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INTRODUCTION GENERALE

« L’eau n’est pas un bien marchand comme les autres mais un patrimoine qu’il faut
protéger, défendre et traiter comme tel ». Tel est le premier élément dont fait état la
Directive Cadre sur 'Eau (DCE), établie en octobre 2000 (Directive 2000/60/CE, 2000),
qui, face au constat de la dégradation du bon état chimique des eaux superficielles et
des eaux souterraines, fixe des objectifs pour restaurer I'état de ces masses d’eaux.
Parmi les polluants émergents responsables en partie de la dégradation de la qualité
chimique des eaux, les résidus de médicaments représentent une menace diffuse et
potentiellement persistante dans les hydro-systémes. Leur présence dans les eaux
destinées a la consommation humaine (EDCH) participe pour partie a I'exposition de la
population (Cai et al., 2015; Carmona et al., 2014; Feito et al., 2010; Leung et al., 2013;
Mompelat et al., 2009; Togola and Budzinski, 2008).

En France, environ 3000 médicaments a usage humain et 300 médicaments a usage
vétérinaire sont sur le marché. Le Plan National sur les Résidus de Médicaments dans
les eaux (PNRM, 2011-2015), élaboré par les ministéres chargés de la santé et de
I'écologie avec pour objectif I'acquisition de connaissances sur la contamination des
milieux aquatiques, a réuni un large panel d’acteurs incluant des institutionnels, des
chercheurs, des professionnels de la santé, des associations de professionnels,
d’'usagers, de malades et de défense de I'environnement, et des industriels. Ainsi, des
actions variées ont été déployées, aussi bien de terrain via des campagnes d’occurrence
de grandes envergures que des actions ponctuelles de sensibilisation du grand public ou
encore la rédaction d’un guide technique de bonne gestion des déchets dans les
établissements de santé.

Parmi les actions de terrain, la campagne de mesure réalisée a I'échelle nationale sur
les résidus de médicaments dans les EDCH portée par I’ Agence nationale de sécurité
sanitaire de l'alimentation, de I'environnement et du travail (ANSES) en 2011, a mis en
évidence la présence de résidus a usage humain et vétérinaire, dans les ressources en
eaux mais également dans les eaux issues des usines de potabilisation, c’est-a-dire les
eaux traitées destinées a la consommation humaine (ANSES, 2011).

A ce jour, peu d’études se sont attachées spécifiquement aux sources animales de la
contamination médicamenteuse. Le Comité Experts Priorisation (CEP), crée en 2010 par

I'Institut National de I'Environnement Industriel et des Risques (INERIS) et 'Agence
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Frangaise pour la Biodiversité (AFB), a pour mission de définir les listes de substances
chimiques prioritaires pour la réduction, la surveillance et I'acquisition de données. Parmi
les 129 substances définies comme prioritaires dans les recommandations du CEP
publiées en 2014, 23 sont des résidus de médicaments, dont 4 possédant un usage en
médecine vétérinaire (Dulio and Andres, 2014). Pourtant, tout comme leurs homologues
a usage humain, les médicaments vétérinaires sont des substances bioactives a faibles
doses, administrées aux animaux « en vue d’établir un diagnostic médical ou de
restaurer, corriger ou modifier leurs fonctions organiques » (L.511 du Code de la Santé
Publique).

Cette prise en compte limitée des RMV comme molécules prioritaires a rechercher dans
les milieux aquatiques au niveau national peut s’expliquer par le fait que la contamination
par les RMV est une problématique dépendante de l'occupation des sols agricoles a
I'échelle régionale voir locale. En effet, les activités d’élevages sont réparties de fagon
hétérogéne sur le territoire frangais, de fait des caractéristiques des sols et du climat qui
favorisent une spécificité territoriale de cultures et d’élevage.

Depuis la seconde guerre mondiale, la Bretagne a misé sur l'agriculture pour son
développement économique. A ce jour, la Bretagne est la premiére région de France
pour la production de denrées animales. Environ 60% du territoire breton est dédié a
I'agriculture et la région compte un cheptel d’environ 7 millions de porcins, 2 millions de
bovins et 89 millions de volailles, représentant respectivement 56%, 11% et 33% du
cheptel national (Direction Régionale de I'Alimentation, de I'Agriculture et de la Forét
Bretagne (DRAAF), 2017a). A titre comparatif, la Bretagne comptait 3,3 millions
d’habitant-e's au 1% janvier 2017 (Institut national de la statistique et des études
économiques (INSEE), 2018).

Les animaux sont parfois détenus dans des espaces confinés, notamment dans | es
élevages hors sol de porcs ou de volailles. Dans ces conditions les animaux sont soumis
a un risque accru de développer des maladies. Pour éviter que celles-ci se répandent a
la totalité du cheptel, des traitements sont administrés aux animaux pas seulement en
curatif mais également en prophylactique. Seuls les médicaments vétérinaires contenant
un antibiotique d'importance critique (céphalosporines 3° et 4° générations,
fluoroquinolones) sont interdits en usage prophylactique et ce depuis 2016 (Article
R5141-117-1, Code de la Santé Publique).

Une fois administré aux animaux, les RMV vont étre partiellement ou complétement

métabolisés puis excrétés dans l'urine et les féces. Par la suite, le recyclage important
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de ces effluents d’animaux sur les sols pour valoriser I'azote, le phosphore et le carbone
peut générer une pollution diffuse car ils contiennent des quantités importantes de RMV
(Xie et al., 2018). Différentes voies d’entrées et de transferts des RMV dans les milieux
aquatiques existent a partir des sources émettrices que sont les effluents animaux. Ainsi,
les RMV peuvent étre transférés vers les ressources en eau par lixiviation ou
ruissellement a partir des parcelles ayant recu les effluents d’élevage, ou a partir de
parcelles paturées et également par le biais d’activités piscicoles.

Le Plan Régional Santé Environnement 2 (PRSE2) Bretagne (2011-2015), ainsi que son
successeur le PRSE3 (2017-2021), integrent un axe sur « l'occurrence des résidus
médicamenteux notamment d’origine vétérinaire, dans les eaux destinées a la
consommation humaine en Bretagne ». Le projet REMEDES, dont le rapport a été publié
en 2015 (Soulier et al., 2015), est le premier a avoir fait état de la contamination des
eaux de surface bretonnes par les RMV, sur deux bassins versants localisés
respectivement dans le Morbihan et en llle-et-Vilaine.

C’est dans ce contexte que s’inscrit ce travail de thése qui vise a établir un premier état
des lieux de la contamination des eaux destinées a la consommation humaine par les
RMV en zone d’élevage, en Bretagne, pour in fine déterminer si la population est
susceptible d’étre exposée a ces composés via I'eau potable.

Ainsi, cette thése vise a (i) étudier 'occurrence des résidus a usage veétérinaire dans les
ressources et les eaux distribuées au robinet, (ii) développer une méthode d’analyse
pour la liste de composés retenus, (iii) acquérir des premiéres données de contamination
par les RMV dans les EDCH en Bretagne (composés, niveaux de concentrations) et (iv)
identifier les sources de cette contamination a I'aide de I'’étude de la contamination fécale
associée dans les eaux brutes.

Ce manuscrit est divisé en trois chapitres :

1). Une synthése bibliographique sur les connaissances actuelles relatives a
l'occurrence et au devenir des RMV dans les eaux brutes et les eaux traitées. Une
synthése bibliographique est également réalisée sur les techniques utilisées pour la
détermination de l'origine de la contamination fécale dans I'eau.

2). Les matériels et méthodes mis en place, pour la sélection des résidus vétérinaires
d’intérét, la stratégie d’échantillonnage incluant les protocoles de préléevements et les

méthodes d’analyses dont leurs développements
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3). Les résultats d’occurrence des RMV dans les eaux brutes et les eaux traitées
correspondantes, et les résultats de la contamination fécale associée, ainsi que les
interprétations et discussions qui en résultent.

Enfin, ce travail se termine par une conclusion qui synthétise les données acquises sur
l'occurrence des RMV dans les EDCH en Bretagne, et qui propose des pistes de

réflexion pour de futurs travaux.

19



CHAPITRE 1 : SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE

La compreéhension globale de la problématique des RMV dans les eaux destinées a la
consommation humaine nécessite au préalable de connaitre les données de
contamination, c’est-a-dire d’occurrence des RMV dans les eaux brutes et les eaux
traitées. Pour interpréter ces données de contamination, il convient de s’attacher a des
facteurs pouvant étre impactant, comme les niveaux de vente de composés, leur
comportement dans les eaux naturelles, (i.e. sorption, mécanismes de dégradation) et
leur devenir dans les filieres de potabilisation de I'eau.

Cette revue de la littérature a fait I'objet d’'une publication dans Journal of Hazardous

Materials, c’est sous cette forme qu’elle est présentée dans le manuscrit.

Dans un second temps, ce chapitre propose une bréve synthése bibliographique sur les

outils existants pour déterminer I'origine de la contamination fécale dans les eaux brutes.
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1.1. Les résidus de médicaments vétérinaires de la
ressource en eau a I’eau du robinet : ventes,

occurrences et devenir dans les eaux
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1. Introduction

As the human population is growing, animal production is also ra-
pidly expanding to feed this population [1]. This leads to intensive
agricultural practices, with confined animal feeding operations (CAFOs)
[2,3]. In CAFOs, it is a common practice to use veterinary pharma-
ceuticals (VPs) not only for curative ends, but also prophylactic pur-
poses [1,4,5].VPs have also been widely used for growth promotion [4],
even if this practice has begun to be restricted or even banned, for
example in the European Union (EU) [6,7]. Nowadays, more than 2000
veterinary pharmaceuticals products are available on the market
worldwide [8]. VPRs can be released into the environment either di-
rectly with urine and feces of animals in pastures or during aquaculture
activities, or indirectly during the spreading of contaminated manure
and slurry [7,9-12]. Because of their continuous use, veterinary phar-
maceutical residues (VPRs) represent a diffuse and pseudo-persistent
pollution in the environment. Among other emerging contaminants,
VPRs have been quantified worldwide in aquatic environment, with
progresses in analytical methods [10,13,14]. As tap water is produced
worldwide from natural waters (SW or GW), it is important to review
the occurrence of VPRs in natural waters and the factors affecting this
occurrence. Indeed VPRs occurring in natural waters may reach DWTPs
which produce tap water. A public health concern is that if these
compounds are not fully removed and/or transformated in DWTPs, the
human population could be chronically exposed to these compounds.
This continuous exposure may represent a risk as VPs are designed to
exert biological effects on animals at low doses (as for antibiotic which
are active at mg of drug per kg of animal weight) or very low doses
(hormones which are active at pg of drug per kg of animal weight) [12].
VPR may also interact together or with other organic contaminants
present in drinking water, resulting in addition or synergistic effects
[12]. Moreover, chronic exposure of pathogens, commensal or en-
vironmental bacteria to veterinary antibiotics can lead to cross- re-
sistance to antibiotics through the development and selection of more
harmful bacteria [12,15]. It is a crucial issue as no new class of anti-
biotics has been discovered since 1987 [8].

However, data on VPRs fate in DWTPs as well as on their occurrence
in tap water are scarce and deserve more attention as it is not known if
those micropollutants are removed during the applied treatment pro-
cesses. Lastly, transformation products (TPs) of VPRs should also be
considered. Subsequent compounds generated after the transformation
process of a certain “parent compound” are considered as TPs. TPs can
be generated by natural processes such as metabolization in the treated
animals [7,11,16] or via hydrolysis or photolysis in the environment
[17-19]. They can also be derived from engineering processes, for ex-
ample during agricultural waste management practices (i.e. digestion,
composting, etc.,) [5,20] or in DWTPs during oxidation steps
[12,21,22]. These TPs can retain a biological activity [21,23,24] which
may pose risks towards aquatic ecosystems or human health.

Ciprofloxacin is the main metabolite of the veterinary antibiotic
enrofloxacin, and it is also a pharmaceutical used in human medicine.
Both compounds have been proved to exert a negative impact on am-
phibian larvae growth and development at concentrations greater than
or equal to 10 ug L~! [25]. Photo-transformation products of the anti-
biotic tetracycline exhibit a higher toxicity towards luminescent bac-
teria V. fischeri than tetracycline [26] and photoproducts of the hor-
mone altrenogest seem to possess significant androgenic activity
according to in vitro tests performed by Wammer et al. [27]. Thus
aquatic ecosystems can be negatively impacted by TPs generated by
VPRs. When considering TPs produced during tap water production,
TPs can gain toxicity during oxidation processes [28,29]. TPs of ni-
troimidazoles compounds generated during ozonation process were
more toxic to V. fischeri than the initial nitro-imidazoles [29]. In
Leavey-Roback et al. [28], chloramination disinfection of veterinary
antiobiotics such as tetracyclines or macrolides induces the formation
of the carcenogenic disinfection product N-nitrosodimethylamine.
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Thus, these TPs may threat human health.

Many reviews have been published on veterinary pharmaceutical
residues in the environment [4,6-9,12,15,16,30-44]. In those reviews,
veterinary pharmaceutical residues occurrence and fate in soil have
been largely studied, as mobility from soil to water. But only few re-
views have been published on occurrence and fate in natural waters
(sorption and degradation) and tap water. This review provides an
update on research performed from 2007 to 2017 on (1) the occurrence
of 65 VPRs (i.e. antibiotics, antiparasitic drugs, anti-inflammatory
drugs) in natural waters (surface water and groundwater; 38 studies)
related to (2) their uses and their fate. An extensive up-to-date on sales
data worldwide, ten years after Sarmah et al., publication [38] is pro-
vided, as sales and usages are critical factors impacting environmental
occurrence of VPRs [45-47]. Sales trends over the past decade are
presented for countries where they are available in the public domain.
It is also mention when there is no available sales information for
countries which are likely to be significant consumers of VPRs. In 2009,
Kiimmerer [35] reported a lack of information on VPRs degradation
pathways, especially on photolysis, with comparison between direct
and indirect photolysis. To fill this gap, a complete and up-to-date
overview of degradation pathways by chemical family is provided (38
studies). Afterwards, this review focus on (3) VPRs occurrence in tap
water (11 studies) consequently to (4) their behaviour during drinking
water treatment plant processes (28 studies).

Few reviews address VPRs behaviour in DWTPs, and deal with
pharmaceuticals and personal care products with great emphasis on
human pharmaceuticals [23,48] or with antibiotics used both in human
and veterinary medicine [32,49]. To our knowledge, this review is the
first to gather all available data on VPRs removals rates and fate in
DWTPs.

2. Occurrence of VPRs in natural waters

The occurrences of VPRs (since 2007) in surface water and
groundwater are presented in Figs. 1 and 2. Fig. 1 focuses on VPRs that
have been searched in more than one hundred samples (all studies in-
cluded). The minimum and maximum quantified concentrations of
VPRs in each study are shown on the graphic. Fig. 2 focuses on VPRs
searched in less than one hundred samples and shows minimum and
maximum concentrations quantified in each study. VPRs that were in-
vestigated but not detected have not been reported in Figs. 1 and 2, for
example coccidiostat toltrazuril and its metabolites [50], avermectins
[51] or some corticosteroids [13,14].

In the 38 studies considered [2,13,14,45-47,51-84], sampling was
carried out near husbandry facilities or crops in rural watersheds, once
or several times at different seasons of the year.

As reported in Figs. 1 and 2, 64 different VPRs were detected in
surface waters, especially rivers [59,61,63,64] but also lakes [55,58], at
concentrations ranging from < 1ngL~! [58,68,72] to 255ugL~*'
(tetracycline [83]; out-of-scale value in Fig. 1). High levels of con-
centrations depend on the study location and of the veterinarian pre-
scriptions in the corresponding area. For example, the highest con-
centration level (tetracyline; 255 ug L~ ') was quantified in a sampling
site that was assumed to be affected by the discharge of veterinary
pharmaceuticals from a swine manure composting facility [83]. Sulfa-
pyridine, sulfamethazine, sulfamethoxypyridazine and sulfadiazine
were quantified in the Llobregat river in Spain at 12ugL™%;
6192ngL~"; 3704ngL™! and 2312ngL~!, respectively. Similarly,
many agricultural areas were located upstream the sampling site [67].

In the 11 studies considered in groundwater, 47 VPRs were quan-
tified with concentrations ranging from <1ngL™' [76] to
3.461 ugL~ ! for sulfacetamide [79]. Sulfonamides (SAs) constitute the
most detected chemical family but also the most studied (28 studies on
38 studies considered) so there may be a bias. Surface water can be a
source of contamination for groundwater through artificial or natural
exchanges between the two resources [46,59,85].
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Fig. 1. Concentration ranges (ng/L) of VPRs frequently searched in natural waters (2007-2017) (n® samples > 100)°.
%n = number of samples where the compound was searched (all studies included).
All details (studies references, studies locations...) can be found in Table S1 and Table S2 in Supplementary Information.

“Out-of-scale value (Chlortetracycline: 44 pg/L).
d0ut-of-scale value (Oxytetracycline: 68 ug/L).
°Out-of-scale value (Tetracycline: 255 pg/L).

3. Factors impacting the occurrence of VPRs in natural waters
3.1. Sales and uses of VPs worldwide

Uses of VPs strongly differ between countries, because of the dif-
ferent animal species (i.e. swine, cattle, sheep, etc.), animal farming
methods and climate conditions [9,62]. However, the therapeutic
classes most often used are antibiotics, antiparasitics (endo- and ecto-
parasitics) and steroidal hormones [9,12]. Antibiotics represent 70% of
all consumed drugs that are approved for animal medicine worldwide
[11]. Other therapeutic classes used in veterinary medicine include
non-steroidal anti-inflammatory drugs, anxiolytics and sedatives such
as benzodiazepines, beta-agonists agents, anesthetics, euthanasia pro-
ducts, antacids, diuretics, emetics, etc. [12].

In 2006, [38] provided an international overview of veterinary
antibiotics sales by compiling available information at that time. Based
on this previous work, an up-to-date of the sales was performed in order
to show new trends in these uses and determine evolutions in data
availability. In 2006, sales data were not available in the United States

of America (USA) and only a few European countries (Sweden, Den-
mark, Finland, and Netherlands) were publishing their antibiotic sales
in the public domain [38]. Current available sales data, i.e. about ten
years after [38], are presented below.

Tables 1-3 report the latest available sales amounts for USA (2016),
Europe (2015), France (2016), Japan (2015), Korea (2015), New
Zealand (2014) and Australia (2010).

According to the Tables 1-3, the most frequently used antibiotics
worldwide for veterinary purposes are tetracyclines (TCs), SAs, peni-
cillins (PENs) and macrolides (MLs).

In the USA, the amount of antibiotics sold for veterinary purposes
equals 70% of total antibiotics sales [1,3,6,86]. An increase of 11% in
total annual sales amount was reported between 2009 and 2016, but
sales decreased by 10% between 2015 and 2016 [87]. Sales of linco-
samides and cephalosporins increased by more than 50% between 2009
and 2016 [87]. Total amount of antibiotics for veterinary use was es-
timated at almost 13 983 tons in 2016 [87], perhaps the world’s largest
(or second behind China [3,88]). These high amounts are not only due
to the presence of large numbers of livestock, but also to the authorized
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use of antibiotics as growth promoters [12]. High use of ionophores is
largely responsible for quantification of monensin in surface water
(300-5130ng L~ % [70,711), salinomycine (9022ngL?; [71]) and
narasin (348 ng L™% [71D) but also in groundwater (monensin,
20-2950ng L'!; [2,81]).

Canada also has a large and dynamic animal food production in-
dustry [38] and is reported to have a widespread use of veterinary
antibiotics [86]. However, data on veterinary pharmaceuticals sales in
Canada are still not available in the public domain.

Since 2010, the European Surveillance of Veterinary Antimicrobial
Consumption (ESVAC) releases an annual report of antimicrobials sales,
currently including data from 30 European countries, including France.
Total antimicrobials sales were 8361 tons in 2015 according to the
latest report [89]. Prevalent families differ from those in the USA.
However, ionophores, which constitute the second most sold family of
compounds in the USA, are not included in the ESVAC report. Indeed, in
Europe these compounds are no longer used as feed additives because

growth promoters have been banned since 2006 [90]. This may explain
the differences observed between Europe and USA sales.

In 2015, the highest antimicrobial sales were reported for Spain
with 3030 tons, Italy with 1310 tons and Germany with 858 tons [89].
Between 2011 and 2015, the general trend was a 13% decrease in ve-
terinary antibiotics sales in Europe (25 countries included). Some
countries included in the ESVAC report also publish individual detailed
annual reports of their antibiotics sales such as France [91] or United-
Kingdom [92].

In 2006 [38], sales amounts of veterinary pharmaceuticals were
lacking in Asia. Ten years later, even though veterinary antibiotics uses
are regulated in China, there is currently no official governmental re-
port on sales amounts [88,93], while some previous studies suggest that
China may be the first consumer of veterinary antibiotics in the world
[1,3,6]. Nevertheless, limited available data suggest 210,000 tons of
antibiotics are produced annually, with 46% of this tonnage used for
food-producing animals [93,94].
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Table 1
Sales of VPRs in France [91], Europe [89] and USA [87].
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SALES IN FRANCE IN 2016

SALES IN EUROPE IN 2015*

SALES IN UNITED STATES IN 2016

Chemical family = Authorized Compounds in  Sales (tons Chemical Authorized compounds in  Sales (tons Chemical Actively Marketed Sales (tons of
2016 of active family 2010-2015 of active family Compounds in 2016 active
ingredient) ingredient) ingredient)
TCs Chlortetracycline 185 TCs Chlortetracycline 2723 TCs Chlortetracycline 5867
Doxycycline Oxytetracycline Oxytetracycline
Oxytetracycline Tetracycline Tetracycline
Doxycycline
SAs Sulfadiazine 111 PENs Amoxicillin 2072 Ionophores  Laidlomycin 4603
Sulfamethazine Ampicillin Lasalocid
Sulfadimethoxine Penicillin G Monensin
Sulfaguanidine Phenoxymethyl-penicillin Narasin
Sulfamethoxypyridazine Pheneticillin Salinomycin
Sulfadoxine Penethamate
Cloxacillin
Dicloxacillin
Nafcillin
Oxacillin
Metampicillin
PENs Amoxicillin 78 SAs Formosulfathiazole 978 Others” Novobiocin Florfenicol 1235
Ampicillin Phthalylsulfathiazole Ormetoprim
Penicillin G Sulfacetamide Bambermycins
Phenoxymethylpenicillin Sulfachlorpyridazine Avilamycin Tiamulin
Cloxacillin Sulfaclozine Polymyxin B1 Bacitracin
Sulfadiazine Carbadox Virginiamycin
Sulfamonomethoxine
Sulfadimethoxine
Sulfamethazine
Sulfadoxine
Sulfafurazole
Sulfaguanidine
Sulfalene
Sulfamerazine
Sulfamethizole
Sulfamethoxazole
Sulfamethoxypyridazine
Sulfanilamide
Sulfapyridine
Sulfaquinoxaline
Sulfathiazole
Sulfazuinoxaline
Aminoglycosides Dihydrostreptomycin 56 MLs Erythromycin 598 PENs Amoxicillin 843
Apramycin Gamithromycin Ampicillin
Gentamicin Oleandomycin Cloxacillin
Neomycin Spiramycin Penicillin
Spectinomycin Tildipirosin
Tilmicosin
Tulathromycin
Tylosin
Tylvalosin
MLs Spiramycin 37 Polymyxins  Colistin 561 MLs Erythromycin 555
Erythromycin Polymyxin B Gamithromycin
Tilmicosin Tildipirosin
Tylosin Tilmicosin
Tulathromycin
Tylosin
Tylvalosin

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides PENs: Penicillins MLs: Macrolides.
@ Sales in Europe integrate 30 european countries sales data, including France.
> Others include the following: Aminocoumarins, Amphenicols, Diaminopyrimidines, Glycolipids, Orthosomycins, Pleuromutilins, Polymyxins, Polypeptides,

Quinoxalines, Streptogramins.

Furthermore, to our knowledge, India, Indonesia or Thailand are
still neither reporting any information on veterinary pharmaceutical
types or amounts used.

On the other hand, as shown in Table 2, reports have been released
in South Korea [95], and in Japan [96]. To our knowledge, Japan is the
only country worldwide reporting the sales of antiparasitic drugs (an-
tihelmintics and antiprotozoals). The most sold antiparasitic drugs are
fenbendazole and praziquantel with about 3tons, ranking 22nd and
23rd in veterinary sales amounts. Between 2007 and 2015, VPs sales in

Japan decreased by 11%, with 879 tons in 2007 [97] and 788 tons in
2015 [96]. In Korea, overall sales of antibiotics (including antic-
occidians) have also gradually decreased, with 1527 tons sold in 2007
and 910tons in 2015 [95]. However, phenicols and cephalosporins
sales have been multiplied by 3 and 5, respectively [95]. Occurrence of
oxytetracycline (390-1410ng L7, [61D), chlortetracycline
(13-793ngL~?, [61,63]), tylosin (230-2190ng L™, Ok et al.), florfe-
nicol (17-340 ng L~% [63]) and enrofloxacin (10-133 ng L™% [63]) in
Korean surface waters can be explained by the fact that those
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Table 2
Sales of VPRs in Korea [95] and Japan [96] in 2015.
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Most Sold VPs in Korea (2015)

Most Sold VPs in Japan (2015)

Chemical family Compound Sales of active ingredient (tons) Chemical family Compound Sales of active ingredient (tons)
TCs Oxytetracyline 159 TCs Oxytetracycline 179
PENs Amoxicillin 140 TCs Doxycycline 79
Phenicols Florfenicol 92 TCs Chlortetracycline 76
TCs Chlortetracycline 76 SAs Sulfamethoxazole 60
PENs Ampicillin 57 MLs Tylosin 48
MLs Tylosin 39 MLs Erythromycin 38
Quinolones Enrofloxacin 37 PENs Ampicillin 37
SAs Sulfathiazole 32 Pleuromutilins Tiamulin 32
SAs Sulfamethoxazole 28 PENs Amoxicillin 31
Pleuromutilins Tiamulin 18 Lincosamides Lincomycin 29

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides PENs: Penicillins MLs: Macrolides.

compounds are among the top ten sellers in the country. On the con-
trary, tetracycline, which has been quantified at 255 ug L ™' [83], is not
included in the top ten sellers of Korea. In Japan, oxytetracycline, the
most sold compound, was quantified at 68 000ngL~* [65].

New Zealand and Australia both reported zinc bacitracin as the most
sold compound. Zinc bacitracin is used for the treatment and preven-
tion of necrotic enteritis in poultry, and is administered in the feed. In
Australia, there were no significant change in the total amount of an-
tibiotics sold between 2005 and 2010. Growth promotants accounted
for 4%-7% of total antimicrobials sold for use in food animals [98]. In
New Zealand, antibiotic sales increased by 13% between 2010 and
2014. Sales of TCs and cephalosporins increased by 57% and 36%,
respectively [99].

It has to be considered that tonnages may not be an adequate
parameter to assess the actual use pattern of VPs. In addition, increasing
or decreasing sales trends over time may reflect usage changes, but it
may also be representative of changes in animal populations across the
country. To eliminate of this bias, a population correction unit [89] is
used or a ratio of the active ingredient sold (mg) per kilogram of animal
bodyweight is applied [91,92].

Within a country, uses of VPRs vary throughout the year. In winter,
livestock tend to be more sensitive to pathogens and prophylactic
treatments are increased to prevent respiratory diseases or other epi-
demics in herds [65]. Some exceptions may be noted, such as a common
indication of SAs for bacterial or protozoal infections occurring in
summer.

3.2. Fate of VPRs in natural waters

This part of the review considers the behaviour of VPRs in natural
waters— transfer and sorption to sediment, and degradation pathways —
which will affect concentration levels in natural water. Beyond sorption
and degradation, climate and weather strongly influence VPRs con-
centrations in natural waters with heavy rainfall resulting in higher
flow rate and significant dilution of VPRs in the waterbodies [54,57].

3.2.1. Partitioning and sorption

VPRs are found in different fractions of water: soluble fraction,
colloidal fraction or particular fraction [45,100,101]. Ionic and hy-
drophobic interactions known to occur between VPRs and soil
[7,8,10,11,16,35,44,102,103] will apply for the partitioning between
VPRs and the different fractions: colloids, solid particulate matter
(SPM) and sediment. To determine the partitioning behaviour and the
dynamics of VPRs between the different phases (i.e. soluble, colloidal,
SPM, sediment), the calculation of a pseudo-partition coefficient (P-PC)
is useful [104,105]. (P-PC) is calculated as the ratio of the VPR con-
centration in the studied solid phase (either colloidal, SPM or sediment)
to the corresponding concentration in the water phase (soluble).

Calculated P-PCs between water and SPM are presented in Table 4

[45,101], and Table 5 identified some of the P-PC between sediment
and water phase calculated for veterinary antibiotics
[45,53,57,104-108].

Tables 4 and 5 show that means P-PCs water — SPM and P-PCs water-
sediment for antibiotics increase in the following order: SAs and MLs
(10? order) < TCs (up to 10%) < fluoroquinolones (FQs) (up to 10%). As
expected, TCs and FQs have a stronger binding capacity to solid frac-
tions (sediments and SPM) than SAs [100,101,106,107], as in soils. FQs
tend to be more persistent than MLs once in sediments [100] and have a
higher tendency to accumulate in sediments than TCs [108]. As SAs,
trimethoprim, lincomycin and florfenicol tend to be distributed only in
the aqueous phase [109].

Thus, sediment constitute an important sink but also a potential
secondary source for VPRs, which can be released in water through
sorption-desorption and re-suspension processes [53,105,106,108,109].
However, no significant seasonal variations of SAs, MLs, TCs and FQs
concentrations in the sediment were reported in Refs. [100,107].

Sorption will also influence VPRs transport into groundwaters. As
VPRs are mostly ampholytic compounds, a retardation of their trans-
port in groundwaters can be expected because of ion sorption domi-
nated by electrostatical interactions [110].

3.2.2. Degradation in water

In water, VPRs can be degraded and/or transformed through biotic
(biodegradation) or abiotic (hydrolysis or photolysis) processes. These
degradation mechanisms are more efficient during dry seasons, as a rise
in temperature promotes microbial activity and photolysis [46,47,55].

Photolysis is an important degradation pathway of VPRs in surface
water [17,26]. VPRs can undergo direct photolysis with direct absor-
bance of photons [111] if there is an overlap between the irradiation
spectrum and the absorption spectra of the molecule [112]. VPRs that
do not absorb light at A > 290 nm do not undergo direct photolysis
[111,112]. VPRs can also be subjected to indirect photolysis or even
self-sensitized photo-oxidation [113].

Indirect photolysis is induced by light absorption of components
from dissolved organic matter (DOM) or nitrates [26,111]. The com-
ponents will generate various reactive species of oxygen (ROS), such as
light excited DOM, hydroxyl radical, peroxyl radicals, singlet oxygen,
and superoxide [18]. ROS can react with VPRs and increase their de-
gradation [19]. However, DOM can also prevent photolysis of VPRs by
screening sunlight [18,19,114], by competitive absorption of solar ra-
diations [17], by quenching ROS [18,19], or by adsorbing VPRs
themselves [112]. In the end, indirect photolysis of VPRs will depends
of the balance of each opposite contribution of DOM (i.e. photo-
sensitizing and/or inhibiting photolysis) [17]. Self- sensitized photo-
oxidation is a process in which photo-sensitized organic compounds
may produce reactive singlet oxygen via the energy transfer from the
light-excited triplet state of the molecule to ground state.The reactive
singlet oxygen will then transform and/or degrade the organic
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Table 3

Sales of VPRs in New-Zealand in 2014 [99] and in Australia in 2010 [98].
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Sales in New Zealand in 2014

Sales in Australia in 2010

Chemical family Compound Sales of active ingredient (tons)  Chemical family Compound Sales of active ingredient (tons)
Polypeptide Zinc Bacitracin 23 Polypeptides Zinc Bacitracin 113
Polymixin B
PENs Amoxyecillin 14 TCs Chlortetracycline 58
Benzylpenicillin Doxycycline
Ampicillin Oxytetracycline
Cloxacillin Tetracycline
Penethamate Hydriodide
TCs Chlortetracycline 9 MLs + Streptogramins Erythromycin 54
Oxytetracycline Kitasamycin
Doxycycline Oleandomycin
Tilmicosin
Tulathromycin
Tylosin
Virginiamycin
MLs + Clindamycin 8 PENSs + beta-lactamase inhibitors ~ Amoxycillin 26
Lincosamides  Oleandomycin Ampicillin
Erythromycin Benzathine penicillin
Pirlimycin Clavulanic acid
Tilmicosin Cloxacillin
Lincomycin Penethamate
Spiramycin Procaine penicillin
Tylosin Tulathromycin
SAs Sulfadiazine 4 SAs + diaminopyrimidine Phthalylsulfathiazole 13
Sulphamethoxazol Sulfacetamide
Sulphapyridine Sulfadiazine
Sulphadimethoxine Sulfamethazine
Sulphamethoxypyridazine Sulfadoxine
Sulphaquinoxaline Sulfaquinoxaline
Sulphaguanidine Trimethoprim
Sulphanilamide
Sulphathiazole
Sulphamerazine
Sulphamethoxypyridazine
Sulphasoxazole
Sulphamethazine
Sulphanilamide
Trimethoprim

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides PENs: Penicillins MLs: Macrolides.

compound by oxidation [111]. TCs, ionophores and phenicol anti-
biotics, are subjected to self-sensitization photo-oxidation
[19,111,115]. For phenicols, the photo-oxidation occurs on the carbon
atoms and generate isomers of the parent compounds [111].

Table S3 presents the photolysis tests performed under experimental
conditions close to environmental conditions. For example, experiments
performed in freshwater are preferred to experiments performed in
deionized water. Likewise, experiments performed under sunlight are
preferred to experiments performed in artificial light. When the study is
performed on deionized water, only direct photolysis is estimated. Both
direct and indirect photolysis is evaluated on freshwater, due to the
presence of DOM.

Several parameters will influence the photolysis rate of VPRs such
as VPR concentration levels [26,114,116], water pH [17,27,116-118],
ionic species (i.e. nitrates, phosphates, divalent cations as Ca®h)
[17,19,26,113,116,119,120], composition and concentration of DOM
[18,19,26,1211], light intensity [116] and depth of natural waters [19].

Besides, VPRs can be biodegraded and/or biotransformed by bac-
teria [122-125] or fungi present in water. However, fungi do not
usually have a great role in degradation of pharmaceuticals in the
aquatic environment [126]. Concerning steroidal hormones, although
data are lacking, it has been suggested that they are subjected to bio-
degradation [34], and biodegradation of antiparasitic drugs in soil has
been reported [34]. Thus, it can be assumed that biodegradation is also
likely to occur in aquatic environment.
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Hydrolysis is also a common reaction leading to abiotic degradation
of substances in the aquatic environment [127]. VPRs may either be
stable in water or rapidly hydrolyzed.

Table 6 summarizes the degradation pathways reported by litera-
ture for the studied chemical families. These studies focus on de-
gradation pathways of antibiotics including ionophores. Data on the
environmental behaviour of antiparasitic drugs in water is missing in
the literature.

According to Table 6, only SAs are reported to be subjected to
biodegradation, while hydrolysis has been observed for PENSs, cepha-
losporins and TCs. Photolysis appears to be the major degradation/
transformation pathway of VPRs in natural waters. Moreover, ac-
cording to the half-lives reported in Table 6, photolysis degradation of
VPRs is also occurring faster than hydrolysis and biodegradation of
VPRs.

Multiple transformation products can be generated during the de-
gradation of parent compounds [17-19,120,128]. Photolysis of fluor-
oquinolones leads to the formation of 5 and 2 photo-transformation
products for enrofloxacin and marbofloxacin respectively [17], while
photolysis of the SAs sulfadimethoxine, sulfamethazine and sulfa-
methoxypyridazine generated 11, 8 and 6 transformation products,
respectively [18,128,129]. These TPs can be more stable than the
parent compounds as it was observed with sulfamethoxypyridazine and
sulfathiazole photo-degradation products for example [129,130]. Also
TPs may still exercise a biological activity or even be more toxic to the
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Table 4
Pseudo-partitioning coefficients water — SPM of VPRs reported in literature.
Chemical Molecule P-PCspys “(L/kg) Mean P- Reference
family range” PCsppr (L/kg)
SAs Sulfadiazine 5-1167 249 [101]
/< 102 [45]
Sulfamethazine  25-4192 1220 [101]
/ 1295 [45]
FQs Enrofloxacin / 5722 [45]
Ofloxacin 77-13457 3456 [101]
/ 3930 [45]
Norfloxacin 96-3325 574 [101]
TCs Oxytetracycline 40-5188 1472 [101]
/ 35403 [45]
Tetracycline 221-6173 2572 [101]
/ 31379 [45]

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides FQs: Fluoroquinolones.

2 Pseudo-partition coefficient between water and SPM (Solid Particulate
Matter).

> Range: variability among the different samples.

¢ Values are not reported in the study.

ecosystems than the parent compound [26,119,128]. The anti-
microbial-active transformation products 4-Epi-, a-apo-, and f-apo-
oxytetracycline were identified during hydrolysis of oxytetracycline
[120]. Altrenogest photoproducts exhibit an androgenic activity com-
parable to that of altrenogest [131]. However TPs can also be inactive,
as TPs generated during the photolysis of the ionophore salinomycine
or the aminoglycoside streptomycin [19,112].

4. Occurrence of VPRs in tap water

There is an evident lack of data on the occurrence of VPRs in tap
water, as shown in Table 7, which includes only four studies from 2007
to 2017 [82,132-134].

Due to this limited number of studies on VPRs in tap water (11
studies), the studies locations are not specifically rural areas with li-
vestock activities nearby. All studies analyzing at least one VPR in tap
water were taken into account. Neverthless, VPRs have been quantified
in tap water at lower concentrations than in water resources (both SW
and GW), from 2ngL~! [132] to a maximum of 104ngL ™' [133]. In
China, 6 VPRs were quantified in the 113 tap waters sampled in 13
cities, up to 104 ng L™! for thiamphenicol [133]. During a national
survey conducted in France on 285 samples, only 3 of the 12 in-
vestigated compounds were detected [82].

Besides the studies mentioned in Table 7, a few other studies have
investigated VPRs in tap water but without detecting any [135-141].

5. Fate of VPRs in drinking water treatment plants

In DWTPs, the VPRs are subjected to the same or very similar pro-
cesses that they face in water resources. Thus, their fate and behaviour
in DWTPs depends on the same physical or chemical reactions as in the
environment (i.e. adsorption, oxidation, biodegradation). Nowadays,
DWTPs are not designed to treat VPRs, but because some VPRs have
similar physicochemical properties (polarity, molecular weight) to
other micropollutants (pesticides for example), some of them can be
removed. For example, the use of membranes with molecular weight
cut-off varying between 200 and 400 Da is generally appropriate for
pesticides removal [142]. These results can be compared with nano-
filtration removal efficiencies observed by Dolar et al. [143] for VPRs
such as febantel and ciprofloxacin.

For the production of tap water from surface water with high total
organic carbon concentration, the average DWTP has a clarification
process, preceded or followed by advanced treatment processes (i.e.
activated carbon, oxidation, membranes filtration). The last step is
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disinfection. A scheme of a DWTP is succinctly represented in Fig. 3.
Each treatment step is described in details in the corresponding section
below.

The Table 8 summarizes removal rates for some VPRs reported
during the different DWTPs steps. The considered studies were mostly
conducted at laboratory scale, thus the parameters used vary from one
study to another (i.e. VPR concentration, oxidant concentration, con-
tact time etc.) and may not be representative of full-scale DWTP con-
ditions. The main bias in laboratory studies is the VPRs concentration.
For example, in studies reported on VPRs adsorption on activated
carbon, VPRs concentrations vary from 5ugL~! [144] to 600 mgL™*
[145], which are not representative of environmental concentrations.
To compare, in a study performed on full-scale DWTP [135], the re-
ported concentration of the antibiotic erythromycin in the influent prior
to filtration on activated carbon was included between 0.8 and
1.4ngL™ %

5.1. Clarification

Clarification consists of several steps: coagulation, flocculation, se-
dimentation and sand filtration [146]. Clarification aims at reducing
turbidity and total organic carbon by removing particulate matter and
colloids [147]. The main parameters that control clarification process
are the coagulant/floculant types and amounts, pH [146]. As VPRs can
be adsorbed onto particulate matter and colloids, they may be removed
during the clarification process, depending on their physicochemical
properties (log Kow and pkas) [147]. TCs are amphoteric compounds
which possess three pkas and they are known to bind on particulate
matter and colloids by ionic exchanges in raw water. Coagulation of
seven TCs was studied on river water at lab-scale, with aluminum
polychloride as coagulant [148]. Coagulation was effective to remove
TCs with optimum removal rates ranged between 47% and 66% for an
incoming concentration of 100 ug/L of TCs and 60 mg/L of coagulant.
However, most studies indicate that clarification steps alone poorly
remove VPRs [28,48,144,149-151], for any operating conditions.

5.2. Advanced treatment technologies

Oxidation processes, adsorption on activated carbon, and mem-
brane filtration processes (ultrafiltration, nanofiltration) are classified
as advanced treatment technologies and are mainly used on raw surface
water [146].

5.2.1. Oxidation processes

Pre-oxidation can be performed as first step of the process, using
either KMnOy, chlorine-derived species, or ozone (O3). The aim of pre-
oxidation is to eliminate mineral compounds such as iron or manga-
nese, which can modify the color and taste of water, but also algae
[152]. An intermediate oxidation step sometimes takes place after
clarification using O3 only. Its goal is to enhance the degradation of
micropollutants and residual organic matter. Finally, oxidation is per-
formed for a third time as the last step in the whole treatment process. It
is the disinfection step, which aims to eliminate all micro-organisms
before distribution of the treated water. Disinfection can be performed
either with Os, chlorine-derived species or ultraviolets (UV) [153]. The
oxidant type impacts the process. Ben et al. [154] found that the re-
action rates constants of SAs with chlorine dioxide at pH7 and 20 °C
were higher than with free chlorine, but lower than with ozone under
comparable experimental conditions. Besides the oxidant type, the
contact time and the dosage of the oxidant is different between pre-
oxidation, intermediate oxidation and disinfection [147]. VPR de-
gradation rate during the oxidation steps will depend on those para-
meters, with enhanced degradation at higher oxidant doses and through
longer contact time. Garoma et al. [151] studied the influence of ozone
gas concentration on ozonation reaction of four sulfonamides. At 120s
of reaction, SAs removal ranged between 90 and 99% for 3.2mgL ™! of
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Table 5
Pseudo-partitioning coefficients water —sediment of VPRs reported in literature.
Chemical family Molecule P-PCseq” (L/kg) rangeb Mean P- PCseq (L/kg) Reference
SAs Sulfachloropyridazine Not detected (ND)-287 254 [104]
Sulfadiazine 518-3279 a [105]
ND-332 223 [104]
Sulfadimethoxine / 402 [106]
ND-432 312 [104]
Sulfadoxine 2-71 / [53]
Sulfamethazine 356-1414 / [105]
64-344 225 [104]
42-182 / [53]
Sulfamethoxazole 57-232 185 [104]
ND-22 / [53]
Sulfamonomethoxine 27-89 / [53]
Sulfapyridine ND-195 / [53]
Sulfathiazole / 378 [106]
Diaminopyrimidines Trimethoprim 15-789 / [53]
MLs Erythromycin / 211 [106]
37-1811 [105]
45-247 105 [107]
ND-2030 / [53]
Roxithromycin 168-51934 / [105]
ND-1810 / [53]
Tylosin / 91 [106]
FQs Danofloxacin ND-214 / [53]
Difloxacin 31-3530 / [53]
Enrofloxacin 36-1457 635 [45]
ND-1266 1003 [104]
753-5800 / [53]
Fleroxacin 44-2620 / [53]
Lomefloxacin 63-184 / [53]
Marbofloxacin 313-1370 / [53]
Norfloxacin 31,723-68,065 / [105]
4493-47,093 16543 [108]
ND-5440 / [53]
ND-1022 838 [104]
Ofloxacin 5925-12,465 9493 [108]
40-1071 356 [45]
212-5500 / [53]
ND-1066 771 [104]
Pefloxacin ND-2990 / [53]
Sarafloxacin 3380-6510 / [53]
TCs Chlortetracycline / 305 [106]
ND-1018 842 [104]
Doxycycline 2-18 / [53]
Oxytetracycline / 1267 [106]
/-1398 / [57]
277-1398 951 [108]
ND-968 786 [104]
Tetracycline / 1051 [106]
/-1410 / [57]
768-1227 1020 [108]
347-10,000 / [53]
351-844 687 [104]
Phenicols Florfenicol <1-3 / [53]

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides PENs: Penicillins MLs: Macrolides FQs: Fluoroquinolones.

@ Pseudo-partition coefficient between water and SPM (Solid Particulate Matter).

b Range: variability among the different samples.
¢ Not detected.
4 Values are not reported in the study.

ozone gas applied. For the same reaction time, SAs removal ranged
between 65 and 80% when using an ozone concentration of 2.3 mgL ™.
Thus, results showed that the removal of all sulfonamides increased as
ozone gas concentration increased [151].

Oxidation processes can lead to the formation of oxidation by-pro-
ducts that may be more toxic than the parent compound. Currently, the
formation pathway, the chemical structure and the potential impacts
towards human health of those transformation products are largely
unknown [21].

177

5.2.1.1. KMnO4. Pre-oxidation can be performed as first step of the
process, using potassium permanganate (KMnO,), chlorine-derived
species, or ozone (03). In a full-scale DWTP, up to 87% and 89% of
florfenicol and flunixin, respectively, were removed during the pre-
oxidation (using KMnO,) and coagulation stages (using aluminum
polychloride). However, this high removal rate was probably largely
due to the pre-oxidation step [155].

5.2.1.2. Ozonation. Ozone has an important reduction potential
(E = 2.07V), superior to Cl, (E =1.36V). Consequently, it is a
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Table 6

Fate of VPRs in natural waters.
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Compounds Biodegradation (min-max Hydrolysis (min-max half- Direct Indirect Min-max photolysis Photolysis references
half-lives) lives) photolysis photolysis half-life
Altrenogest (hormone) /? / Yes No®” 27s [131]
Aminoglycosides / / No Yes / [112]
Cephalosporins No [174] Yes (2.5-22 days) / / /
[174,175]
Phenicols / No [176,177] No Yes 4.1-7.6 days [111]
FQs No [114,116] No [17,114] Yes No 7.7-29 min [17,27,113,114,116,119]
Ionophores (lasalocid) / No [178] Yes / 5-59 min [19,178]
Ionophores (monensin) / No [178] No Yes 4,1 days [19]
Tonophores (salinomycine, / No [178] Yes Yes 53h [19,178]
narasin)
PENs No [179] Yes (20-27 days) / / / /
[16,180,181]
Quinolones / No [176] No No / [176]
SAs Yes (17 -153 days) No‘ [127] Yes Yes 13min-14h [18,121,128,130,182]
[122,123,124]
TCs / Yes (16-116 days) Yes Yes 0.19-5 days [26,120,176]
[120,176,183]
MLs No [184] No [177] Yes! 200 days [184]

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides PENs: Penicillins MLs: Macrolides FQs: Fluoroquinolones.

a

Data not available.

b direct photolysis too fast.

on the 12 studied compounds only 3 were partly and slowly degraded: sulfadiazine, sulfachloropyridazine and sulfamethoxypyridazine.

4 No distinction between direct and indirect photolysis.
Table 7
Occurrence of VPRs in tap water.
Type molecule Family Drug name Min. — Max. conc. (ng/L) Median conc. Study Place Reference
Antibiotics MLs Erythromycin 5 / USA (North Carolina) [132]
Tylosin 4 / USA (North Carolina) [132]
/-20 / France (nationwide survey) [82]
/-7 6 China [133]
SAs Sulfamethazine /-90 9 China [133]
Sulfathiazole 27 <4 China [133]
TCs Oxytetracycline 1 / China [134]
FQs Danofloxacin /-57 / France (nationwide survey) [82]
Quinolones Flumequine 2-3 / USA (North Carolina) [132]
Phenicols Florfenicol < 50 / France (nationwide survey) [82]
Thiamphenicol /-104 18 China [133]
Nitroimidazoles Dimetrizadole /-15 7 China [133]
Metronidazole /-19 2 China [133]

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides MLs: Macrolides FQs: Fluoroquinolones.
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Fig. 3. Representation of a drinking water treatment plant.
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Table 8
Removal rates of VPRs during different DWTPs steps.

Chemical family Compound Clarification only Clarification + KMnO4 Chlorination Ozonation uv Activated carbon Membranes References

SAs Sulfamethazine < 10% / 95% 67% 100% 19%-— 94.6% > 60% [24,144,149,158,163]
Sulfamethoxazole < 10% / > 75% 76— > 90% > 94.6% 23%-86.8% > 70% [144,158,163,169,170]
Sulfadiazine / / / > 90% 100% 97.5% / [144,151,169]
Sulfaquinoxaline / / / 99% / / [24]
Sulfathiazole / / / > 90% 100% / 60% [151,163,169]
Sulfamethizole / / / > 90% > 94.6% 90.8% > 60% [151,163,169]
Sulfaguanidine / / / / 100% 96.9% [144,169]
Sulfamerazine / / / / 100% 90.6% > 60% [144,163,169]
Sulfadimethoxine / / / / 100% 89.3% 80% [144,163,169]
Sulfisoxazole / / / / 94.6% / / [169]
Sulfachloropyrida- / / / / > 94.6% 93.2% > 60% [144,163,169]
zine
Sulfameter / / / / / 95.5% / [144]
Sulfamonomethoxine / / / / / 93.6% / [144]
Sulfamethoxypyridazine / / / / / 97.2% / [144]
Sulfapyridine / / / / / 96.8% / [144]

TCs Oxytetracycline < 10%-47% / / 57% / 20%-97.6% 100% [144,148,158,163]
Tetracycline < 10%-49% / / 71% / 17%-99% 100% [144,148,158,163]
Chlortetracycline 38-55% / / / / > 80%-99.5% 100% [144,148,163]
Doxycycline 22-42% / / / / / / [144,148,163]

Quinolones Flumequine / / 0% / / 98.7% / [23,144]
Oxolinic acid / / / / 99.4% / [144]

FQs Lomefloxacin / / / 93% / > 80% / [156,160]
Enrofloxacin / / / / 14% > 80% > 92.1% [160,167,185]
Pefloxacin / / / / 19% / / [167]
Difloxacin / / / / 12% / / [167]
Ofloxacin / / / / / > 80% / [160]
Sarafloxacin / / / / / > 80% / [160]
Norfloxacin / / / / / > 80% / [160]

MLs Erythromycin < 10% / > 75% 100% / 96.3% / [144,158,170]
Kitasamycin / / / / / 99.6% / [144]
Roxithromycin / / / / / 95.1% / [144]
Spiramycin / / / / / 91.7% / [144]

Phenicols Florfenicol / 87% 90%" / / 98.5% / [144,155]
Chloramphenicol / / 75% / 25% 98.4% / [22,144]

B-lactams Amoxicillin < 10% / 100% 54% / 23% / [158,165]
Penicillin G / / 100% / / 96.2% / [144,165]

Ionophores Monensin / / / / 100% / / [168]
Salinomycin / / / / 100% / / [168]
Nigericin / / / / 100% / / [168]
Narasin / / / / 100% / / [168]

NSAIDs* Flunixin / 89% / / / / / [155]

Acronyms: TCs: Tetracyclines SAs: Sulfonamides PENs: Penicillins MLs: Macrolides FQs: Fluoroquinolones.

@ NSAIDs : nonsteroidal anti-inflammatory drugs.

b chlorination + filtration.
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powerful oxidant [156]. It can interact with VPRs either directly or via
hydroxyl radicals formed during ozone decomposition at pH 7 or higher
[24,29,151,157]. SAs (sulfadiazine and sulfamethoxazole) antibiotics
and nitroimidazole antibiotics (metronidazole, dimetridazole,
tinidazole, ronidazole) had a higher degradation rate when reacting
with hydroxyl radical formed during ozone decomposition than when
reacting with molecular ozone [29,157]. Therefore, the ozone process is
usually more efficient at alkaline pH [29,151,156]. An exception was
noted in Urbano et al. [24], where sulfaquinoxaline degraded faster and
more efficiently (99% in one minute) at acidic pH when reacting only
with molecular ozone at 2.8 mg/L. The exception was explained by the
greater selectivity of ozone towards sulfaquinoxaline compared to
hydroxyl radicals [24]. At a full-scale DWTP, ozonation was the main
step responsible for antibiotics degradation, with an removal rate of
65% for 1 mg/L of ozone [158]. Removal rates during ozonation may be
reduced by organic matter and inorganic salts in water resources which
can act as scavengers during radical reactions [24,48,151]. The
degradation products formed and their properties depend on the
oxidant (ozone or hydroxyl radical) most prevalent in the process
[156]. When antibiotics react directly with ozone, degradation products
appear to be biologically inactive. However, when antibiotics react with
hydroxyl radicals, toxic and persistent degradation products could be
generated [23,24,29,156]. For example, four degradation products
were identified after sulfaquinoxaline ozonation, including three
highly toxic and persistent compounds [24]. Moreover, assessing
VRPs degradation pathways during ozonation is a complex task,
because one VPR can lead to many by-products. For example, 27
degradation products of lomefloxacin and 9 degradation products of
tetracycline have been identified after ozonation reactions [23].

5.2.2. Adsorption on activated carbon

Activated carbon is used to adsorb and sometimes biologically de-
grade (after ozonation) organic matter and micropollutants [147]. The
adsorption level of VPRs on activated carbon depends on the nature, the
surface area and the porosity of the adsorbent as well as on the prop-
erties of the VPR (i.e. size; log Kow and pKa) [49,145]. Adsorption on
powder or granular activated carbon is known to remove efficiently
hydrophobic pharmaceuticals from water [28,48,49]. VPRs are not
destructed but transferred to another phase [48,159] thus avoiding the
formation of transformation products [48], except with biological ac-
tivated carbon. Biological activated carbon consists in microorganisms
adsorbed on the surface of the activated carbon and forming bacteria
colonies [145]. Thus, VPRs may be biotransformed by contact with the
bacteria and generate TPs.

Powder activated carbon at 20 mg/L (pore size of 3.03 nm, specific
surface area of 853 m?/g) showed high adsorption capacity (> 85%) on
antibiotics belonging to six different chemical families (SAs, TCs, phe-
nicols, quinolones, MLs, and PENs) in surface water [144]. FQs were
also efficiently eliminated by powder activated carbon (diameter of
40 um) in Fu et al. [160], where the removal rate of five FQs reached
80-96% after 30-40 h. Granular activated carbon filtration efficiently
removed more than 68% of the seven tetracyclines studied by [148].
Two different carbons were used in this study, a coconut-based carbon
(pore volume of 0.495 cc/g, specific surface area of 1230 m?/g) and a
coal-based carbon (pore volume of 0.548 cc/g, specific surface area of
1110 m?/g). Coal-based carbon was a bit more efficient, maybe due to a
larger pore volume, but it was not significantly different. Biological
activated carbon filtration can also be used as in Liu et al. [158]. For a
contact time of 15 min, this system accounted for 23%, 23% 20%, 19%,
17% of amoxicillin, sulfamethoxazole, oxytetracycline, sulfamethazine
and tetracycline removals respectively. Even if studies number on ac-
tivated carbon is limited for now (few compounds tested, and few AC
types), the results tend to demonstrate that activated carbon partici-
pates to the removal of VPRs in DWTPs. Nevertheless, future work will
need to assess which carbon type will be more efficient for specific
VPRs.
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5.2.3. Membrane filtration

Membrane processes, such as ultrafiltration (UF) and nanofiltration
(NF) are used to remove natural organic matter and disinfection by-
product precursor matter such as humic acids [161]. Membranes will
act as physical barriers that will reject some compounds and let some
other pass through, depending on the membranes pore size and mole-
cular weight of the substances [32]. Concerning micropollutants, re-
sults are mixed [162], even if membrane processes prove to be highly
efficient in the removal of some micropollutants ([32,48,163]). The
efficiency of VPRs rejection by membrane filtration depends on VPR
properties (size, molecular weight, etc.), membrane properties (mole-
cular weight cut-off, pore size, surface charge, etc.), matrix composition
(presence and nature of organic matter, ionic strength) and temperature
[32,143]. The main rejection mechanisms for a membrane are charge
and size exclusion [143,163]. Thus, an important aspect to consider
with membrane filtration is the molecular weight cut-off, which reports
the molecular weight (expressed in Dalton) of a hypothetical non-
charged solute that is 90% rejected [142]. In Koyuncu et al. [163],
nanofiltration rejections were higher than 95% for VPRs with a mole-
cular weight higher than 300 g/mol. As a result, TCs antibiotics with
molecular weight of around 450 g/mol were completely rejected, while
sulfamethoxazole, the SAs with the lowest molecular weight (253 g/
mol), had the smallest rejection rate. Therefore, only small VPRs with a
molecular weight inferior to the cutoff molecular weight of the mem-
brane will pass through membranes processes. In a laboratory-scale
test, three VPRs from different therapeutic classes (ciprofloxacin, dex-
amethasone and febantel) present in ultrapure water were removed
(> 97%) with the 4 different nanofiltration membranes (NF90, NF270,
NF and HL) [143]. In some cases, like in presence of organic matter in
the matrix, even small VPRs can be rejected by interacting with organic
matter to form a macromolecular complex rejected by size exclusion.
They can also undergo hydrophobic interactions with the membrane
caused by organic matter, thus narrowing the pores and leading to a
higher rejection [143].

Some studies mention that there is no generation of by-products
with membranes [32]. Nevertheless, microbial attachment and growth
on membranes [164] may lead to the generation on TPs by biode-
gradation. Depending on their sizes and molecular weights, TPs may be
rejected or pass through the membrane.

5.3. Disinfection

Disinfection is the last step in the whole treatment process. It aims
to eliminate all micro-organisms before distribution of the treated
water. Disinfection can be performed either with O3, chlorine-derived
species or ultraviolets (UV) [153].

5.3.1. Chlorination

Several species with chlorine are used in DWTPs to disinfect water
(free chlorine, chlorine dioxide, chloramines) but also have the poten-
tial to oxidize micropollutants. Free chlorine (i.e. hypochlorite anion
and hypochlorous acid) is a non-selective oxidant widely used in DWTP
at the disinfection step [21,23].

In full-scale DWTPs, different behaviours of VPRs were observed
when reacting with free chlorine. In Liu et al. [158], only 4% of all
antibiotics were removed during the disinfection step. This percentage
was explained by the low concentrations of antibiotics in the influent
(below 10 ng L™ 1Y) and the low dosage of chlorine. It can be assumed
that the low amount of chlorine will be preferentially consumed by
other compounds and/or micro-organisms having higher chlorine de-
mand than antibiotics. The quinolone flumequine, which does not have
a piperazine ring, does not react at all with chlorine and the FQ enro-
floxacin reacts very slowly [23]. As an explanation, organic matter may
interact and form complexes with VPRs, slowing down the reaction rate
with chlorine species [32]. Other VPRs are known to react heavily with
chlorine such as trimethoprim, tetracyclines and FQs like ciprofloxacin
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or levofloxacin [23].

A major drawback of chlorination is the formation of disinfection
by-products can retain the initial biological activity of the parent
compounds, or even become more toxic than parent compounds [22].
Disinfection by-products of the antibiotic carbadox are believed to re-
tain antibacterial activity as the biological active n-oxide group remains
in their structures [23]. Sulfamethazine degradation by chlorine in-
duces the formation of trihalomethanes and haloacetic acids, which are
undesirable chlorination by-products, potentially carcinogenics [149].
38 disinfection by-products were generated during the chlorination of
sulfamethoxazole, sulfathiazole and sulfadimethoxine [21]. Fifteen of
these disinfection by-products may have retain antibacterial activity as
their sulfonamide functional group was preserved. Besides, 21 disin-
fection by-products may have acquired negative and toxic effects by the
incorporation of a chlorine atom in their chemical structure [21].

Chlorine dioxide is used to replace conventional chlorine species
because it does not lead to the formation of halogenated species like
trihalomethanes = when reacting with organic compounds
[32,150,165,166]. Instead, chlorine dioxide induces the formation of
oxygenated and hydroxylated products when reacting with TCs [23]. In
addition, chlorine dioxide is more selective than free chlorine, and does
not react with aromatic, hydrocarbons, carbohydrates, primary and
secondary amines, aldehydes, and ketones or piperazine ring. Conse-
quently, the antibacterial activity of FQs remains after the disinfection
step with chlorine dioxide. Chlorine dioxide reacts with phenols and
tertiary amine groups or piperazine rings [23,32,166]. This is supported
by the fact that [166] noticed a chlorination of the piperazine ring of
enrofloxacin and ciprofloxacin.

Chloramine can also be used for disinfection in DWTPs. However,
there is a concern that their reaction with micropollutants like VPRs
may lead to the formation of carcinogenic N-nitrosodimethylamine
(NDMA) [28]. Indeed, some VPRs with diethylamine groups are very
reactive with chloramine. Spiramycin and minocycline were trans-
formed respectively at 3.4 and 4.9% into NDMA in Leavey-Roback et al.
[28]. The carcinogenic effect of the resulting NDMA solutions has not
been assessed in the study. However, as NMDA is classified as a carci-
nogenic compound at low concentration levels (ng L~1) [28] it can be
assumed than it can be harmful to human health.

5.3.2. Ultraviolets (UV)

UV (254 nm) is used in DWTPs as a disinfectant, but it can also
contribute to the reduction of water contamination by some chemical
families of VPRs. Efficiency of VPRs removal by UV oxidation depends
on the ability of the VPR to absorb at 254 nm, the UV fluence (i.e. UV
dose, expressed in mJ/m?) and on the irradiation time [1 67,168]. For
twelve SAs (sulfaguanidine, sulfadiazine, sulfamerazine, sulfametha-
zine, sulfathiazole, sulfamethizole, sulfamethoxazole, sulfonamide,
sulfisoxazole, sulfachloropyridazine, sulfamethoxydiazine, sulfadi-
methoxine) direct UV photolysis at 254 nm was very efficient, with
removal rates between 95% and 100% after 30 min of irradiation. It
was noticed that SAs with a five-membered heterocycle undergo a
higher removal rate than sulfonamides with a six-membered hetero-
cycle [169]. Four ionophores (monensin, salinomycin, nigericin and
narasin) were completely degraded in 300s. Faster degradation was
observed for salinomycin and narasin than monensin. This difference
was attributed to the extra double bonds of narasin and salinomycin
[168]. UV photolysis can generate transformation products with equal
or higher antibacterial activity. For example, the FQ enrofloxacin can
be degraded into ciprofloxacin, which is also used as a pharmaceutical
[167].

5.4. Overall removal efficiencies
In Liu et al. [158] the behaviour of six veterinary antibiotics was

studied in an industrial-scale DWTP including coagulation, sedimenta-
tion, sand filtration and chlorination processes, combined with an
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advanced treatment process composed of ozonation and biological ac-
tivated carbon. 91% of total antibiotics were removed during the whole
process (85% for amoxicillin; 86% for oxytetracycline; 92% for tetra-
cycline; and complete removal for sulfamethoxazole, sulfamethazine,
and erythromycin) [158].

In 2011, Boleda et al. [135] studied a DWTP composed of dioxy-
chlorination, clarification and a separation of water into two parallel
treatment lines. The first treatment line was a conventional one (ozo-
nation and granular activated carbon filtration) and the second an ad-
vanced one (ultrafiltration, ultraviolets and reverse osmosis). The two
different treatment lines (conventional one and advanced one) were
then blended and the water was chlorinated and distributed. Reverse
osmosis is not usually used for drinking water treatment, but in Boleda
et al. [135] the raw water quality was altered by salt mine exploita-
tions, so reverse osmosis was applied for desalination.

Six veterinary antibiotics (lincomycin, sulfamethoxazole, sulfadi-
methoxine, sulfamethazine, trimethoprim and tylosin) were studied and
efficiently eliminated with removal percentages > 99%. Lincomycin,
sulfamethoxazole and trimethoprim were totally removed with both
applied treatments (conventional and advanced). The conventional
treatment was more effective to remove sulfadimethoxine and sulfa-
methazine than the advanced treatment. On the other hand, tylosin was
eliminated at 99% with the advanced treatment and at 94% with the
conventional treatment [135].

Other studies reported complete removal of the studied VPRs with
conventional treatments for the following compounds: lincomycin
[147,170], sulfamethazine [170], sulfadimethoxine [170], and sul-
fathiazole [170], tiamulin [147], flunixin [155]. Influent concentration
levels ranged from 4ngL~! to 50ngL~! [147,155,170].

6. Conclusion and way forward

VPRs have been widely quantified in natural waters (either surface
water or groundwater) between 2007 and 2017, from 1ngL™' to
255ug L~ 1. This demonstrates that natural waters contamination by
VPRs is still an actual issue that must be evaluated and managed. Plenty
of parameters are involved in the dynamics (occurrence, mobility,
persistence) of VPRs in natural water, depending on spatial aspects and
temporal aspects. An emphasis is made on sales and uses of VPRs which
are major factors impacting their occurrence. The update provided in
this review on VPRs sales worldwide (regarding the available in-
formation) shows that sales tend to decrease in most countries with the
exception of the USA and in New Zealand. TCs are the most sold ve-
terinary antibiotics worldwide, followed by PENs, MLs and SAs.
Compared to ten years ago, more countries sales data are available in
the public domain which is an improvement. Indeed, sales information
enables a better targeting of the compounds to be sought in the en-
vironment of specific countries. Nevertheless, sales amounts of prob-
ably important VPRs consumer countries such as China, India or
Canada are not yet available. Considering fate of VPRs in natural wa-
ters, studies published over the past few years have provided knowl-
edge on the degradation mechanisms in natural waters. VPRs can be
degraded or transformed by biodegradation, hydrolysis or photolysis.
Photo-degradation appears to be the major degradation pathway in SW.

Only few studies were published on VPRs occurrence in tap water (11
studies), as shown in Section 3. Nevertheless, veterinary antibiotics have
been detected from traces to 100 ngL™'. Those concentration levels are
unlikely to cause acute toxicity effects on human health [171]. However
there is a concern as VPRs are added to the cocktails of micropollutants
already present in drinking water, such as human drug residues, pesti-
cides, biocides, flame retardants, metals [172,173]. It is therefore im-
portant to understand fate of VPRs in DWTPs. Overall removals of VPRs in
DWTPs generally exceed 90% and advanced treatment processes (oxida-
tion processes, adsorption on activated carbon, membrane filtration)
greatly contribute to these removals. However, studies in VPRs fate per-
formed on full-scale DWTPs are scarce (6 studies).
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Fig. 4. Number of studies dealing with fate of VPRs in natural waters and DWTPs.

Fig. 4 is focusing on studies on fate of VPRs in natural waters and
fate of VPRs in DWTPs (however, studies on VPRs occurrence in natural
and tap water are not considered). Among the 38 studies dealing with
VPRs fate in natural waters, only 18% were conducted under en-
vironmentally relevant conditions. Conditions considered as en-
vironmentally relevant were the following: VPRs concentrations below
100 pg L™%; natural sunlight; natural water. Conditions considered as
environmentally irrelevant were the following: VPR concentrations
higher than 100 ug L™, artificial sunlight, deionized water.

Among the 28 selected papers on the fate of VPRs in DWTP, only
21% were performed under relevant full-scale DWTP conditions
(Fig. 4). Additional parameters such as concentration of the reactive
used in DWTP (oxidant for example) and contact time were considered.
This suggests that results of fate studies in DWTP should be considered
with caution as the removal rates may be different in full-scale DWTP
conditions. Although the issue of experimental conditions and experi-
mental concentrations levels has long been emphasized in order to
accurately reproduce environmental phenomena, it seems that there are
still improvements to be made.

Also, oxidation processes can result in the formation of oxidation
by-products that may be more toxic than the parent compound.
Currently the formation pathway, the chemical structure and the po-
tential impacts of these transformation products on human health are
largely unknown and need to be investigated. To finish, many VRPs
have not been investigated yet. There is a scientific gap on the occur-
rence and fate of antiparatic drugs in natural waters and tap water (only
11 studies considered versus 105 studies on antibiotics).
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1.2. Synthése bibliographique des outils de
détermination de la contamination fécale dans les
ressources en eau

La DCE (Directive 2000/60/CE, 2000) vise a donner une cohérence a I'ensemble de la
législation avec une politique communautaire globale dans le domaine de l'eau. Elle
définit un cadre pour la gestion et la protection des eaux par grand bassin
hydrographique au plan européen avec une perspective de développement durable.
Pour améliorer la qualité de I'eau sur des bassins versants impactés par des sources de
contaminations ponctuelles ou diffuses, les plans de gestion et d’assainissement
nécessitent des méthodes d’identification des sources de contaminations fécales
(Gourmelon et al., 2010). La Directive européenne de 2006 sur la qualité des eaux de
baignade (Directive 2006/7/CE, 2006) impose l'identification et la hiérarchisation des
sources de contamination microbiologiques via la réalisation de « profils de baignades ».
Des outils de diagnostic et de gestion doivent pour cela permettre d’identifier les sources
de contaminations susceptibles d’avoir un impact sur la qualité microbiologique des eaux
de baignades et de proposer des mesures de gestion pour prévenir les contaminations a
court terme. Ainsi, ces outils ont été initialement développés et utilisés pour déterminer
I'origine des contaminations microbiologiques (bactéries, virus, parasites, champignons)
dans les eaux de baignades mais aussi dans les eaux destinées a la consommation
humaine. Les contaminations microbiologiques peuvent en effet avoir des impacts sur la
santé humaine mais également sur les activités économiques de la zone concernée
(Shah et al., 2007).

Dans le cadre de ce travail de thése, certains de ces outils d’identification de
contaminations fécales ont été testés en tant qu'outils d’aide a la détermination de
lorigine des résidus médicamenteux a usage mixte (utilisés a la fois en médecine
humaine et en médecine vétérinaire).

Bien que la pollution fécale en présence dans les riviéres puisse étre en partie due aux
animaux sauvages ou aux animaux domestiques, elle reléve majoritairement des
contaminations d’origine humaine via les rejets des stations d’épuration et des
contaminations dues a I'élevage via le lessivage des parcelles paturées et des sols

agricoles notamment en période d’épandages (Gourmelon et al., 2010).

Les bactéries Escherichia coli (E. coli) et entérocoques sont classiquement utilisés

comme indicateurs de contamination fécale dans les eaux, et permettent d’évaluer le
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niveau de cette contamination et de réaliser les classements de qualité microbiologique
des eaux selon la réglementation en vigueur. Cependant, ces deux indicateurs ne
permettent pas de distinguer si I'origine de la contamination est humaine ou animale
(Gourmelon et al., 2010; Jeanneau et al., 2011; Shah et al., 2007; Tyagi et al., 2009). En
effet, les bactéries E. coli et entérocoques sont présentes dans les féces de la plupart
des animaux a sang chaud (mammiféres, oiseaux) (Derrien et al., 2012).

Pour identifier les sources de contaminations fécales, des méthodes de suivi des
sources microbiennes, regroupées sous la terminologie de « Microbial Source
Tracking » (MST) (Scott et al., 2002), aussi appelées méthodes de suivi de la
contamination fécale (« Fecal Source Tracking » ou FST) (Devane et al., 2018) ont été
développées. Ces outils ont pour objectif d’identifier I'origine des contaminations fécales
dans les eaux (Devane et al., 2018; Gourmelon et al., 2010; Jardé et al., 2018; Solecki et
al., 2011). Il est généralement admis que l'utilisation d’'un seul de ces outils ne suffit pas
pour identifier I'origine des contaminations fécales dans les eaux naturelles (eaux de
surface ou eaux souterraines), particulierement pour des masses d’eau impactées par
plusieurs sources de pollution diffuses (Tran et al., 2015; Tyagi et al., 2009).

Les outils de MST développés peuvent étre des outils microbiologiques et / ou des outils
chimiques (Devane et al.,, 2018; Field and Samadpour, 2007; Harrault et al., 2014;
Seurinck et al., 2005). L'utilisation combinée de ces traceurs va permettre d’affiner
l'identification des sources de contaminations (Shah et al., 2007).

Il est essentiel que le choix des traceurs a intégrer dans une ToolBox tienne compte des
caractéristiques du site d’étude. Un marqueur applicable a une région ne le sera pas
nécessairement dans une autre région. Il faut ainsi tenir compte du type d’activités sur le
site d’étude (zone urbaine, zone rurale etc.), de la densité de population humaine, du ou

des types d’élevage(s) en présence etc. (Tran et al., 2015).

Les traceurs chimiques font souvent preuve d'une spécificité plus élevée dans la
détermination de l'origine de la contamination fécale (Tran et al., 2015). Ceux-ci peuvent
étre divisés en deux catégories : les traceurs chimiques directs et les traceurs chimiques
indirects.

Les traceurs chimiques directs correspondent aux traceurs naturellement présents dans
les féces des humains et des animaux (Jeanneau et al., 2011; Solecki et al., 2011), c’est
le cas des stanols fécaux.

Les traceurs chimiques indirects ne sont pas présents naturellement dans les féces. lls

sont soit administrés aux organismes dans le cas des pharmaceutiques ou d’autres
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produits liés a la consommation humaine (caféine, nicotine, édulcorants artificiels), soit
largement associés aux rejets des stations d’épuration et témoignent alors d’'une

contamination d’origine humaine (les produits d’hygiene et d’entretien par exemple).

1.2.1. Traceurs chimiques directs : Les stérols et les stanols fécaux

Les stérols et les stanols appartiennent a la famille des stéroides. Les stéroides sont des
composés organiques avec une structure chimique formée de quatre cycles. Du fait de
cette structure hydrocarbonée, ce sont des composés lipophiles et apolaires.

Les stérols sont des molécules qui composent les membranes cellulaires animales ou
des membranes cellulaires végétales, on parle dans ce dernier cas de phytostérols. Les
stérols sont également des composés précurseurs de nombreuses réactions
biochimiques dans les organismes vivants, et tout particulierement le cholestérol. La

figure 1 présente la structure du cholestérol.

HO
Figure 1: Structure du cholestérol.

Les stanols sont issus d’'une réaction de bio-hydrogénation des stérols dans le tractus
digestif des organismes. Les stérols et stanols sont excrétés dans les matiéres fécales

en des proportions spécifiques dépendant de trois facteurs:

1). Le régime alimentaire de I'espéce. Les profils en stérols ingérés seront différents
entre carnivores, omnivores ou herbivores. Par exemple, les ruminants comme les
vaches ingéerent de grandes quantités de végétaux contenant des phytostérols de type

24-ethylcholestérol, que des omnivores ou carnivores ingéreront moins ou pas.

2). Le métabolisme endogéne des stérols, c’est-a-dire la capacité de I'espéce a bio-
synthétiser des stérols. Ainsi, une personne dont le régime alimentaire serait faible en

cholestérol est quand méme capable de synthétiser du cholestérol de fagon endogéne.

3). La présence et le type de bactéries anaérobies dans les tractus intestinal de I'espéce

considérée. Ce sont ces bactéries qui sont a I'origine de la bio-hydrogénation des stérols
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en stanols de différentes configurations isomériques (Jeanneau et al., 2011; Leeming et
al., 1996; Shah et al., 2007; Solecki et al., 2011).

De ces trois facteurs vont résulter des différences en termes de composition de stérols et
de stanols présents dans les féces de chaque espéce. Un stérol donné, issu de
lalimentation ou du métabolisme endogéne, peut étre bio-hydrogéné en 4 stanols de
configuration isomérique différente, selon la flore bactérienne en présence. Cette bio-
transformation est illustrée dans la figure 2. De ce phénoméne découle I'obtention d’une
« empreinte stérols » et/ou « empreinte stanols » (Harrault et al., 2014; Solecki et al.,
2011) caractéristique et spécifique pour chaque espéce animale (humain, bovin, porcin,
volaille etc). Ces empreintes sont suffisamment distinctes entre elles pour conclure quant

a l'origine d’une contamination fécale.

Cholestérol

Ho cholest-5-en-3p-ol

A

HO Ho ™ HO : Ho

H H H "
Coprostanol Epicoprostanol Cholestanol Epicholestanol
5B-cholestan-3p-ol 5B-cholestan-3a-ol 5a-cholestan-3p-ol  5a-cholestan-3a-ol

Figure 2: Formation de 4 stanols de configuration isomérique différente a partir
du cholestérol.

1.2.1.1. Les profils en stérols et stanols par espéce

Les figures 3; 4 et 5 présentent les profils de stéroides obtenus a partir de feces
humaines, bovines, porcines et avicoles, dans les études de Shah et al. 2007, de

Leeming et al. 1996 et de Derrien et al. 2012 respectivement.

43



80

70

60

50

40

30

20

Distribution des stéroides (%)

10

80

B Humain (n=7)

N H Vache (n=6)

1 Cochon (n=6)

1 Poulet (n=6)

Figure 3: Distribution des stéroides (en %) dans les féces de quatre espéces
(d’aprés Shah et al. 2007).
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Figure 4: Distribution des stéroides (en %) dans les féces de quatre espéces
(d’aprés Leeming et al. 1996).
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Figure 5: Distribution des stéroides (en %) dans les féces de trois espéces
(d’aprés Derrien et al. 2012).

Le coprostanol est le stanol majoritaire retrouvé dans les matiéres fécales humaines, et
en concentrations supérieures aux autres espéces. Il représente 60% du profil des
stéroides retrouvés dans les féces humaines.

Le 24-éthylcoprostanol est le second stanol qui se démarque dans I'empreinte fécale
humaine, représentant entre 15% (Harrault et al., 2014) et 22% (Leeming et al., 1996)
des stérols totaux. Cependant, il n’est pas représenté dans le profil décrit par Shah et al.
(2007).

Dans les feces humaines, le ratio de concentration des stanols par rapport a leurs
précurseurs stérols est généralement supérieur a 10, ce qui signifie que les populations
bactériennes présentes dans le tractus digestif humain ont une activité intense de

transformation des stérols en stanols (Leeming et al., 1996).

Chez les porcins, les stanols fécaux majoritaires sont le coprostanol et le 24-
éthylcoprostanol mais dans des proportions différentes par rapport aux féces humaines.
Le coprostanol et le 24-éthylcoprostanol représentent entre 16 et 27% des stérols fécaux
totaux (Gourmelon et al., 2010; Leeming et al., 1996; Shah et al., 2007).
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D’autres stérols et stanols ont été retrouvés dans du fumier de porcs lors d’études. Il
s’agit de I'épicoprostanol du campestanol, du sitostérol, du sitostanol (et du cholestérol
(Gourmelon et al., 2010; Jardé et al., 2018; Leeming et al., 1996; Solecki et al., 2011).
Concernant les herbivores, et plus spécifiquement les bovins, les stérols et stanols
fécaux se démarquant sont le 24-ethylcoprostanol, le sitostérol, le sitostanol ou encore le
24-éthylépicoprostanol. D’autres stanols ont également été détectés dans les féces de
bovins: le campestanol, le cholestérol et le coprostanol) (Bull et al., 2002; Devane et al.,
2018; Gourmelon et al., 2010; Jardé et al., 2007; Leeming et al., 1996; Shah et al.,
2007).

Enfin, une trés grande variabilité de stérols a été observée au sein de la famille des
oiseaux au sens large (volaille, oiseaux sauvages, marins etc.). Cette variabilité semble
trés dépendante du régime alimentaire (Leeming et al. 1996). Il est cependant a signaler
que le coprostanol est absent de leurs feces ou présent a de trés faibles concentrations
(Leeming et al.,, 1996; Shah et al., 2007). Si on considére uniquement la volaille
d’élevage, on trouve principalement le sitostérol et le cholestérol (Leeming et al., 1996;
Shah et al., 2007). De maniere générale, les bactéries anaérobies semblent étre
absentes ou peu nombreuses dans le tractus intestinal des oiseaux car les stérols sont

majoritaires.
1.2.1.2. Comportement des stanols dans I'environnement

Afin qu’un marqueur soit considéré comme tel, il est important d’évaluer son
comportement dans I'environnement depuis la source d’émission jusqu'au milieu
aquatique (Solecki et al., 2011).

Il a été montré que la distribution des stanols n’est pas modifiée lors de leur transfert du
sol vers I'eau (Gourmelon et al., 2010; Jaffrezic et al., 2011). Leur profil est donc
exploitable dans le milieu aquatique pour tracer les sources de contamination fécale
(Jadas-Heécart et al., 2012). Dans la colonne d’eau en milieu aquatique, les stanols sont
soumis a une dégradation bactérienne aérobie dans les deux semaines suivant leur
introduction dans le milieu (Devane et al., 2018; Leeming et al., 1996). Par exemple,
Matsumoto (1983) (Matsumoto, 1983) rapportait des demi-vies comprises entre 2,6 et
4,3 jours pour des stérols et stanols dans une eau de riviére non filtrée incubée dans
l'obscurité. Dans 'étude de Jeanneau et al. (2012), les demi-vies des stanols étaient
comprises entre 4 et 5 jours dans un microcosme composé d’'un mélange d’eau douce et
d’effluent de station d’épuration (Jeanneau et al., 2011). Enfin, Solecki et al. (2011) ont
calculé des T90 (dégradation de 90% des stanols) de 29 a 32 jours dans des
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microcosmes constitués d’eau douce et de fumier de porc. Ceci démontre que la
présence de stanols dans la colonne d’eau témoigne d’'une contamination fécale récente.
D’'un autre cété, du fait de leur caractére trés hydrophobe (log Kow environ 8), les
stanols vont fortement s’adsorber aux colloides, a la phase particulaire et aux sédiments.
Dans la fraction particulaire, Isobe et al. (2002) ont rapporté une demi-vie de moins de
10 jours pour le coprostanol dans une eau de surface a 20°C (Isobe et al., 2002). En
revanche, une fois adsorbés aux sédiments la dégradation des stanols va étre trés
limitée voire inexistante, d’autant plus si les sédiments sont en conditions d’anoxie
(Leeming et al., 1996; Tran et al., 2015).

Il est aussi intéressant de noter qu'une fois dans I'environnement, les stérols issus de la
contamination fécale peuvent se mélanger avec des stérols issus d’autres sources
comme des algues ou d’autres matiéres autochtones (Leeming et al., 1997). Au
contraire, a ce jour, aucune formation de coprostanol n'a été reportée dans
I'environnement aquatique, ce qui rend I'empreinte stanols plus robuste et fiable a utiliser
que I'empreinte stérols dans le cadre d’échantillons d’eaux naturelles (Devane et al.,
2018). Il est donc judicieux de privilégier I'étude de I'empreinte stanols dans le cadre

d’une contamination fécale dans le milieu aquatique.

1.2.1.3. Exploitation des « empreintes stanols »

La simple quantification des stanols ne permet pas d’établir un diagnostic sur l'origine de
la contamination fécale. Aucun stanol n’est spécifique a lui seul d’'une espéce donnée.
Pour un stérol donné, quatre stanols différents peuvent étre formés en des proportions
qui sont fonction de l'espéce animale. Deux méthodes ont été, et sont encore,
développées de maniére a illustrer la variabilité de 'empreinte stérol d’'une espéce a une
autre.

La premiere méthode consiste a calculer des rapports entre molécules. Ces rapports ont
été développés pour (1) illustrer le degré de contamination par les eaux usées et (2)
différencier les sources de contamination fécale.

Quelques ratios testés et validés dans la littérature scientifique sont rapportés dans le

tableau 1.
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Rapport Bornes Signification

cop [0,7 - 1,0] Contamination par des eaux usées
cop + cholestanol [0,0- 0,3] Sites non contaminés
cop [0,2 -1,0] Contamination par des eaux usées
chol >1,0 Niveau élevé de contamination
cop < 0,06 Niveau faible de contamination par des eaux usées
chol + cholestanol > 0,06 Niveau élevé de contamination par des eaux usées
cop <15 Déjections d’animaux herbivores
24etcop >1,5 Déjections humaines
cop <0,38 Déjections d’animaux herbivores
cop + 24etcop >0,73 Déjections humaines
sito <1,0 Déjections humaines ou porcines
cop >1,0 Déjections bovines

cop. coprostanol; chol: cholestérol; epicop: epicoprostanol; 24etcop. 24-éthylcoprostanol; sito:
sitostanol

Tableau 1: Signification des rapports moléculaires calculés pour les stérols et les stanols.

Cependant l'utilisation de certains de ces ratios a été remise en cause (Derrien et al.,
2011), puisqu’il y a, pour certains ratios, des chevauchements entre les valeurs seuils
définies pour les pdles porcins et bovins, par exemple.

La deuxiéme approche consiste a prendre en compte toutes ou partie des molécules de
'empreinte stanol et d’illustrer la variabilité inter-espéce via un traitement statistique. Ce
type de traitement permet de visualiser la variabilité de I'empreinte stanol via une
représentation en deux dimensions. Les projections, sur ce graphique, des empreintes
stanols de déjections provenant d’espéces différentes permettent (1) de définir des
zones caractéristiques de chaque type de déjections, (2) de calculer les coordonnées du
barycentre de chaque zone et (3) de créer des modéles de mélange (Derrien et al.,
2012, 2011; Jardé et al., 2018). C’est cette deuxieme approche qui a été utilisée pendant

cette thése.

En 2011, Derrien et al. (2011) publiaient un modéle d’interprétation des empreintes
stanols par Analyse en Composantes Principales (ACP) applicable au contexte breton.

L’ACP appartient au groupe des méthodes descriptives multidimensionnelles appelées
méthodes factorielles. L’ACP permet I'exploration des liaisons entre un nombre n

d’individus et un nombre p de variables. Elle permet de construire un nouveau systéme
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de représentation géométrique et synthétique de ces individus et variables en perdant le
moins d’information possible. Le principe consiste a remplacer une famille de variables
par de nouvelles variables de variance maximale, non corrélées deux a deux et qui sont
les combinaisons linéaires des variables d’origine. Ces nouvelles variables, appelés
composantes principales, définissent des plans factoriels qui servent de base a la
représentation graphique plane des variables initiales.

Les représentations des individus permettent de voir s’il existe une ou des structures sur
cet ensemble d’individus, et de définir des groupes ou « clusters» via les distances entre
ces individus. Chaque plan factoriel est caractérisé par un pourcentage qui correspond
au pourcentage d’explication de la variance. Ainsi la combinaison des pourcentages des
plans factoriels donne la variance totale expliquée. Par convention, la fiabilité d’'une ACP
est validée a partir du moment ou I'explication de la variance totale exprimée est

supérieure a 60%.

Le modéle de Derrien et al. (2011) s’est construit sur la distribution de 6 stanols fécaux
(le coprostanol, I'épicoprostanol, le 24-éthylcoprostanol, le 24-éthylépicoprostanol, le
campéstanol et le sitostanol) dans 88 échantillons de diverses matrices d’origine porcine
et bovine (matiéres fécales, fumiers, lisiers) et d’origine humaine (effluents de stations
d’épuration dilué ou non, boues d’épuration).

Le coprostanol et I'épicoprostanol sont les deux composantes majoritaires, qui
expliquent 77% de la variance totale du modéle. Trois clusters représentant les
empreintes stanols humaine, porcine et bovine ont pu étre déterminées, et peuvent
servir a la détermination de l'origine de la contamination fécale pour de nouveaux
échantillons.

L’année suivante, Derrien et al. (2012) appliquaient ce modéle avec succés sur des
échantillons d’eaux de surface en contexte breton pour discriminer les contaminations
humaine, porcine et bovine. Ce modéle par ACP a également fait ses preuves pour
l'analyse de la contamination fécale dans les huitres, toujours en contexte breton
(Harrault et al. 2014).

La figure 6 présente 'ACP des 88 échantillons analysés par Derrien et al. (2011) a l'aide
des 6 stanols fécaux les plus discriminants. L’axe F1 constitue la composante principale
(le coprostanol, 61,7% de la variance totale) et 'axe F2 la seconde composante

(épicoprostanol, 16,5% de la variance totale).
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Figure 6: ACP des 88 échantillons analysés par Derrien et al. (2011)
(source: Derrien et al. 2012).

1.2.1. Traceurs chimiques directs : Les acides biliaires

Les acides biliaires sont des stéroides a 24 ; 27 ou 28 atomes de carbones produits
dans le systéme digestif des mammiféres (Bull et al.,, 2002). Les féces humaines
contiennent plus de 20 acides biliaires différents formés a partir des acides biliaires
primaires que sont I'acide cholique, I'acide hyocholique et I'acide chénodéoxycholique
(Bull et al., 2002; Tyagi et al., 2009). Ces acides sont générés par le foie a partir du
cholestérol et sécrétés avec la bile vers les intestins. Les micro-organismes présents
dans l'intestin transforment ces acides biliaires primaires en acides biliaires secondaires.
La plupart des acides biliaires secondaires sont absorbés dans lintestin (95%) et
retournent vers le foie, mais une petite fraction d’entre eux est excrétée dans les selles.
L'acide lithocholique et l'acide déoxycholique sont les principaux acides biliaires
secondaires excrétés dans les selles des humains et de certains animaux supérieurs
(Tyagi et al.,, 2009). Les acides biliaires peuvent étre utilisés comme traceurs de
contamination fécale car il est possible de différencier une contamination selon le type
d’acides biliaires excrétés. En effet, les ruminants comme les bovins produisent
majoritairement de I'acide déoxycholique tandis que les omnivores excrétent également
des quantités importantes d’acide lithocholique. Les porcins, eux, n’excrétent pas d’acide
déoxycholique mais leurs fécés contiennent par ailleurs des acides hyocholiques.

50



L'utilisation des acides biliaires comme traceurs de contamination fécale a peu été
exploitée dans les eaux naturelles et uniquement dans la phase particulaire (Elhmmali et
al., 2000), bien que cette technique semble prometteuse lorsqu’elle est appliquée de
fagcon complémentaire avec les stanols. L’étude des acides biliaires a été appliquée dans
le cadre d’analyse de féeces (Tyagi et al., 2007), d’effluents de stations d’épuration
(Elhmmali et al., 1997), de sols (Bull et al., 2003) ou de sédiments (Bull et al., 2003;
Elhmmali et al., 1997), notamment a des fins archéologiques (Bull et al., 2003; Guillemot
et al., 2015; Zocatelli et al., 2017).

1.2.2. Traceurs chimiques indirects : les résidus pharmaceutiques

Parmi les traceurs chimiques indirects largement utilisés, on trouve les résidus de
médicaments, les édulcorants artificiels, la caféine, les composés détergents, les
fragrances (pour les parfums), des composés présents dans des encres d’imprimeries
etc. (Derrien et al., 2012; Gourmelon et al., 2010; Shah et al., 2007; Tran et al., 2015).

Dans le cadre de ce travail seront détaillés uniquement les traceurs chimiques
médicamenteux. En effet, seule I'étude des médicaments peut permettre d’établir a la
fois une contamination d’origine humaine et une contamination d’origine animale, car il
existe des médicaments a usage spécifiquement humain et d’autres utilisés uniquement
en médecine vétérinaire. Les autres traceurs chimiques indirects permettent seulement

de mettre en lumiére une contamination d’origine humaine.

A ce jour, les études ont plutét mis en avant les médicaments a usage humain qui
pouvaient étre de bons traceurs potentiels de contamination humaine via les rejets de
stations d’épuration. Pour constituer un bon marqueur, un médicament a usage humain
doit:
1) Etre largement utilisé dans la population et ce quel que soit la période de I'année,
2) Etre peu dégradé lors des procédés de traitement mis en ceuvre dans les stations
d’épuration,
3) Etre relativement hydrophile pour pouvoir étre quantifié dans la phase aqueuse
des eaux de surface, et dans les eaux souterraines,

4) Persister dans I'environnement (Tran et al., 2015).
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Certains composés ont déja été identifiés comme de bons traceurs, comme la
carbamazépine, un anti-épileptique et neuroleptique (Madoux-Humery et al., 2013; Wade
et al., 2015), le paracétamol, I'acide acétylsalicylique ou encore I'iopromide, un agent de
contraste iodé.

Dans le cadre de ce travail de thése, deux composés pharmaceutiques a usage humain
ont été utilisés : la carbamazépine et le diclofénac.

La carbamazépine est lI'un des résidus pharmaceutiques les plus ubiquitistes et
persistants dans I'environnement (Wade et al., 2015). Elle n’appartient cependant pas a
la liste des molécules les plus utilisées en France selon '’Agence nationale de sécurité
du médicament et des produits de santé (ANSM, 2014) mais sa grande persistance
justifie son utilisation comme marqueur. Elle est excrétée par les humains dans les
urines sous forme inchangée (2-3%) et sous forme de métabolites. Une partie de la
carbamazépine est également excrétée sous forme inchangée dans les feces (28%)
(Zhang et al., 2008). La carbamazépine n’est pas sensible a la biodégradation. En
conséquence, elle n’est pas significativement éliminée au sein des stations d’épuration
qui utilisent généralement des procédés par boues activées. Ses taux d’élimination sont
ainsi souvent inférieurs a 10% (Zhang et al., 2008). Elle peut donc atteindre les eaux
naturelles, et étant plutdt polaire (logkow = 2,45) elle sera largement présente dans la
phase dissoute. La carbamazépine est soumise a la photo-dégradation, mais sa demi-
vie estimée est variable selon les études et va de plusieurs heures a plusieurs semaines
(Wade et al., 2015). Ainsi, la carbamazépine est largement détectée et quantifiée dans
les eaux de surface a travers le monde (en Europe, en Asie, en Amérique), et elle a

également été quantifiée dans les eaux souterraines, notamment en Europe.

Le diclofénac est un anti-inflammatoire non stéroidien dont I'occurrence dans les eaux
naturelles a travers le monde a aussi largement été mise en avant. En 2013, le
diclofénac était la 12°™ molécule la plus vendue en pharmacie de ville (en quantité,
ANSM, 2014). Aprés administration a 'Homme, le diclofénac est en partie métabolisé
mais 6% du dosage est excrété sous forme inchangée dans lurine. Les taux
d’élimination du diclofénac lors des traitements de stations d’épuration sont plus
variables que ceux de la carbamazépine mais sont généralement inclus entre 20-40%
(Zhang et al., 2008). Le diclofénac est assez rapidement sujet a la photo-dégradation
directe, avec des demi-vies rapportées d’environ une heure (Zhang et al., 2008), mais la
matiere organique présente dans I'eau peut ralentir ce phénoméne. Le diclofénac a été

quantifié dans les eaux de surface aussi largement que la carbamazépine, mais a des
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concentrations moindres dans les eaux souterraines. Ceci peut s’expliquer par son
logKow (4,51), plus élevé que celui de la carbamazépine, qui limite probablement son
infiltration du sol vers les eaux souterraines. Le diclofénac avait été intégré en 2015 a la
liste des substances soumises a surveillance dans les milieux aquatiques établie par la
Commission Européenne. Cependant, il en a été exclu lors de la mise a jour de la liste
au printemps 2018 car la Commission Européenne estime que suffisamment de données
ont été recueillies sur ce composé au cours des deux années de suivi (2016-2017) pour
effectuer une évaluation des risques (Décision d’exécution UE 2018/840 Journal officiel

de I'Union Européenne, 2018).
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CHAPITRE 2 : MATERIELS & METHODES

Ce chapitre a pour objet de présenter la méthodologie appliquée pour répondre aux
objectifs identifiés lors de I'introduction. lls sont rappelés ci-dessous :
(i) identifier les résidus a usage vétérinaire susceptibles d’étre présents dans les
ressources et eaux distribuées au robinet,
(i) développer une méthode d’analyse pour la liste de composés retenus,
(i)  acquérir des premiéres données de contamination par les RMV dans les
EDCH en Bretagne (composeés, niveaux de concentrations),
(iv)  identifier les sources de cette contamination a l'aide de l'étude de la

contamination fécale associée dans les eaux brutes.

2.1. Méthodologie générale

Dans un premier temps, la région de I'étude, la Bretagne, est décrite ainsi que la
stratégie d’échantillonnage et les protocoles d’échantillonnage.

Ensuite est présentée la méthode de priorisation utilisée pour sélectionner les RMV
d’intérét dans ce contexte breton.

Sur la base de cette liste, une étude de la bibliographie analytique et le développement
d’'une premiére méthode d’analyse multi-résidus ont été réalisés. Les performances de
cette méthode d’analyse multi-résidus ont été évaluées. La seconde méthode d’analyse
développée pour deux RMV pour étoffer la liste d’étude est ensuite décrite. Le stage de
Master 2 de Quentin Goyat a été co-encadré dans le cadre des développements
analytiques pour les RMV (Goyat, 2017).

Enfin sont décrites les méthodes d’analyses de la contamination fécale, du carbone

organique dissous, et la récupération des données de débits.
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2.2. Stratégie d’échantillonnage

Le projet a pour objectif d’obtenir une premiére image de la contamination des EDCH par
les RMV a l'échelle de la région Bretagne. A cette fin, une stratégie d’échantillonnage
adéquate a été définie afin (1) de sélectionner les sites de production d’eau potable a

prélever et (2) de définir les périodes et fréquences des prélévements.

2.2.1. Larégion Bretagne

2.2.1.1. Production d’eau potable en Bretagne et qualité de la ressource

La région Bretagne, située dans le nord-ouest de la France, posséde une superficie
totale de 27 208 km?. Elle fait partie du bassin Loire-Bretagne, qui se divise en six sous-
bassins, dont le sous bassin ‘Vilaine et ctiers bretons’ qui nous intéresse ici. La figure 7
présente les limites géographiques du sous-bassin ‘Vilaine et cétiers bretons’ et sa

situation dans le bassin Loire-Bretagne.

Figure 7: Sous-bassin versant Vilaine et cétiers bretons au sein du bassin Loire-Bretagne.

Le sous-bassin ‘Vilaine et cétiers bretons’ couvre le sous-bassin de la Vilaine ainsi que
tous les sous-bassins des cours d’eaux cétiers de Bretagne, totalisant ainsi 391 cours
d’eau sur 30 000 km? (Direction Régionale de I'Environnement, de ’Aménagement et du
Logement (DREAL) Bretagne, 2016).

En Bretagne, 3 208 376 habitants sont desservis par le réseau d'adduction, a travers 109

stations de pompage d'eaux de surface et 578 captages d'eaux souterraines,
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représentant 288 millions de m® d'eaux collectés annuellement (ARS Bretagne, 2017).
Ces captages sont pris en charge par 392 usines pour produire de I'eau potable. Parmi
ces usines, 237 traitent des eaux souterraines, 84 traitent des eaux superficielles, 70
traitent un mélange d’eaux superficielles et d’eaux souterraines et 1 usine traite de I'eau
de mer (Agence Régionale de Santé (ARS) Bretagne, 2017). La figure 8 présente la
répartition des volumes d’eau brute prélevés pour l'alimentation en eau potable sur le

territoire breton en 2014 (données les plus récentes accessibles).

i) I REPARTITION DES VOLUMES D'EAU BRUTE PRELEVES POUR L’ALIMENTATION EN EAU
POTABLE (AEP) SUR LE TERRITOIRE BRETON EN 2014
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Figure 8: Répartition des volumes d'eau brute prélevés pour I'alimentation
en eau potable sur le territoire breton en 2014
(Source: bretagne-environnement.org).

La Bretagne recoit des précipitations supérieures a la moyenne frangaise mais elle ne
posséde que peu de ressources en eaux souterraines exploitables du fait d’'un substrat
géologique composé de roches de socle trés peu perméables par nature, principalement
du granite et du schiste. Ainsi, il existe certes un grand nombre de forages d’eaux
souterraines en Bretagne, mais ce sont uniquement des petits aquiféres indépendants
les uns des autres, situés dans des fractures du socle. Les débits pompés sur ces

forages souterrains sont faibles. C’est pourquoi 75% de l'eau potable en Bretagne

56



provient d’eaux superficielles, alors que le ratio au niveau national est en faveur d’'une

production a partir d’eau souterraines a 64% (ARS Bretagne, 2017).

Pour ce qui est des eaux superficielles, I'imperméabilité des roches de socle favorise un
réseau hydrographique trés dense et réactif qui peut provoquer, au cours d'une méme
année, des inondations hivernales et des étiages prononcés en été car il N’y a que peu
d’échanges entre ESO et ESU. Ensuite, les ressources en eaux superficielles sont
vulnérables, en particulier a la pollution anthropique d'origine agricole, industrielle et
domestique, car les captages se situent souvent en aval de ces activités. L'eau
souterraine subit également ces pressions car les captages se situent majoritairement en
sub-surface (75% des captages sont prélevés a moins de 12 métres de profondeur)

(Groupe de Travail du Plan Régional Santé Environnement 2, 2015).

Parmi les eaux de surface dans le cadre de la DCE, 37% des eaux de surface (cours
d’eau, retenues et eaux littorales) du sous-bassin ‘Vilaine et cétiers bretons’ sont en
« bon état » écologique selon une évaluation réalisée en 2013 par 'Agence de I'Eau
Loire-Bretagne (Agence de I'Eau Loire Bretagne (AELB), 2017; DREAL Bretagne, 2016)

Selon la DCE, une eau en bon état est définie comme une masse d’eau qui permet une
vie animale et végétale variée (état écologique), exempte de produits toxiques (état
chimique) et une eau disponible en quantité suffisante pour satisfaire tous les usages
(état quantitatif). Le sous-bassin ‘Vilaine et cotier bretons’ est le plus peuplé de Loire-
Bretagne mais aussi I'un des moins dégradés du point de vue écologique (AELB, 2017).

Les cours d’eaux du bassin sont classés en « bon état » écologique a 35%, et en état
« moyen » pour 41% d’entre eux (AELB, 2017). D’autre part, parmi les 35 plans d’eaux
de plus de 50 hectares que compte la Bretagne, seuls 2 étaient en bon état en 2013
(DREAL Bretagne, 2016). L'eutrophisation, i.e. la prolifération d’algues vertes, constitue
la principale cause de dégradation des masses d’eau en Bretagne. Cette eutrophisation
est provoquée dans la majorité des cas par un excés de phosphore dans les eaux
(Secrétariat technique de bassin Loire-Bretagne, 2015).

Pour ce qui est des 25 masses d’eaux souterraines étudiées en 2013, I'état quantitatif de
toutes les masses d’eau est « bon ». Le bon état quantitatif d’'une eau souterraine est
atteint lorsque les prélevements ne dépassent pas la capacité de renouvellement de la
ressource disponible, compte tenu de la nécessaire alimentation des écosystemes
aquatiques et des zones humides directement dépendantes. Pour ce qui est de I'état
chimique, 10 masses d'eau sont déclassées en « médiocre », 9 a cause de leurs
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concentrations en nitrates et une a cause de ses concentrations en pesticides (AELB,
2017).
La figure 9 présente les pourcentages de masses d’eau classées comme ayant un « bon

état » en Bretagne en 2013.

Masses d'eau ayant déja atteint le
« bon etat » en 2013
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Figure 9: Pourcentages de masses d'eau (par type d'eau) classées en "bon état” en 2013
(Source: bretagne-environnement.org).

2.2.1.2. Une terre d’élevage

L'agriculture occupe une place importante en Bretagne, tant sur le plan économique
(production agricole ou agroalimentaire) que sur le plan de l'utilisation des sols. Environ
60% du territoire breton est consacré aux activités agricoles (1 630 536 hectares sur 2
750 667 hectares) et la Bretagne se classe comme premiére région frangaise productrice
de denrées d’origine animale (Direction Régionale de I'Alimentation, de I'Agriculture et
de la Forét (DRAAF) Bretagne, 2017b). Les principaux secteurs sont les bovins laitiers,
les porcs et les volailles de boucherie, mais le beeuf, le veau et les poules pondeuses

sont également bien représentés.

En 2016, 56 % du porc frangais était produit en Bretagne, avec 5082 élevages porcins et
7 042 030 animaux (Chambres d'Agriculture de Bretagne, 2017; DRAAF Bretagne,
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2017a). A titre de comparaison, la population humaine en Bretagne était estimée a 3 323
130 personnes au 1er janvier 2017 (INSEE, 2018), soit la moitié du nombre de porcs

élevés en 2016 sur le méme territoire.

Un poulet frangais sur trois est produit en Bretagne (Chambres d’Agriculture de
Bretagne, 2017), ce qui représente 33% de la production nationale, et 41% des ceufs de
consommation de France (DRAAF Bretagne, 2017a). Au total, 88 850 000 volailles, y
compris les volailles de chair et les poules pondeuses, ont été signalées en 2016 (dont
51 060 000 pour la viande de poulet et 19 775 000 pour la production d'ceufs) (DRAAF
Bretagne, 2017a).

Par ailleurs, le cheptel bovin breton comprenait 2 057 641 animaux en 2016, soit 11% du
cheptel bovin frangais (DRAAF Bretagne, 2017a). En 2016, 164 500 tonnes de viande

bovine ont été produites en Bretagne.

Le tableau 2 présente les densités par type d’élevage en Bretagne et en France,

exprimées en nombre d’animal par kilométre carré de Surface Agricole Utilisée (SAU).

. Densité Bretagne Densité France
Type élevage (Nombre d’animaux/SAU* %retagne, km?) (Nombre d’animaux/SAU France, km?)
Porcin 427 45
Bovin 120 65
Avicole 5303 845
Ovin 4 24
Caprin 2 4
Equin 1 1
Lapin 7 3

Tableau 2: Densités par type d'élevage sur le territoire breton et le territoire national
(données Agreste 2017).

La Bretagne présente des densités respectivement 9 ; 2 et 6 fois plus élevées en
porcins, bovins et volailles qu’au niveau national.

La Bretagne est également l'une des régions frangaises ou les activités d’aquaculture
sont les plus importantes, notamment |'élevage des salmonidés (Direction Régionale de

I'Alimentation, de I'’Agriculture et de la Forét Bretagne, 2017b).

2.2.2. Sélection des sites de prélévements

La sélection des sites d’intérét parmi les nombreuses installations existantes s’est basée

sur les travaux menés par le groupe de travail du Plan Régional Santé Environnement 2
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(GDT PRSE 2, 2015). Le GDT PRSEZ2 travaillant sur les résidus pharmaceutiques a
usage humains et vétérinaires a permis de déterminer 51 ressources en eau
potentiellement contaminées par des résidus médicamenteux.

A partir de la liste des 51 points, un premier tri a été effectué afin de se focaliser
uniquement sur les points potentiellement a risque d’'un point de vue RMV. 28 points ont
été retenus car étant soumis a une pression d’élevage importante (bovins, porcins,
volailles ou pisciculture) et destinés a la production d’eau de consommation. Sur ces 28
sites, 26 sont des ESU et 2 des ESO. Trois captages d’ESU ont été retirés de la liste car
ils ne sont plus utilisés. Au final, ce sont donc 25 captages dont 23 sites d’'ESU et 2 sites
d’ESO qui sont retenus pour ce travail de thése.

Parmi les ressources en eau de surface, une priorisation a été réalisée au cours de la

thése.

Cette priorisation des installations d’eaux superficielles s’est basée sur deux critéres:
- La pression d’élevage au niveau du point de captage

- Le débit de pompage journalier (m3/j) sur le captage

2.2.2.1. La pression d’élevage

Dans l'idéal, la pression d’élevage devrait étre estimée par les effectifs d’animaux par
espéeces et par bassins versants, afin d’avoir un reflet de la contamination pour le cours
d’eau considéré. L'information n’a pas été obtenue par bassins versants mais par unités
géographiques, en I'occurrence par cantons.

Ainsi, dans un premier temps, la pression d’élevage a été estimée a partir des effectifs
d’animaux recensés par espece et par canton par la DREAL. Cependant, les données
étaient manquantes pour 10 des 26 points choisis. Pour les 10 points pour lesquelles les
données étaient manquantes, il n'a pas été possible d’obtenir les effectifs animaux par
canton (les données ont été obtenues a I'échelle du département).

De fait, pour pouvoir prioriser les sites entre eux, c’est un autre paramétre disponible
pour la totalité des 26 points de captages qui a été retenu. Il s’agit de I'Unité Gros Bétail
(UGB) par canton. Les données datent de 2010 et sont disponibles sur le site du Service
de la statistique et de la prospective du Ministére de l'agriculture et de I'alimentation
(http://agreste.agriculture.gouv.fr/). Une Unité Gros Bétail est une unité employée pour
pouvoir comparer ou agréger des effectifs animaux d’espéces ou de catégories

différentes. On définit des équivalences basées sur les besoins alimentaires de ces
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animaux. Par exemple, 1 vache de 600 kg produisant 3 000 litres de lait par an = 1,45
UGB ; 1 veau de boucherie 0,6 UGB ; 1 truie = 2,1 UGB ; un poulet de chair = 0,011

UGB ; une poule pondeuse d'ceufs de consommation = 0,014 ...

L’utilisation de ce paramétre permet d’estimer globalement les effectifs animaux par

canton, en les pondérant selon les besoins alimentaires des espéeces. Les UGB ont

ensuite été rapportées a la superficie du canton, pour estimer la pression d’élevage.

Le tableau 3 présente les résultats de la priorisation selon la pression d’élevage pour les

captages d’eaux superficielles.

Les captages et usines sont codifiés afin de respecter une confidentialité pour les

traiteurs d’eau.

. h len _ _
Classement | Captage sy | Dominante | “SGRL." | Superficiedu | UGB/superfici
canton en 2010
1 Captage D Porcine 71272 180 396,0
2 Captage J Porcine 37 573 112 335,5
3 Captage X Avicole/porcine 70 363 226 311,3
4 Captage G Piscicole 36 405 127 286,7
5 Captage K Piscicole 80 865 288 280,8
6 Captage B Avicole 52 288 191 273,8
7 Captage E Porcine 41 337 161 256,8
8 Captage Q Porcine/avicole 26 089 107 243,8
9 Captage R Porcine 29 234 120 243,6
10 Captage H Avicole 44 687 213 209,8
1 Captage Y Avicole/porcine 45 228 221 204,7
12 Captage P Bovine 31402 170 184,7
13 Captage S Bovine 16 978 97 175,0
14 Captage V Avicole/porcine 42 443 243 1747
15 Captage A Piscicole/avicole 19727 120 164,4
16 Captage Z Avicole 29 660 188 157,8
17 Captage L Piscicole 22192 150 147,9
18 Captage M Avicole/porcine 16 018 116 138,1
19 Captage N Bovine 20 053 147 136,4
20 Captage C Avicole 14 447 106 136,3
21 Captage F Bovine 15216 146 104,2
22 Captage W ? 22 333 217 102,9
23 Captage | Avicole 11159 130 85,8

Tableau 3: Classement des captages selon la pression d'élevage.
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Le tableau 4 présente ces mémes données pour les deux captages d’eaux souterraines.

. Cheptel en _
capage£so | Pgmnene | gmpar | Swerfceds | uoel
g canton 2010 P
Captage U Bovine 36 204 241 150,2
Captage O Bovine 20 053 147 136,4

Tableau 4: Pression d'élevage au niveau des captages d'eaux souterraines.

2.2.2.2. Les débits d’eau journaliers destinés a la production d’eau potable

L’eau des captages est pompée a un débit journalier défini et réglementé, elle est
ensuite acheminée vers une usine de potabilisation, également appelée Unité de
Traitement, et une fois traitée, cette eau potable est acheminée vers une ou plusieurs
Unité de Distribution (UDI). Au sein de chaque UDI est incluse une part définie de la
population (= un nombre de personnes défini). Ici, ce sont les débits journaliers pompés
des captages qui ont été étudiés pour hiérarchiser les sites. Les données ont été
fournies par 'ARS Bretagne, partenaire de ce travail de these. Il est a noter que
certaines prises d’eau ne sont pas utilisées toute I'année. Toujours dans un souci

d’anonymat, le tableau des débits n’est pas présenté dans ce manuscrit.

2.2.2.3. Priorisation finale des sites

Pour obtenir I'ordre de priorité final, les classements des sites pour les deux critéres ont
été additionnés, car les deux critéres sont considérés d’importance égale. Ainsi, le
captage avec le plus petit score est le plus « a risque », c’est-a-dire le plus susceptible
d’entrainer une exposition de la population bretonne aux RMV via I'eau du robinet. De
méme, le site avec le plus haut score est le moins « a risque ».

Le tableau 5 présente les scores finaux pour les sites avec captages d’'ESU.

62



Ordre de

Score

s, Captage Département . Score Eau Total
priorité élevage
1 J Finistére 2 3 5
2 E Cotes d’Armor 7 1 8
3 B Cotes d’Armor 6 5 11
4 X Morbihan 3 9 12
5 K Finistere 5 8 13
5 R Cotes d’Armor 9 4 13
6 Q llle-et-Vilaine 8 7 15
6 G Finistére 4 11 15
7 D Cotes d’Armor 1 19 20
7 Y Morbihan 11 9 20
8 \Y Morbihan 14 7 21
9 S llle-et-Vilaine 13 10 23
10 w Morbihan 22 2 24
10 Z Morbihan 16 9 25
10 N llle-et-Vilaine 19 6 25
11 P Ille-et-Vilaine 12 14 26
12 A Cotes d’Armor 15 12 27
13 H Finistére 10 20 30
14 L Finistére 17 15 32
15 F Cotes d’Armor 21 13 34
16 M Finistére 18 18 36
16 C Cotes d’Armor 20 16 36
17 | Finistére 23 17 40

*Prise d’eau non utilisée toute 'année

Tableau 5: Résultats de la hiérarchisation des captages d’ESU.

2.2.3. Définition des périodes et fréquences d’échantillonnage

Ce projet de thése a pour objectif d’effectuer un état des lieux de la contamination des
EDCH par les RMV a I'échelle d’'une région et sur une année, sur les sites sélectionnés.
Un des sous-objectifs est également d’essayer, dans la mesure du possible, d’identifier
les déterminants de la contamination. Pour cela, cet état des lieux de la contamination

devra prendre en compte les possibles variabilités saisonniéres. Pour cela, il convient de

définir des périodes et fréquences d’échantillonnage.

L’'objectif est que les prélevements soient effectués de maniere a inclure les

parametres suivants:

- Variations hydrologiques : périodes de hautes eaux et périodes d’étiages.
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- Variations dans les prescriptions vétérinaires: différences de pratiques
thérapeutiques, que ce soit sur les molécules utilisées ou leur dosage selon les
saisons (Hamscher, 2000; Shi et al., 2014).

- [Epandages : les périodes d’épandages de fumiers ou lisiers dans les champs
sont suspectées d’étre plus a risque que les périodes sans épandage, bien que
les RMV puissent étre adsorbés dans le sol et remobilisés lors d’épisodes
pluvieux en dehors des périodes d’épandages. Ces calendriers sont actuellement
définis par le 5°™ Programme d’Actions Régional Directive Nitrate (PARDN). Les
PARDN font suite a la directive européenne 91/676/CEE de 1991 dite « Directive
Nitrates » ayant pour objectif la diminution de la pollution des milieux aquatiques
par les nitrates d’origine agricole. En France, la Bretagne a été classée comme
une « région vulnérable » selon les dispositions de cette directive depuis 1994
(DREAL Bretagne, 2014).

La figure 10 présente un tableau tiré de ce 5°™ PARDN définissant les périodes
d’interdiction d’épandages. Celles-ci varient selon le type de culture considérée et
le type de fertilisant azoté. De maniére générale, les épandages sont autorisés de
février a juin-aout. Pour compléter, le tableau 6 donne la définition des différents

types de fertilisants mentionnés dans la figure 11.

La stratégie d’échantillonnage a été établie sur la base des résultats du retour
d’expérience du projet REMEDES (Soulier et al., 2015). Dans cette étude, des
préléevements ont été réalisés dans deux bassins versants bretons, le Néal qui alimente
la Rance (35), et Kervidy-Naizin (56), en période de crues et en prélévements ponctuels
(tous les 15 jours quelles que soit les conditions météorologiques). Les fréquences de
détection se sont révélées semblables quelles que les conditions hydrologiques. Des
molécules trés prescrites n’ont pas été retrouvées dans 'eau (par exemple 'amoxicilline
et la dihydrostreptimycine) et a I'inverse certaines molécules peu prescrites comme la
fluméquine ont été détectées (Soulier et al., 2015). Les résultats du projet REMEDES
montrent qu’il existe une variabilité journaliére des molécules et de leurs concentrations
lors des crues. Ce phénomeéne peut étre diO aux parcelles connectées ou a la
remobilisation de molécules stockées dans les sols et/ou sédiments au fur et a mesure
des crues. Au vu des variations, il faudrait dans I'idéal réaliser au moins 10 prélévements
par point par an. Cependant, d’'un point de vue logistique et financier, il a été statué de

réaliser 4 campagnes de prélevements au cours d’'une année.
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En prenant en compte ces restrictions, les préconisations retenues pour la stratégie
d’échantillonnage sont :

- En reprise d’écoulement a 'automne
- En période de hautes eaux
- En période d’épandage de printemps

- En période d’étiage
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Grandes cultures Type d’effluent Janvier Février Mars | Auvril Mai Juin Juillet Aout Septembre Octobre Novembre Décembre

Sols non cultivés, CIPAN*, [égumineuses Types |, Il et \

|
Cultures implantées a I'automne ou en fin d'été | Type | | I
(autre que colza, cultures dérobées et prairies Type Il |
de moins de 6 mois) Type Il |
Type | |
Colza d’hiver implanté a I'automne Type |l |
Type llI |
Cultures dérobées et prairies de moins de 6 $ pe :I -‘
mois implantées a 'automne ou en fin d'été ype
Type Il |
Cultures implantées au printemps (autres que Typel |
mais) y compris les prairies implantées depuis Type Il (1 ‘
moins de 6 mois Type llI ‘
Type | ||
Mais Type Il (1) \
Type Il \
Prairies
Prairies implantées depuis plus de 6 mois dont sz :|(22)
prairies permanentes, luzerne p
Type lll
Autres cultures
Autres cultures (cultures pérennes-vergers, Type |
vignes, cultures légumiéres et cultures porte- Type Il
graines) Type Il

Périodes d’interdiction d’épandage pour la région Bretagne

*CIPAN : Culture intermédiaire piege a nitrates

(1) Les effluents peu chargés issus d’un traitement d’effluents bruts (contenant moins de 0,5kg d’azote/m3) peuvent étre épandus sur culture de
printemps jusqu’au 31 aolt dans la limite de 50kg d’azote par hectare

(2) L’épandage d’effluents peu chargés issus d’un traitement d’effluents bruts (contenant moins de 0,5kg d’azote/m3) est autorisé dans la limite de 20kg
d’azote efficace par hectare durant les périodes d’interdiction fixées pour ces types de cultures, et dans le respe