronic and acute ecotoxicity mea-
sures that were entered in the ERA database according to the different
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organisms: fish, algae, crustaceans and bacreria and others. This rable
highlights the lack of data for some molecules. This lack of informaton
for some specifie moleeules eould be explained by gaps in the publie adi-
tion ol the systemartic testing by pharmaceutical or public researches
laboratories. Based on a systematic survey of the literatre references,
this ERA database is expected to eontinuously inerease the number of
references that will be made available.

The Tables 5 and 6 report respectively the lowest acute and chronic
ecotoxicological eoneentrations with their corresponding species for
each molecule. Onty the DR having at least one toxicity data in Table 4
are presented in the tables below. Data without precision about the
type of organism that was used for the tests and data coming from
mathematical models are not included in these tables.

Data from acute ecotoxicity tests that were compiled in the ERA da-
tahase showr that the natoral estrogen 173 -estradiol and the synthetic
estrogen 17a-ethinylestradiol are the substances with the lowest effect
concentrations reported, so the most hazardous DR, Concerning acute
toxiaty

tests (Table 5), these data demonstrate that algae [including blue-
green algae) are, for mere than half of studed antibiotics, the mest sen-
sitive organisms. The same sensitivity 15 shown for beta-blockers with
algae being the most sensitive organisms, However, in the ERA database
there are no ecotuxacty tests accomplishied on bacteria with Atenolol as
shown in Table 4. With the collected data. fish seem to be the most sen-
sitive organisms to hormones. Howeever, at least 54% of hormone tests
are carried out with fish. For example, in the case of Estrone, there are
no data concerning algae, bacteria, and crustaceans. Indeed, ecotoxicity
testing with fish are often used to assess adverse effects of the estrogens,
where vitellogenin (VIG) induction is considered a valuable biomarker
for assessing exposure to environmental estrogens of fish (Molander et
al, 2009). With regard to non-steroidal anti-inflammatory drugs
{NSAID) and analgesics, itdoes not seem that one organism is more sen-
sidve than others in these therapeude groups. Finally, the organisms in
decreasing order of sensitivity from acute ecotoxicity tests are algae
(3B% of datz}, fish ( 22% of data) and bacteria (16% of data).

With regard to chronic toxicity rests (Table 6) there is a lack of data
for Erythromycin, Salicylic acid and Ketoprofen. With chronic toxicity
data available from our licerature survey, it is possible to see that bacte-
ria are more sensitive to antiblotics than algae {B0% of studied antibi-
otics). Fish are the most sensitive organisms for hormones. For
Atenolo] and Propranclol, fish become the maost sensitive organisms
with a long-term exposure to beta-blockers, such as NSAID. Indeed
66% of NSAID have a lowest chronic toxicity concentration with fishes,
50 they are the most sensitive organisms 1o a long-lerm NSAID expo-
sure. Finally, the organisms in decreasing order of sensitivity from
chrronic ecotoxicity tests are fish [44% of data), bacteria (19% of data)
and algae (12,5% of data).

Theese results also show differences between acute and chronic tox-
icity concerning the conceniration ranges of some DE. For NSAID acute
toxicity is in the order of mg: 1! while, for the chronic data, NSAID is
hivactive at concentrations in the order of pg- 1™ even ng-17". For Pro-
pranolol. acute toxicity is in the order of pg- | ' and chronicdataisinthe
order of ng:1". Finally, acute concentrations for Carbamazepine are
arcund mg-J~" and chronic concentrations zround ng-17".

4. A study case for the use of the ERA database
4.1, Sampling area and sample collecrion

The study sites are located in the south of France downstreamof a
large city with two distinct WWIPs, a large one, WWIP 1 (1,000,000
Population Equivalent (PE}) and a small one, WWTF 2 (100,000 PE).
The sampling stations are located at the inlet and outlet of these two
WWIPs, and in the natural environment with one station on a tributary
with connexion upstream of the WWTP 1 and three stations on the
main river (Fig 3). On the river, from upstream to downsiream, station
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Tahie 1
Degcnption of tables contamed in the ERA database,

Takle name Column niame Xind of data Comments Descripdion
1.5ies ddsite Integer Imteger is a no decimal numeric dara Sires 1D
sitename Warchar{300) Varchar () 5 & characters string with "x" the mumber of character Sites tscrmame
2. samples samplecode Warchar(50) Varchar () 5 a characiers siring with “x" the oumber of Character Given code to fimal sample
sarmplings wategy War chari 30) Varchar {a} is & characters stong with "&" the vumber of character Sarnpling stratesy [conliuous o not]
samplingmethod Warthar(50) Varchar (x] 5 a characters sming with " the number of character Sampiling methad { sutomatic sampler or puncrual sampling)
samplingvolume Doublé precision Inteser is a deamal numeric data with s vanable come Quantity of final samgle
volumefilcer Double precision Integer is a dedimal numeric data with a variable coma Quantity of final filtered sample
fltratondate Date Year/month/day Filtration date
2 3daysfiow Doutle pree/sion Integer is a decimal numeric data with 3 varlable coma Total flow during the sampling campalgns
3. analyses analysrcode Varchar(50) Marchar [x} 5 & characters sming with "x” the numhber of character Given code to sample after filtration for analyses =
dsite Integer Integer s a no decimal numeric data Sites [ =
sendingdate Date Yearjmonth/day Seoding date
analysedare Date Year/month/day Analyses date
samplecnde Warchar( 50} Varchar {x} is & characters string with *x" the mumher of character Giuen code to final sample 3
storagedaie Date Year/month/day Storage date B
& molecules Toleculename Warthar(50) ‘Varchar [x } i3 & characters string with “x” the aumber of character Name of modeoule E‘
family Warchar(50) Varchar (x} s & characters string with *x" the oumber of character Andbiobc lmity =
FrouR Warchar(50) Varchar () i5 & characters sming with “x" the number of character Anthiotic sub-group 3
Biwloyicalactivity “archar( 50) Varchar () s & characters soing with “x" ihe number of Character Theeapeutic action (aniiblotics, betablockers, ...} &
i Warthar{ 50} Varchar [x ) i5 & characters string with ™" the number of character Use in haspital and,or in hausehald ﬁ'
cascode Warchar(50) Varchar {1} s a characters sing with “x" the number of characier Chemical abstract service code (CAS) g
sandrecnde Warthar{50) Varchar () 15 & characrers smring with "X the number of characeer Matinnal administration service of water data and reference =
I references reference Integer Intemer is @ oo decimal numenc data Felerence ID S
authorsnames Warthar(500) Varchar (%] {5 a characters sming with “x" the mumber of character Aurhors names of publication &
title Warchar(500) Varchat [x) is & characters string with =" the mumber of character Title of the publication §
journal War char{ 500) Varchar {x) s a characters sring with “x" the number of Character Journal of the publication 2
year Warchar(30) Varchar (x) s 2 characters stong with *z" the number of characier “rear of the publication &
6. sampling samplingrode Warchar(50) Varchar (x) {5 a characters sming with “x" the number of character Given tode to sample for collection —
samplécode Warchar{ 50} Varchar (x} /3 & characters string with “x" the oumber of Character Given code to final sample §
lsite Inieges Integer is a non-decimal pumeric data Sites [0 =
procsions te Warchar{ 50} Varchar [x} is  characters string with “c" the number of character Detailé abeut the WWIP which has bwa inlets {inlet south ar inlet narth) §
Tow Double precision Integer is a dedmal numeric data with a variable coma "WWIP flow in inlet and outlet IE
Tloorigin Warthar(50) Varchar [x] is & characters string with “x” the numhber of characeer References of data flowe -
samplingunderslime Double precision Imteger is a decimal numeric data with a variable coma Daily taken volume to make only one sample during three days ssmpling
sarnplingvolume Double precision Integer is a decimal numeric data with a wariable corma Daily sampled volume during one sampling campaigns
samplingdate Dare Year/montT/day Sampling date
F_river driver Intrger Imeeger it & no decimal numeric darz River exposition 10
dsite Inieger Integer is a no decimal numeric data Site [D
moleculename Warrhari 50) Varchar («} i & characters string with “x” the numhber of characeer MName of mode oule
concentration Double precidon Inteser ix @ decimal numeric data with 2 variable coma Meavured concentrations in aguatic environmment {ng-1-')
amalys=rode Warchar(50) Varchar (%) i5 & characters string with "x" the mumber of character Given rode to analysed sample
8. wwip idweertp Integer Intestes is a no-decimal numeric data WWTP exposition (D
adsite Intcger Imteger is & no decimial numeric data Site 1D
moleculenames Warchar{50) Varchar (x} s & characters string with *x" the sumber of character Hame of molecule
haspital Boolean “True" or "False™ To know i WWTP is eonnected m health facilisy ornet
concentistion Double precision Inteser is a deamal numeric data wilh 3 vadable coma Measured concentrations o WWIF (ng 1)
analys=code Warchari50) Varchar (x) is a characters sming with %" the number of character Given gode to analysed sample
9. analyticalmethodology idanalyticalmethodology imteger Integer is & no decimal numeric data Analylical methodology 1D
Taharasnrymame Warrhar(50) Varchar [%] is 2 characters string Wwith “x" the number of characner Mame of the [zboratary which carry out the analyses
moleculenams Warchar{30) Varchars [x} s & characters string with *z" the pumber of character Mame of melecule
analyticalmethodology Warchar(50) Varchar (1} is & characteTs string with “x" the mumber of character Laboratory used method 0 carmy out analyses
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maleculename
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idreference

idpnec
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calculationmethed
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adtoxicity
idreference
ealculationprecision
idkoxicity
‘moleculename
ohservede ffect
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wbservedconcentiation
value

kindtexicity
wreference
axperimentalprocedure
drmiddlep roperties
samplingeode

R

i
a

Ze2savuration
cod

1kn

b4

nad

e

protal

al
conductivity

sm
trmperatune

Double precision
Double precision
Varchar{ 50]
Integer
Varchar{50)
Numeric(32)

Mumeric(32]
Mumeric(32)

Donble precision
Integer

Inkeger
Varchar( 5]
Dauble precisian
Warchar{ 0]
Dovhle precisiom
Double precision
Integer

Varchar{ 100
Integer
Warchar(50)
Varchar{ L)
Varchar(50)
Varchar{50]
Varchar{ 10)
Double precision
Varchar{ 1)
lateger

Varchar{ 20:44)
Integer

Warchar{ 50)
Numeric(3.2]

Double precision
Hurneric|4.2)

Double precision
Double precision
Double precision
Double precision
Double precision
Double precision
Dauble précision
Double precision
Mumeric(4.)

Double precision
Mumerie(3,1]

Indeger ke a decimal numetic data with a variable coma

Tnreger is a decimal numeric data with & vatiable coma

Varchar (x] s a characters sbing wath "x® the number of character
Integer is a no decimal numeric daa

Varchar (x) 15 a characters string with "x® the number of character
Numenec [pe)is a decinal pumenc data with a defined precision
mumber {p) and the number of figure after coma (2}

Humerie [p,e] is a decimal numeric data with a defined precisian
pumber {p) and the number of figure after coma (e}

Numerie [p,r] is a decimal numeric data with 2 defined preosion
pumber {p) and the number of figure zfter coma (e)

Integer fs a decimal numeric data with 2 vatiable coma

Integer is a no decimal aumeric data

Integer ts a no decimal numeric datz

Varchar (x) 5 a characers sing with *s” the number of character
Integer 18 a docimal namenc data with a vanable coma

Varchar (x) i a characters swing with "k the number of characier
Integer is a decimal numenic data with a vanable coma

Integer is a decimal numenic data with a vanable coma

Integer is a no decimal numeric data

Varchar [x] is a characters string with "™ the number of character
Integer is a no decmal numeric data

Varchar (x] is a characrers sting with “x"® the number of character
Varchar [x] 5 a characters string with *x™ the number of character
Varchar () 35 a characers soing with *s” the number of character
Varchar (%) 15 a characters stomg with w7 the number of character
Vanchar (x) i a characters strimg with “x® the number of chasacter
Tnreger s a decimal numeric data with a variable coma

Varchar (x) 1% a characters strimg with "s” the number of character
Integes is & no deqmal numeric data

Varchar (x] is a characters smimg with “x* the number of character
Integer 18 a no decimal numeric data

Varchar (x] is a characters sirimg with “x* the number of character
Numeric {p.e] is a decimal numenic data with a defined precision
number [p) and the number of figure after coma (e)

Integer is a decimal numeric data with a variable coma

Humeric {pe] is a decimal nurmesic data with a defined precisian
number {p) and the number of figure zfter coma (e)

Inreger is a deeimal numeric datz with a variable coma

Integer is a decima)l numeric data with a variable coma

Inreger is a decimal numeric data with 2 variable coma

Integeris a decimal numenic data with a vanable coma

Integer is a decimal numetic data with a vanable coma

Tnreger is a decimal numerdc data with a variable coma

Integer is a dectmal numenc data with a vanable coma

Loteger ts a decinal numetic data with a vanable coma

Numeric {pe) is a decimal numesic data with a defined precision
number {p) and the number of figure after coma (e)

Integer is a decimal numeric data with a variable coma

Numerie (p.£] is adecimal numenic fata with a defined precsion
number {p) and the number of figure zfter coma (e}

Limit of detection (ng-l '}
Limit-of guantificacion {ng-1 *)
Given code lo znalysed sample

Molecule properties 1D
Name of malecule

Dctanoliveater partition cosfficient
Acidity constant
Salid:ligquid partitinn A1serimnrion

Organic carbonwater partiten dismribution
Reference 1D

EHEC DV

Name of maleculz

Predicted nio effect conoentration (ng-1~7)

PHEC calculation method (Q8AR, TED, ..}
Assesement B2otor used to caloulate PNEC

Toxicity 1D

Reference D

Details 3bout the toxicity dats used to calculate PNEC
Toxicity 1D

Name of mafeoulz

Ohserved effect during taxicity test (mortality, growth, feeding, )
Organism tested (algae. fsh, crustarean, ...}

Specie tested

Final concentration (EC.%, NOECY, ...}

Toxical concenracion (mg-1-")

Acute or chronic

Belerence ID

Dreseription of the experimental procedure

River properties 10

Given code to sample for collection

Patential hytrogen of the dver, influents and efloents

Binchemical oxygen demand of infleents and effluents
Dissalued oxygen [mg:1~ "] in the river, influents and effluenis

Crcypen satrarion () 1n the river, influents and effluemrs
Chesmica! exygen demand in influents and effluents

Tonal Kjeldant Nitrogen (mg-1 ') ininfluemes and effiuents
Ammonium (mg-1 ') m influsnts and effluents

Nitrzte (mg 17" }in influents and efluents

Nitrite {mg-1-") in influents and effluents

Tatal phosphorous {mg:1="] in influcnts and efflueits
Complebe alkalimetric ttle (g 1"}

Conductivity (uS/cm) of the river, influents and eMuents

Suspended matrer (mg-1- ")
Temperature {"C) of the river, influenes and efluznrs

 Effective comeentration where x% of the population exhitit a response.
" Mo observed effect conceniration.
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2is Incated 0,5 km upstream of the WWTP 1 outlet, and stations 3 and 4
are respectively located 4 lim and 10 km downstream of the WWTP 1
outets.

Samples were taken with automatic samplers in the WWTPs and
manually in the aquatic environment that allows contnuous sampling
from 8:30am. on day X1o8:30 a meon day X+ 1, during a three day pe-
riod. Wastewater samples were collected with a flow-dependent strat-
egy that meant 50 mL of wastewater were pumped [or every 500-
600 m* of sewage. In the aquatic environment, collections were
achieved with one sampling per day during a three day period. For the
WWTPs and natural water, samples obtained during the three days
were mixed in order to have a single sample per campaign per sampling
station. The sampling campaigns were run simultaneously in WWTP,
niver and tributary. The plant staffs gave discharges of the WWTPs,
Water discharges of the nver and inbutary are collected in the hydro
data bank website (Ministére de I'Ecolegie, du Développement
Durable et de I'Energie, 2015).

Water samples were collected in high-density polyethylene bottles.
After collection, samples were stored at 3-4 “Cuntil the third day of col-
lection. The third day samples were Gltered through a GF/F fiberglass
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filter with 47 mm of diameter and 0.75 um of pornsity. Filtered samples
were stored at — 18 °C before the selid-phase extraction and the analy-
ses on liquid ehromamgraphy-tandem mass spectrometry. Anzlyses
were performed by the Environnement et Paléo-envirannement
Océanique et Continentaux (EPOC, UMR 5805 CNRS), Laboratoire
de Physico- et Toxicn-Chimie de 'environnement (IPTC) at Bordeaux
University, France.

4.2, Annlysis of pharmaceuricals

Sampling campaigns took place in June and October 2015 in the two
WWTPs, inlet and outlet. Tn surface water, sampling campaigns took
place in 2015 in June and October, and in 2016 in February, June and Au-
gust. Twenty-six DR were searched in these samples (Table 7) and these
26 DR wvere selected because of:

~ their occurrence in the vigilance list of the Water Framework
Directive;

- their ocaurrence in some of WWTP outlets in France;

~ their occurrence in some surface water in France,

sites samples
sitename Samplingstrategy
samiplingu ol
= filtration date
\ I
analyses O e LEs referenees ul'r|||ll||
idsite Family authunmames iamphwm'E
analysedate h\ulng icalactivity pumai me:usmnsne
stm?%ﬂm tascude ﬂmuangln
samplingyolum
| . S R ——— ..
river winip anahyticalmethodology moleculespropertias : pnec el city : middle properties
Toee et Vepree Wy
[}
isl1e idsite laboratoryname molegulenarme : malgculename moleculename v samplecode
)
i P
concentration haspital analytical methadalogy | ealeulatinnmethiod organism : sl
[ ve
1
ZHEIEECDHE log ke : idboxic ity observedconcentration | %olsaturstion
1
andyecode  dufewma ) :
I calculationprecision ki neltexd ity : thn
| ke
: experimentainrocedure : med
_____________ e e e e |
plotal
Exposure W
conduetvity
pPrmaszsssa=aj
| Aduerse effects .
1EMpEraTLE
ol s g e 4

Fig. 1. The ERA database strocture.
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Articla X with taxicity data
about the studied DR

i

Concerning the article X

Concerning data

| Dataacditioninthe database |

Reference and article
available

DR CAS number of article X
=DR CAS number in database

Fig. 2. Decision troe used for the addition of taxidty data in the ERA daabase,

Tabie 2
The Iowiest PNECS used to assess eentoxicolegical risks for cach studied substanoe N4 nodatz.
Family Maleou|e Lowest PNEC (ng-1 ') Toxirity data used by autharsta  Reference
derived PNEC

Antihiotics Azithrormycin 150 MICs,/100 (bacteria) Kimmerer and Henninger (2003)

Ciprofioxadin EC3,/1000 (cyanchacteria) EMEA (2006}, Grung ct al. (2008,
Lépez-Rolddn et al. (20037, liang et al (20014)

Clarithromycin 2 ECsa1000 (alza} Zheng et al [2012), Lépez-Rolddn et al. (2013)
Erythremycin 40 MICs5/ 100 (bacteria) Kimmersr and Henninger (2003]
Flumeguine 186 ECsa1000 (cyancbacteria) Lépes Rolddn e al, (2013)
Oflexadn 113 NOECA00 (alga) Jlang et al (20141
Sulfamethoxazole 268 n.d. Agerstrand and Rudén (20103

Anal gesics JAceraminophen 1,00 n.o Dmlioand Andres (2013}
saticylic actel 37,000 Egu1000 (fish) Romissou-Schurtz ot al. (2014)

Antiemiepti ¢ Carhamarepine 03z ECgf 1000 (molhise bivabee) Aguirre-Martinez et al. (2013)

Antfincoplasic sgent Cyrlophaspham:de 7480 . Hotta amd Dulia (2004)

Amdalytics Lorazepam nd n.d n.d.
Oxazepam nd n.d n.d.

Betz-blockers Atenolal T30 ECOSAR [zlga) Jomes et al {2002)
Propranalol 5 n.d Agerstrand and Rudén [2010)
Socalel nd n.d n.d

Dirug for acid relzied disorders Ranltidine nd n.d modi

Lipid modifying agents Bezafibrate nd n.d md,
Fravastatin nd n.d n.d

Matuca!l or synchetic hormenes 17-Alpha-ethinylestradiol 001 n.de Dulio and Andres (2013}
17-Beta-estradiol 002 LOEC/S0 (fish) Carlsgon ef al. (3006

Dulic and Andres (2013}

Estrone (1] n.d. Hotta and Dulio (2014)

MNSAID Dicinfenac 5 MOEC 0 [fish) Hoeger et al. (2005)
Ibuprofen arl El5o 1000 (malhse brvalve) Aguirre-Martiner et al, (2013)
Ketoprofen 100 nd Betta and Dulio (2004)
Maproxén 640 n.d Agerstrand and Rudén {2010)
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Table 3
Top 10 spedies that are regularly tested for ecotoxicity asscssment of pharmaceutical
substances

Species Number of tests (%)
Lemra sp { duckneed) 153 {13%)
Dupifutits s {erustscean) 146 (13%)
Pesudokirchnerella sbeapitata (alga) 59 (5%}
Vibrio fischer] { backecium}) 54 (52}
Ovcorfpachus sp. (fish) 43 (4%}
Pimepholes prommedos (fish) 42 (4%}
Hydra sp. (hydra) 37 (3%
Duniv rerie (fish] 3535
Oryzins latipes (fish) 31 (3%
Brochionas sp. {rodfer] 31 (3%

4.3. Exposure ossessmenit

Today, the measured concentrations that are made available in the
ERA database correspond to two samipling campaigns in WWIPs and
five in the river that remain to be complebed.

Wikh these first data, it was possible to make some data analyses
such as elinunation rate in WWTPs (Table 8). Average elimination rate
was calculated from the difference between DR guantities of the
WWTIP inlet and outlet flows, Eliminabion rates had been estimated
for 23 DR and this previous analysis already showed different rates de-
pending on the molecules in focus. Thus, thirteen DR, coming from the
following therapeutic groups (antibiotics, antineoplasic agent, anticpi-
leptic, NSAID, anxiolytic, beta-blockers and lipid modifving agents),
showed a low elimination rate by the WWWTPs with a maximal average
of 80% (excepr for Azithromycin ). Seven molecules, from NSAID, analge-
sics, anxiolytics and lipid modifying agents, showed high elimination
rares with a minimal average of 85.5%. Finally, three DR got concenta-
tions lower than the derection limir: Erythromycin, Flumequine 2nd Ra-
nitidine. Other molecules with negative removal rate had outlet
CONCENtTations greater than inlet ones.

Figs. 4 ro 9 show DR concenrrations measured in the agquatic envi-
ronment as integrated in the data set as exposure data. These results
highlight that among the twenty molecules detected in WWTPs eight
were stll quantified in naral water, downstream of the WWTP outler.
This finding permitted better identification of the DR Dowing in the nat-
ural environment with the WWTPs as a source. It concerned,
Clarithromycin, Ofloxacin, Azithremycin, Ciprofloxacin, lbuprofen, Lor-
azepam, Atenolo] and Propranolol. Seven other molecules were mea-
sured in the matural environment upstream and downstream of
WWTP outlets. Furthermaore, their downsiream concentrations were
not significantly greater than upstream ones, meaning negligible contri-
bution from the WWTPs, with the vpstream watershed as the main
source. This concerned Acetaminophen, Sotalol, Naproxen, Diclefenac,
Ketoprofen, Carbamazepine and Oxazepam. Finally, five DR presented
concentrations lower than detection or quantibcation imit: Cyclophos-
phamide, Bezafibrate, Pravastating, Sulfamethoxazole and Salicylic acid.

4.4, Ecotgxicological risk assessment

The environmental risk due to the presence of pharmaceuticals in
the river, is estimated with the ratio between the PECs (estimated
from measured concentrabions at the YWWITPs outlet ) or the MECs and
the PNECs (from literature). A value greater than 1 highlights an envi-
ronmental risk for natural biodiversity (Tissier and Marchand, 2007;
Besse and Garne, 2007, In this study, only MECs/PNECs ratios are given.

The PECs are obrained by firstestimating the DR fluxes that circulate
inthe WWIP effluents, & (ng-s ') as:

Pwwe= Cowwre ¥ Qww

where C (ng-1?) is the DR concentration in the WWTP effluents and
Chawerr (1-57 1) is the discharge of the WWTP effluents.

Table4
Number of rootoxicity measues in the ERA database using fish. algae, crustaceans, bacteria and ofher organisms foreach dmig residue. M. d.is means that there is nodara yet in the ERA
database.
Famuly Moleculs Mumber of studies  Number of studics using algae Numberof shudies Number of studies  Others®
using fish {writh blue-green algac} usimg crustaceans  wsing backeria e}
3 . & &y %) _ & 25
Antibiotics Azithromydin nd wd nd nod nd
Ciprofloxacin 3T & {14%] 10 (23%) 3075 22 (300
Clarithromycin 2(12%) 4 [13%] 5(28%) 3 [18%) 3{18%)
Erythromydn 2 (43 31 (67%) 8017%) od 3{11%)
Flumequinz nd 5 (33 3020%k) o (40%) 1{7&)
Ofioxacin 1(23) T{17%} 7(17%) 2(5%) 25 (59%)
Sulfamethnxazale 507 14 (20%) 12 (18%) 7 (10%) 30 (445)
Analgesics Aretaminnphen 9(13%) 7{10%) 40 (58%) 7 (10%) 6(9%)
salicyiic add B(37%) 2(12%) 4 (25%) 3.(19%) 1(6%)
Anticpiieptic Carhamazepine 26 (30 13 (15%) 15 (17%) 5 (631 28132%)
Antineoplasic agent Cyeliophosphamide 1 (25%] 1{25%) 2 (50%) o nd
Anxalytics Lorazepam nd o nd mod L
Dicareparm nd . nd nd oo
Beta blockers Atenolol 8 (40 & (30%) 6 {30%] nod nd
Propranclel 15 (36%) 6 (14%] 18 (43%) 1[2%) 2{5%)
Sofalol nd od. nd nd nd
Duug [or acid related disorders  Ranitidine nd oode nd mode nd
Lipid modifying agems Bezafibrate Bd e nd md. od
Pravastatn nd I d nd o nd
Natural or synthetic harmaones  17-Alpha-cthinylestradiol 55 (B5%)] 1{1%) 9 010%} n. d. 201(23%)
17-Beta-estradial 39 (83%) . 1 (2%) n.d. 7(15%)
Estrane B (59%) md. nd nd. 5 (45%)
NSAID Diclofenac 15 (Bem) 1{4%) T (2% m.d. 11{48%)
[huprafen 12 {173 9 {13%) 21 (30%) T (0% 21 130%)
Ketoprofen 2[33%] 1{17%) 1 (17%) 2(33%) n.d
Naproxen T[22%) 4 (12%] 5(16%] [12%] 12 (37%)

* Mo sdentified organisis, otifers, yessts, plants, diatorms, hydras, cilisted protos, echinederms, molluses, mushrooms, monkeys.
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Tahie 5
The Iowet St 3cUte ecntoxicity Comcenitration with their ccerespanding species for the DR in the current ERA datzbase.
Family Mol ecule Organism Specie Walue : Parameter Reference
(ng-177}
Antihiotics Ciprofloxadin Alga Fsetdokinch nerigila 5000 Crovveth inhihitian ¥ang ot al. (2008]
subcapitria nd Hallmg-Sarensen o al.
ar Mycracpstis aeruginnsa [2000)
Clarithromydn Alga FPeeudokirch nerieilo 40,000 Crowih inhibiton Yang et al. (2008)
subrapftuia
Erythromydn Blue-green Synechococcus leopoliensis 2000 nd Andoeral. [2007)
alga
Flumeguine Bacterium Vibrip fischerd 19,020 Biol umine soence Backhaus et al. (2000}
inhibit
Ofloxacin Bacterium Vibrio fischerd 1%.580 Biol umine scence Backbaus et al. (2000}
inhibitien
Sulfamerhoxazale Alga FPerrgakirch nerisila a0 Croveth (nhibitian Yang ctal. (2008)
subcoptiea
Anz| gesics Acetaminophen Crustacean Diophrin magra EA40000  Martality Kirn et al. (2012)
Salicylic acid Fish Bractydanio reria 37,000,000  Embryos moctality Henschel et al. (1957)
Antiepileptic Carhamarepine Alga Fset dokinch nerigila B400000  Growth inhibition Hirashi et al. {2007}
subeaprtoia
Antincoplasic apent Cyclaphospharide nd nd nd nd nd
Beta-blockers Atenolol Alga Peen dokirch nerdeilo 10000000  Crowth inhibiton Hivoshi et al. {2007}
subcapiioig
Propranolol Alga FPseudokird nericilo 100,000 Crowil inhibidon Hirgshi e1 al. (2007}
subcapiioi
Natural or synthetic 17-Alpha-ethinylestmadial Fish Pimephales promelos 0.9 Vitellogenin induction Van den Belt et al (2004
hormones 17-Beta-estradiol Fish n.d 1 Vitellogenin induction Hansen et al. [1098)
Estrone Yeast n.d 16.8 Crowih inkibidon Van den Belt e al, (2004
NSAID Diclofenac Fish Neceiliopsis lugido 5600000  Cymoroxicity Lawilie eral, (2004)
Thupmten Hytrz Hyne mtenvatn 1550000  Morpholopical change  Quinn et al (2008)
Ketoprofen Bacterium Vidrio fischert 15600000 Biolumine scence Farre ctal. (2001)
imhibitan
Naprowen Crustaccan CGerindephnin dibir 163400 000  Mobi bty inhibitian Fraysse and Gamic (2005)

Then PECs are estimated by using the following formula, where Q.
(1.5 1) is the discharge of the river:

With the MECs of the study case and the available PNECs in
the ERA database (Table 2), potenrial ecoroxicological risks were
highlighted. These risk assessments highlighted nine molecules
with MECs above ecoroxicity threshold on at least one date of
sampling over the period of survey. These ten DR were: Clarithromycin,
Diclofenac, Ibuprofen, Carbamarzepine, Propranolol, Ofloxacin,
Ciprofloxacin, Azithromyein and Acetaminophen. From this DR list,
six molecules were only measured downstream of WWTP outlets
(Table ).

& vy
Q erver

PEC =

The users input all necessary data in the ERA database (concentra-
tions, discharges) and make the calculations described above.

Table B
The lowest chronic scotonicity conceniration with their comesponding species for the DR

cluding these data in the current ERA database,

Family Molecule Organism Specie Value Parameter Reference
(mg:17"}
Antblotics Ciprofloxacin Bacverium  md. 3200 DblA alveration Hartmann et al, { 1898}
Clarithremycin Alza Pegudokirehinerielln 2000 Crowth inbibiton lsidori ex al, (20058)
suboap! am
Ervthromycln nd nd. nd nd md
Flumzquing Bacterium Vikrio fischerd 2640 Bloluminescenee inhikidon Backhaus et al. { 2000
Dfloxacin Bacterium  Vakrio fisener? 1130 Bloluminescenee innifition Backhaus et al. { 2000}
Sulfamethnxazol e Blue-green  Symechoeoccus 5900 Growth imhiBitioim Ferrar et al. [2004)
alga leopoliensis
MAmalgesics Acetsminaphen Crustacean  Daphmiz mogna 5720000 Mortality Kim et al [2012)
Salicylic acid nd. nd n.d nd nod
Antiepileptic Carbamazepine Mallusc Faeditapes phifippmarnm 320 Ly=sosomal membrane stability Aguirre-Martinez et al
(2013}
Antinsoplasic agent Cyclophosphamide Crustzcean  Daphmnig sp. 56,000,000 Repreduction nhibltdon ENMEA (2006}
Beta-Dlockers Atenola] Fish Fimephales promelas 1,000,000 Reproduciion inhibitien Winter et al. {2008
Propranolol Fich Oryzias laripes 300 Repreduction inhibitden Huggen ecal (2002)
Matural of synthetic 17-Alpha ethinylesiradiol  Fich FArmephales promelas 5] Egg number Pawlowskietal (20043
hormones ‘or Oryzigs ladpes Intersexuality Mecalfeeral (2001)
17-Beta-estradiol Fich Oryzius laripes 1 Inersexuality Mewalfeeral (20011
Estrons Fich Oryzias loripes 10 Intersexuality Metcalfe eval (2001)
N5AIDR Miclafenac Fish Safmo trutha £ farin 500 Infiltration/accumuation of monacytes  Haeger etal. (2005)
inthe [ner
[hupraten Fish Oryzias lanpes 100 Embryos mortality Sanderson {2003
Hetoprofen nd. nd. n.d nd n.d
Maproxen Lrustacear  Ceriodophria dubia 330000  Reproduction mhibition 1sidlori ot al. (2005a)
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Fig- 3. Map of the samphng sctes: Black star (132 tributary site: white stars (2.3 and 4): tiver sites,

5. Discussions

Despite the fact thar the issue of DR occurrence has been known for
decades, there is still evidence of a lack of ecotoxicity data, especially
coming from chronic cootoxicity tesrs. To overcome this lack of informa-
tion, the Technical Guidance Document (TGD) recommends the appli-
cation of an assessment factor in order to give evidence of the lewel of
confidence of the available data (European Chemicals Bureau, 2003). In-
deed, it is possible to see that the most sensitive organisms can be differ-
ent if the exposure is short or long. For example, algae are the most

recommeended for effects testing of antimicrobials (EMEA, 2006). The
eootoxicity data gathered in the present ERA database are in agreement
with the high sensidviry of algae exposed e four our of six antibiorics
but only for short-term ecotoxicity tests, For long-term tests, bacteria
are more sensitive than algae for the majority of the antibiorics [three
out of five having chronic dara). In light of the measured concenmaton
of these antibiotics in the studied WWTP inflows and their constant oc-
currenee, antibiotic adverse effects on bacteria prabably also decrease
the WWTP treatment efficiency, even when the sewage treatment is

sensitive organisms with a short-term of 100 pg-1* of Propranolal Table &
that Induces Pseudeldrchmerielln subcapitatc growth inhibition. Elimination raz averages [oreach voncemed drug residue in the two WWTP studied.
However, ﬁfr.' become the most Sensitive organisms witha Iong—te;‘m Famlly Melocules i SRR,
of 500 ng- 17" of Propranolol that induces Oryzias [otfpes reproduction elimination rate  elimination =ie
inhibition. With regard to an tibiotics, seme studies talk about the higher InWWIP1 () i WWTP2 (%)
sensitivity of algae, particularly of microalgae (Isidori et al., 2005a; Low elimination e
EMEA, 2008; Collette-Bregand et al., 2009). Thus blue-green algae are Antibintics Clarithramycin BAS 329
Arthramycin Negative value 100
Dftnxacin 476 BO.1
Tahie 7 Crprafloxacm 35.5 Negative value
Pharmaceticals campoun s saught during this study JSciitdiol:  S26 2
i Antmeoplasic agent Cypclophasphamide MNegative valur  Negative value
Therapentic ciass (number of Campound s Antiep leptic Carbamazepine 30 Negative valuz
molesnies searched] Non-steroidal Diclofenac 14 MNegative valus
— = = and-inflammatory
Antibictics [T) Azthrorycn, Clarthromycin, drugs (NSAID)
mmyf:"'c'm‘?ﬂ"“‘"" Anxiolytic OMazepam 114 [egative value
R, Ermaquind, Beta blockers Atenalol 55 438
Sulfzmethexazole Sotalal 158 2
Analgesics {2) Acetaminophen, Sallovlic acld Eropranaiol 113 149
Antieplleptic (1) Carbamazenine Lipid mociying agents  Bezahbrate 72 n3
Antinegplasic agent (1) Cyclophos phhamide P NG agen g
Aniolytics (3] Lorazepam. Oxazepam Cood elimination rate
Beta-blockets (3) Atenolel, Propranclel. Sotalel NEAID Maproxen 932 855
Drug for 2cid relared disorders (] Ranitidine Ketoprofen 94,1 046
Lipid modifyng 2gemts (2) Bezafibrate, Pravastatin [bpraten 989 99,7
Natural or synthetie hormanes (3] 1 7-Beta-estradial, Analpesics ACEEATIINOD e EER ] 100
17-zlpha-ethinyl estradinl, Estrone Salicylic acid =09 =99
Non-steraidal anti- inflammatary Diclafena, Iuprofen, Anxiolybic Lorazepam BEH 893
drugs (NSAID) (4] Ketoprofen, Naproxen Lipid modifying agents  Pravastatin 948 +95
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Fig. 4. Measwred concentrations ol andbioties [n the tributary (1) located upstream of the WWTP 1 releases and the river (2 upstreameef the WAWTP 1 release, 3 and 4 downstream of the

WWTP 1 releases).

bielogical, Indeed, some authors demonstrated that the presence of an-
tibptics in effluents can disrupt microbial activiby which 15 necessary to
the sevwage treatment (Luis Campos et al., 2001; Alighardashi et al.,
2008]. [n France, GO% of WWTFs use biological treatment (“IRSTEA",
2014), Chronic data indicate that. in future studies, the number.of tested
species and considered endpoints should be increased to detect further
effects of drugs. These results show that there is 2 potential risk for non-
target organisms associated with the presence at low level of pharma-
cenricals in surface waters. After a literamure survey to run the risk as-
sessments as objectively as possible, this ERA database gives evidence
of the knowledge gaps and provides a demonstration of the need o in-
crease the number of ecotoxicolomy tests. More specifically, long-term
ecotoxicity tests should prevent against long-term effects and facilitate
abetrer assessment of the risk that these compounds could pose to the
aquarc environment

With regard ro the exposure results, it was highlighted thar climina-
‘tion rate varied according to molecules and the WWTPs concerned. The
KNAPPE project (Knowledge and Need Assessment on Pharmaceuticals
Products in Environmental waters ), from 2006 to 2008, aimed to collect
knowdedge about the issue concerning the presence of DR in the envi-
ronment. This project highlighted the elimination rate variation for
pharmaceuticals depending on the DR concerned, and on the treatment
process used in conventional WWTPs and their inherent characteristics
(temperature, sludge age, hydraulic retention time, ...) (Roig et al.,

Concentrations (ng.d-1)

50

EE =& |

- m m o - ~ m

lbupraofen Naproxen

e llan

2009). These previous findings vwere in agreement with the results of
the present study. Indeed, the two locusing WWTPs are different in
terms of capacity. 1,000,000 PE for the frst one and 100,000 PE for the
second one, and treatment processes are not identical, with a biological
treatment for WWIP 1 and a biclogical treatment coupled with
physico-chemical treatment for WWIP 2 Actuzlly, for some antibiotics,
the average elimination rates differed berween these two WWIPs. Asan
example, Ofloxacin and Clarithramycin were eliminated with average
rares respecrively equal 1o 47 6%, 64.5% in WWTP 1 and B0.1%, 32.9%
in WWTP 2. Thus, the treatment process of the WWTPs plays an impor-
tant role in the climination of pharmaceuticals of the dissolved phase,
parricularly andbiodcs. Resulrs had also shown negarive values
concerning average elimination rate. This concerned: Azithromyein,
Ciprofloxacin, Cyclophosphamide, Carbamarepine, Diclafenac, Oxaze-
pam. These negarive values represented molecules which had outler
concentrations greater than inlet ones. Different hypotheses may be
given to elucidate this phenomenon, which is also reperted in scientific
literature (Gros et al, 2010; Vieno et al., 2007; Tauxe-Wuersch et al,,
2005; Gracia-Lor et al,, 2012} as the matrix effect, that may happen to
interfere with the results. In general, as demonstrated by KNAPPE re-
sults, NSAID and analgesics are even tolally eliminated in WWTPs what-
ever the treatment process (Roig et al., 2009). Indeed, Naproxen,
Ketoprofen, Ibuprofen, Acetaminophen and Salicylic acid had a good av-
erage elimination rate with a minimum of 85.5%, 94.1%, 98.9%, 59.9%

B 2015.06
0201510

B 301602
201606
52016.08

L=

Diclofenac Ketoprofen

Fig. 5. Weasured concentrations of NSAID in the tribuarny (1) located upsteam of the WWTP 1 releases and the river ( 2 upstream of the WWTP 1 release. 3 and 4 downstream of the

WWIP 1 releases).
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Concentrations (ng.l-1)
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Propranolol
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[Fig. 6. Measured concentrations of beta-blockers in the wibuary (1) locared ups ream of the WWTP | releases and the river (2 upstream of the WWTP 1 releass, 3 and 4 downsream of the

WWTP | Teieases).
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[Fig. 7. Measured concenmations of Acetaminophen [analgesic) in the wibutary (1) locared upsweam of the WWTP 1 releases and the river {2 upsream of the WWTF 1 release, 3 and 4

downstream of the WWTP 1 releases).
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Fig B Measured concentratenns of arscolytics in the tributsry § 1] locsted upstoesm of the WWITP 1 releases and the niver {2 o pstream of the WWTP 1 rdease, 3 and 4 downstream of the

WWTP | 1l cases),
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Carbamazepine

Fig. 9. Measured concentrations of Carbamazepine {antiepileptc) in the wibutary (1) Jecaed upstream of the WWTP 1 releases and the river (2 upstream of the WWTP 1 release, 3 and 4

downstream of thie WWTT 1 releases),

and 100%, respectively. These results are in agreement with the AM-
PERES prgject results, which have shown a mean removal in France
for an activated sludge process greater than 70% for [buprofen, Acet-
aminophen, Ketoprofen and Naprexen (Coquery et al. 2000).
Radjenovic ¢t al. have also reported Naproxen, Ketoprofen, lbuprofen
and Acetaminophen elimination rates in Spain with respectively 72%,
55%, 99% and 100% (Radjemavic et al, 2009). The only exception in
NSAID therapeutic group is Diclofenac, whose removal rate varied
from no elimination up ww 100% (Gros er al, 2010). In this smudy
Diclefenac presented outler concentrations greater than inlet ones. In
seientific literanore, the average elimination rate of Diclofenac varies be-
Tween 20 and 80% (Radjenovic et al, 2009) bur the mean is around 30%
(Collette-Bregand et al., 2009; Radjenovic et al, 2009). Thereby, the re-
maoval of this substance was very variable between different WWTPs
studied by various authors (Tauxe-Wuersch et al, 2005). More precise-
ly, the removal of Diclofenac depends on sludge retention time
(Colletre-Bregand et al., 2009). Indeed, according to the KNAPTE project,
Diclefenac is dimly removed ina WWTPs with sludge age lower than
twenty days (Roig et al,, 2009). That confirms the elimination rare var-
iation depends on WWTP inherent characteristics fior these DR (Roig
et al., 2009; Collette-Bregand et al., 2009). With regard to Carbamaze-
pine (antiepileptic), Oxazepam {anxiolytic), Sotalo] and Propranclol
(beta-blockers), the outlet concentrations were greater tham inlet
ones. In their study, Gros et al. explain that Hydraulic Retention Time
[HRT] does not influence the removal of these kinds ef DR (Cros et al,,
2010). Scientific literature reports that Carbamazepine presents either
poor (lower than 30%) or no elimination in conventional WWTPs
[Collette-Bregand et al., 2009; Coquery et al., 2010; Radjencvic et al,,
2009; Gros et al., 2010). For Oxazepam, the low elimination rate can
be explained because this substance is a metabolite of anxiolylic degra-
dation such as Diazepam, Prazepam and Temazepam [ Bouissou-Schurtz
etal. 2014). The AMPERES project reported that Propranclol and Setalol

Table &

present mean removals lower than 30% in France (Coquery et al., 2010).
Beta-blockers are considered to have none to medium sigmificant re-
moval in WWIPs (Gros et al. 2010).

Pharmaceuticals present in sewage were more or less removed by
WWTPs espeaally according to melecules. |t is not surprising because
DR is a mixed group of chemical substances, which present various
physico-chemical properties (Collettz-Bregand et al., 2009). DR occur-
rence in WW P effluents plays a non-negligible role in river contamina-
tion by human drugs and this has been reported for several decades in
scientific literature (Heberer, 2002; Tamtam et al, nd.; Baker and
Kasprzyk-Hordern, 2013). But these compounds may cnter the environ-
ment in other ways such as effluents of sewage coming from farms. In
this case, the fluxes flowing from upstream of the WWTP outlets should
be considered as non-negligible sources of DR in the river. According to
their chemical and physical properties, DR behaviour in the environ-
ment will be different { Apoteket AB et al, 2006).

These first results highlight potential ecotoxicological risks from
measured environmental concentrations. Nine molecules were above
the ecotoxicity threshold available in the ERA darabase. For six mole-
cules, Pravastatine, Ranitdine, Lerazepam, Setalol, Oxazepam and
Bezafibrate, no PNEC data was yet available in the ERA database. So,
no environmental risk assessment could be obtained for these mole-
cules. Among these, Ranitidine was net detected im WWTPs and
Bezafibrate and Pravastatine were not detected in the environment.
On the other hand, Lorazepam was measured downstream of the
WWTP outleis and Oxazepam and Sotalol were measured upstream
and downstream of the WWTPs. With regard to the Sweden classifica-
tion of pharmaceuticals, these three molecules could present risks for
the environment (Environmenially Classified Pharmaceuticals 2074
2015, 2014). Clarithromycin, Ibuprofen, Propranclol, Ofloxacin, Cipro-
floxacin, Azithromycin, have been measured only downstream of the
WWTP releases, and could increase enwvironmental risks for river

Ecotoxicological risk surmmary for each DR measured downstream of the WWTP oudets or 2] along the river,

DR measured only ot downsiream the

DR measured al upstream and downstream

WWTPs outlets of WWTPs qulets
DR showed ecotexicelogical fsks » (Clarithromycin (5 daves/5] = Diclofenac {5 dates over 5
( number of dzres with ecotoxicological risks over all dates) + Thuprofen (5 dmes/5) = Carbamazepine (5 daces over 5]
Propranolol (4 daress5) * Acetaminephen {1 date over 5)

DR did not show ccotmacalogical nsks - Abtémolal

Ofloxadin {1 date/5)
Arithromyeimn {1 datess)
‘Ciprofloxacin (1 date/5)

- Hapeoxen
« Ketoprofen
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biodiversiry. The potenrial ecotoxicological risks for macrolides,
Azithromycin and Clarithromyecin in this study, have already been re-
ported and these results are in agreement with seientifie lirerature
(sidorl er al, 2005h: Hernando et al, 2006 Kheran and Collins, 2007
Grung et al., 2008). The improvement of the reatments pccurring in
WAWTPs and the changes in behaviour and habits ( preseribing, delivery,
getting rid of unused drugs in an appropriate way, ... ) would allow the
limiting of the risks for these molecules. Carbamazepine, Acetamino-
phen and Diclofenac could also pose environmental risks but the origin
was more difficult te identify because they weré measured upstneam
and downstream of the WWTP releases.

However, some DR presented environmental concentrations that
could pose problems for ecosystem s, These results suggest that DR envi-
rommental concentrations, even if low, could have biological activity
against nan-targeted organisms continuously exposed to these male-
cules such as other pollutants present in the environment. Here, ecotox-
wological risks focused on the toxidty that individual cormpounds could
cause bo aguatic organisms, but in the aguatic envitonment, pharma-
ceuticals are present as mixtures of a great variety of therapeutic dasses
and chemical substances, which should be taken into account when
evaluating ecotoxicological effects. Some studies, like those performed
by Cleuvers, revealed that a mixture of pharmaceuticals induced loxicity
at concentrations at which a single compound showed either no or anly
Iittle effect [ Cleuvers, 2003; Cleuvers, 2004 ). With datz homogenisation
gathered in this ERA database, the ecotexicological risks assessmentwill
be facilitated because data can easily be compared between them and a
mixture approach can be tested with an addition of ecotoxicity
Concentration.

6. Conclusions

This ERA database is still in progress with capacity building thar
should be exrended. From scientfic literarure and measurements, data
imiplementation with unit homogenisation in 2 single database facili-
1ates the present ecotoxicological risk assessment, and may be useful
for further risk coming from data from the fumre field survey. Moreover,
the ERA database takes into consideration the temporal varation of eco-
toxicological risk, that allows the identification of the periods of highest
risk Indeed, from 2015 to 2017, twenty-four campaigns in WWTPs and
seventeen in the aquatic environment will be integrared in the FRA da-
tabase at the end of this study. The evidence of the periods with highest
probabilities of having DR that exceed the acceptable concentrations in
the matural environment may fadlitate decision-making in erder to re-
duce these effects in the environment.

On the other hand, these first results showed a data diversity
concerning hazard assessment with data coming from in vitro and in
wiva ecotoxicity tests with different type of indicators and tested species.
This data set underlined the range sensitivity of the dilferent organisms
according to the molecules or therapeutic groups. The availability of
these ranges of toxicity data may lead to some ranges in the risk assess-
ment depending on the selected data for the toxicity threshold, [m the
long-term, the accumulation of a large ecotoxicity data set in a single
database should not only improve knowledge of higher risk molecules
and periods of time but alse supply an objective tool to help to rapidly
and efficiently evaluate the risk It is assumed that this enhanced
cbjectivity in the risk assessment should help in making regulatory
decisions,
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Annexe 3. Filiéres de traitement eau et boue de la STEU de Ginestous.
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Annexe 4. Description des traitements de la filiere eau de la STEU de Ginestous.

Les informations fournies dans cette annexe proviennent de la plaquette d'information

rédigée par Véolia en 2010.

1. Le traitement primaire a Ginestous

Le traitement primaire de l'usine de Ginestous est assuré de I'étape 1 a I'étape 4.

1.1. Etape 1 : dégrillage, relevage

A leur entrée dans la STEU, les eaux usées brutes traversent une grille tournante a maille de
6 millimetres. Les déchets sont récupérés et évacués et les eaux sont relevées de quelques
meétres pour accéder aux diverses filieres de traitement, G1, G2 et G3. La STEU posséde

deux postes de relévement, le poste nord et le poste sud (Figure 1).

= Station
d mesure

amont

Figure 1. Schéma des filiéres de traitement de I'usine de Ginestous (source :Véolia Eau, 2010).

1.2. Etape 2 : dessablage, déshuilage

Sous l'effet de leur poids, les sables tombent au fond des ouvrages ou ils sont récupérés par
raclage de fond. Les huiles et les graisses sont remontées en surface de I'eau par des fines
bulles d'air, récupérées par des goulottes réceptrices, avant d'étre envoyées sur la filiere de

valorisation thermique. Cette étape est présente au niveau des unités G1, G2 et G3.

1.3. Etape 3 : coagulation, floculation
L'adjonction d'un coagulant a base de fer ou d'aluminium et d'un floculant (polymére) permet

l'agglomération des particules. Elles sont ensuite séparées de I'eau dans les étapes de
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décantation. Ce traitement permet aussi d'éliminer certaines matiéres dissoutes (phosphore,

sulfure, ...). Seule l'unité G3 bénéficie de ce traitement physico-chimique.

1.4. Etape 4 : décantation lamellaire

L'eau traverse du bas vers le haut les ouvrages de décantation. Des lamelles inclinées
facilitent la séparation des fines particules de boues en suspension et de l'eau clarifiée. Les
boues primaires extraites des décanteurs sont concentrées dans un ouvrage appelé

« épaississeur ». La décantation lamellaire a lieu dans les unités G1 et G3.

Dans le cas des unités G1 et G2, I'aération et la clarification des eaux ont lieu aprés la
décantation lamellaire pour l'unité G1 et le dessablage/déshuilage pour l'unité G2. Ces
étapes constituent les premiéres phases du traitement secondaire biologique a culture libre,
les boues activées. Cela se poursuit ensuite par un traitement biologique a culture fixée, la

biofiltration, qui débute dés la fin de la filiere G2.

2. Le traitement secondaire a Ginestous

Lorsque les étapes de chacune des unités de traitement sont terminées, le eaux sont
acheminées vers l'unité G4 qui assure le traitement de l'ensemble des eaux usées
prétraitées pour abattre la pollution azotée par nitrification, et clarifier les eaux par filtration.

Ce traitement secondaire correspond aux étapes de traitement 5 et 6.

2.1. Etape 5 : biofiltration

L'eau traverse de bas en haut un lit de billes de polystyréne, appelées biofiltres, d'une
épaisseur de 3 metres, sur lesquelles se développent des bactéries qui dégradent les
éléments azotés (nitrification). Périodiquement, il faut laver ces biofiltres pour évacuer les
boues retenues. Les eaux sales issues des lavages sont traitées sur un décanteur. Cette
étape débute a la fin de l'unité G2 et se poursuit en G4 aprés une étape d'homogénéisation

des eaux des trois filiéres.

2.2. Etape 6 : décantation a flocs lestés

Les particules de boues contenues dans les eaux de lavage des biofiltres de I'unité G4 sont
agglomérées a l'aide d'un coagulant et de polymere, et lestées par un ajout de microsable.
Des hydrocyclones séparent ensuite les microsables et les boues biologiques qui sont
envoyées dans un ouvrage appelé « flottateur » pour y étre concentrées. A la fin de cette

étape, les eaux traitées sont rejetées dans la Garonne.
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Annexe 5. Calendriers détaillés des prélévements réalisés en STEU et dans le milieu naturel en 2015, 2016 et 2017.
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Annexe 6. Période d'analyse des échantillons.

Annexes

Nom échantillon Station Date prélevement Période d'analyse
ESG2-ENG2 Entrée Ginestous Juin 2015 Période 1
SG2 Sortie Ginestous Juin 2015 Période 1
ES2 Entrée Seilh Juin 2015 Période 1
SS82 Sortie Seilh Juin 2015 Période 1
T1 Touch Juin 2015 Période 1
AtG1 Amont Ginestous Juin 2015 Période 1
AIG1 Aval Ginestous Juin 2015 Période 1
G1 Gagnac Juin 2015 Période 1
ESG6-ENG6 Entrée Ginestous Octobre 2015 Période 1
SG6 Sortie Ginestous Octobre 2015 Période 1
ES6 Entrée Seilh Octobre 2015 Période 1
SS6 Sortie Seilh Octobre 2015 Période 1
T3 Touch Octobre 2015 Période 1
AtG3 Amont Ginestous Octobre 2015 Période 1
AIG3 Aval Ginestous Octobre 2015 Période 1
G3 Gagnac Octobre 2015 Période 1
T5 Touch Février 2016 Période 1
AtG5 Amont Ginestous Février 2016 Période 1
AIG5 Aval Ginestous Février 2016 Période 1
G5 Gagnac Février 2016 Période 1
SG14 Sortie Ginestous Juin 2016 Période 1
T7 Touch Juin 2016 Période 1
AtG7 Amont Ginestous Juin 2016 Période 1
AIG7 Aval Ginestous Juin 2016 Période 1
G7 Gagnac Juin 2016 Période 1
SG16 Sortie Ginestous Aolt 2016 Période 1
T9 Touch Aolt 2016 Période 1
AtG9 Amont Ginestous Aolt 2016 Période 1
AIG9 Aval Ginestous Aolt 2016 Période 1
G9 Gagnac Ao(t 2016 Période 1
ESG4-ENG4 Entrée Ginestous Aodt 2015 Période 2
SG4 Sortie Ginestous Aodt 2015 Période 2
ES4 Entrée Seilh Aot 2015 Période 2
S84 Sortie Seilh Aolt 2015 Période 2
T2 Touch Aodt 2015 Période 2
AtG2 Amont Ginestous Aodt 2015 Période 2
AlIG2 Aval Ginestous Aot 2015 Période 2
G2 Gagnac Ao(t 2015 Période 2
ESG10-ENG10 Entrée Ginestous Février 2016 Période 2
SG10 Sortie Ginestous Février 2016 Période 2

359



Annexes

ES10 Entrée Seilh Février 2016 Période 2
SS10 Sortie Seilh Février 2016 Période 2
ESG12-ENG12 Entrée Ginestous Avril 2016 Période 2
SG12 Sortie Ginestous Avril 2016 Période 2
ES12 Entrée Seilh Avril 2016 Période 2
SS12 Sortie Seilh Avril 2016 Période 2
T6 Touch Avril 2016 Période 2
AtG6 Amont Ginestous Avril 2016 Période 2
AIG6 Aval Ginestous Avril 2016 Période 2
G6 Gagnac Avril 2016 Période 2
SG15 Sortie Ginestous Juillet 2016 Période 2
T8 Touch Juillet 2016 Période 2
AtG8 Amont Ginestous Juillet 2016 Période 2
AIG8 Aval Ginestous Juillet 2016 Période 2
G8 Gagnac Juillet 2016 Période 2
SG17 Sortie Ginestous Septembre 2016 Période 2
T10 Touch Septembre 2016 Période 2
AtG10 Amont Ginestous Septembre 2016 Période 2
AIG10 Aval Ginestous Septembre 2016 Période 2
G10 Gagnac Septembre 2016 Période 2
SG18 Sortie Ginestous Octobre 2016 Période 2
T11 Touch Octobre 2016 Période 2
AtG11 Amont Ginestous Octobre 2016 Période 2
AIG11 Aval Ginestous Octobre 2016 Période 2
G11 Gagnac Octobre 2016 Période 2
SG19 Sortie Ginestous Novembre 2016 Période 2
T12 Touch Novembre 2016 Période 2
AtG12 Amont Ginestous Novembre 2016 Période 2
AIG12 Aval Ginestous Novembre 2016 Période 2
G12 Gagnac Novembre 2016 Période 2
SG20 Sortie Ginestous Décembre 2016 Période 2
T13 Touch Décembre 2016 Période 2
AtG13 Amont Ginestous Décembre 2016 Période 2
AIG13 Aval Ginestous Décembre 2016 Période 2
G13 Gagnac Décembre 2016 Période 2
ESG5-ENG9 Entrée Ginestous Janvier 2016 Période 3
SG9 Sortie Ginestous Janvier 2016 Période 3
ES9 Entrée Seilh Janvier 2016 Période 3
SS9 Sortie Seilh Janvier 2016 Période 3
T4 Touch Janvier 2016 Période 3
AtG4 Amont Ginestous Janvier 2016 Période 3
G4 Gagnac Janvier 2016 Période 3
SG21 Sortie Ginestous Janvier 2017 Période 3
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T14 Touch Janvier 2017 Période 3
AtG14 Amont Ginestous Janvier 2017 Période 3
AlG14 Aval Ginestous Janvier 2017 Période 3

G14 Gagnac Janvier 2017 Période 3
SG22 Sortie Ginestous Février 2017 Période 3

T15 Touch Février 2017 Période 3
AtG15 Amont Ginestous Février 2017 Période 3
AIG15 Aval Ginestous Février 2017 Période 3

G15 Gagnac Février 2017 Période 3

T16 Touch Mars 2017 Période 3
AtG16 Amont Ginestous Mars 2017 Période 3
AIG16 Aval Ginestous Mars 2017 Période 3

G16 Gagnac Mars 2017 Période 3

T17 Touch Avril 2017 Période 3
AtG17 Amont Ginestous Avril 2017 Période 3
AIG17 Aval Ginestous Avril 2017 Période 3

G17 Gagnac Avril 2017 Période 3
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Annexe 7. Références bibliographiques des données de dangers intégrées dans la BDD. « idreference »
est une colonne de la table « references » de la BDD et constitue une clé primaire. Cette valeur est
ensuite reportée dans les tables « toxicites » et « pnecvalue » afin de pouvoir retrouver les références
associées a chacune des valeurs de ces deux tables.

Danger IdReference
(Liitzheft, Halling-Sprensen, et Jargensen 1999) 6
(Brain ct al. 2004) 11
(Laville et al. 2004) 17
(Benoit Ferrari et al. 2003) 22
(Elvers el Wright 1995) 38
(Lanzky et Halling-Serensen 1997) 43
(Halling-Serensen 2000) 48
(Migliore et al. 1957) 93
(Purscll, Bent Samuelsen, et Smith 1995) 58
(Sanyal et al. 1993) 63
(Schwaiger et al. 2004) 68
(L. Heckmann et al. 2007) 73
(Pomati et al. 2004) 79
(Isidori, Lavorgna, Nardelli, Pascarella, et al. 2005) 89
(Robinson, Belden, et Lydy 2005) 94
(Benoit Ferrari et al. 2004) 99
(Huggett et al. 2002) 104
(Lilins, Histbacka, et Isomaa 1995) 109
(Calleja, Persoone, et Geladi 1994b) 114
(Backhaus, Scholze, el Grimme 2000) 119
(Henschel et al. 1997) 124
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(Farré et al. 2001)
(Villegas-Navarro, Rosas-L, et Reyes 2003)
(Schwaiger ¢t al. 2004)

{Sanderson 2003)

{Pawlowski et al. 2004)

(Lilius, Isomaa, et Holmstrfm 1994)
{Lénge et al. 2001)

{Jones, Voulvoulis, et Lester 2002)
(Hartmann et al. 1999)
(Stuer-Lauridsen et al. 2000)

(Ra ct al. 2008)

(G. H. Han, Hur, et Kim 2006)
(Brun et al. 2006)

(Huschek et al. 2004)

(1. Kim et al. 2010)

(Isidori, Lavorgna, Nardelli, Parrella, et al. 2005)

(Hemando ct al. 2004)
(M Cleuvers 2003)
(Michael Cleuvers 2004)
(Quinn et al. 2011)

(Tos et al. 2003)

(Nalecz-Jawecki et Persoone 2006)
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(Winter et al. 2008)

(Thibaut, Schnell, et Porte 2006)
(Michael Cleuvers 2003)
(Pascoe et al. 2002)

{Watts, Pascoe, et Carroll 2001)

(Wollenberger, Halling-Sorensen, et Kusk 2000)

{Dojmi Di Delupis et al. 1992)

(Brian ct al. 2005)

(Van den Belt, Verheven, et Witters 2003)

(Kramer et al. 1998)

(K. L. Tharpe et al. 2001)
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(Rose et al. 2002)

(Thompson et al. 2000)
(Folmar et al. 2002)
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(Caldwell et al. 2008)

(Segner et al. 2003)

{Roepke, Snyder, et Cherr 2005)
(Islinger et al. 2003)
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(Jaser et al. 2003)
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(Van den Belt et al. 2004)
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Annexe 8. Nombre de données écotoxicologiques référencées dans la BDD utilisant les poissons, algues,

Annexes

crustacés, bactéries et autres organismes pour chaque molécule ayant fait I'objet des recherches

analytiques. Ces données concernent les bio-essais et les modélisations QSAR pour les toxicités aigués

et chroniques. N. d. (= no data) signifie qu'il n'y a pas encore de donnée dans la BDD pour le couple
molécule/organisme correspondant.

Nombre d'essais
Nombre avec des alques Nombre Nombre
. . . . d'essais avec gu d'essais avec d'essais avec Autres?®
Famille thérapeutique Molécule . (cyanobactéries . P o
des poissons . des crustacés des bactéries (%)
o incluses) o o,
(%) %) (%) (%)
Azithromycine n.d. n. d. n. d. n. d. n.d.
Ciprofloxacine 4 (9%) 6 (13%) 8 (17,5%) 3 (6,5%) 25 (54%)
Clarithromycine 2 (12%) 4 (23%) 5 (29%) 3 (18%) 3 (18%)
Antibiotiques Erythromycine 2 (4%) 31 (67,5%) 8 (17,5%) n.d. 5(11%)
Fluméquine n.d. 5 (26%) 3 (16%) 10 (53%) 1(5%)
Ofloxacine n.d. 7 (16,5%) 7 (16,5%) 2 (5%) 26 (62%)
Sulfaméthoxazole 3 (4%) 14 (19%) 15 (20%) 7 (10%) 34 (47%)
Analgésique Paracétamol 8 (12%) 7 (11%) 36 (55%) 7 (11%) 7 (11%)
Antiépileptiques Carbamazépine 13 (19%) 12 (17%) 18 (26%) 5 (7%) 22 (31%)
Anticancéreux Cyclophosphamide 1(20%) 1(20%) 3 (60%) n.d. n. d.
Anxiolytiques Lorazépam n. d. n.d. n.d. n.d. n. d.
Oxazépam n. d. n.d. n.d. n.d. n. d.
Anti-ulcéreux Ranitidine 1 (33%) 1(33%) 1(33%) n. d. n.d.
Aténolol 9 (39%) 7 (30,5%) 7 (30,5%) n. d. n.d.
Cardiovasculaires Propranolol 6 (16%) 6 (16%) 21 (55%) 1 (3%) 4 (10%)
Sotalol n. d. n.d. n.d. n.d. n. d.
EE2 51 (63%) 1(1%) 10 (12,5%) n. d. 19 (23,5%)
Hormones sexuelles E2 12 (80%) n. d. 1(6,5%) n. d. 2 (13,5%)
Estrone 3 (75%) n.d. n. d. n.d. 1(25%)
Hypolipémiants Bézafibrate 1(7%) 1(7%) 2 (14,5%) n. d. 10 (71,5%)
Acide salicylique 4 (27%) 2 (13%) 4 (27%) 4 (27%) 1(6%)
Diclofénac 9 (39%) 1(4,5%) 10 (43,5%) n. d. 3 (13%)
AINS Ibuproféne 7 (11%) 9 (14%) 21 (32%) 7 (11%) 21 (32%)
Kétoproféne 1(20%) 1(20%) 1(20%) 2 (40%) n. d.
Naproxene 3(11%) 4 (14%) 5(18%) 4 (14%) 12 (43%)

a : organismes non identifiés, rotiféres, macrophytes, diatomées, hydres, protozoaires ciliés, échinodermes, mollusque,

champignon, singes.
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Annexe 9. Résultats bruts de la période 1.
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Concentrations ng/L

juin-15 juin-15 juin-15 juin-15 juin-15 | juin-15 | juin-15 | juin-15
; " g ) Iy [ S "
o b ol b s G:::;:” Sortie Ginestous | Entrée Seilh | Sortie Seilh Touch G;::::::’ Gi::s::ms Gagnac
17 beta-estradiol 0,2 0,1 3.2 < LD = LI = LD < LD = LI = LD <LD = LD
Estrone 0.4 0.1 3.1 107.7 5.8 256,1 1.4 0.5 0.7 1.3 1,2
17 alpha-éthinylestradiol 0.7 0,2 3,7 < LD = LD =< LD < LD = LI =LD =<LD =LD
acide salicylique 11.8 2.5 0.9 322360 93,9 8574.4 1823 32.1 158 223 32,9
Aténolol 5.3 1.6 3.6 1407.5 G58.0 1266.6 6650 143 6,5 6.0
Azithromycine 357 10,7 3,2 502.6 92,5 161,2 245,5 <LD <LD <LD
Beézafibrate 7.3 2.3 1,2 436.2 194.4 036 79,5 <LQ <LQ <LQ
Carbamazépine Ll 0.3 7.3 386.3 448.1 478, 1 520,7 17.8 7.0 6.4
Ciprofloxacine 69 4 208 21 1007.5 3564 15317 136,9 = LD <LD = LD
Clarithromycine 12,9 39 2.2 7712 3507 6483 4672 13.0 <LQ <LQ
Cyclophosphamid I 0.5 0.3 1985 I 49 3.3 < LI =LQ <LQ
Diclofénac 38 1.1 0.7 2199 515.8 6213 5643 160.3 12,6 17.5
Erythromycine 19.6 59 1,5 <LD <LD < LD < LD <LD = LD = LD
Fluméquine 28,2 8.5 4.6 = LD < LD = LD =LD <LD <LD = LD
Ibuproféne 1,1 0.3 42 6109.8 120,9 7264.6 7793 35,6 1:9 5.9
Kétoproféne 0.7 0.2 1.3 2350.8 2369 32008 204.6 52,5 55,3 82,4
Lorazepam 6,00 1.8 1,7 2274 54.4 1739 27.3 = LI = LD = LD
Naproxéne 1.5 0.5 4.8 30081 314.1 35143 1506 15,8 3.8 5.0
Ofloxacine 7.3 ] 1.7 6794 00,3 1361.3 2513 <LD <LD <LD
Oxazépam 21 0.6 5.3 7540 TR0 455.5 4717 299 10.3 10,5
Paracétamol 7.0 21 3.1 1386905 2478 108505 4 <1D 220.8 23.8 94,3
Pravastatine 0,2 0.0 6.9 139.6 215.0 1518 107,8 <LD <LD <LD
Propranolel 6.2 1LY 1.6 283,7 349.8 09,1 258.7 6,7 <LQ <LQ
Ranitidine 6,7 2.0 3.8 <LD <LD <LD <LD <LD < LD <LD <LD
Sotalol 2% 0.8 22 2157 61,1 12897 1350,7 27,1 4.5 123 15,2
Sulfaméthoxazole 26,5 3.0 0.5 530.7 178.8 3399 1358 < LD <LD <LD <LD
oct-15 oet-15 oct-15 act-15 oct-15 oct-15 oet-15 oct-15
‘_Em e Sortie Ginestous [ Entrée Seith | Sortie Seilh Touch .:'\mm:ll - Aviy Gagnac
Ginestous Ginestous | Ginestous
17 beta-estradiol 0,2 0.1 2,2 <LD <LD <LD <1D =LD =LD <LD <LD
Estrone 0.4 0.1 3,1 396.5 3,1 1230 6.1 3.0 04 3.0 1.5
17 alpha-éthinylestradiol 0.7 0.2 5.7 <LD < LD < 1L.D < LD = LI <LD <LD <LD
acide salicylique 1.8 3.5 0.9 439075 831 25742 145.5 483.9 210 322 47.0
Aténolol Sl 1.6 3.6 2221,1 1200,7 2096.8 13054 23,2 = LD 28,8 211
Azithromycine 35, 10,7 3.2 604.0 196.0 2813 2355 <LD < LD <LD <LD
Beézafibrite 7.8 2.3 12 638.6 202,2 5693 185.6 9,5 < LD =LQ =LQ
Carhamazépine 1,1 0.3 1,3 F03.0 5282 8450 9558 233 5.6 236 17,3
Ciprofloxacine 69,4 20,8 2,1 1067,1 678.6 7393 1339 < LD <LD =LD <LD
Clarithromycine 12.9 3.9 2.2 672.8 336,2 1117.5 7228 240 < L0 17,6 < LQ
Cyclophosp 1.6 0.5 0.3 270 27,5 13.4 237 =LQ | =LD =LQ <LQ
Diclofénac 3.8 1.1 0.7 677.5 6l6.2 3827 5183 597 219 62,3 2.6
Erythromycine 19,6 59 1.5 < LD <LD < LD <= LD <LD <LD <LD <LD
Fluméguine 28,2 3.3 4.6 < LD < LD = LD < LD < LD <LD <LD <LD
Ibuproféne 1l 0.3 4.2 122222 124.4 308303 308, 1 113.2 <LD 8.0 58
Kétoproféne 0.7 0,2 1,3 35445 2109 47890 221,3 121 280 38,9 4.4
Lorazepam 6,0 1.8 7.7 3189 398 784 28,0 <LD < LD <LD <LD
Naproxine 1.5 0.5 4.8 47447 3815 59352 1521.9 50,5 28 13,6 73
Ofloxacine 13 2.2 12 977.6 664.4 944.1 2094 236 <LD 14.0 23
Oxazépam 21 0.6 5.3 08,7 9634 9089 9027 30,9 119 39 28,3
Paracétamol 7.0 2.1 3.1 2598906.,6 278,1 173203,2 84,1 3461,5 09,9 89,9 84.4
Pravastatine 0,2 0.0 6.9 2473 3913 2653 466,0 <L < LD =LD <LD
Propranolel 6.2 1.9 1.6 350.0 406,58 5238 4720 9.9 < LD 11.1 8.8
Ranitidine 6,7 2.0 3.8 59,1 = LD < LD < LD = LI = LD <LD < LD
Sotalol 28 0.8 2.2 1162,3 1221,6 23231 19475 42,7 < LD 40,1 38,1
Sulfaméthoxazole 26,5 8.0 0.5 440,1 2248 816,1 Yrli2 < LD < LD <LD < LD
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Concentrations ng/L

févr-16 févr-16 févr-16 févr-16
Composés LOQ (ng/L) | LD (ng/L) | RSD (%) Amont Aval
Holigli Ginestous Ginestous Gagse
acide salicyligue 11,8 3.3 0.9 13,0 26,7 <L 18,5
Aténolal 53 1.6 3,6 106 = LD 5.7 7.0
Azithromycine 35,7 10,7 L2 < LD = LD < LD =< LD
Bézafibrate 7.8 2.3 1.2 < LD < LD < L0 =LQ
Carbamazépine 1.1 03 73 9.2 2,0 2.8 4.6
Ciprofloxacine 69,4 20,8 21 =LD = LD =LD =LD
Clarithromycine 12,9 3.9 72 129 <1LQ <LQ <LQ
Cyclophosphamide 1,6 0,5 0,3 <LQ < LD <LD <10
Diclofénac ER 11 0.7 47.1 14.2 40,5 17.0
Erythromycine 19.6 5.9 1.5 <LD <LD <LD < LD
Fluméquine 28,2 8.5 4,6 <LD =LD <LD <LD
Ihuproféne 11 0.3 42 159 <LD 5.l 53
Kétoprofine 0,7 0,2 1.3 39,3 59.5 40,9 21.9
Lorazepam 6,0 1.8 7.7 < LD < LD <LD < LD
Naproxéne 1,5 0.5 4.8 8.5 22 2.6 3.2
Ofloxacine T3 2.2 1.7 <LD = LD <LQ 10,3
Oxazépam 2,1 0.6 53 13,7 Z8 5.3 7.1
Paracétamol 7.0 2.1 3,1 326,1 69,0 103,9 89,1
Pravastatine 0.2 0.0 6.9 < LD = LD < LD = LD
Propranolol 6,2 1.9 1.6 <LQ < LD < L0y = LQ
Ranitidine 6.7 2,0 38 <LD <LD <LD = LD
Sotalol 2.8 0.8 2.2 19,6 <LQ 14 9.6
Sulfaméthoxazole 26,5 8.0 0.5 < LD <LD <LD =< LD
juin-16 juin-16 juin-16 juin-16 juin-16
Sortie Ginestous Touch G;::;::n Aval Ginestous | Gagnac
17 beta-estradiol 0,2 0,1 2,2 <LD <LD <LD <LD =LD
Estrone 4 0,1 3.1 2.4 0.9 0,9 1.0 2.6
17 alpha-éthinylestradiol 0.7 0,2 3.7 < LD <LD <LD < LD < LD
acide salicyligue 11.8 335 0.9 68.3 < LQ <LQ 13,9 39,2
Aténolol 53 1.6 3.6 9707 9.6 <LD 8.1 8.7
Azithromycine 353 10,7 3.2 424 =LD <LD =LD =LD
Bézafibrate 7.8 23 1,2 152,6 <LQ <LD < LQ <LD
Carbamazépine 1,1 0.3 7.3 3470 13,9 3 84 9.2
Ciprofloxacine 69.4 20,8 2, 373.6 <LD =LD =LD =LD
Clarithromycine 12,9 3,9 22 112,7 15,0 <LQ <LQ < L)
Cyclophosphamide L6 0.5 0.3 27,6 = LD <LD < L0 < L
Diclofénac 318 1,1 0,7 685,7 435 21,1 22,1 315
Erythromycine 19.6 59 1.5 <LD = LD =<LD < LD =LD
Fluméguine 28,2 8.5 4.6 <LD <D <LD < LD <LD
Ibuproféne 1,1 0,3 4.2 59,1 8.9 <LD <LD <LD
Kétoproféne 0.7 0.2 1,3 203,0 217 64,2 38,2 80,0
Lorazepam 6.0 1.8 7.7 32,0 = LD <LD = LD =LD
Naproxéne 1,5 0,5 4.8 2732 6.7 <L 31 32
Ofloxacine 7.3 2.2 1,7 4383 < LD <LD < LOQ <LD
Oxazépam 2,1 0.6 5.3 8840 17.3 6.8 12,8 12,1
Paracétamol 7.0 2,1 31 98.9 2334 222 32,0 232
Pravastatine 02 0,0 6.9 34290 <LD <LD <LD <LD
Propranelol 6,2 1.9 1.6 405,7 < LQ <LD = L 6.3
Ranitidine 6.7 2.0 3.8 < L0 <LD <LD < LD <LD
Sotalol 2R 0.8 2,2 1265.0 21,0 4.2 13.7 1.8
Sulfaméthoxazole 26,5 8,0 0.5 1692 =LD <LD =LD <LD
aoiit-16 aoiit-16 aoit-16 aolit-16 aoiit-16
Sortie Ginestous Touch .Amm“ Aval Ginestous | Gagnac
Ginestous
17 beta-estradiol 02 0,1 2.2 <LD <LD <LD = LD =LD
Estrone 0.4 0,1 3. 8.5 1.8 0.7 34 3.0
17 alpha-éthinylestradiol 0.7 0,2 5.7 <LD <LD <LD = LD <LD
acide salieyligue 11.8 3,5 0.9 3643 15,2 7.5 =LY 34,1
Aténolel 53 1.6 3,6 314,1 9.9 <LD 13.7 17.9
Azithromycine 357 10,7 32 91,7 <LD =LD <LD =LDx
Bézafibrate 7.8 23 12 1282 <LD <LD <LO < LQ
Carbamagzépine 1,1 0.3 7.3 64353 26,2 1.6 215 23,1
Ciprofloxacine 69,4 20,8 2,1 475.6 <LD <LD <LD <LD
Clarithromycine 12,9 39 2.2 176,7 <L0Q =L <LQ =LQ
Cyclophosphamide 1,6 0,3 0,3 225 = LD <LD =1.Q =LQ
Diclofénac 38 1.1 0.7 756,8 54.8 36.1 3.9 48,5
Erythromycine 19,6 5,9 1,5 <LD = 1.D <LD <LD <LD
Fluméqui 282 8.5 4.6 <LD < 1D LD <LD <LD
Ibuproféne 1,1 0.3 42 2419 14,4 <LD 5,0 6,8
Kétoprofine 0.7 02 1.3 346.3 248 309 35,6 85,9
Lorazepam 6.0 1.8 1.7 34.0 < LD <LD < LD <LD
Naproxéne 1.5 0.5 4.8 4743 6,2 135 8.5 9.8
Ofloxacine 7.3 2.2 17 491,0 = LD <LD 9.2 7.3
Oxazépam %] 0.6 5.3 11839 28,7 11,0 28.6 37,2
Paracétamol 7.0 2,1 31 2271,2 288.3 22,7 38,8 759
Pravastatine {2 0.0 6.9 410,7 <LD <LD <LD =L
Propranolol 6.2 1.9 1.6 4185 <LQ <LD <LO 8.1
Ranitidine 6.7 2.0 318 =LD <LD =LD =LD =LD
Saotalol 2.8 0,8 2,2 1187.6 33.3 6.0 25.6 38,8
Sulfaméthoxazole 26,5 8.0 0.5 3855 <LD =LD =LD <LD
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Annexe 10. Résultats bruts période 2.

ECOLAR : Concentrations ng/L
= r 2 A anii-15 anfi-15 aniii-15 anii-15 aoii-15 noiii-15 anili-15 anfii-15
Netlfi LG (ng/Ly| LI {ng/L}| RST (1) Entrée Cinestons | Sortie Ginestous | Entrée Seilh Sortie Seilh Touch | Amont Gi Avult Gi Gagnue
acide salicylique 1.7 i35 0n? JB0OS, | 204.1 <0893.9 494 389 18.1 3.0 26
atenolol 15 51 ) 14172 5135 13610 AR N 4.1 < LD Al 71
azifhromycine 1,2 4 A 5568 il 449 5 1455 4.8 5.0 3.7 32
Besafibrate 15 1.1 1] 438.2 01,7 372.2 1409 = L) e = 1Q < L}
carbamazeping L.l 3 34 Sd6.d SHLe 5472 51,7 15,0 4.5 12.3 12,1
ciprofloxacine 1 05 14 Q7.0 4194 7430 1149 14 =LD «LD =LQ
@ larithromycine 09 (3 (LX) 2351 AUG 1521 1254 6.5 59 X4 58
evelophosph idl (13 1 (%] 123 13,0 %] 0.1 = LD = L[} =10 = L0y
diclofenae 0,1 1.8 0,7 408,56 =477 1132.7 5891 735 20.8 34 448
erythromycing 1L E] e = LD <LD = LD < LD < LD = LD = LD
My uiae 9.8 0 1.4 6.4 < LQ <LD <LD < LD = LD <LD
ibuprofene 0s 02 4.2 9518.5 a2 4445 <LD =LD =LD <LD
ketoprofone 8.3 25 7.5 13068 3723 104 8 < LI = 1.0 = LI =10
Lorazepam 9.0 2.7 7.7 =149 28,8 35,5 < LD = LI < LD = LIy
NHprosene 1.8 (b3 4.8 30667.9 4441 0308 54 20 5.9 4.8
ofloxacine 0.4 0l 1.7 B35.0 6%0,3 2700 19 15 o 5.1
Oxazepam i 1.1 0 13330 14633 9831 A IL3 274 26,3
paracétamol [R5 2 31 16000733 15544 = LD P X 40 3 ShA4 T3
pruvastatin 02 (3,00 5.0 15017 i, | 031 L) = 1h B - |
propransicl 1.2 .4 1.0 274.4¥ 20,7 32,1 1.0 < L} 30 4,1
ramitidine 4.4 1.3 1.6 EH.4 13,1 EER! = LD = LD LD = LD
sotalol 9.0 in 22 1136,7 937.1 16045 I8.2 <LQ 1.3 18,0
sulfaméthoxazole 2.0 (L6 1.0 3381 146.2 220.9 2.7 <10 =L 2.7
[Evr-16 févr-16 fivi-16
Entrée Ginestous | Sortie Ginestous Entrée Seilh Sortie Seilh
acide salicy liquoe 1.7 i3 07 392683 1342 2165 4 403
atenolol 3.5 Ll 3.0 1133,7 749 10763 62,7
azithrenycine 1.2 b4 7l 6260 1004 7590.8 4036
Bezafibrate 15 1,1 0.6 196.8 013 2026 1254
carbamarepine L1 ] 14 319.9 445,58 4178 4963
ciprofloxacine 21 (b0 1.4 1683,7 5323 790.3 2319
0,9 3 (1.0 52%.5 258.2 793 4 048
¥ 03 X} 0.3 44 219 1.9 o4
diclolenac ol 1.8 n? 125654 8434 1036.0 LIERN
Grvihromyeine 1.8 i35 ik <D =ID =D =ID
l'lumi'yn‘rle 2.9 1.8 4.3 = LQ 15,0 <10
ibuprofene ] 2 4,2 27814 628,35 12641.7 5163
letaprofene B3 23 T 32333 3%L3 EIIEA (2,2
Lorazcpam 9.0 27 .7 <LQ 272 <1Q =Lg
NHproxene 18 w5 4R 41517 2584 41140
ofloxacine (1.4 i1 1,7 [ELER 54,1 33,3 4149
Orazepam 17 1.1 20 12114 1317.7 755.8 755.1
_paracEtamol 0,3 2 3.1 2202204 = LI} 1914607 = LI}
pravastatin 0.2 [iX1] 6.8 16084 325.7 13652 125.0
propranelol [2 04 16 2442 290.6 266.5 2398
ramitidine 44 13 1.6 725 =10 R4 2.6
sotalol 9.9 30 2.2 00,7 9771 13177 11574
sullaméthoxazole 2.0 157 200 2184 574 2794 178.0
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Concentrations ng/l,
- : : avr-16 avr-16 avr-16 ave-16 ave- 16 w16 ave-16 ave 16
Natifs L0 (/L | L0 (ngfL) | RSD (24) Entrée Ginestous | Sortie Ginestous Entric Scilh Sortic Seilh Touch | Amont Ginestous| Avalt Ginestous| Gapnae
acide salicylique 11,7 335 0.7 43718.1 114.7 S0604.4 £9.0 274 21.7 31.6 23,6
atenolol 3.3 [ kX 12731 6538.1 13618 #37.7 9.3 < LD 10 5.3
azithromycine 1.2 04 7.1 278.5 11319 167.2 350.4 4.1 S0 2.1 4.4
Bezafibrate 3.5 11 06 491 .4 214.3 E1EN 1528 <LQ < LG i 0] =L
carbamazepine 1.1 03 54 515.6 538.9 829.1 755.1 23 4.7 6.7
ciprofloxacine 21 0.6 1.4 11207 5918 12514 161.3 = LD <LD < LD
clarithromycine 0.5 03 [ 1915 1654 433.4 350.% 5.0 58 6.2
cyclophosphamide 03 0,1 0.3 210 18,5 &6 2,9 =LD =LgQ = LQ
diclofenac 6.1 1.8 0.7 14641 1027,z 1396.6 7104 30,1 4.6 476
Erythromyeine 11.8 35 36 <LD =LD <LD <LD =LD = LD <Lk
Numéquine 98 29 1§ 9.1 L0 8,1 < LD = 1D = LD <D
ibup 0.5 02 42 10914.5 1926 20786,1 609, 7 =LD = LD =LD
ketoprofene 3.3 25 75 362 60,8 47378 167.8 = LD < LI = LIy
Lorarepam 9.0 27 7.7 236 43,1 = L) 226 =LD = LD = LIy
naproxene 1.8 0,5 4.5 45989 3465 SRR2,1 340.3 =10 6.4 4.0
ollexacing 0.4 0,1 1.7 12732 963,8 1976,2 3047 1.l = LD 4.0
Oxazepam 3. 1,1 20 1274.0 1456, 10:49.9 14,0 50 11,8 154
paracétamol 0.5 0.2 3.1 136980.9 5239 161146,5 <LD 32.8 61,3 48,2
pravastatin 0.2 0,0 6.9 1667.7 o4 22653 16,0 = LD =LO <LD
propranolol 1.2 0,4 1.6 3264 3263 3450 3452 <10 14 2.3
ranitidine 44 1.3 Lé 808 =LQ 735 27.6 <LD =LD = LD
satalol 9.9 3.0 22 3473 10582 15358 15813 2,1 < L) =LQ < L0
sulfaméthoxazole 2.0 0.6 20 456,85 121,1 299§ 147.6 24 =L0O = LD = LO
juil-16 juil-16 juil-16 juil-16 juil-16
Sortie Ginestous Touch Ament Ginestous | Avalt Ginestous | Gagnac
acide salicyligue 11,7 35 a7 6305 41,7 223 36,0 46,4
atenclol 3.5 1.1 36 Y79 5. = LD 8.4 1.7
azithremycing 1,2 0,4 Tl 332 4.4 57 2.8 4.2
Bezafibrate 35 [ 06 107.7 <LQ - LQ ZLQ <LQ
carbamazepine 1.1 03 54 578.7 20,9 5.6 12,0 13.4
ciprofloxacine 2.1 1] 14 497 6 =LQ = LD = LD =LQ
clarithromycine 09 0.3 0.6 544 6.5 6,9 5.1 532
cyelophosy tide 0.3 0,1 0.3 19,5 =LD = LD 0.3 0.3
Qiclofenac 6.1 T8 0.7 0423 1358 35,3 876 56,1
érythromycine 11,8 15 36 < LI» <LD < LD <LD <LD
fluméquine 9.8 29 1.8 6.2 =LD < LD = LD <LD
ibuprofene 05 0,2 42 EERS <LQ = LI = LD =1.D
ketoprofene 8.3 25 7.3 364.4 <LD <LD <LD <LD
Lar 9.0 27 7.1 50,2 <LD < LD =LD <LD
naproxenc 1.8 05 45 4072 9.9 1.9 3.0 54
oflexacine 0.4 0,1 1.7 832.% 6.8 LY 7.7 6.9
Oxazepam 3.7 1.1 20 1484.0 342 153 314 354
paracétamol 0.8 02 3l 22974 57,7 50,1 46.1 55,8
pravastatin 0.2 i1 X 129,1 LD <LD <LQ <LD
propranolol 1.2 0.4 L6 3268 3.2 = L0 3.5 3.7
ranitidine 4.4 1,3 1.6 < LI < LD = LD < LI¥ =LD
sotalol 9.2 30 22 962,3 225 =L0 15.8 <L0
sulfaméthoxazole 30 0.6 20 54,6 3.1 = L0 3.3 29
sept-16 sepl-16 sept-16 sept-16 sepl-16
Sortie Ginestous Touch Amont Ginestous | Avalt Ginestous | Gagnac
11,7 33 07 440, 46,7 4.5 40,2 4.7
3.5 1,1 36 8160 <LQ 10,3 13,3
azithromycine 1.2 0.4 7.1 933 5.7 2.0 4.0
Bezafibrate 3.5 1,1 X3 10,3 = LO < LG <LQ
carbamazepine 1.1 0.3 54 5289 7.5 17.8 18,5
ciprofloxacine 2.1 0.6 1.4 589.6 = LD = LQ 2.6
clarithromycine 0.9 03 06 126.1 50 3. 3.6
cycloph ide| 03 0,1 03 152 < LD 0.4 0.3
diclofenac 6.1 1.8 07 7511 41.5 317 48,8
Erythromycine 11,8 A5 36 = LD < LD = LIy
Numéquine 9.5 Pt 1.8 = L0y = LD = LI}
ibuprefene 0.5 02 42 2143 < LD < LD
ketoprofene 3.3 2.5 .5 3334 = LI} = LI}
Lorazepam 9.0 2.7 T 4.3 =LB =< LD
naproxens 18 0.5 4.8 5724 < LQ 9.4
oflexacine 0.4 0,1 1.7 926.4 2,0 8.9
Oxazepam 3.7 1.1 20 14350 16,5 43,6
paracétamal 0,8 02 3l 19838 17,5 334
pravastatin 0.2 0,0 6.9 2438 < LD < LD
12 04 1,6 3251 = L0 5.2
4.4 1.3 L6 18.6 =LD = LD
9.9 30 22 11843 = L0 255
sulfaméthoxazole 2.0 0.6 20 1189 < L0 35
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Concentrations ng/L
oct-16 oct-16 oct-16 oct-16 oct-16
Hatife LR GH LD g ISR e Sortie Ginestous Touch Amont Ginestous | Avalt Ginestous | Gagnae
acide salicylique 1.7 3.5 07 1209 55,2 30,8 323 26,9
atenolol 35 1,1 36 767,9 5,3 =L 14,5 15,9
azithromycine 1,2 0.4 7.1 114,6 3,2 6,7 2,7 3.2
Bezafibrate D) 1,1 0,6 1094 <10 =LQ < LQ < LOQ
carbamazepine 1.l 0.3 54 6659 22,0 87 21,9 kg
ciprofloxacine 2,1 0.6 1.4 523.6 <LQ <LD 2,6 < L0
clarithromycine 0.9 0,3 0.6 1694 R 5.3 1.7 7.6
cvelophosphamide 0.3 0,1 0.3 21,2 < LD <LD 0.7 0.4
diclofenac 6,1 1.8 0.7 9258 77.3 47,9 54.8 64.8
érythromycine 11.8 H5 3.6 <LD < LD <LD < LD < LD
fluméquine 9.8 2.9 1,8 < LG < LD <LD < LD <LD
ibuprofene 0.5 02 4.2 2764 15.8 <LD < LD 570
ketoprofene 8.3 2.5 7.5 324.6 < LD <LD < LD < LD
Lorazepam 9.0 2.7 T3 39.0 <LD <LD <LD <LD
naproxens 1.8 0.5 4.8 491.8 11,8 44 13.7 14,3
ofloxacine 0,4 0,1 1,7 890,1 4.4 2.2 15,2 10,2
Oxazepam a3 1,1 2.0 1802,0 43,6 21,7 55,0 58,1
paracétamol 0.8 m2 3.1 4873 41.8 28.4 1952 1104
pravastatin 0,2 0,0 6,9 1578 =LQ =LD <LD <D
propranolol 1.2 0.4 1.6 3459 4.7 1.7 6.7 7.8
ranitidine 4.4 1.3 1.6 9.6 < LD < LD <LD < LD
sotalol 9.9 3.0 2,2 1193,7 29,2 9,2 31,0 7.2
sulfaméthoxazole 2.0 0.6 2.0 1328 3.2 < L0 5.8 6.2
nov-16 nov-16 nov-16 nov-16 nov-16
Sortie Ginestous Touch Amont Ginestous | Avalt Ginestous | Gagnace
acide salicyligue 11,7 %5 0,7 70,6 30,3 23,3 389 30,7
atenolol 35 1.1 3.6 7155 53 <LQ <LQ 7.0
azithromycine 1,2 0.4 7.1 120.8 3.9 52 4.0 438
Bezafibrate 35 1.1 0,6 208.6 <1LQ <LQ <LQ <LQ
carbamazepine 1.1 0,3 54 582.2 15,9 3T 1.7 92
ciprofloxacine 2.1 (6 1.4 5539 = LQ) <LD <LD < LG
clarithromycine 0,9 0,3 0,6 2252 6,3 5.1 5.8 S
cvelophosphamide 0.3 0.1 0.3 209 < LDy < LD 2.6 <LQ
diclofenac 6.1 1.8 0.7 850,6 53.3 290 48,3 54.8
érvthromyeine 1.8 35 36 <LD = LD <LD <LD < LD
fluméguine 9.8 29 1,8 < LG < LD <LD < LD < LD
ibuprofenc 0.5 02 4.2 2044 <LQ <LD < LD <LD
ketoprofene 8.3 2.5 7.5 3323 < LD <LD <LD < LD
Lorazepam 9.0 2,7 7.7 28.6 <LD < LD = LD = LD
naproxene 1.8 0.5 4.8 416.5 1.3 2.6 9.6 6.1
ofloxacine 0.4 0,1 1,7 827.5 2,1 2.1 4.6 4,1
Oxazepam 3,7 1.1 2.0 16334 35,38 10,3 21.9 25,7
paracétamol 0,8 02 3.1 127,0 214 31,7 32,3 46,1
pravastatin 0,2 0,0 6,9 263.8 < LD <LD < LD = LD
propranolol 1.2 0.4 1.6 315.0 4.9 =LQ 2.5 3.2
ranitidine 4,4 1,3 1,6 <L.Q <LD <LD <L.D < LD
sotalol 9.9 3.0 22 1432.2 259 <LQ 12,2 17,7
sulfaméthoxazole 2.0 0.6 2.0 105,6 2,3 <LQ 2.0 22
déc-16 dée-16 déc-16 déc-16 déc-16
Sortie Ginestous Touch Amont Ginestous | Avalt Ginestous | Gagnac
acide salicylique 11,7 3.5 0,7 75,6 46,6 20,6 39,8 39.7
atenolol 3.5 1,1 3.6 06,4 5.4 <LQ 14.3 14,6
azithromycine 1,2 0.4 7.1 141.4 4,1 52 1,7 4.4
Bezafibrate 3,5 1,1 0,6 159.9 <L <L <L <L
carbamazepine 1.1 0.3 54 5564 19.9 7.6 17.9 19,6
ciprofloxacine 2.1 0,6 14 5944 2.8 < LD 39 7.0
clarithromycine 0.9 0,3 0,6 01,7 7.9 6,0 9.0 8.0
cyclophosphamide 0.3 0,1 0.3 18,2 < LD <LD 0.3 0.5
diclofenae 6,1 1.8 0,7 9241 71,5 497 76,3 88,0
érythromyeine 11,8 3.5 3.6 <L.D = LD <LD < LD < LD
fluméquine 9.8 2,8 1.8 =LQ < LD <LD =LD <L.D
ibuprofene 0.5 0.2 4.2 1284 12.6 <LD <LD 19,2
ketoprofene 83 235 7.5 3936 =LD <LD < LD =LD
Lorazepam 9.0 2.7 7.7 324 <LD <LD < LD = LD
naproxene 1.8 0.5 4.8 3475 72 4.6 11,5 1.0
ofloxacine 0.4 0,1 14 965.3 6,9 30 14,5 53
Oxazepam 3.7 1.1 2.0 1508.0 34.8 22,5 49.9 51,9
paracétamol 0.8 0,2 3.1 364,9 102,9 108.9 112,8 129.0
pravastatin 0.2 0.0 6.9 196.8 < LD <LD <LQ <LD
propranalol 1.2 0.4 1.6 360.6 4.3 L9 7.2 8.4
ranitidine 4.4 1,3 1.6 20,7 < LD < LD <LD < LD
sotalol 2.9 3.0 22 1278.6 28,2 12.4 37.0 382
sulfaméthoxazole 2.0 0.6 20 1514 4,0 =10 4.8 58
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Annexe 11. Résultats bruts de la période 3.

Annexes

Concentrations ng/L

; i ; aia janv-16 jany-16 janv-16 janv-16 | junv-16 jany-16 jany=16
Composts Ly (ng/L) | LD {ng/L.) RSB (%) Eulrjée Ginestous Sorlill\ Ginestous F.nlm’se Seilh S;rrie Seilh JTm.u:ll Anmfu Ginestous At'aljt Ginestous
acide salicvligue NC NC MNC NC NC NC NC NC MO wNC
Aténolol 4.1 1,2 2.3 12456 804, 1 11627 639,6 50 < Ly 48
Azithromyeine 9.6 2.0 0.3 5733 131.1 S586,% 3259 < LD < LI <Lb
Beézafibrate 2.5 0.7 1.3 626,35 210.9 3413 1663 2.7 < Lo} <O
Carbamazépine 04 0,1 1.0 453.9 530.% 16,1 756,8 15.0 19 i
Ciprofloxacine 5.9 1& 4.8 9039 381.1 7525 1453 =LQ <LD < LG
Clarithromycine 4.1 1.2 14 8164 250,5 #34.8 688.0 9.3 <LD 6,2
Cyclophosphamide 4.3 L3 2.6 14,1 12,7 6.0 5.1 = L0 = LIX < LD
Diclafénac 0.4 0.1 1.6 1087.1 7373 1054,8 577.3 223 4.8 104
Ervthromyeine 11,8 3.5 35 <LD < LD < LD <LD <LD <LD = LD
Fluméquine 6.2 1.9 2.4 7.6 83 10,2 <LD < LD = LD <LD
1buprofine 1.6 0,5 .6 170724 3273 172758 424.2 12.8 = LD 9.8
Kétoproféne 1.0 03 14 3985.6 3974 27071.1 10993 =LD =LD <LD
Lorazepam 9.0 27 43 445.0 4.5 367 22,6 =LD = LD = LD
Naproxéne 11 0.3 L4 S108.1 453.7 34786 679.7 7.5 <LD 7.4
Oloxacine 0.0 0,2 0.7 1120.7 43,6 11358 3510 6,2 1.5 4,3
Ohazép 3.0 0,% 4.9 1583.5 1391 4 1070,2 9074 29.% 8,3 19.9
Paracétamaol Ll 0.3 0.8 251079,0 377.0 203906,5 3991 36,0 3735 563
Pravastatine 2.3 0.7 2.6 19488 91.3 19325 984 25 <LD < LD
Propranalol 1,2 0,4 1.6 352.9 468.8 3334 306,1 ST 122 3.4
Ranitidine 4.8 1.4 3.5 96,8 6.9 20,0 144 = LD < LI < LD
Sotalol 21 0,6 3.9 12090 14136 201072 1815,7 23,3 9.7 13,2
Sulfaméthoxazole 0.4 2.5 .6 S62.6 17,1 3688 1506 < LD < L.D < LI
janv-17 janv-17 janv-17 janv-17 | jamv-17
Gagnae Touch Wmont Ginestougvalt Ginestog Gagnac
acide salicyligue NC NC NC NC NC NC NC NC
Atémolol 4.1 1.2 23 6743 0.0 8.4 = L0 < LQ
Agithremycine .6 2 0.3 183.2 < LD < LD < LD = LD
Bézafibrate 2.5 0,7 L3 1773 5,7 < LQ =10 <LQ
Carbamazépine 0.4 0,1 1.0 579.6 31 5,7 6,5
Ciprofloxacine 3.9 1,8 4.8 4010 < LD =LD = L0
Clarithromyeine 4.1 12 14 495 8 5.5 7.8 84
Cyclophosphamide 4,3 L3 2.6 11,5 < LD =LD =LD
Diclofénae 0.4 0,1 16 9246 4.9 10,2 10,3
Ervthromycine 11,8 3.5 3.5 <LD = LDy =LD = LD
Fluméquine 6.2 1,9 24 <LQ < LD = LD < LD
Thuprofine 1.6 0.5 1.6 G, B 9.2 13,7 11,6
Kétoprofine 1,0 0,3 1.4 3846 < LD =< LD <LD
Lorazepam 9.0 7 4.3 44,0 < LD < LD < LD
Naproxéne 1.1 0,3 1.4 2559 < LD 6.8 5,7
Ofloxacine 0.6 0.2 0.7 5892 ; 2.7 <LD 24
Oxaziépam 3.0 0.5 4.9 17580 379 8.9 17,7 17.5
Faracétamol 11 0,3 0.8 09,1 31,0 Th,2 1298 80,2
Pravastatine 2,3 0,7 2.6 1394 5.2 = LD <LD <LD
Propranolol 1.2 0,4 [ 3430 8.0 35.0 3.2 2.8
Ranitidine 4.8 1,4 35 30 = LD < LD =LlD =LD
Sotalul 2.1 0.6 39 14344 322 188 160 13,1
Sulfaméthoxazole 9.4 2.8 (.0 178.0 = LD = LD < LD < LD
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Concentrations ng/L
. . = févr-17 févr-17 fevr-17 févr-17 févr-17
Chapuats L ng/L)| LIy {np/1.) KD Sortie Ginestous Touch Amont Ginestougvalt Ginestod Gagnac
acide xali(‘_\'lique NC MW N NC WO NC NC NC
Aténolol 4,1 1,2 23 682 6 5.0 <LD < 1LQ 5.9
Agzithromycine 9.6 2.9 0.3 157.8 <LD < LD <LD < LD
Bézafibrate 2.5 0,7 1,3 1632 < L0 <LD <LQ < LD
Carl,'lanmﬂ':pine 0,4 0,1 1,0 5528 13,0 29 5.4 6,6
Ciprofloxacine 39 1.8 4.8 3803 < LQ < LD <LQ < LD
Clarithromycine 4,1 1.2 1.4 321,6 2.4 5.5 54 6.9
Cyelophosphamide 4.3 1,3 2.6 7.5 <LD < LD <LD < LD
Diclofénac 0.4 0.1 1.6 937.9 22,8 34 8.8 2.0
Erythromycine 11,8 3.5 3.5 < LD < LD < LD <LD < LD
Fluméquine 6,2 1,9 24 <LQ <LD < LD < LD < LD
Ibuprofiéne 1.6 0.5 1.6 96.9 194 9.3 12.1 11,0
Kétoproféne 1.0 0.3 1.4 5720 < LD < LD < LD <LD
Lorazepam 4.0 2.7 4.3 424 <LD < LD < LD < LD
Naproxéne 1.1 0.3 1.4 3716 12,2 <LD 5.8 4.7
Ofloxacine 0,6 0,2 0,7 476.6 2.8 0,9 1.5 2,9
Oxarépam 3,0 0.9 4.9 1702,3 32,6 8,9 14,0 17,8
Paracétamol 1.1 0.3 0.8 366.7 167.6 54.9 76.8 64,8
Pravastatine 2.3 0,7 26 108,6 4.7 <LD <LD < LD
Propranolol 1,2 0.4 1.6 378.8 53 <L 22 2.9
Ranitidine 4.8 14 35 4.4 <1LD < LD <LD =LD
Sotalol 2,1 0,6 39 14739 30,8 4.8 14,9 11,2
Sulfaméthoxazole 9.4 2.8 0.6 173.8 <LD < LD < LD <LD
mars-17 mars-17 mars-17 mars-17
Toueh Amont Ginestous | Avalt Ginestous| Gagnac
acide salicylique NC NC NC NC NC NC NC
Aténolol 4,1 1,2 23 143 <LD <LQ 6,5
Azithromycine 9.6 2.9 0.3 <LD <LD < LD <LD
Bézafibrate 25 0,7 1.3 <LQ <LD <LQ <LQ
Carbamazépine 04 0.1 1,0 40,1 21 6,1 5.6
Ciprofloxacine 3.9 1.8 4.8 <LA <LD <LD <LD
Clarithromycine 4.1 li 1.4 20,0 5.8 853 5.7
Cyelophosphamide 4.3 1.3 2.6 <LD <LD < LD <LD
Diclofénac 04 0.1 1.6 52,6 2.6 7.8 9.1
Erythromycine 11,8 3,5 3.5 =<LD <LD = LD < LD
Fluméquine 6,2 1.9 24 <LD <LD <LD <LD
Ibuprofiéne 1.6 0.5 1.6 341 7.7 13,5 253
Kétoproféne 1,0 0,3 1.4 <LD <LD < LD <L.D
Lorazepam 9.0 2,7 4.3 =LD <LD = LD =LD
Naproxéne 1.1 0.3 1.4 23.6 <LD 6,7 13.8
Ofloxacine 0.6 0,2 0,7 35 0,7 1.5 20
Oxazépam 3,0 0.9 4.9 100,7 6,6 15,2 14.8
Paracétamol 1,1 0,3 0.8 1304 314 130,8 3209
Pravastatine 2.3 0,7 26 <LD =<LD = LD <LD
Propranolol 1.2 0.4 1.6 12,6 =LQ 22 23
Ranitidine 4.8 14 35 <D <D < LD <LD
Sotalol 2,1 0,6 39 67,8 38 14,1 14.6
Sulfaméthoxazole 9.4 2.8 0.6 < L0 <D < LD <LD
avr-17 avr-17 avr-17 avr-17
Touch Amont Ginestous | Avalt Ginestous| Gagnac
acide salicylique NC NC NC NC NC NC NC
Aténolol 4,1 1.2 2.3 < LQ <LD <LQ 71
Azithromycine 9.6 29 0,3 =<LD =<LD < LD <LD
Bézafibrate 25 0,7 1,3 =LD <LD <LD <LD
Carbamazépine 0.4 0.1 1.0 14,9 28 5,3 6.6
Ciprofloxacine 5,9 1.8 4.8 <LD <LD LD < LD
Clarithromycine 4.1 1.2 1.4 7.7 54 1.7 5.4
Cyelophosphamide 4.3 1.3 2.6 <LD <LD < LD < LD
Diclofénac 0.4 0,1 1,6 209 2.1 6.4 6,1
Ervthromycine 11,8 3,5 L v <LD <LD < LD < LD
Fluméqguine 6.2 1.9 24 <LD < LD < LD < LD
Ibuproféne 1.6 0.5 1,6 11.6 .6 74 8.8
Kétoproféne 1,0 0,3 1,4 <LD < LD < LI < 1.0
Lorazcpam 9.0 2,7 4.3 =LD < LD < LD <LD
Naproxéne 1,1 0,3 1.4 1.7 <LD 54 32
Ofloxacine 0,6 0,2 0,7 <LD < LD 1,9 24
Oxazépam 3.0 0.9 4.9 36.5 7.9 14.8 16,9
Paracétamal 1,1 0.3 0.8 822 13,8 21,0 278
Pravastatine 2,3 0.7 2.6 4.6 <LD <LD <LD
Propranolol 1,2 0.4 1.6 3.6 < LQ 2.1 1.8
Ranitidine 4.8 1,4 33 =LD = LD = LD <LD
Sotalol 2.1 0.6 3.9 26,5 34 12,5 12,2
Sulfaméthoxazaole 9.4 2.8 0,6 <[LD <LD < LD <LD




Annexe 12. Occurrence (%), concentrations moyennes (ng.L") et coefficient de variation (CV) (%) des
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échantillons d'eaux usées brutes et traitées de la STEU de Seilh (n = nombre d'échantillon).

Taux de Concentration cv
détection moyenne (%)
(%) (ng.L")
Entrée | Sortie | Entrée Sortie | Entrée Sortie

AINS Acide salicylique (n=6) 100 100 29 296 101 57 61
Diclofénac (n=6) 100 100 786 599 77 11

Ibuproféne (n=6) 100 100 23 968 515 101 32
Kétoproféene (n=6) 100 100 8109 325 115 118

Naproxéne (n=6) 100 100 4 888 624 21 77

Acide salicylique (n=6) 100 100 29 296 101 57 61
Analgésiques Paracétamol (n=6) 100 33 153 788 81 31 198
Antibiotiques Azithromycine (n=6) 100 100 406 284 62 33
Ciprofloxacine (n=6) 100 100 969 162 35 26

Clarithromycine (n=6) 100 100 663 506 51 45

Erythromycine (n=6) 0 0 0 0 / /

Fluméquine (n=6) 67 0 8 0 94 /

Ofloxacine (n=6) 100 100 1272 311 39 25

Sulfaméthoxazole (n=6) 100 100 414 167 49 18

Anticancéreux Cyclophosphamide (n=6) | 100 100 9 12 30 58
Anti-épileptiques Carbamazépine (n=6) 100 100 674 676 32 26
Anti-ulcéreux Ranitidine (n=6) 67 67 43 16 95 87
Benzodiazépines Lorazépam (n=6) 67 100 118 20 159 64
Oxazépam (n=6) 100 100 868 845 27 24

Cardiovasculaires Aténolol (n=6) 100 100 1388 804 26 32
Propranolol (n=6) 100 100 360 322 25 26

Sotalol (n=6) 100 100 1701 1576 24 18

Hormones sexuelles E2 (n=6) 0 0 0 0 / /

EE2 (n=6) 0 0 0 0 / /

Estrone (n=6) 100 100 189 4 50 89

Hypolipémiants Bézafibrate (n=6) 100 100 365 142 28 26
Pravastatine (n=6) 100 100 1354 168 70 87
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Annexe 13. Rendements d'élimination des RM a la STEU de Seilh.

Seilh
% juin-15 aolt-15 oct-15 janv-16 févr-16 avr-16] Min Max Médiane
Acide salicylique
Diclofénac
AINS Ibuproféne
Kétoproféne
Naproxéne
Analgésiques Paracétamol
Azithromycine
Ciprofloxacine
Antibiotiques Clarithl:om.ycine
Fluméquine
Ofloxacine
Sulfaméthoxazole |
Anticancéreux |Cyclophosphamide
Anti-épileptiques | Carbamazépine
Anti-ulcéreux Ranitidine
Benzodiazépines Loraz’epam
Oxazépam
Aténolol
Cardiovasculaires Propranolol
Sotalol
Hormones Estrone
Hypolipémiants Bézafibrate
Pravastatine
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Annexe 14. Diagrammes en boite des flux des RM en fonction des stations. Les RM représentés ici ne présentent pas de différences de flux significatives entre les
différentes stations de prélévements.
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Concentrations (ng.L™")
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Annexe 15. Diagrammes en boite des concentrations des RM en fonction des stations. Les RM représentés ici ne présentent pas de différences de
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concentrations significatives entre les différentes stations de préléevements.
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Concentrations (ng.L")

Annexe 16. Diagrammes en boite des MEC et des PEC.
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Les RM représentés ici ne présentent pas de différences significatives entre les MEC et les PEC.
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Annexe 17. Publication STOTEN soumise.

Ecotoxicological risk related to Drug Residues in surface water after flowing through a
WasteWater Treatment Plant.
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Abstract

This study investigated 77 human-use Drug Residues (DR) in a WasteWater Treatment Plant
(WWTP) during 2012 and 2013, Three kinds of DR behaviours were highlighted when flowing
through the WWTP with complete removals of 9% of the searched molecules. All the others
investigated DR, such as Ciprofloxacin, Clarithromycin and Spiramycin, were only partially
eliminated when flowing through WWTP and rise environmental hazards when reaching the
river. These three antibiotics had the highest measured concentrations in the WWTP outlet. The
total fluxes of these three antibiotics was equal to 2725 pgs? at 10 kilometres in the river
downstream the WWTP. Measured environmental concentrations (MECs) were compared with
Predicted Environmental Concentrations [PECs), calculated from measurements in the effluent.
MECs were lower than PECs in 80% of the cases. The ecotoxicological risks were assessed with
the ratio of PNECs, obtained from scientific literature, and MECs or PECs. With MECs, the
environmental risks occurred with 25%, 25% and 100% of dates over the four sampling
campaigns for Ciprofloxacin, Spiramycin and Clarithromycin, respectively. When PECs were
used, the risk occurrences for Giprofloxacin, Spiramycin and Clarithromycin were respectively
equal to 75%, 50% and 75% of dates. In this study, the use of PECs in the environmental risk
assessment produced an overestimation of the risks for Ciprofloxacin and Spiramycin and an
underestimation for Clarithromyein. The three studied antibiotics showed distinet behaviours
when flowing through WWTP and river. The water quality regulation service of the river
ecosystem acts at reducing some of the DR along the river and may explain this difference
between PECs and MECs. The DR removal in WWTP and in natural environment showed various
efficiencies depending on the types of drugs. These two sites of removal may act with
complementarity for depuration of the whole DR spectrum that was emphasised in this study.

390

Annexes

Cliek here to view linked References



MECs were more or less important depending on the DR of interest. From 2007 to 2008,
Coetsier and al, compared i/ predicted concentrations in WWTP [PECswwre) with measured
concentrations in the effluents (MECsywe) iif predicted conecentrations in the surface water
receiving the treated sewages [PECSsyfuc waier =PECswwre with a default value of dilution factor of
10) with measured concentrations in the same surface water [MECSsyfe warr). These
comparisons highlighted coherence between PECSwwrpand MECSwswre and an overestimation of
PECSsu tace werer compared to the MECSs e water [2€], These results showed that it is necessary to
take into account chemical and biological processes that happen in the environment to calculate
PECs for the aguatic environment. These processes are responsible for the DR concentrations
decreasing after these molecules are discharged into the surface water through WWTP
[32][33][34][35]. Dther study compared predicted ecotoxicological risks calculated from PECs,
with ecotoxicological risks calculated from MECs [36]. With any underestimation of predicted
ecotoxicological risks (PECs/PNECs) and 40% of PECs/PNECs ratios overestimated, the results

confirm the observed trends.

The aim of this study is to assess the contribution of WWTP releases to DR occurrence in the
aquatic environment and to observe their attenuation behaviour during flow thought WWTP
and in the environment. Thus, 77 DR were studied in WWTP inlet and outlet of 1,000,000
Population Equivalent [PE] WWTP using a secondary biolagical treatment. The three most
concentrated molecules in the outlet were then studied in the receiving river. The MECs in the
river in the upstream and downstream water from WWTP releasing point allowed to distinguish
of DR coming from WWTP and from upper watershed. The ecotoxicological risks estimated from
MECs were compared with the risk estimated from PECs that is more specifically related to
WWTP emissions. The difference between these measured and predicted risk were analysed to
better assess the variation of this risk estimation and the sources of uncertaincy.

2 Materials and methods
2.1 Sampling area and sample callection

The sampling sites are located in the south of France, inlet and outlet of one WWTP, three sites
on the main river (1 to 3 on Figure 1) and four on tributaries (4 to 7 on Figure 1). On the river,
from upstream to downstream, the first site is located at 16 kilometres upstream the WWTP
cffluent releases, the second and third respectively at 10 kilometres and 36 kilometres
downstream these WWTP discharges.

Sampling campaigns were performed on WWTP influent and effluent during flu epidemic peaks,
according to Sentinelles Network (France) [37]. Sampling campaigns were achieved from
January 2012 to April 2013 (Table 1).

Samples in WWTP were performed with automatic samplers, that allowed the continuous
sampling from 8:30 a.m. for the day X to B:30 a.m. for the day X+1, during three days excepted in
2012.01.18 because it was the test-campaign. Wastewater samples were collected with a flow-
dependent strategy that means 50 mL of wastewater were pumped every 500-600 m3 of sewage.
In the aguatic environment, samplings were achieved with one sampling per day during three
days. For samples from the WWTP and natural water, samples obtained during the three days
were mixed in order to have a single sample per campaign and per sampling station. The
sampling campaigns were run simultaneously in WWTP, river and tributaries. The effluent
fluxes were calculated from discharges of the WWTP given by the plant staff. Water flows of the
river and tributaries were collected in the hydro data bank website [38).
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Water samples were collected in amber glass bottles to prevent from photo-degradation of the
DR. Then, samples were stored at 3-4°C until the third day of collection. The three days samples
were filtered on GF/F fiberglass filter (0.75 pm of porosity). Filtered samples were frozen at -
18°C before the solid-phase extraction and analysis on liquid chromatography-tandem mas
spectrometry. Analyses were performed by the Environnement et Paléo-enwironnement
Oceanique et Continentaux (EPOC, UMR 5805 CNRS), Laboratoire de Physico- et Toxico-Chimie
de I'environnement (LPTC) at Bordeaux University, France.

2.2 Analysis of pharmaceuticals

From January 2012 to March 2012, 77 DR were sought in the inlet and outlet of WWTP (Table
2). Then, only the three most concentrated molecules found in the outlet of WWTP were sought
from March 2012 to April 2013 in the natural water: Ciprofloxacin, Clarithromycin and
Spiramycin, These three DR were sought in all stations in the river and the tributaries and in the
outlet of WWTP in order to be able to differentiate the fluxes coming from various upstream.

2.3 Ecotoxicological risk assessment

In order to assess the environmental risk linked to the occurrence of pharmaceuticals in the
river, PECs were calculated from measured concentrations at the WWTP outlet and the

Predicted No Effect Concentrations (PNECs) were estimated from literature sources.

The PECs are obtained by first estimating the flux of DR quantity that circulates in the WWTP
effluent, $ (ng.sl) as:
# wwre = Cwwrer % Qwwre

Where C (ngJ) is the DR concentrations in the WWT?P effluent and Quewre (1s) is the discharges
of the WWTP effluent.

The PECs are estimated by using the following formula:

- P wwre
PEC = )
river

Where Qe (Ls1) is the discharges of the river.

The selected PNECs coming from scientific literature are:

- Clarithromycin 2 ng.l-* [39]. Authors used an AF factor of 1,000 to calculated this PNEC ;

- PNEC Spiramycin was calculated from a concentration of 5,000 ng.l''at which 50% of an
algal population (Selenastrum capricornutum) presented a growth inhibition [40]. With
an AF of 1,000, the PNEC calculated was 5 nglL1[3];

- and Ciprofloxacin 5 ngl1 [10][20][21]. Authors used an AF factar of 1,000 to calculate
this PNEC.

The environmental risks are estimated by calculating the PECs/PNECs, meaning predicted
environmental risks, and MECs/PNECs ratios, meaning measured environmental risks. A value

greater than 1 is underlining an environmental risk [41][42].

2.4 Data analysis

For each considered substance, the following information were studied:
- DR concentrations (ngl!) measured in inlet and outlet of WWTP;
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- MECs (ng.l?) in the river;
- Qccurrences (%) which is the number of dates where DR were detected over the total
sampling dates;
- Removal efficiency (%) in WWTP which is the comparison between inlet and outlet
o inlet concentrabion—oulet concentrotion
concentrations: x 100;

nigt comcEntrarion
- Tluxes of DR (pg.s=);
- PECs (ngl1);
- PNECs(ngl1);
- PECs/PNECs and MECs/PNECs ratios, underlining an environmental risk when they are
greater than 1.

3 Results
3.1 DRin WWTP

The Figure 2 shows the range of variahility of DR concentrations in the inlet and outlet of WWTP
by using the minimal and maximal measured concentrations as the lower and upper milestones
of the bars, respectively. Thus, that shows the WWTP treatment efficiency for each of these
molecules,
The DR were presented in decrease order of maximal concentrations measured in the WWTP
inlet. This figure also shows the occurrence of each DR at the inlet and outlet of the WWTP,
When this occurrence was higher or equal than 25% the molecule was considered as found. This
allows to observe that among the 77 searched DR:

- 39 presented at least one concentration greater than the detection limit in the influent or

effluent and are represented in the Figure 2;
- 7 were detected at the inlet and not detected at the outlet;
- 38 were detected neither at the inlet nor at the outlet.

Figure 2 was divided in three part representative of three classes of DR concentration ranges.
The first one presents a maximal concentration of 15,000 ngl-, it corresponds to the DR with
greatest concentrations measured in the WWTP influent. The second graph presents an average
range of concentrations with a maximum of 1,300 ng.l-\. This last gets the highest number of DR
with 15 molecules over 39 measured {n total. On the third part, the maximal concentration was
lower than 70 ng.l-2. In that case, DR had the lowest concentration in the WWTP. The DR were
belonging from different therapeutic classes. With decreasing inlet average concentrations these
classes were antibiotics, beta-blockers, antivirals and antineoplasic agents. The Figure 2 shows
three trends of DR removal efficiency of WWTP, The first one, WWTP showed a good efficiency
to removal DR since outlet concentrations were lower than inlet ones. In apposite, DR
concentrations were sometimes higher in outlet than inlet with some cases where DR were
measured at the outlet whereas they did not detect at the WWTP inlet. Between these both
trends, some DR concentrations were partially affected by plant treatments. To summarize,
there are three groups of DR depending on their removal in WWTDP:
- the first group corresponds to the DR totally removed. For example, Tetracycline
(antibiotics), Doxorubicin (antinecplasic agent), Abacavir (antiviral), .. ;
- the second group contains DR partially removed by the WWTP. There are some
antibiotics, beta-blockers, ... ;
- finally, the third group have the DR with outlet concentrations greater than inlet ones.
This is the case for some antibiotics.
For each campaign, a removal efficient was calculated in percentage and then, the average of
these were obtained. This removal was more or less important depending on DR. For example,
in the quinolones antibiotic family, which had an average removal of 32%, Ciprofloxacin,
Norfloxacin, Ofloxacin and Flumequine showed average removals of 53, 66, 37 and 97%
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respectively. In an opposite direction, some macrolides, an other antibiotic family, which had an
average removal of -250%, Clarithraomycin, Roxithromycin and Josamycin, showed percentage
average removals of - 68, - -73 and -33% respectively. However, the guinolones concentrations
in the inlet of WWTP were greater than macrolides concentrations, with 2 maximum average
concentration of 8,302 ngl! for quinolones [Ciprofloxacin] and 1,203 ngl” for macrolides
(Clarithromycin). Some of macrolides such as Erythromycin, Spiramycin and Azithremycin were
measured at WWTP outlet but not in inlet. [n this case, it was impossible to conclude if the
molecule is removed or not.

The three most concentrated DR in the outlet of WWTP were for Ciprofloxacin, Spiramycin and
Clarithromyein. The occurrences for these malecules were also the maximal values (100%).
Therefore, these molecules were selected for the natural environment survey since they get the
highest probabilities to be found in the river water.

3.1 Discharges of DR in the river

The Figure 3 presents the fluxes calculated from four sampling campaigns ran in 2012 and 2013
for the three DR previously selected. These fluxes were flowing in the river were estimated at
the 0 kilometre site from the WWTP effluent concentrations, and from MECs for the other sites.
The upstream contribution of the drainage basin was not negligible with average fluxes, with
decreasing ranks, of 1,535 pgs?(Clarithromycin), 1,209 pgs? (Ciprofloxacin) and 130 pg.s?
(Spiramycin). Concerning the WWTP contribution, the Ciprofloxacin presented the highest
fluxes with an average flux equal to 2,823 pg.s!. Then, Spiramycin and Clarithromycin fluxes
were respectively 1,793 pyg.st and 1,117 ug.s L. This figure highlights decrease of Spiramycin and
Ciprofloxacin fluxes between WWTP autlet and aquatic enviranment. The DR fluxes coming from
tributaries were low and mostly made of Clarithromycin. Concerning the last one, at the
upstream of the watershed, the concentrations were high but they were increased in the river at
the downstream of the city through WWTP effluents. The sum of these three antibiotics fluxes
coming from WWTP outlet (5,736 ug.s-1) were approximately twice more higher than the sum of
these antibiotics f{luxes calculated from the environmental concentrations [MECs) of the sites
located upstream (2,925 pg.s't) as well as downstream (2,725 pg.s-1for the station located at 10
kilometres downstream and 3,073 ugs 1 for this lacated at 36 km downstream) the WWTP
releases.

The effect of the natural environment on the DR reduction may he estimated by the comparison
of the theoretical and observed fluxes at 10 kilometres downstream the WWTP. Theoretical
fluxes are what should be found in the river at 0 kilometre without any natural remowval,
knowing the WWTP effluent and the upstream contribution. When comparing these theoretical
and observed fluxes at 10 kilometres, the removed quantities provide a preliminary view of
what could be retained by the natural media over the 10 kilometres. The different removal rates,
estimated in that way, were probably overestimated since the degradation of the upstream in
the 16 kilometres before the WWTP were not taken into account. The maximal (and mean)
removal rates were estimated to 292 pyg.km-1 (248 pg.km 1) for the Ciprofloxacin, 53 pgkm-! (- 66
pg.kem-1] for the Clarithromycin and 292 pglan-t (119 pglan-!) for the Spiramycin. Molecules
exhibited distinct behaviours after releasing in natural aquatic environment. Downstream the
WWTP, Ciprofloxacin and Spiramycin fluxes decreased rapidly in the first 10 km but then kept
constant over the next 26 km. Clarithromycin was more persistent in the river.
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3.2 Ecotoxicological risks assessment
In this paragraph, PECs/PNECs were compared with MECs/PNECs for the three DR selected.

The Table 3 shows the predicted environmental risk (PECs/PNECs) at 0 kilometre in the river
which allows to highlight a risk when this ratio is greater than 1. Spiramycin, Ciprofloxacin and
Clarithromycin had PECs/PNECs ratios significantly higher in 2012 than 2013. In 2013,
PECs/PNECs values were, greater than 1 in 33% of cases for Spiramycin and 66% of cases for
the two other. The Table 4 shows the occurrence percentage of predicted ecotoxicological risks
of the three selected antibioties during the seven sampling campaigns occurred in WWTP. These
results underline that estimated environmental risk was considered to exist in 85% of cases
studies for Ciprofloxacin, 71% for Spiramycin and 85% for Clarithromycin over all sampling
dates.

The Table 4 also compares the occurrence percentage of predicted and measured
ecotoxicological risks during the four sampling campaigns occurred simultaneously in WWTP
and the river. These results underline that the estimated environmental risk occurrences
decreased for each antibiotic with 75% for Ciprofloxacin, 50% for Spiramycin and 75% for
Clarithromycin over the four sampling dates. The measured ecotoxicological risk was considered
to exist in 25% of the dates for Ciprofloxacin, 25% for Spiramycin and 100% for Clarithromycin
over the four sampling dates.

The Figure 4 presents the antibiotics MECs and PECs at 0 kilometre station for the four dates
when it was measured simultaneously in the WWTP outlet and the natural water. Over these
four dates Ciprofloxacin was not found in the river excepted on March 2012 when its
concentration largely exceeded the PNECs. On the contrary, the quinolones Spiramycin and
Clarithromycin were found in the river at all dates. MECs/PNECs values, were greater than 1 for
all molecules in 2012 and only for Clarithromycin in 2013. Generally, when pooling these three
molecules, PECs were more important than MECs in 80% of cases (9 case overa total of 12 (=3
antibiotics x 4 samplings dates)). For Ciprofloxacin and Spiramycin, PECs were always higher
than MECs ones. By contrast, MECs for Clarithromycin could be higher than PECs. The
comparison of the occurrence of risk percentages obtained fram PECs and MECs highlights
overestimations of these kinds of risks for Ciprofloxacin and Spiramycin and underestimations
for Clarithromycin. This difference was probahly due to Clarithromycin fluxes flowing from
upstream the WWTP releases.

4 Discussion

4.1 Temporal variation inlet and outlet of WWTP

For the three studied antibiotics, Ciprofloxacin, Clarithromycin and Spiramyein, concentrations
at the WWTP inlet varied depending on sampling campaigns. These temporal variations mostly
depend on DR consumption for human health care [43][44][45][46]. Previous studies
highlighted that antibiotic consumption increased during winter in France [47][48]. This season
is characterised by epidemics respiratory diseases, most of time due ta virus that may secondary
lead to bacterial infections [49][50]. In that case antibiotics are prescribed as macrolides and
gquinolones. In this study there was not enough available data to conclude to a relationship
between antibiotic concentration evolution in the WWTP inlet and the number of flu cases.
However, a comparison between antibiotic concentrations in the WWTP inlet and the local
number of influenza cases (region scale] was ran thanks to the Sentinelles website data [37]
(Figure 5). Within the present study area, it was possible to conclude that inlet Ciprofloxacin
concentrations varied according to the number of influenza cases. Ciprofloxacin concentration
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moved from 5,922 nglito 14,164 ng.l! in 14 days, while the number of flu cases was also
increasing until to reach its simultaneous pick with the number of flu case raised from 3,715 to
9,014. Both increasing was similar with more 140% and 143%, respectively for Ciprofloxacin
concentrations and flu cases. For both macrolides on February 2012, we could not conclude on
any relationship with this source of variation. Spiramycin was not detected in inlet flux and
Clarithromycin concentrations were lower than the guantification limit.

Temporal variations of antibiotic concentrations were observed also in the WWTP outlet. These
ones may be associated with temporal fluxes of antibiotics at WWT'P inlet, distinct depuration
capacity depending on the considered DR, and additional instability of WWTP efficiency due to
the seasonal variations. Indeed, some authors demonstrated that elimination rates of WWTP for
some DR were weaker in winter than in summer. On the one hand, temperatures have an impact
on microbial activity [51][35][52], and drug consumption may be twice important in winter
[51][44]. Furthermore, rainy periads cause a microbial activity decrease, a distortion of sorption
and flocculation processes and a decrease of residence time in WWTP, which affect DR
degradation [53][54][55]. In the present study, that was minimized because the effluent
management is characterised by a separate networks of sewage flows drove to WWTP and
rainwater networks released directly into the natural aquatic environment. DR guantities in the
WWTP inlet and outlet presented a temparal variation depending on consumption and season,
with possible influence of weather events through temperature or water discharge
[43][35][56][4+4][45][46].

All these sources of variation can explain the temporal differences between PECs in this study.
PECs temporal variation not only depends on the instability of WWTP performance. An other
parameter affecting PECs is the dilution rate [or river flow) [56][45][46]. Thus, the river flaw,
which varied according to the weather, plays a key role in the environmental concentration
regulation. The lower is the river flow, the higher PECs are. Clarithromycin illustrates the impact
of the dilution factor on the decrease of the PECs of exogenous molecules circulating in the
environment. Indeed, in the WWTP outlet, Clarithromycin concentrations were relatively similar
in March 2012 and January 2013 (Table 5) However, PECs at these dates were different, 11 and
2 ngl? respectively. At these dates river flow was at least three times higher in 2013 than in
2012 that can explain PECs higher in 2012 than in 2013.

4.2 WWTP effects

Among 77 DR searched, 39 molecules were detected in WWTP with concentration greater than
the quantification limit. Different DR occurrences in the inlet and outlet of WWTP highlighted
how the removal rates vary depending on the type of molecule. A study carried out in England in
2013 underlined similar observation about removal efficiency [45]. According to literature [44],
three groups of molecules were highlighted depending on their removal in WWTP about this
efficlency;

- the first group concerns DR totally removed;

- the second concerns pharmaceuticals partially removed, e. g. Ciprofloxacin;

- finally, the third group concerns molecules with outlet concentrations greater than inlet
concentrations, e, g Spiramycin and Clarithromycin.

Different hypotheses may be given to elucidate the molecule behaviour in this last group. The
huge organic matter contents of the influent interfere with the results by a “quenching
phenomenon”. Molecules affected by this phenomenon could also be present in the inlet, but
could not be detected due to the lower sensibility of the method in this type of waters. Moreover,
the high complexity of the influents leads to strong matrix effects on analytical processes
(commenly ionization suppression), which can hamper the detection of some molecules with
very low concentrations [57][56][44]. Finally, a possibility relies on the relezse of the parent
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compound from conjugated metabolites; often the main form of drug excretion in human, during
the treatment process [44].

The three most concentrated DR in the WWTP effluent were: Ciprofloxacin (quinolone),
Clarithromycin and Spiramycin [macrolides). Data found in scientific literature also show high
concentrations in outlet WWTP for these three antibiotics [43][58][44]. Ciprefloxacin belong to
the second group previously cited, Spiramycin and Clarithromycin belong to the third group. The
specific behaviour of the three focused molecules was representative of their antibiotic family
average removal in the WWTP. Indeed, all antibiotics belonging to guinolone family, such as
Ciprofloxacin, Norfloxacin, Ofloxacin, and Flumequin, were quantified in WWTP and presented a
partial removal rate. Concerning antibiotics helonging ta macrolide family, such as
Azithromycin, Clarithromycin, Erythromycin, Josamycin, Roxithromycin, Spiramycin,
Lincomycin and Clindamycin, they were quantified in WWTP and presented outlet
concentrations greater than inlet concentrations. There, Ciprofloxacin, Clarithromycin and
Spiramycin had an average removal rate respectively equal to 53%, -68% and 0%. Ciprofloxacin
was removed from aqueous phase more easily than macrolides, which were dimly removed.
Physico-chemical properties of quinolones, as Ciprofloxacin, explain that sarption process is
mainly responsible to their removal from the aqueous phase of WWTP [33][48] thus sewage
sludges are known to be a reservoir of quinalone residues [10]. Sludges spreaded in agricultural
soils can enrich it with guinolones, which can persist during several month [10]. Thus, the
decrease of Ciprofloxacin concentrations in aqueous phase in WWTP is probably associated with
the enrichment of sewage sludge. The incomplete degradation of macrolides was highlighted in
scientific literature,

4.3 Exposure assessment

As PECs was calculated at inlet junction with river and MECs measured 10 km away, differences
bhetween PECs and MECs are probahly due to river inherent biotic and ahiotic processes that
have an important place in the regulation of exogenous molecules incoming in the middle [34].
For example, this study showed high Ciprofloxacin concentrations in the WWTP effluent,
producing relatively high PECs, and then strong decrease in the environment. Different removal
capacities were observed depending on the molecule and place where this process was
observed. Ciprofloxacin was more inclined to be removed in the natural environment than the
two other macrolides. These different hehaviours in nature and WWTP explain the variation
between the risk occurrence frequency estimated from PECs (75-85%) and MECs (25%) and
illustrate this phenomenon. This quinolones environmental dissipation was highlighted in a
study occurred on the Seine river [48]. Quinolone concentrations decrease in surface water by
processes of photo-transformation and sorption but like in WWTP the properties of this
antibiotic family suggest that sorption process on the circulating particles is mainly responsible
of the decrease concentration in the natural water [33]. These molecules are able to accumulate
in the river sediment [33]. Thus, for quinclones, biodegradation processes are not significant
[33]. However, they may have a key raole in the depradation of other substances. Indeed, it was
demonstrated that biodegradation process, particularly the one linked to the micrabial activity
in the natural hiofilm of rivers, could degrade organic substances whose DR take part
[32][33][34][35].

Concerning Clarithromycin, the discrepancy data with MECs values greater than PECs values
could explained by Clarithromycin use in veterinary medicine and its diffusion through
watersheds to the river. Antibiotics are used in livestock farming [43] and it is known that
concentrations in agricultural wastewater are high [58]. This present study showed particularly
high upstream concentrations. A zoom out of the study case allowed to understand that many
livestock farming of the region, 23.7% of bovine breeding, 12.3% of ovine breeding and 9.5% of
goat breeding, are located in this watershed at the upstream of the studied WWTF [59].

To conclude, two groups of molecules were underlined. The first had MECs lower than PECs as
Spiramycin and Ciprofloxacin. These molecules are controlled by naturzl biotic and abiotic
processes that regulate the environmental water quality (photo-transformation, biodegradation,
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sorption, ...) [34]. The second group had MECs greater than PECs that can be explained by their
use in veterinary medicine and particularly in livestock farming [34]. This later group illustrates
the type of moelecule with a risk occurrence that will be better assessed by a river drug
monitoring (MECs) than WWTP predictive values (PECs). In a general view, considering the two
types of group, for limit over- or underestimation of ecotoxicological risks, the use of MECs are
more suitable.

It was shown that WWTP allowed to remove DR but some of them presented either poor or no
elimination in dissolved phase. The removal rate in aquatic environment was also demonstrated
here. The addition of these two ways allowed to increase the DR remowval and, consequently, to
decrease the availahle guantities that cauld pose an environmental problem. For example,
Ciprofloxacin had an average removal rate of 53% in WWTP and an average concentration in
effluent close to 3000 nglL. In the river, Ciprofloxacin average concentration was lower than
500 ngl-1at 10 kilometres downstream the WWTP releases. The additional of these two kinds of
middle, especially increasing the microbial diversity, produced different DR behaviour and could
stimulate DR transformation which could not be totally removed by WWTP. In fact, the physico-
chemical parameters and the microbial communities are different between WWTP and the river.
These two ways can be complementary for DR treatment in dissolved phase. The impact of
WWTP releases on the aquatic environment and the significance of their removal rate to limit
the contamination of the receiving medium is now known in the literature [45][48]. This study
demonstrates that DR concentrations decrease after they enter in the natural receiving
environment through processes of dilution, photo-degradation, hydrolyse and microbial
degradation [10][35][60][61]. This natural water quality regulation is a natural service
produced by rivers with pood bio-physical status of conservation [62] and this ecosystem
service reduce the environmental risks.

4.4 Risk occurrence

For each molecule a confidence interval of the risk may be evaluated. This confidence interval
corresponds to the overlap of the measured concentration range (minimum and maximum
MECs) and the predicted concentration range (minimum and maximum PECs). In the Figure 6,
"Actuzal predicted value” is the match between the concentrations range of PECs and MECs.
Actually, "Actual predicted walue” corresponds to the real concentrations range. When
cancentration ranges of PECs were greater than MECs anes, it was considered as "Overestimated
predicted value” and the contrary to “Under-estimated predicted value”. For these three studied
DR, the PECs range was more important than MECs one. Despite the fact that underestimations
of risks rom PECs were possible, the mistake due to an overestimation was higher than ones.
Ecotoxicological risks assessment from predicted concentrations could create mistakes that
should be limited. The calculation of the contrast between these two values must be considered
in order to define a corrective factor and to calculate environmental risks as close as reality.

5 Final considerations and further need

This study allowed to identify temporal variation of DR concentrations in WWTP and natural
water located away, and consequently also a temporal variation of the environmental risks
linked to the occurrence of these molecules in the river, The PNEC use should allow the
identification of environmental concentration thresholds, beyond which there was a potential
ecotoxicological risk for the aquatic ecosystems. The temporal variation observed in the present
case study suggests that some DR were averstepping this threshold on periods of time long
enough to be detected with a punctual sampling strategy.

A higher number of sampling periods would allow to confirm this abservation and identify the
factors (number of influenza case, pharmaceuticals consumption, physic-chemical properties, ...)
that may explain this risk occurrence. On the other hand, the risk occurrence probabilities was
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increasing when the number of date to be considered was also increasing that underlines the
sampling limit to depict the real duration of the time period when the risk was existing. Being
aware of the weakness of the present data set, this present paper better gave evidence of the
temporal and spatial variation of the DR during they life cycles. This assessment allows to
analyse the impact of this DR variation on the risk occurrence due to arrival of DR in the natural
aguatic environment.

Globally, PECs were greater than MECs in mean 75% of the dates, consequently there was 75%
of overestimation of environmental risks (Figure 6) from WWTP effluents quality assessment
only. This mismatch is explained by the natural service of the water quality regulation that is
known to reduce nutrients in the natural water. Based on the present study, this service
probably also able to perform water quality improvement by the reduction of DR. In this study,
an underestimation of risks from PECs was found only for Clarithromycin. For this kind of
molecule, it would be essential to know all the water contamination sources in order to estimate
PECs as close as possible to MECs.
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Table 1. Sampling campaigns [n WWTP effluents and the river with the X = 77 sought DR and x = Ciprofloxacin,
Spiramycin and Clarithromycin.

20120118 2012.02.09 2012.0Z.23

2012.0315 2013.01.23

2013.02.06 2013.04.24 2013.0430

WWIP
i X X X X

WWTP

outlet X X X X ¥ &
River x X X X

Table 2. The 77 pharmaceuticals compounds sought during this study.

_Therapeutic class (number of molecules searched)

Compounds

Antibiaties (52)

Tetracyclines

Beta-lactams | Amoxicillin, Ampicillin, Penlcillin F, Penicllin V, Oxacillin,
Cloxacillin, Dicloxacillin, Cefalexin, Cefotaxime, Cefpodaxime,

Ceftiofur, Cefuroxime
Macrolides | Azithromyein, Clarithromyein, Erythromyeln, Josamyein,
Roxithromyein, Spiramyein, Tylosin, Lincomyein, Clindamyein
Quinolones | Ciproflexacin, Enrofloxacin, Marbofloxacin, Norfloxacin,

Ofloxacin, Pipemidic acid, Oxelinic acid, Flumequine
Tetracycline, Oxytetracycline, Chlortetracycline, Doxyeycline

Sulfonamides | Sulfadiarine, Sulfadimethoxine, Sulfamerazine
Sulfamethazine, Sulfamethizole, Sulfamethoxazole,
Sulfanilamide, Sulfapyridine, Sulfathiazole, Trimethoprim
Amphenicels | Chloramphenicol, Thiamphenicol
Imidazeles | Metronidazole
Others | Dacitracin, Monensin, Salinemycin, Virginiamycin, Fusidic

acid, Rifampicin

Beta-blockers (6)
Antineoplasic agents (10)

_Atenolol, Bisoprolol, Metoprolol. Propranolel, Sotalol, Timelol
5-fluorouracil, Daunorubicin, Doxarubicin, Epirubicin
lfosfamide, Cyclophosphamide, Docetaxel, Gemcitabine

Methotrexate, Tamoxifen

Antivirals (9] Abacavir, Indinavir, Lamivudine, Nelfinavir, Nevirapine
Ritonavir, Saquinavir, Stavudine, Zidovudine
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Figure 2, Percentage of the DR occurrence (right axe), and their average, lower and greater concentrations (left axe)
into the sewage water at the inlet (1] and outlet [0) of WWTP during the 2012 sampling campaigns [1/2).
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Figure 2. Continued (2/2).
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Figure 3. DR fluxes at different stations located upstream and downstream WWTPF (with the kilometres indicating the distance from WWTP outlet in the main river
channel) and stations on tributaries (T1, T2, T3, T4] with kilometres indicating to the distance Irom the confluence with the main river channel and WWTP releases.

Negative kilometres are used for upstream stations. At the 0 kilometre station [WWTP outlet) the fluxes are estimated with the product of the measured concentrations

in the outlet and the discharges of this cutlet.
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Table 3. PECs/PNECs ratios for Ciproflexacin, Spiramycin and Clarithromyein.

PECIPNEC Ciprofloxacin Spiramycin Clarithromycin
March 2012 6,68 2,65 5,29
January 2013 0,68 0,3 1,22
February 2013 1,06 0,86 1,62
April 2013 1.57 1.77 0.8

»>
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Annexes
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-
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Tahle 4. Occurrence percentage of ecotoxicelogical risk predicted (PECs/PNECs) during the four sampling campaigns (with sampling in the river) and 7 sampling

campaigns [without sampling in the river), and measured {[MECs/PNECs] during 4 sampling campaipns occurred in the natural middle,

% occurrence of ecotoxicological risks Ciprofloxacin Spiramycin Clarithromycin
PEC/PNEG for T sampling campaigns B5% T1% B85%
PEC/PNEC for 4 sampling campaigns 75% 50% 75%
MECIPNEC for 4 sampling campaigns 25% 25% 100%
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Figure 4. Predicted Environmental Concentrations (PECs) calculated from WWTP outlet concentrations, and Measured Environmental Concentrations (MECs) in the river 10
kilometres downstream the WWTP outlet. PECs and MECs are estimated for Ciprofloxacin, Spiramycin and Clarithromycin during the sampling campaigns carried out in 2012 and
2013, Lines represent the PNECs of these molecules.
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Figure 5. Comparison between the measured concentrations in the WWTFP [nlet concerning Ciprofloxacin. Splramycin and Clarithromycin and the evolution of the local number of
influenza cases from January 2012 to April 2012
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Table 5. Concentrations of Ciprefloxacin, Spiramycin and Clarithremycin in WWTP outlet and river discharges during the four sampling campaigns.

2012.03.15) 2013.01.23 | Z013.02.06 | 2013.04.24
Ciprofloxacin | 3.201 nglt | 1,802 nglt | 1,253 ngl' | 1,994 ngl!
Clarithromycin | 1,012 nglt | 989ngl! | 715 ngl? 407 ng.l?
Spiramycin 1222nglt ] 600ngl? | 10i8nglt | 2251 nglt
River flows 114 mist 359 mis-1 447 mis1 AT i et

Ciprofloxacin

Spiramyein

Clarithromycin

[z Owerestimated predicted value

] Actual predicted value

Under-estimated predicted walue

PNEC
PMEC
PEC

0

Figure 6. Concentration range comparison of PECs and MECs for the three studied antibiotics during the four sampling periods, and consequence on the ecotoxicological risks
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Annexe 18. Discussion sur I'exposition des eaux usées et de la Garonne pour les classes thérapeutiques
dont les risques pour la Garonne toulousaine n'ont pas été démontrés.

1.Analgésiques : Paracétamol
1.1 Comportement en STEU

En ce qui concerne I'élimination de cette molécule de la phase dissoute, les résultats du
projet KNAPPE ont montré de bons rendements d'élimination dans les STEU
conventionnelles quelle que soit la HRT, et des taux supérieurs a 85% pour une SRT de
l'ordre de 13 jours (Roig et al., 2009). La variabilité des rendements d'élimination en fonction
de la SRT peut expliquer les CV élevés a la sortie des STEU étudiées. Dans le cadre de
cette thése, les rendements médians d'élimination pour cette molécule sont au moins égaux
a 99,8% pour Ginestous et Seilh. Ces résultats sont également en accord avec ceux
présentés dans le cadre du projet AMPERES. Ce projet a mis en évidence des rendements
d'élimination moyens en France dans des STEU conventionnelles a boues activées
supérieurs a 70% (Coquery, Choubert et Miége, 2010). D'autres études ont reporté des
rendements en STEU supérieurs a 95% (Petrovic et al., 2009 ; Gros et al., 2010).

1.2 Comportement dans la Garonne

L'étude de la variabilité temporelle a montré des différences de concentrations significatives
entre les différentes dates de prélévements. Le Paracétamol présente un R? égal 2% et un
CV des concentrations a la sortie de Ginestous égal a 112%. Dans ce cas, il est clair que la
variabilité des concentrations de Paracétamol dans la Garonne en fonction du temps est
essentiellement liée aux quantités déversées dans la Garonne et donc aux consommations

et au processus d'élimination a Ginestous.

La comparaison des PEC et des MEC a montré des MEC significativement plus importantes
que les PEC. Cette molécule a été mesurée a la station « Amont Ginestous » et la différence
des concentrations médianes entre les stations « Aval Ginestous » et « Amont Ginestous »
montre une valeur toujours supérieure a la PEC médiane. Ces résultats sont étonnants au
regard de ce que présente la littérature. En effet, la plupart des auteurs présentent des PEC
supérieures aux MEC (Ortiz de Garcia et al., 2013 ; Bouissou-Schurtz et al., 2014).
Cependant, les PEC ne sont pas calculées par ces auteurs a partir des concentrations
mesurées a la sortie de STEU comme ce qui a été fait ici, ce qui a tendance a sur-estimer
les PEC. Selon Radjenovic et al. (2009), malgre le fait que le Paracétamol ait été détecté a

des concentrations relativement élevées dans les boues de STEU, la biodégradation est la
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principale voie d'élimination de la phase dissoute de la molécule (Radjenovic, Petrovic et
Barcelo, 2009). Avec ces nouveaux éléments, les résultats issus de la comparaison entre les
PEC et les MEC sont, la encore, surprenants. Cependant, le processus d'adsorption sur les
phases particulaires peut étre influencé par des forces inter-moléculaires comme les forces
de Van der Waals (Radjenovic, Petrovic et Barcelo, 2009). De plus, la biodégradation peut
étre influencée par différents facteurs comme I'abondance et la diversité des bactéries, la
température et les conditions environnementales qui générent une sélection des populations
microbiennes dans les cours d'eau (Benotti et Brownawell, 2009). Ainsi, la persistance du
Paracétamol dans la Garonne peut étre expliquée par la concomitance de plusieurs facteurs
limitant I'optimisation des conditions favorables a sa biodégradation ou son adsorption. De
plus, la forte consommation de cette molécule en France entraine des concentrations
continuellement élevées a l'entrée des STEU (faibles CV a l'entrée des STEU), c'est
d'ailleurs la molécule présentant les concentrations les plus élevées a l'entrée des STEU
etudiées. De ce fait, malgré le fait que cette molécule soit trés bien dégradée en STEU, cette
forte consommation de Paracétamol engendre une pseudo-persistance de la molécule dans

la Garonne alors qu'elle est connue pour étre rapidement biodégradée.

2. Anti-cancéreux : Cyclophosphamide
2.1 Comportement en STEU

Peu de données sont disponibles sur les anti-cancéreux. C'est ce que confirme les résultats
du projet KNAPPE (Roig et al., 2009). lls renseignent cependant sur le fait que les
anticancéreux comme le Cyclophosphamide ne sont ni biodégradés ni adsorbés sur les
boues de STEU, ils ressortent donc des STEU sans diminution de leur concentration dans la
phase dissoute (Steger-Hartmann, Kimmerer et Hartmann, 1997 ; Ternes et al., 2004 ;
Deblonde, 2013). A Ginestous et a Seilh, le Cyclophosphamide présente des rendements
inférieurs a 30% voire négatifs. Les rendements négatifs sont certainement dus a un effet

matrice sur les dosages en entrée de STEU.

2.2 Comportement dans la Garonne

L'étude de la variabilité temporelle des concentrations de Cyclophosphamide dans la
Garonne n'a montré aucune différence significative entre les différentes dates de

prélévements.

La comparaison des PEC et des MEC n'a montré aucune différence significative entre les
MEC et les PEC. Le Cyclophosphamide n'a pas été mesuré en amont des rejets de

Ginestous et les anticancéreux sont connus pour ne pas étre biodégradés ni adsorbés sur
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les phases particulaires (Steger-Hartmann, Kimmerer et Hartmann, 1997 ; Ternes et al.,
2004 ; Deblonde, 2013). Les résultats issus de la comparaison des PEC et des MEC sont

donc cohérents avec les données disponibles pour ce groupe thérapeutique.

3. Anti-ulcéreux : Ranitidine
3.1 Comportement en STEU

Les rendements d'élimination varient en fonction des STEU avec un rendement médian égal
a 97% pour Ginestous et seulement 63% pour Seilh. Cette variabilité a également été mise
en évidence dans d'autres travaux avec des rendements variant de 15 a 80% (Radjenovic,
Petrovic et Barcelo, 2009 ; Aminot, 2013). Des variations saisonniéres dans les rendements
d'élimination de la Ranitidine ont aussi été mises en évidence (Castiglioni et al., 2006). La
SRT et la HRT peuvent également avoir un impact sur le rendement d'élimination de cette
molécule (Silva et al., 2011). Enfin, Castiglioni et al. (2006) ont mis en évidence l'adsorption
de cette molécule sur les phases particulaires (Castiglioni et al., 2006). Les rendements
d'élimination de la Ranitidine sont donc plus ou moins importants en fonction des paramétres
décrits plus haut (SRT, HRT, ...), ce qui explique les variations observées entre les STEU

étudiées.

3.2 Comportement dans la Garonne

Pour cette molécule, la variabilité temporelle des concentrations environnementales n'a pas

été démontrée.

Des différences significatives ont été mises en évidence entre les PEC et les MEC pour cette
molécules. Les PEC sont supérieures aux MEC. La présence de Ranitidine dans les
effluents de Ginestous et la non détection de cette molécule dans la Garonne explique ces
résultats. Cependant, la PEC maximale est inférieure a 1 ng.L™" et la limite de détection (LD)
moyenne sur les trois périodes analytiques est égale a 1,1 ng.L™". Ainsi, en-dessous de cette
LD, la détection de cette molécule n'a pas été possible. Les valeurs de MEC sont peut-étre

équivalentes aux PEC mais la sensibilité analytique ne permet pas de le vérifier.

4. Benzodiazépines
4.1 Comportement en STEU

L'Oxazépam présentent des rendements d'élimination dans les deux STEU étudiées
mauvais, voire négatifs. Le Lorazépam peut également présenter des rendements négatifs.

Ces mauvais rendements ont été mis en évidence par d'autres travaux qui ont également

410



Annexes

montré que la HRT n'avait pas d'influence sur la dégradation des benzodiazépines
(Castiglioni et al., 2006). Dans sa thése, Aminot précise que ces molécules sont excrétées
sous forme glucorono-conjuguée (Aminot, 2013). Les rendements négatifs peuvent ainsi étre
expliqués par un effet matrice et une libération des composés parents par déconjugaison.
Pour I'Oxazépam, les mauvais rendements peuvent également étre expliqués par le fait que
cette molécule soit a la fois un principe actif et le métabolite d'autres benzodiazépines

comme le Diazépam (Bouissou-Schurtz et al., 2014).

4.2 Comportement dans la Garonne

Le Lorazépam n'a jamais été détecté dans la Garonne contrairement a I'Oxazépam qui

présente des fréquences d'occurrence égales a 100% a toutes les stations de la Garonne.

Les concentrations d'Oxazépam sont significativement différentes en fonction du temps. Le
R? et le CV sont respectivement égaux a 72% et 24%. Méme si le CV a la sortie de
Ginestous n'est pas négligeable ici, le débit de la Garonne est majoritairement responsable

de la variabilité des concentrations environnementales d'Oxazépam dans la Garonne.

La comparaison des PEC et des MEC a montré des PEC significativement plus élevées que
les MEC pour le Lorazépam. Ces résultats sont en accord avec ceux retrouvés dans la
littérature (Bouissou-Schurtz et al., 2014). Cependant, la PEC maximale est inférieure a 1
ng.L" et la limite de détection (LD) moyenne sur les trois périodes analytiques est égale a
2,4 ng.L™". Ainsi, en-dessous de cette LD, la détection de cette molécule n'a pas été possible.
Comme pour la Ranitidine, les valeurs de MEC sont peut-étre équivalentes aux PEC mais la
sensibilité analytique ne permet pas de le vérifier. L'Oxazépam n'a pas montré de différence
significative entre les PEC et les MEC et cette molécule a été détectée en amont des rejets

de Ginestous. Elle est donc également éliminée de la phase dissoute dans la Garonne.

5. Hypolipémiants
5.1 Comportement en STEU

Les rendements médians d'élimination pour le Bézafibrate et la Pravastatine sont équivalents
entre les deux STEU étudiées. Les rendements médians de la Pravastatine, supérieurs a
80% a Ginestous et Seilh, sont supérieurs a ceux retrouvés dans la littérature qui sont plutot
égaux a 60% (Radjenovic, Petrovic et Barcelo, 2007, 2009). Cependant, les différences sont
beaucoup plus marquées pour le Bézafibrate qui peut présenter des rendements moyens
inférieurs a 30%, supérieurs a 80%, ou des rendements médians supérieurs a 60% comme

c'est le cas de cette étude (Gros, Petrovic et Barcelo, 2007 ; Radjenovic, Petrovic et Barcelo,
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2007, 2009 ; Aminot, 2013). Dans la littérature, il est précisé que les périodes de pluie
pouvaient drastiquement diminuer les rendements d'élimination du Bézafibrate (Ternes,
1998 ; Vieno, Tuhkanen et Kronberg, 2007). Ces résultats suggérent que I'élimination de
cette molécule dans la phase dissoute est influencée par la HRT (Vieno, Tuhkanen et
Kronberg, 2007). Le phénoméne déconjugaison peut également étre responsable de la
variation des concentrations du Bézafibrate lorsque cette molécule est au contact des boues
activées (Petrovic et al.,, 2009). Enfin, selon Castiglioni et al. (2006), les rendements
d'élimination du Bézafibrate sont plus importants en été par rapport a I'hiver lié a une

corrélation positive entre la température et I'activité microbienne (Castiglioni et al., 2006).

5.3 Comportement dans la Garonne

Dans la Garonne, seul le Bézafibrate a été détecté.
Aucune différence significative n'a été mise en évidence entre les concentrations mesurées

aux différentes dates de prélévements.

La comparaison des PEC et des MEC n'a pas montré de différence entre ces deux données
pour le Bézafibrate. Ce qui est cohérent avec ce qui est rencontré dans la littérature
(Calamari et al., 2003). Cependant, le Bézafibrate a été mesurée en amont des rejets de
Ginestous. Il est donc possible de dire que cette molécule est éliminée de la phase dissoute
de la Garonne. En revanche, les MEC sont significativement inférieures aux PEC pour la
Pravastatine. Les PEC sont comprises entre 0 et 10 ng.L™" et les LD sont bien inférieures a
ce seuil. Il est donc possible de dire que les concentrations de cette molécule sont atténuées

une fois rejetée dans la Garonne.
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Résumé

Les Résidus de Médicaments (RM) sont des molécules biologiquement actives et leur présence dans I'environnement peut
induire des effets sur les écosystémes. Afin de caractériser I'impact écotoxicologique lié a I'utilisation de ces molécules dans la
région toulousaine, 26 RM ont été recherchés dans les eaux usées de deux Stations de Traitement des Eaux Usées (STEU) de
la ville de Toulouse et dans le milieu récepteur de leurs rejets, la Garonne. Dans la Garonne, les prélevements ont été réalisés
en amont et en aval des effluents des STEU afin d’étudier I'impact de ces effluents sur le risque associé a la présence de ces
RM dans le fleuve. Le risque écotoxicologique potentiel a été évalué en comparant, pour chacun des RM étudiés, les
concentrations mesurées in situ (exposition) et les concentrations écotoxiques (danger). Ces comparaisons ont permis la
définition de quotient de risque (RQ) en fonction du temps et de I'espace. Les résultats des analyses ont montré que, malgré le
fait que la plupart des molécules soient détectées dans la Garonne en amont des rejets des STEU, certains RM ont présenté
des concentrations significativement plus importantes dans la Garonne en aval des rejets. Ces résultats soulignent I'impact des
effluents toulousains sur le risque associé a la la présence de RM dans la Garonne. Dans le cadre de ces travaux de
recherches une base de données (BDD) a été développée qui intégre 1/ des données d’écotoxicité issues de la littérature
scientifique (1237 données issues de bio-essais, modélisations et bio-marqueurs et 382 Predicted No Effect Concentrations
(PNEC)) ; 2/ des données d'exposition a I'échelle de I'agglomération toulousaine (125 échantillons récoltés). L’étude des RQ, a
partir des plus basses PNEC actuellement disponibles dans la BDD, a montré des risques écotoxicologiques potentiels liés a la
présence de 7 RM dans la Garonne sur les 26 recherchés. Ces 7 RM sont, dans I'ordre décroissant des pourcentages
d’'occurrence des risques associés, Carbamazépine (anti-épileptique) (100%), Clarithromycine (100%), Diclofénac (anti-
inflammatoires non stéroidiens (AINS)) (100%), Estrone (hormone sexuelles) (100%), Ofloxacine (antibiotiques) (93%),
Ibuprofene (AINS) (62%) et Propranolol (cardiovasculaire) (31%). L’étude des concentrations écotoxiques inclues dans la BDD
ont montré des variabilités intramoléculaires importantes. Pour I'évaluation des risques environnementaux (ERE), la
réglementation européenne recommande d'utiliser une seule donnée d’écotoxicité pour définir le seuil toxique requis pour 'ERE
(PNEC). Ces variabilités intramoléculaires démontrent que le déploiement de la démarche proposée par la réglementation pour
'ERE peut générer une sous-estimation des risques écotoxicologiques. De plus, la variabilité temporelle des données
d’exposition engendre, pour les 7 RM identifié€s comme potentiellement dangereux, 1/ I'alternance des périodes a risque et a
non risque pour le Ibuproféne, Ofloxacine et Propranolol; 2/ des risques avérés quelle que soit la période considérée pour
la Carbamazépine, Clarithromycine, Diclofénac et Estrone. Ces résultats suggerent que, la variabilit¢ des concentrations,
gu’elles soient prédites (PEC) ou mesurées (MEC), doit étre prise en compte pour mesurer I'impact de la présence de RM sur
les écosystémes aquatiques. Avec un meilleur accés aux soins de santé et une population vieillissante menant a une poly-
médication, la production, I'utilisation et I'élimination des produits pharmaceutiques devraient augmenter. De par le role des
médicaments dans la santé publique et les impacts potentiels sur les écosystémes, cette problématique associée a la présence
de RM dans les milieux aquatiques doit étre prise en charge par une action concertée afin de prévenir, réduire et gérer
l'introduction des RM dans I'environnement.

Mots-clés : résidus médicamenteux, risques écotoxicologiques, base de données, eaux usées, station de traitement des
eaux, riviere urbaine

Abstract

Drug residues (DR) are biologically active molecules and their environmental occurrence can produce negatives effects on the
ecosystems. In order to identify the ecotoxicological impact linked to their use in the Toulouse area, 26 DR were searched in two
waste water treatment plant (WWTP) of Toulouse, inlet and outlet, and into the natural water receiving the WWTP releases, the
Garonne river. In the Garonne river, sampling were carried out upstream and downstream of WWTP outlets in order to study
impact of their releases on the ecotoxicological risks linked to the DR occurrence in the river. Ecotoxicological risks were
estimated with the ratio between measured environmental concentrations (exposure) and environmental hazard threshold
(hazard) for each drug. These ratios allowed to define hazard quotients (HQ) according to time and space. Despite the fact that
most of DR were detected in the Garonne upstream of WWTP releases, some of them showed significant greater concentrations
downstream the WWTP releases. For these last ones, results highlight that WWTP releases are responsible for the
ecotoxicological risks linked to the presence of DR in the Garonne river. As part of this study, a database was made, including 1/
ecotoxicity data coming from scientific literature (1237 data provided from bioassays, modellings and biomarkers and 382
Predicted No Effect Concentrations (PNEC)); 2/ exposition data from Toulouse city (125 collected samplings). Since the lowest
PNEC available in the database, the HQ study showed ecotoxicological risks linked to the occurrence of 7 DR in the Garonne
among the 26 searched. In the decreasing order of the risks percentage occurrence, these 7 DR are Carbamazepine
(antiepileptic) (100%), Clarithromycin (antibiotic) (100%), Diclofenac (non-steroidal anti-inflammatory drug (NSAID)) (100%),
Estrone (sexual hormone) (100%), Ofloxacin (antibiotic) (93%), lbuprofen (NSAID) (62%) and Propranolol (cardiovascular)
(31%). The ecotoxicity concentrations integrated in the database showed important intra-molecular variabilities. For
environmental risk assessment (ERA), european regulation recommends to use only one ecotoxicity data to define the
environmental threshold required for the ERA (PNEC). These intra-molecular variabilities demonstrate that implementation of
the ERA process proposed by regulation could create under-estimations of the ecotoxicological risks. Moreover, exposure data
temporel variability for the 7 DR identified as potentially hazardous causes 1/ alternation of risked and non-risked periods for
Ibuprofen, Ofloxacin and Propranolol; 2/ proven risks whatever the considered period for Carbamazepine, Clarithromycin,
Diclofenac and Estrone. These results suggest that concentrations variability, whether predicted (PEC) or measured (MEC),
should be taken into account to assess the DR impact on the aquatics ecosystems. With better access to health care and an
ageing population leading to a multiple medication, the production, the use and the pharmaceuticals elimination should increase.
Because of their role in the public health and their potential impact on the ecosystems, the presence of DR in the aquatic
environments is an issue that should be taken in hand by a concerted action in order to prevent, reduce and manage DR release
in the environment.

Keywords: Drug residues, ecotoxicological risks, database, sewage, waste water treatment plant, urban river



