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Résumé 
 

L’usage ubiquitaire des pesticides est une problématique sociétale d’actualité. Parmi ces pesticides, 

les rodonticides anticoagulants sont des produits prépondérants dans la lutte chimique contre les 

rongeurs nuisibles. Leur action sur le recyclage de la vitamine K entraîne des anomalies de la 

coagulation et une mort différée des suites d’hémorragies chez les individus contaminés. Ces anti-

vitaminiques K (AVK) sont largement utilisés depuis les années 50, et l’émergence de phénomènes de 

résistance chez certains rongeurs a nécessité le développement de plusieurs générations de 

molécules, les dernières générations étant particulièrement persistantes et bioaccumulables dans les 

organismes. Cela entraîne des problématiques de toxicité et d’écotoxicité de ces molécules, avec un 

risque majeur d’exposition des populations non-cibles. Il convient donc de distinguer exposition 

environnementale aux rodonticides, et intoxication réelle : ainsi, comment caractériser au mieux la 

toxicité des AVK ? L’objectif principal de ce travail a été de tenter d’apporter des pistes de réponses à 

cette question. 

Une revue critique de la littérature existante sur les différents marqueurs potentiels disponibles a été 

l’occasion de proposer une liste critères permettant d’évaluer la pertinence de ces marqueurs, 

comme leur stade de développement, leur utilisation pour des investigations ante ou post-mortem, 

les interférences possibles entre le marqueur et un traitement antidotique à la vitamine K, leur 

significativité toxicologique, ou encore leur sensibilité et spécificité. Ces critères ont été repris par la 

suite pour discuter des marqueurs testés dans les études sur le terrain.  

L’évaluation de la pertinence de certains marqueurs déjà existants sur le terrain s’est faite par le biais 

de deux études. La première, sur une exposition primaire de brebis laitières à un AVK de première 

génération, la chlorophacinone, a permis d’établir une corrélation non linéaire entre les 

concentrations plasmatiques de cet AVK et son effet sur la cascade de coagulation, mesuré par le 

temps de Quick (TQ). Cependant, ces conclusions sont limitées par l’absence d’une vraie relation 

dose-réponse entre les concentrations retrouvées et l’augmentation du TQ, ainsi qu’en la nature de 

l’AVK testé, de première génération : les résultats sont difficilement généralisables aux AVK de 

seconde génération, puisque leur fraction circulante dans le plasma est moindre. La deuxième étude 

s’est basée sur une veille toxicologique réalisée sur une période de douze ans sur des rapaces 

retrouvés morts dans le quart sud-est de la France. Cette étude a visé à évaluer l’exposition 

secondaire de ces oiseaux aux AVK, et de tester la corrélation entre niveaux d’AVK retrouvés en post-

mortem dans leur foie et probabilité d’intoxication, évaluée par la présence d’hémorragies à 

l’autopsie. Comme déjà observé  dans de précédentes études sur le sujet, il s’est avéré que 
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l’établissement d’un seuil de toxicité, basé sur la sommation des résidus hépatiques d’AVK de 

seconde génération, était complexe. En effet, le critère de référence auxquels sont confrontés ces 

niveaux de contamination, i.e. la présence d’hémorragies, n’est pas spécifique. Par conséquent 

aucune corrélation significative n’a pu être démontrée, et une des conclusions majeures de cette 

étude est que l’établissement d’un seuil de concentration pour évaluer la toxicité des AVK n’est peut-

être pas le marqueur d’effet le plus pertinent, ou du moins que le critère de référence choisi pour 

l’établir n’est sans doute pas le plus approprié.  

Le dernier volet de notre travail a consisté en une exploration préliminaire d’un marqueur potentiel 

peu investigué jusqu’à présent, i.e. l’évolution des concentrations en deux vitamères de la vitamine 

K, la vitamine K1 et la ménaquinone-4 (MK4), dans des tissus facilement accessibles en post-mortem 

(foie, poumon et rein), suite à une exposition à une dose létale à un AVK, la bromadiolone. Les 

conclusions de cette étude pilote, réalisée à petite échelle dans des conditions contrôlées chez le rat, 

sont limitées et peu extrapolables, mais elles ouvrent des pistes de recherches intéressantes 

notamment concernant l’utilisation des ratios [forme oxydée]/[forme réduite] pour la vitamine K1 et 

la MK4, qui semblent augmenter dans un délai de 24h suite à une intoxication à un AVK. Ce ratio 

pourrait donc être un marqueur précoce de l’intoxication aux AVK.  

Finalement, la question de départ de cette thèse n’a pas été pas réellement élucidée. Pourtant, ce 

travail apporte des éléments supplémentaires à la réflexion sur le sujet, et de manière plus globale 

sur la définition à apporter à la toxicité des AVK, relativement complexe. Il semblerait qu’un seul 

marqueur ne soit pas suffisant pour la caractériser, mais plutôt un ensemble de marqueurs. On 

pourrait également introduire un nouveau niveau de classification des marqueurs potentiels, en lien 

avec la nature de la toxicité des AVK investiguée, de deux grands types. Ainsi on pourrait distinguer : 

- Les marqueurs de la toxicité aiguë des AVK, comme le tableau clinique, peu spécifique et peu 

sensible mais facilement observable, pouvant constituer un élément d’orientation du diagnostic en 

présence d’une intoxication sévère, ou encore l’exploration de la coagulation via la mesure des 

temps de coagulation, qui apparaît à l’heure actuelle comme le paramètre de référence le plus 

pertinent. Le dosage des facteurs de coagulation pourrait être une autre piste à explorer. 

L’établissement d’un seuil de toxicité pour les concentrations en AVK dans les tissus, et la relation 

dose-effet, restent à approfondir mais une réflexion supplémentaire est sans doute nécessaire pour 

choisir le comparateur le plus pertinent.  

- Les marqueurs de la toxicité chronique ou sub-chronique des AVK : ceux-ci restent encore à définir, 

puisqu’il n’y a pas de consensus à l’heure actuelle sur les potentiels effets sub-létaux des AVK. Une 
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approche sans a priori ( de type « omique ») pourrait peut-être permettre de définir de nouveaux 

biomarqueurs pertinents. 

Ce travail ouvre donc d’autres questionnements et d’autres pistes de recherches futures sur le sujet. 
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I.INTRODUCTION GENERALE 
 

L’usage ubiquitaire des pesticides est une problématique sociétale d’actualité. On observe une 

sensibilité accrue du public à l’impact de ces produits sur la santé humaine, sur la santé animale et 

sur l’environnement. Un suivi de l’exposition et des effets délétères potentiels est donc nécessaire, 

afin de mieux caractériser le risque inhérent à ces substances, et ainsi pouvoir informer au mieux les 

parties prenantes, que ce soit au niveau des décisionnaires concernant les autorisations de mise sur 

le marché ou à celui des utilisateurs, particuliers ou professionnels.  

Parmi ces pesticides, les rodonticides anticoagulants sont des produits prépondérants dans la lutte 

chimique contre les rongeurs nuisibles, avec une utilisation de longue date, depuis les années 50 

(Link, 1959; Schofield, 1984). Leur action sur le recyclage de la vitamine K entraîne des anomalies de 

la coagulation et une mort différée des suites d’hémorragies chez les individus contaminés. Plusieurs 

générations d’anti-vitaminiques K (AVK) ont été développées pour pallier à l’émergence de 

résistances chez les rongeurs (Goulois et al., 2017; Lefebvre et al., 2016a), les dernières générations 

représentant des molécules particulièrement persistantes et bioaccumulables dans les organismes 

(Giraudoux et al., 2006). Cela entraîne des problématiques de toxicité et d’écotoxicité de ces 

molécules, avec un risque majeur d’exposition des populations non-cibles. Cependant, il convient de 

distinguer exposition environnementale aux rodonticides, et intoxication réelle : ainsi, comment 

caractériser au mieux la toxicité des AVK ? 

L’objectif majeur de ce travail est de tenter d’apporter des pistes de réponses à cette question, via un 

bilan critique et l’exploration sur le terrain de différents marqueurs de la toxicité et de l’écotoxicité 

des rodonticides anticoagulants chez la faune non-cible domestique et sauvage, dans le contexte 

d’une intoxication primaire chez des brebis laitières et d’expositions secondaires dans une 

population de rapaces. Il s’agit également d’apporter des pistes de développement d’un nouveau 

biomarqueur potentiel, la vitamine K et ses vitamères, en étudiant en laboratoire l’évolution de leurs 

concentrations dans les tissus chez des rats intoxiqués à la bromadiolone. Le but de ces études est 

une meilleure caractérisation de l’exposition de la faune non-cible aux AVK, et des effets de cette 

exposition chez les animaux intoxiqués, afin de contribuer à l’évaluation de la balance 

bénéfice/risque de ces substances. 
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II.CONTEXTE BIBLIOGRAPHIQUE 
 

II.1.Les rodonticides anticoagulants : usages et propriétés 
 

Les rodonticides anticoagulants, aussi appelés anti-vitaminiques K (AVK), représentent un moyen de 

lutte chimique majeur contre les rongeurs nuisibles. Ces molécules agissent sur le recyclage de la 

vitamine K, cofacteur central de la coagulation sanguine, et sont ainsi responsables d’une mort 

différée des individus les ayant consommés, des suites d’hémorragies. Plusieurs générations d’AVK 

ont été développées, pour tenter de contrer les phénomènes de résistance observés chez les 

rongeurs, suite à leur utilisation massive. 

 

II.1.1. Enjeux de la lutte contre les rongeurs nuisibles 
 

Même si leur importance dans les chaînes trophiques ne peut être niée, la prolifération importante 

des populations de rongeurs, liée à leur capacité de reproduction rapide, nécessite d’être endiguée 

afin de limiter les dommages multiples qu’ils causent, à la fois économiques, écologiques et 

sanitaires (Witmer and Shiels, 2017). 

On s’intéressera ici aux principales espèces de rongeurs considérées comme nuisibles, i.e. le rat brun 

Rattus norvegicus, le rat noir Rattus rattus, et la souris domestique Mus musculus (Quéré and Le 

Louarn, 2011). Il convient également de citer le campagnol terrestre Arvicola amphibius 

(anciennement Arvicola terrestris) qui entre également dans cette classification, à cause des dégâts 

causés sur les prairies dans les régions à vocation d’élevage (Delattre and Giraudoux, 2009). 

 

II.1.1.1. Différents impacts des populations de rongeurs nuisibles  

 

Les rongeurs peuvent être à l’origine de dommages de natures diverses, de par leur prolifération 

importante. 

- Impact économique :  

Les rongeurs peuvent causer des dommages de nature économique, par la dégradation de la 

ressource alimentaire et des infrastructures.  
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Les dommages sur la ressource alimentaire peuvent être directs, par la consommation des cultures 

céréalières avant récolte ou des réserves alimentaires stockées (Meerburg et al., 2009b), ou 

indirects, en rendant la nourriture impropre à la consommation via la contamination par les poils et 

les déjections. On estime qu’en moyenne 20% des récoltes mondiales sont détruites par les rongeurs 

et les insectes (Quéré and Le Louarn, 2011), et il est estimé que près de 280 millions d’individus 

souffrant de malnutrition pourraient bénéficier d’un meilleur contrôle des pertes pré- et post-

récoltes associées aux rongeurs (Meerburg et al., 2009b).   

 Les rongeurs sont également responsables de dommages sur les infrastructures, par leurs activités 

de grugeage et de creusage. Ils rongent les matériaux, comme l’isolation des bâtiments, les câbles 

électriques, les tuyaux de gaz, ils déstabilisent les sols en creusant des galeries. Ces animaux peuvent 

ainsi être à l’origine de glissements de terrain, de coupures de courant, d’accidents de transports, de 

départ d’incendies etc…  

Aux Etats-Unis, l’agence gouvernementale de protection de l’environnement (US-EPA) estimait en 

2008 entre 0.5 et 1 milliard de dollars le coût annuel des dommages économiques totaux causés par 

les rongeurs, et à 8 millions celui des dégâts au niveau des infrastructures agricoles seules (United 

States Environmental Protection Agency, 2008). 

  

- Impact écologique :  

La prolifération des rongeurs dans des zones (notamment insulaires) où ils ont peu de prédateurs 

pourrait se faire au détriment d’autres espèces animales endémiques, particulièrement des oiseaux, 

mais également d’autres parties des écosystèmes comme les végétaux (graines) ou les invertébrés 

(Witmer and Shiels, 2017). Leur capacité de reproduction importante, leur régime omnivore et leur 

comportement de prédation assez agressifs font d’eux des éléments rapidement invasifs dans un 

écosystème où ils sont introduits, si aucune mesure de limitation n’est mise en place. 

 

- Impact sanitaire : 

Les rongeurs peuvent être vecteurs de nombreux pathogènes (bactéries, virus, parasites) 

zoonotiques, selon deux voies de transmission (Meerburg et al., 2009a) :  

o Une transmission directe du rongeur à l’Homme, par morsure ou par consommation 

d’eau ou d’aliments contaminés par les fèces. L’Homme peut également se 

contaminer par contact avec les eaux de surface contaminées par l’urine de rongeur, 

ou par l’inhalation de germes présents dans les excréments (ex : hantaviroses). 
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o Une transmission indirecte, via le portage d’arthropodes vecteurs (tiques, puces, 

mites), ou suite à une ingestion accidentelle de rongeurs morts par du bétail, source 

de contamination des denrées produites à partir de ce bétail. 

Meerburg et al. (2009) présente une revue assez exhaustive des pathogènes potentiellement 

transmis, parmi lequel l’agent bactérien bien connu de la peste bubonique Yersinia pestis, transmise 

par les puces de rats et à l’origine de pandémies dramatiques au cours de l’Histoire, et toujours 

présente dans certaines zones du globe comme Madagascar, ou les spirochètes du genre Leptospira, 

pour lesquels les rongeurs sont un réservoir majeur d’infection pour l’Homme, à travers la 

consommation d’eau ou d’aliments contaminés, ou par contact direct avec des eaux de surface. 

L’incidence de la leptospirose est en augmentation en France métropolitaine, de l’ordre de 1,05 cas 

pour 100 000 habitants en 2019, possiblement en lien avec une augmentation des populations de 

rongeurs, et elle est encore plus élevée en Outre-mer, de 12 à 70 fois selon le territoire considéré 

(données de Santé Publique France, https://www.santepubliquefrance.fr/maladies-et-

traumatismes/maladies-a-prevention-vaccinale/leptospirose/donnees/#tabs, consulté le 

29/09/2021). Cette maladie peut entraîner chez l’Homme des dysfonctionnements hépatiques et 

rénaux, des hémorragies pulmonaires, des uvéites ou encore des myocardites, et son taux de létalité 

est estimé entre 5 et 30% (World Health Organisation, 2011). Une lutte efficace contre son vecteur 

principal est donc nécessaire. 

 

II.1.1.2. Un besoin de moyens de lutte efficaces 

 

La lutte contre la prolifération des populations de rongeurs nuisibles peut prendre différente 

formes : l’utilisation de dispositifs physiques comme les pièges ou les ultrasons (Buckle and Smith, 

2015), la mise en place d’une lutte biologique soit par réduction du taux de natalité des rongeurs 

(ex : le produit CONTRAPEST ® autorisé aux Etats-Unis et fabriqué par la société SenesTech, à base de 

4-vinylcyclohexane) soit par augmentation de leur mortalité par inoculation de germes pathogènes 

(avec un risque de transmission à l’Homme) ou par prédation, notamment par des rapaces 

(Labuschagne et al., 2016). 

Cependant c’est avant tout la lutte chimique qui reste prépondérante et relativement efficace dans 

ce domaine. On distingue dans cette catégorie, qui correspond à la classification TP14 – Rodenticides, 

deux grands types de produits :  

-  Les poisons à action rapide : en France, il s’agit essentiellement de l’alphachloralose utilisé 

dans les bâtiments pour la lutte contre les souris, mais on peut également lister le 
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cholécalciférol, les produits de fumigation à base de cyanure d’hydrogène ou de phosphure 

d’aluminium, ou encore les cartouches de gaz à base de dioxyde de carbone à insérer dans 

un dispositif de piégeage (données publiques des biocides fournie par l’Agence Européenne 

des Produits Chimiques – ECHA : https://echa.europa.eu/fr/information-on-

chemicals/biocidal-products - consultée le 25/08/2021). Ces produits représentent 

seulement 8% des produits biocides rodonticides autorisés en France. Leur utilisation reste 

limitée, notamment à cause du phénomène d’aversion alimentaire décrit chez les rongeurs, 

et également parce qu’ils peuvent présenter une toxicité aiguë non réversible (absence 

d’antidote spécifique ou fenêtre d’utilisation trop courte). A noter qu’un autre poison rapide, 

le phosphure de zinc, est autorisé en France comme produit phytosanitaire (base de données 

gouvernementale e-phy, https://ephy.anses.fr/ - consultée le 25/08/2021).  

 

- Les rodonticides anticoagulants, à action différée. Ces produits sont largement privilégiés 

dans la lutte chimique contre les rongeurs, et représentent ainsi 92% des produits biocides 

rodonticides autorisés en France. Ils sont au cœur de ce rapport. 

  

II.1.2. Les rodonticides anticoagulants, des molécules prépondérantes dans la lutte 

chimique contre les rongeurs nuisibles 
 

 II.1.2.1. Une utilisation de longue date des AVK, des molécules pratiques d’utilisation 

 

Les propriétés anticoagulantes des AVK ont été découvertes dans les années 20 en Amérique du 

Nord, suite à des épisodes de troubles hémorragiques spontanés chez des bovins liés à la 

consommation de mélilot (Melilotus alba ou Melitotus officinalis) ou de luzerne avariés (Link, 1959; 

Schofield, 1984). En effet, lors de la dégradation du mélilot, la coumarine contenue dans la plante est 

oxydée en 4-hydroxycoumarine qui, couplée au formaldéhyde et dimérisée, donne le dicoumarol, 

identifié comme un antagoniste de la vitamine K. Suite à cette découverte, de nombreux analogues 

du dicoumarol sont développés, dont la warfarine, utilisée d’abord en raticide dès 1948 puis en 

thérapeutique à partir de 1953. 

 

Ainsi, depuis les années 50, les rodonticides anticoagulants sont largement utilisés dans la gestion 

des nuisibles, aussi bien en produits phytosanitaires sur les cultures qu’en biocides chez les 
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professionnels et les particuliers. Ces molécules présentent un grand intérêt dans la lutte contre les 

rongeurs pour plusieurs raisons : 

• Un mode d’action différé qui permet de limiter le développement d’aversion chez les 

rongeurs traités. En effet, un comportement d’éviction alimentaire peut être observé 

notamment chez le rat, chez qui des animaux « testeurs » sont désignés face à toute 

nouvelle ressource alimentaire. Les autres membres du groupe ne consommeront pas la 

ressource si ces testeurs meurent suite à son ingestion (Mitchell et al., 1975). 

• L’existence d’un antidote sûr et disponible, la vitamine K (Lefebvre et al., 2017) ; 

• Une utilisation à des concentrations faibles. 

 

Les rodonticides se présentent sur le marché sous diverses présentations contrôlées, revendiquant 

une appétence pour les rongeurs-cibles : céréales enrobés, granulés, blocs de paraffine etc., selon le 

site d’application et l’espèce ciblée (Suárez and Cueto, 2018). La mitigation du risque 

d’empoisonnement pour les espèces non-cibles est liée à la présence d’un agent amérisant 

additionnel, ainsi que par l’usage de stations de protection depuis 2013 pour limiter l’accès aux 

appâts et leur diffusion dans l’eau (Berny et al., 2014; Nakagawa et al., 2015; Suárez and Cueto, 

2018). Cependant ces mesures restent insuffisantes pour prévenir l’exposition de la faune non-cible, 

comme il sera vu plus loin. 

 

II.1.2.2. Plusieurs générations de molécules 

 

On distingue pour les AVK trois structures chimiques de base : les dérivés de la 4-hydroxycoumarine 

(warfarine, coumachlore, coumatétralyl, bromadiolone, difénacoum, brodifacoum, flocoumafène), 

les dérivés du 4-hydroxy-benzothiopyranone (diféthialone), et les dérivés de l’indane-1,3-dione 

(chlorophacinone, diphacinone, pindone)(Lefebvre et al., 2017) (Figure 1). Ces molécules présentent 

une analogie structurale avec la vitamine K, dont ils sont antagonistes, et sont à l’origine de 

syndromes hémorragiques différés chez les rongeurs qui les consomment. Comme mentionné plus 

haut, cette action différée permet de limiter l’aversion des rongeurs pour les appâts, grâce à un délai 

suffisant pour que ceux-ci ne relient pas la mort de leurs congénères à la consommation des 

spécialités rodonticides (Parshad and Kochar, 1995). 
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Figure 1: Structure chimiques de base des AVKs. A : 4-hydroxycoumarine, B : 4-hydroxy-benzothiopyranone, 

C : indane-1,3-dione (extrait de Lefebvre et al. 2017) 

 

Deux générations de rodonticides ont été développées :  

- Les rodonticides de 1ère génération : warfarine (aussi appelée coumafène), chlorophacinone, 

diphacinone et coumatétralyl. Toxiques par ingestion répétée, utilisés depuis les années 50, 

ils ont une faible persistance hépatique (Figure 2). 

 

Figure 2: Structure chimique des rodonticides anticoagulants de première génération. D: warfarine; E : 

dicoumarol; F : coumatétralyl; G : chlorophacinone. (extrait de Lefebvre et al. 2017) 

 

- Les rodonticides de 2ème génération : bromadiolone, difénacoum, brodifacoum, diféthialone, 

flocoumafène. Cette seconde génération a été développée à partir de la fin des années 70 

suite à l’émergence de résistance aux AVK de première génération (Lefebvre et al., 2016a; 

Goulois et al., 2017; Marquez et al., 2019). Ils sont plus efficaces, à des doses moindres. 

Toxiques par ingestion unique, ils ont une persistance hépatique beaucoup plus longue, de 

l’ordre de plusieurs semaines.  
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Ils diffèrent de la première génération de molécules par leur radical, qui inclut trois 

structures benzéniques, ce qui augmente la lipophilie de ces molécules et influe sur leurs 

propriétés pharmacocinétiques (Lefebvre et al., 2017). 

 

Figure 3 : Structure chimique des rodonticides anticoagulants de seconde génération. H : bromadiolone ; I : 

difénacoum ; J : brodifacoum ; K : diféthialone ; L : flocoumafène. (extrait de Lefebvre et al. 2017) 

 

Ces molécules de seconde génération sont actuellement celles qui sont le plus utilisées dans la lutte 

contre les rongeurs. 

 

II.1.2.3. Réglementation encadrant l’usage des AVK 

On distingue de manière générale pour les pesticides en Europe deux grands types d’usage 

réglementés :  
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• Les produits phytopharmaceutiques (PPP), qui sont destinés à protéger les plantes contre les 

nuisibles (ex : fongicides, insecticides), influer sur leur processus de développement (ex : 

promoteurs de croissance), les préserver (ex : conservateurs pour les fleurs coupées), 

détruire ou prévenir la pousse d’autres plantes indésirables (ex : herbicides). L’utilisation et 

la mise sur la marché de ces produits sont encadrées par le règlement européen 

n°1107/2009. La liste des produits utilisables comme PPP est disponible sur le site de la 

Commission européenne (https://ec.europa.eu/food/plants/pesticides/eu-pesticides-

database_en) ou, pour la France, via la base de données en ligne de l’Anses E-Phy 

(https://ephy.anses.fr/).  

 

• Les produits biocides, destinés à détruire, repousser ou rendre inoffensifs les organismes 

jugés nuisibles : champignons, bactéries, virus, rongeurs, insectes… Leur action peut être 

chimique ou biologique (ex : utilisation de microorganismes). Ils sont à usage domestique, 

professionnel ou industriels. Il en existe 22 types (TP) répartis en 4 groupes : les 

désinfectants, les produits de protection, les produits de lutte contre les nuisibles, et les 

autres produits biocides (définition de l’Agence nationale de sécurité sanitaire de 

l’alimentation, de l’environnement et du travail - Anses - 

https://www.anses.fr/fr/content/l%C3%A9valuation-des-produits-biocides-comment-

%C3%A7a-marche). Ces produits sont encadrés par le règlement européen n°528/2012 (BPR, 

Biocidal Products Regulation). La liste des produits autorisés est consultable sur le site de 

l’Agence Européenne des produits chimiques (ECHA) (https://echa.europa.eu/fr/information-

on-chemicals/biocidal-products) ou, pour le marché français, sur la base de donnée publique 

SImmbad (https://simmbad.fr/public/servlet/accueilGrandPublic.html?).  

 

Les AVK rentrent dans le cadre de la réglementation sur les produits biocides. Il est à noter que ce 

règlement prévoit entre autres l’exclusion des substances actives classées en tant que substances 

cancérogènes, mutagènes ou toxiques pour la reproduction (CMR) de catégorie 1A ou 1B 

conformément au règlement (CE) 1272/2008 ou répondant aux critères pour être classées comme 

telles (Article 5 de la réglementation). Or les rodonticides de seconde génération sont classés CMR 

1A ou 1B, sur la base de la reprotoxicité de la warfarine, même si des débats existent actuellement 

sur la pertinence de cette extrapolation, notamment considérant que les concentrations 

plasmatiques et fœtales des AVK de seconde génération sont très faibles (Chetot et al., 2020b). Les 

AVK remplissent également le critère d’exclusion concernant les substances qui répondent aux 

critères de désignation en tant que substances persistantes, bioaccumulables et toxiques (PBT) ou en 
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tant que substances très persistante et bioaccumulables (vPvB) selon l’annexe XIII du règlement (CE) 

no 1907/2006. Toutefois, le règlement prévoit la possibilité de dérogations pour l’approbation de 

telles substances actives au titre de raisons de santé publique et d’hygiène (article 19 (5)), ce qui est 

le cas pour les rodonticides anticoagulants. 

Il n’existe à l’heure actuelle aucun produit rodonticide anticoagulant autorisé comme PPP en Europe. 

La réglementation française et européenne a en effet évolué au cours de ces 10 dernières années 

concernant les usages de ces molécules. Jusqu’en 2010, la chlorophacinone était autorisée pour un 

usage phytosanitaire dans le cadre du contrôle des populations de campagnol terrestre (Arvicola 

terrestris) (Ministère de l’Agriculture et de la Pêche, 2007). Plus récemment, en février 2020, la 

bromadiolone, qui était alors le seul PPP autorisé en France, a été retirée du marché par l’Anses), 

avec une obligation d’écouler les stocks dans un délai de 10 mois 

(https://www.anses.fr/fr/system/files/phyto /decisions/ SUPERCAIDA_PREX_2015-1399_D.pdf). Le 

seul PPP autorisé actuellement en France dans la lutte contre les rongeurs est le phosphure de zinc 

(source : E-Phy – consulté le 25/08/2021). 

 

 II.1.2.4. Propriétés physico-chimique et pharmacocinétiques des rodonticides 

anticoagulants 

 

Les rodonticides anticoagulants présentent une analogie structurale avec la vitamine K. Ils sont 

faiblement solubles dans l’eau, faiblement volatiles. Après ingestion, ils sont rapidement et 

efficacement absorbés (Watt et al., 2005), avec une biodisponibilité orale proche de 100%. Par 

ailleurs, certaines molécules peuvent traverser la barrière cutanéo-muqueuse (Kataranovski et al., 

2008; O’Reilly and Aggeler, 1968; Subota et al., 2015). Leur distribution dans l’organisme diffère 

selon la génération de la molécule considérée, car les rodonticides de seconde génération présentent 

une liposolubilité plus grande, et s’accumulent donc de manière plus importantes dans le foie par 

rapport à d’autres organes comme le rein, et ne circulent que de manière transitoire dans le plasma 

(Chetot et al., 2020a; Huckle et al., 1988; Rached et al., 2020). A l’inverse, même s’ils sont également 

présents dans le foie, les rodonticides de première génération circulent de manière plus importante 

dans le compartiment sanguin (Chetot et al., 2020a; Rached et al., 2020; Watt et al., 2005). Les AVK 

peuvent également s’accumuler dans les œufs ou le lait (Eadsforth et al., 1993). 

L’élimination des AVK est principalement fécale (Enouri et al., 2015; Huckle et al., 1989; Kamil, 1987; 

Poché, 1988), et a lieu suite à leur métabolisation hépatique par les cytochromes P450 (CYP). Le 

Tableau 1, issu de la publication de Rached et al. (2020 – article 1) présente les demi-vies hépatiques 



36 
 

des différents AVK. Comme l’explique l’auteur principal de cet article, ces demi-vies sont à considérer 

avec prudence, car elles ont été mesurées avec une exposition à une faible dose, et avec un suivi de 

seulement quelques semaines alors que la valeur de la demi-vie pour certaines d’entre elles dépasse 

les 100 jours. De plus, certaines études rapportent des demi-vies de l’ordre de l’heure (Damin-Pernik 

et al., 2016). L’explication proposée par l’auteur tient en une cinétique d’élimination biphasique des 

AVK, avec la définition d’une demi-vie initiale correspondant à une décroissance rapide de la 

concentration en AVK, exprimée en heures, et d’une demi-vie terminale, rattachée à une deuxième 

phase de décroissance plus lente, de l’ordre de celles rapportées dans le tableau.  

 

Tableau 1 : Demi-vies hépatiques des AVK chez le rat et la souris (extrait de Rached et al. 2020 – article 1). 

Pour les références desquelles ont été tirées les chiffres du tableau, se reporter à la publication. 

Génération Molécule Demi-vie hépatique (jours) 

Rat Souris 

1ère génération Chlorophacinone 35 35,4 

Diphacinone 3 - 

Coumatétralyl 55-62 15,8 

Warfarine 26,2-67 66,8 

2ème génération Brodifacoum 113,5-350 307,4 

Bromadiolone 170-318 38,1 

Diféthialone 74-126 28,5 

Flocoumafène 215 93,8 

Difénacoum 118-128 61,8 

 

Il est également à noter que la warfarine, ainsi que les AVK de seconde génération, sont des 

molécules chirales (avec systématiquement deux carbones asymétriques pour les AVK de seconde 

génération), et la voie d’élimination (isoformes de CYP450 impliqués) dépend donc à la fois de la 

molécule en elle-même mais également de sa chiralité. Ceci peut être un des mécanismes à l’origine 

des demi-vies différentes observées entre chaque stéréoisomère pour les AVK de seconde 

génération, avec certains stéréoisomères retrouvés longtemps après une exposition létale aux AVK, 

tandis que d’autres ne le sont pas (Damin-Pernik et al., 2017, 2016; Lefebvre et al., 2020). Ainsi, dans 

le cas de la diféthialone, les quatre stéréoisomères ont des demi-vies initiales respectives de 6,0 ; 

25,4 ; 69,3 et 82,3 heures (Lefebvre et al., 2020). Ces différences pharmacocinétiques à l’échelle 
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stéréochimique ont une importance majeure dans la rémanence des AVK de seconde génération 

dans l’environnement, et dans l’exposition de la faune non-cible à ces molécules. Cet aspect sera 

développé plus loin. 

 

II.1.3. La vitamine K, cible de l’action des rodonticides anticoagulants 
 

Les AVK, comme leur nomenclature l’indique, sont des antagonistes de la vitamine K, un facteur 

majeur de la coagulation sanguine, également impliqué dans d’autres voies métaboliques. Nous nous 

intéresserons ici à caractériser la vitamine K, ses fonctions, et l’action des rodonticides anticoagulants 

vis-à-vis de ce facteur. 

II.1.3.1. Caractéristiques des vitamines K 

II.1.3.1.1.Plusieurs types de vitamine K 

 

Il convient avant tout de préciser la terminologie utilisée. Il n’existe pas une seule vitamine K, mais 

bien des vitamines K : on distingue ainsi la phylloquinone, ou vitamine K1, d’origine végétale, les 

ménaquinones, MK, aussi appelées de manière assez raccourcie vitamine K2, d’origine bactérienne, 

et la ménadione (vitamine K3), synthétique ou produit de catabolisme (Booth and Suttie, 1998). Les 

vitamines K sont liposolubles, stables à la chaleur mais rapidement dégradées par lumière. 

Ces dérivés lipidiques, de la famille des quinones, partagent un cycle commun 2-methyl-1,4-

naphtoquinone, qui correspond à la ménadione, avec adjonction à la position 3 du cycle d’une chaîne 

hydrophobe latérale plus ou moins saturée (Shearer and Newman, 2014) (Figure 4) : 

- Une chaîne phytyle pour la vitamine K1, similaire à celle de la chlorophylle,  

- Des unités prényl répétées pour les MKs (MK-n, le suffixe n correspondant au nombre 

d’unités prényl). 
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Figure 4 : structure des vitamères de la vitamine K  

II.1.3.1.2.Origine des vitamines K : apports nutritionnels et biosynthèse 

 

La phylloquinone est synthétisée par les plantes et les cyanobactéries. Elle est la forme principale de 

vitamine K dans les régimes alimentaires occidentaux (Bolton-Smith et al., 2000), et est 

essentiellement retrouvée dans légumes verts (Booth, 2012). Les ménaquinones sont quant à elles 

synthétisées par des bactéries anaérobies, dont certaines appartenant à la microflore intestinale 

humaine (Fernandez and Collins, 1987), essentiellement au niveau du gros intestin, et se retrouvent 

dans les foies animaux et les aliments fermentés comme le fromage. La biodisponibilité de la 

vitamine K1 et de ménaquinones issues de l’alimentation semble variable : ainsi, en général, les 

formes de vitamine K liées aux membranes (vitamine K1 dans les plantes, MKs dans les bactéries) 

sont peu biodisponibles, tandis que les vitamines K contenus dans les aliments huileux ou 

transformés sont mieux absorbées (Shearer et al., 2012). 

Une des ménaquinones qui semble avoir un rôle physiologique important mais encore pas 

totalement élucidé (Shearer and Newman, 2014), et qui constitue la forme majoritaire de la vitamine 

K dans l’organisme, est la MK-4, utilisée chez l’Homme, principalement au Japon, en médicament 

(traitement de l’ostéoporose) ou en supplémentation dans l’alimentation des nourrissons 

(prévention des saignements liés à un déficit de vitamine K) (Ronden et al., 1998b; Shearer and 

Newman, 2014). La MK-4 n’est pas majoritairement synthétisée par des bactéries comme les autres 

ménaquinones, mais peut être synthétisée par l’organisme à partir de précurseurs, i.e. la vitamine K1 

alimentaire ou encore la vitamine K3, par une enzyme caractérisée chez l’Homme sous le nom 

d’UBIAD1 (Nakagawa et al., 2010). Cette enzyme, localisée dans le réticulum endoplasmique, est 

l’analogue humain de l’enzyme bactérienne d’Escherichia coli MenA, impliquée dans la biosynthèse 

de MK-4. Des zones d’ombre demeurent encore sur l’interconversion entre vitamine K1, MK-4 et 

vitamine K3 : en effet UBIAD1 possède une activité forte de prénylation de la ménadione, mais une 
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activité plus faible de clivage de la chaîne phytyle. Il semblerait qu’une faible proportion de la 

phylloquinone alimentaire soit convertie en ménadione dans l’intestin, non pas par la flore 

intestinale mais possiblement au niveau des entérocytes (Hirota et al., 2013; Ronden et al., 1998a), 

puis transportée par la lymphe et la circulation sanguine jusqu’aux tissus où elle subit une réduction 

en hydroquinone, puis une prénylation par UBIAD1 pour former MK-4 (Hirota et al., 2013). L’activité 

d’UBIAD1 n’est pas sensible à la warfarine (Nakagawa et al., 2010). 

 

II.1.3.1.3.Absorption, distribution et élimination des vitamines K 

 

L’absorption de la vitamine K alimentaire au niveau intestinale est commune à celle des autres 

vitamines lipophiles, avec un passage via les entérocytes, un assemblage en chylomicrons, une 

sécrétion lymphatique et un passage sanguin via le canal thoracique (Shearer and Newman, 2014). Sa 

distribution dans l’organisme varie elle selon les vitamères étudiés. Ainsi la vitamine K1 se retrouve 

majoritairement dans le foie et le cœur, avec une capacité de stockage très importante, tandis que 

MK-4 s’accumule elle préférentiellement dans les tissus extra-hépatiques, notamment le pancréas, le 

cerveau, les reins et les testicules (Ronden et al., 1998b).  

Il est à noter que les réserves de vitamine K (K1 et MK-4) sont faibles dans les tissus, de même que 

les concentrations plasmatiques, par rapport à d’autres vitamines liposolubles.  En effet les vitamines 

K sont intensivement métabolisées par le foie, avec une excrétion majoritairement dans la bile sous 

forme de glucuronides. Il a ainsi été estimé que 60 à 70 % des quantités de vitamine K1 absorbées à 

chaque repas y sont excrétées (Shearer and Newman, 2014).  

L’absorption de la vitamine K3 est moins documentée : des sels hydrosolubles de ménadione ont été 

introduits au début des années 40 chez l’Homme, pour la prophylaxie chez les nouveaux-nés, mais 

leur usage a été rapidement supplanté par celui de la vitamine K1. Chez les animaux, il semblerait 

que la ménadione soit principalement absorbée via la veine porte, ne s’accumule pas spécifiquement 

dans certains organes, et est fortement excrétée sous forme inchangée dans l’urine. Seule une faible 

fraction de la vitamine K3 est convertie dans les tissus en ménaquinone-4 (IARC Working Group on 

the Evaluation of Carcinogenic Risks to Humans, 2000). 
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II.1.3.2. Un rôle majeur dans l’hémostase secondaire 

II.1.3.2.1. Physiologie de l’hémostase  

 

La vitamine K est un cofacteur majeur de la seconde phase de l’hémostase, qui en comporte trois, 

interdépendantes (Heemskerk et al., 2002; Kumar et al., 2010; Lasne et al., 2006; Palta et al., 2014) :  

➢ L’hémostase primaire, responsable de la formation du « clou plaquettaire » au niveau de la 

lésion endothéliale, suite au contact entre le sang et le collagène sous-endothélial pro-

agrégant et pro-coagulant. Cette phase résulte d’interactions complexes entre les 

thrombocytes, la paroi vasculaire et des protéines d’adhésion. Elle comprend un temps 

vasculaire (vasoconstriction neurohumorale réflexe) et un temps plaquettaire, qui aboutit à 

la formation du clou plaquettaire qui comble la brèche vasculaire, mais ne peut à lui seul 

stopper l’hémorragie s’il n’est pas renforcé. 

 

➢ L’hémostase secondaire, qui permet de consolider le thrombus formé lors de la 1ère phase 

en générant un caillot de fibrine insoluble. Cette étape, initiée simultanément avec 

l’hémostase primaire suite au contact entre le sang et la matrice extra-cellulaire sous-

endothéliale, fait intervenir des facteurs de coagulation au nombre de 12 (numérotés de I à 

XIII – pas de facteur VI), principalement synthétisés par le foie : ces facteurs nécessitent 

d’être activés pour remplir leur rôle physiologique (Tableau 2). L’activation en cascade de ces 

facteurs aboutit à la formation de thrombine, qui est l’enzyme responsable de la 

polymérisation du fibrinogène soluble en fibrine insoluble, constituant principal du caillot 

sanguin.  

 

➢ La fibrinolyse, qui permet de détruire le caillot sanguin une fois la lésion endothéliale 

réparée. Elle fait intervenir une enzyme protéolytique, la plasmine (issue de l’activation du 

plasminogène plasmatique), qui agit sur le fibrinogène et la fibrine pour produire des 

produits de dégradation de la fibrine et du fibrinogène, les PDF. 

 

Ces phénomènes sont finement régulés pour assurer la fluidité du sang dans l’appareil circulatoire et 

éviter les effusions sanguines dès qu’il y a lésion vasculaire. 
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Tableau 2 : les facteurs de coagulation 

Facteur Nom usuel  Lieu de 

synthèse 

Fonction Dépendance à la 

vitamine K 

I Fibrinogène Hépatocyte Substrat de la 

thrombine 

 

II Prothrombine Hépatocyte Enzyme + 

III Thromboplastine 

tissulaire 

Nombreux 

tissus 

Enzyme  

IV Calcium  Cofacteur  

V Proaccélérine Hépatocytes 

Endothélium 

Cofacteur  

VII Proconvertine Hépatocyte Enzyme + 

VIIIc Facteur anti-

hémophilique A 

Endothélium  

Macrophages 

Cofacteur  

IX Facteur anti-

hémophilique B 

Hépatocytes Enzyme + 

X Facteur Stuart Hépatocytes Enzyme + 

XI Facteur Rosenthal/ 

antécédent de la 

thromboplastine 

plasmatique 

? Enzyme  

XII Facteur Hageman ? Enzyme  

XIII Facteur stabilisant de 

la fibrine 

Hépatocytes 

Mégacaryocytes 

Enzyme  
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II.1.3.2.2. L’hémostase secondaire, « temps plasmatique » de l’hémostase 

L’hémostase secondaire, ou « coagulation plasmatique » correspond à la formation du caillot 

sanguin, formé par des cellules sanguines maintenues entre elles par la fibrine, protéine insoluble 

provenant de la polymérisation du fibrinogène, et intervient en complément du clou plaquettaire 

formé au cours de la première phase de l’hémostase (Heemskerk et al., 2002; Kumar et al., 2010; 

Lasne et al., 2006; Palta et al., 2014). Il s’agit d’une cascade de réactions enzymatiques faisant 

intervenir des facteurs de coagulation (FC) numérotés de I à XIII (pas de facteur VI), et présents dans 

le plasma (sauf le facteur III) (Tableau 2). Chaque facteur est désigné par un chiffre romain, 

accompagné de la lettre « a » s’il est activé. A noter que le facteur III (facteur tissulaire) n’a pas 

besoin d’être activé pour jouer son rôle dans la coagulation : il s’agit d’une lipoprotéine cellulaire 

exposée lors de lésion vasculaire. Les facteurs II, VII, IX, X, XI, XII sont des proenzymes synthétisées 

par le foie. Le facteur I (fibrinogène) représente le substrat final de la réaction. Les facteurs V et 

VIII sont des cofacteurs.  

La coagulation est restreinte aux sites où l’assemblage entre membranes phospholipidiques, calcium 

(Ca) et complexe formé par le facteur de coagulation activé, son substrat (proenzyme d’un FC) et un 

cofacteur (potentialisateur de la réaction) est possible. Cela correspond à la surface des plaquettes 

activées exprimant le facteur plaquettaire 3, ainsi qu’à la surface des cellules endothéliales activées. 

 

On distingue deux voies d’activation de la coagulation, qui sont interdépendantes in vivo et initiées 

simultanément (Figure 5) :  

➢ La voie endogène ou intrinsèque : il s’agit de la voie du facteur Hageman (facteur XII), qui ne 

fait intervenir que les facteurs plasmatiques. Elle se déclenche soit suite à l’activation du 

facteur XII au contact avec les structures du sous-endothélium chargées négativement 

(collagène) en présence de kininogène de haut poids moléculaire et de kallicréine (« système 

contact », essentiellement observé in vitro), soit suite à l’activation du facteur IX via la voie 

exogène (voie majeure in vivo). L’activation du facteur XII conduit à la libération du fragment 

protéique PKA (Prekallicrein Activator) activant la prékallicréine plasmatique en kallicréine, et 

responsable de l’auto-amplification massive de l’activation du facteur XII. On a ensuite en 

cascade l’activation du FC XI en FC XIa, qui conduit à l’activation du FC IX en IXa, pour former 

un complexe correspondant à la thromboplastine endogène, et comprenant le FC IXa, le FC 

VIIIa, du calcium (Ca2+), et des phospholipides membranaires (facteur plaquettaire 3, FP3). Ce 

complexe permet l’activation du FC X en Xa. 
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➢ La voie exogène ou extrinsèque : elle fait intervenir les facteurs tissulaires, et débute suite àa 

la libération du facteur tissulaire (FT - facteur III), lipoprotéine membranaire, secondairement 

à la lésion vasculaire. Le FC III permet d’activer le FC VII, et il y a formation d’un complexe FT- 

FC VIIa-Ca2+ (thromboplastine exogène) qui permet l’activation du FC X en Xa. Ce complexe 

rend également possible l’activation du FC IX en IXa, permettant la mise en jeu de la voie 

intrinsèque. 

 

L’activation du facteur X (facteur de Stuart) soit par la thromboplastine exogène (III/VIIa/Ca2+), soit 

par la thromboplastine endogène (IXa/VIIIa/Ca2+/FP3) amorce la voie commune de la coagulation. Le 

complexe prothrombinase (Xa/Va/Ca2+/FP3) se forme pour permettre l’activation de la prothrombine 

(II) en thrombine (IIa). La thrombine (IIa) va elle permettre la polymérisation du fibrinogène en 

fibrine, stabilisée par le facteur XIIIa. 

La thrombine possède des propriétés d’auto-amplification de l’hémostase. Ainsi, à faible 

concentration, elle active les cofacteurs V et VIII, mais inhibe à forte concentration ces mêmes 

cofacteurs, ainsi que le complexe prothrombinase. Elle permet également l’activation des FC VII et IX, 

ainsi que celle du facteur stabilisant XIII. Elle favorise enfin l’activation plaquettaire, et notamment 

l’exposition à la surface des plaquettes activées des phospholipides anioniques qui fixent les facteurs 

de coagulation (FP3). 

L’hémostase secondaire est un phénomène régulé, avant tout par la localisation du phénomène 

uniquement à la surface du thrombus plaquettaire. De plus d’autres facteurs anti-coagulants peuvent 

intervenir, comme l’antithrombine qui inhibe la thrombine (IIa), le facteur de Stuart (Xa) ainsi que les 

FC de la voie intrinsèque (IXa, XIa, XIIa), ou encore le système plasmatique de la protéine C (complexe 

entre protéine C, thrombomoduline, protéine S et phospholipides) qui inactive les FC Va et VIIIa. La 

protéine Z intervient également dans cette régulation, et est présentée comme un cofacteur de la 

ZPI, une protéase qui inhibe le FC Xa (Figure 5). On peut aussi citer les inhibiteurs de la voie tissulaire 

(Tissue Factor Pathway Inhibitors) qui neutralisent le complexe facteur tissulaire III/FC VIIa, ainsi que 

les PDF qui ont une action anti-agrégante plaquettaire, inhibitrice de la fibrinoformation et inhibitrice 

de la thrombine (IIa) et des cofacteurs Va et VIIIa. 
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Figure 5 : Les voies de la coagulation (tirée de Hammed 2013) 

(Les voies stimulatrices de la coagulation sont figurées en bleu, les voies inhibitrices en rouge et les 

voies de rétrocontrôle par la thrombine en orange. Les PVKDs 

intervenant dans cette cascade de coagulation sont entourées en vert.) 

 

II.1.3.2.3. L’hémostase secondaire, un temps dépendant de la vitamine K 

Parmi les facteurs de la cascade de coagulation, les facteurs II, VII, IX et X, synthétisés par le foie, 

portent des résidus glutamate qui nécessitent une gamma-carboxylation post-traductionnelle pour 

pouvoir chélater le calcium (Ca2+) et se fixer ensuite aux phospholipides des membranes 

plaquettaires, exposés suite à l’inversion de ces membranes pendant l’hémostase primaire (système 

faisant intervenir des flippases), pour réaliser la réaction de coagulation. Cette gamma-carboxylation 

est une réaction de substitution d’un atome d’hydrogène par un groupement carboxyle (COO-) sur le 

carbone γ d’un acide glutamique (Glu), ainsi transformé en acide γ-carboxylglutamique (Gla) (Esmon 

et al., 1975; Furie et al., 1999). Elle est réalisée par une gamma-glutamyl-carboxylase (GGCX), une 

enzyme membranaire située dans le réticulum endoplasmique rugueux, et nécessite plusieurs 
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cofacteurs, parmi lesquels la vitamine K, sous sa forme réduite (hydroquinone) (Figure 6). On qualifie 

donc ces facteurs de coagulation de facteurs « vitamine-K dépendants » (PVKD) (Danziger, 2008). 

 

 

Figure 6: La réaction de gamma-carboxylation (tirée de Hammed 2013) 

 

Certaines protéines anti-coagulantes intervenant dans la cascade sont également des PVKD : la 

protéine C, la protéine S, ainsi que la protéine Z. 

 

Ainsi la vitamine K joue un rôle central dans l’hémostase secondaire, en permettant l’activation des 

facteurs PVKD. Il existe cependant d’autres protéines vitamine-K dépendantes dans l’organisme. 

 

II.1.3.3. D’autres rôles physiologiques associés à des protéines vitamine-K 

dépendantes (PVKD) 

 

Comme vu ci-dessus, on dénombre 7 PVKD hépatiques, qui jouent un rôle dans la cascade de 

coagulation (4 facteurs de coagulation et 3 protéines anticoagulantes). Cependant, d’autres 

protéines à localisation extra-hépatiques ont été identifiées par la suite, qui dénotent divers rôles 

physiologiques de la vitamine K au-delà de son implication dans l’hémostase (Tableau 3). 
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Tableau 3: Les PVKD et leurs fonctions (adapté de Ferland 2012) 

Protéines Fonction physiologique 

Coagulation sanguine 

Prothrombine (II) Pro-coagulant 

Facteur VII Pro-coagulant 

Facteur IX Pro-coagulant 

Facteur X Pro-coagulant 

Protéine C Anticoagulant 

Protéine S Anticoagulant 

Protéine Z Anticoagulant 

Os 

Ostéocalcine Régulation négative de la formation osseuse 

Régulation du métabolisme énergétique (sous forme 

sous-carboxylée) : synthèse et sensibilité à l’insuline 

(Hill et al., 2014; Hwang et al., 2009) 

 

Protéine matricielle Gla (MGP) Inhibiteur de la calcification  

(également dans les tissus mous)  

→ principal inhibiteur de la calcification vasculaire 

(Zebboudj et al., 2003) 

Autres 

Gas6 Différenciation cellulaire, prolifération, adhésion et 

chimiotaxie ; phagocytose et protection contre 

l’apoptose 

Protéines transmembranaires Gla (TMGs) Indéterminée 

GRP (Gla-Rich Protein) Régulation du calcium extracellulaire ? 

Stabilisation/organisation de la matrice du cartilage ? 

(Cancela et al., 2012) 

Transthyrétine Ligand pour les hormones thyroïdiennes 

Protéine de liaison du rétinol 
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Il est à noter qu’au-delà de son rôle dans la coagulation, la protéine S, qui a une structure 

sensiblement similaire à la protéine Gas 6, est également synthétisée dans d’autres tissus que le foie 

comme le cerveau, les muscles vasculaires lisses, les ostéoblastes etc… Elle est impliquée dans la 

régulation de l’inflammation (voie d’activation du complément) mais présente également des 

propriétés neuroprotectrices lors d’ischémie, et pourrait également jouer un rôle dans le 

métabolisme osseux (Berkner and Runge, 2004). 

 

II.1.3.3.1. L’ostéocalcine, une PVKD osseuse 

 

L’ostéocalcine (ou BGP, pour Bone Gla Protein) est une protéine non collagénique de l’os, produite 

uniquement pas les ostéoblastes, qui comporte 3 résidus Glu. Suite à la gamma-carboxylation de ces 

résidus, la protéine présente une affinité marquée pour le calcium et l’hydroxyapatite, lui conférant 

son rôle d’inhibiteur de la minéralisation osseuse. Cependant, des études récentes suggèrent un rôle 

plus large de l’ostéocalcine, qui s’étend à la régulation du métabolisme, de la reproduction et de la 

cognition (Zoch et al., 2016). Ainsi, l’ostéocalcine non gamma-carboxylée agirait au niveau du 

pancréas sur les cellules β des îlots de Langerhans, en augmentant leur prolifération et ainsi la 

production et la sécrétion d’insuline (Hill et al., 2014; Hwang et al., 2009). Elle aurait également une 

action au niveau du cerveau (augmentation de la production de neurotransmetteurs), dans les 

testicules (stimulation de la production de testostérone), ou encore sur le muscle et les tissus 

adipeux (augmentation de la sensibilité à l’insuline). 

 

II.1.3.3.2. La MGP et la GRP, des PVKD intervenant dans les phénomènes de calcification 

 

Initialement isolée dans la matrice osseuse au niveau du cartilage (Price et al., 1983), la MGP (Matrix 

Gla Protein) se retrouve également dans d’autres tissus comme les poumons, le cœur et les reins 

(Fraser and Price, 1988), ainsi que dans les cellules musculaires lisses de la paroi vasculaire, 

remettant ainsi un peu en question la classification proposée par Ferland (Tableau 3). Cette petite 

protéine sécrétoire, une fois libérée dans l’espace extra-cellulaire, agit comme un inhibiteur local de 

la calcification, et joue ainsi un rôle majeur dans la régulation de la calcification vasculaire. 

Cependant, la MGP activée pourrait également jouer un rôle dans le maintien de l’intégrité 

microvasculaire et dans la préservation de la structure et des fonctions de certaines organes comme 

la rétine, le rein et le cœur (Wei et al., 2019). De plus, la MGP plasmatique sous-carboxylée et 
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déphosphorylée est considérée  chez l’Homme comme un biomarqueur d’un déficit en vitamine K 

(Dalmeijer et al., 2012). 

La GRP (Gla-Rich Protein) est, elle, une PVKD circulante découverte plus récemment, dans les années 

2000. Comme la MGP, elle intervient comme inhibiteur de la calcification dans les tissus 

cardiovasculaires et articulaires (Viegas et al., 2015), mais agirait également comme un agent anti-

inflammatoire au niveau des chondrocytes et des synoviocytes lors des phénomènes d’arthrose 

(Cavaco et al., 2016). Des investigations sont menées concernant son utilisation comme marqueur de 

la calcification vasculaire et de la dysfonction rénale chez les patients atteints d’insuffisance rénale 

chronique (Silva et al., 2020). 

 

Ainsi la vitamine K est un cofacteur important dans la cascade de coagulation, mais également dans 

d’autres voies métaboliques. Les AVK agissent sur ce cofacteur, en inhibant son recyclage. 

 

II.1.3.4. Inhibition du recyclage de la vitamine K par les rodonticides anticoagulants 

Un des produits de la réaction de gamma-carboxylation décrite plus haut est la vitamine K sous 

forme époxyde. Un système de recyclage de cette forme oxydée permet une réutilisation du 

cofacteur dont les réserves sont limitées dans l’organisme, et les apports alimentaires insuffisants 

pour couvrir les besoins journaliers, de l’ordre de 200 à 500 fois (Lefebvre et al., 2016b). Ce recyclage 

se déroule en deux étapes (Figure 7) :  

 

➢ Une réduction de la vitamine K époxyde en vitamine K quinone, catalysée par la Vitamin K 

Epoxyde Reductase (VKORC1), une enzyme membranaire du réticulum endoplasmique ;  

 

➢ Une seconde réduction de la vitamine K quinone en vitamine K hydroquinone, 

principalement catalysée par VKORC1, mais également de manière plus minoritaire par une 

voie alternative médiée par la NAD(P)H Quinone Oxidoreductase 1 (NQO1) (Gong et al., 

2008; Ingram et al., 2013; Tie and Stafford, 2016). 

 

Les rodonticides anti-coagulants sont des inhibiteurs non compétitifs de l’enzyme VKORC1 : ils 

bloquent ainsi le recyclage de la vitamine K, et donc la gamma-carboxylation des facteurs vitamine-K 

dépendants. Ils inhibent donc de façon indirecte la cascade de coagulation, en induisant un 
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épuisement des facteurs actifs vitamine-K dépendants, et donc une coagulopathie d’apparition 

différée de 3 à 7 jours suite à l’ingestion du rodonticide.  

   

 

Figure 7 : Le cycle de la vitamine K (extrait de Rached et al. 2020 – article 1. Conception : X. Serfati) 

 

La synthèse de la prothrombine peut être restaurée, et la cascade de coagulation rétablie, par un 

apport exogène massif en vitamine K (sous forme de vitamine K quinone), grâce à la voie de 

conversion « bypass » en vitamine K hydroquinone médiée par NQO1, non sensible à l’action des 

AVK, qui permet le maintien de la gamma-carboxylation des facteurs de coagulation. En termes 

d’antidote, la vitamine K1 est 10 à 15 fois plus efficace que MK-4 : cela pourrait être lié à 

accumulation préférentielle de la vitamine K1 dans le foie, à supplémentation égale, ou à la forte 

clairance hépatique de MK4 (Ronden et al., 1998b, 1998a). La ménadione est, elle, inefficace comme 

antidote contre les rodonticides anticoagulants, car elle ne serait convertie en MK4 qu’en petite 

quantité, insuffisante, dans le foie (Ronden et al., 1998a; Taggart and Matschiner, 1969). 

 

Il est à noter l’existence d’une protéine paralogue à VKORC1, nommée VKORC1L1, et découverte plus 

tardivement : cette protéine est capable de supporter l’activité VKOR dans les tissus extra-

hépatiques, et présente donc une importance majeure chez l’humain. Son activité pourrait expliquer 
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l’absence, ou du moins la rareté, de réactions indésirables qui seraient liées à une déficience en 

d’autres PVKD,  telles que les calcifications artérielles, suite aux traitements anti-

coagulants (Hammed et al., 2013). 

 

II.1.4. Différences de sensibilité et résistance aux rodonticides anticoagulants  
 

L’usage massif des rodonticides anticoagulants dans le contrôle des nuisibles a conduit à la sélection 

de rongeurs résistants. Cette résistance a été documentée pour la première génération de 

rodonticides à partir des années 60 (Boyle, 1960), d’abord en Angleterre puis à l’échelle mondiale 

(Goulois et al., 2017; Grandemange et al., 2010). L’émergence de résistance a également été plus 

récemment documentée pour les rodonticides de seconde génération (Mooney et al., 2018; Quy et 

al., 1995). Récemment, McGee et al ont publié une revue des mécanismes de résistance aux 

rodonticides chez les rongeurs (McGee et al., 2020). On ne citera ici que les principaux, et plus 

communément admis. 

Selon Greaves, la résistance aux rodonticides anticoagulants se caractérise par une perte majeure 

d’efficacité dans des conditions adéquates d’utilisation de l’anticoagulant, la perte d’efficacité étant 

liée à l’existence d’une souche de rongeurs possédant une sensibilité considérablement réduite à cet 

anticoagulant, transmissible de manière héréditaire (Greaves, 1994). Cependant, au-delà de ces 

phénomènes de résistance entrant dans la définition de Greaves, des différences de sensibilité aux 

AVK existent également selon l’espèce (Rattner and Harvey, 2021), le sexe (Lefebvre et al., 2016b) ou 

encore la génétique de l’individu concerné.  

 

II.1.4.1. Une résistance de cible aux rodonticides anticoagulants 

 

Un support génétique de la résistance a été documenté chez le rat brun Rattus norvegicus 

(Grandemange et al., 2010; Hodroge et al., 2011; Pelz et al., 2005; Rost et al., 2009), le rat noir Rattus 

rattus (Cowan et al., 2017; Takeda et al., 2018; Tanaka et al., 2012) et la souris domestique Mus 

musculus (Goulois et al., 2017) , en lien avec des mutations (SNP – Single Nucleotide Polymorphism) 

du gène vkorc1 affectant la séquence de l’enzyme responsable du recyclage de la vitamine K.  Ainsi, 

25 mutations différentes ont été décrites chez le rat brun (Rost et al., 2009), même si seul un petit 

nombre d’entre elles sont associées à un phénotype de résistance majeure : ainsi les 5 principales 

mutations en Europe sont L120Q, L128Q, Y139C, Y139F et Y139S, chacune avec des aires de 

répartition différentes (Pelz et al., 2005). La fréquence des mutations est également très importante 
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chez la souris (Goulois et al., 2017), tandis qu’elle semble plus rare chez le rat noir (Goulois et al., 

2016). A cause de la similarité de structures entre les AVK, cette résistance est souvent croisée et 

affecte généralement tous les rodonticides de première génération, voire quelques fois ceux de 

seconde génération. 

De la même manière, les différences de sensibilité aux AVKs pourraient également être en grande 

partie expliquées par une différence dans la séquence de VKORC1 entre les espèces (Figure 8) : 

même si le site actif de l’enzyme est bien conservé entre les espèces, de nombreux changements 

existent sur les autres parties de la protéine, et comme dans le cas de la résistance documentée chez 

les rongeurs, une variation au niveau d’un seul acide aminé peut induire une sensibilité plus ou moins 

importante à l’action des rodonticides. Cela dépend cependant de la mutation en question, et pour 

de nombreuses espèces l’impact du polymorphisme de VKORC1 sur la sensibilité aux AVK est inconnu 

(Hodroge et al., 2011). 

 

 

Figure 8: Alignement de séquences de l'enzyme VKORC1 de 15 espèces pouvant potentiellement être la cible 

des AVK. Le site actif de l'enzyme est encadré. (Extrait de Rached et al. 2020 - article 1) 

 

Le ratio d’expression entre VKORC1 et VKORC1L1, moins sensible à l’action des AVK (Hammed et al., 

2013), pourrait également être une piste pour expliquer les différences de sensibilité entre espèces. 

II.1.4.2. Des différences métaboliques également à l’origine de résistances 
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Un autre mécanisme supposé de la résistance des rongeurs aux AVKs se situe au niveau de la 

pharmacocinétique, avec des différences dans leur métabolisation via le cytochrome P450. Ainsi une 

surexpression de certains isoformes du cytochrome, comme le CYP 3A2 (décrit dans le cadre de la 

résistance à la warfarine chez le rat noir), conduirait à une augmentation du métabolisme des AVK 

(Boitet et al., 2018; Ishizuka et al., 2007; Sugano et al., 2001).  

De la même manière, le taux d’élimination des AVK varie selon les espèces et les AVK considérés. 

Ainsi, comme vu précédemment (paragraphe II.1.1.4), les demi-vies hépatiques des rodonticides 

varient entre rats et souris. De même, certaines espèces d’oiseaux comme la poule domestique 

Gallus domesticus montrent une activité métabolique de la warfarine plus grande que chez le rat, 

tandis que chez d’autres, comme certains hiboux, une métabolisation très réduite de cette molécule 

a été observée (Watanabe et al., 2010). Les différences au niveau du métabolisme pourraient 

également expliquer en partie les différences de sensibilité aux AVK entre mâles et femelles, 

l’expression des cytochromes P450 étant dépendante du sexe (Horak et al., 2020; Markussen et al., 

2008). 

 

II.1.4.3. D’autres mécanismes impliqués dans la résistance et les différences de 

sensibilité observées ? 

 

Il a été démontré que l’importance des réserves en facteurs de coagulation était un des mécanismes 

intervenant dans différence de sensibilité aux AVK entre rats mâles et femelles (Lefebvre et al., 

2016b). Ainsi, chez le rat les femelles disposent d’un taux basal de facteur VII plus élevé que chez les 

mâles, et la diminution des facteurs II et X est plus lente, et la coagulation est donc moins 

rapidement impactée chez la femelle que chez le mâle. Cependant, cette différence de sensibilité 

varie selon les espèces. 

Un autre facteur de résistance pourrait être lié à l’alimentation. Ainsi, chez le campagnol terrestre 

Arvicola terrestris, soumis à une pression conséquente des traitements AVK dans certaines régions 

(Delattre and Giraudoux, 2009; Giraudoux et al., 2006), des manques d’efficacité des traitements en 

place ont été rapportés, sans qu’un support génétique de la résistance aux traitements ne soit 

démontré. Une étude récente a montré qu’une résistance saisonnière liée à l’alimentation riche en 

vitamine K1 pourrait en partie expliquer ces manques d’efficacité des traitements (Abi Khalil et al., 

2021). 

Ainsi les rodonticides anticoagulants sont des molécules très largement utilisées dans la lutte 

chimique contre les rongeurs, à l’origine de l’inhibition du recyclage de la vitamine K et par 
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conséquent de troubles de l’hémostase secondaire conduisant à la mort de l’individu intoxiqué des 

suites d’hémorragies. Cette forte pression d’utilisation est probablement à l’origine d’une part 

importante de la résistance aux traitements observée chez certains rongeurs. Elle représente 

également une problématique environnementale majeure, avec un risque d’exposition de la faune 

non-cible à ces molécules.  
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II.2. Ecotoxicité des rodonticides anticoagulants : voies d’exposition chez la 
faune non-cible, mitigation du risque et diagnostic des intoxications 
 

Même si des mesures de mitigation du risque existent, l’exposition aux rodonticides anticoagulants 

chez les espèces non-cibles est fréquente, à la fois chez les animaux domestiques et chez la faune 

sauvage.  

 

II.2.1. Caractérisation de l’exposition de la faune non-cible  
 

On distingue plusieurs types d’exposition de la faune non-cible :  

➢ Une exposition primaire, liée dans le cas des AVK à une consommation directe des appâts 

empoisonnés. 

➢ Une exposition secondaire, notamment par ingestion de rongeurs contaminés. Cette 

exposition secondaire serait favorisée par le comportement des rongeurs intoxiqués, qui 

favorise la prédation (état léthargique, station dans des aires dégagées), ainsi que par leur 

mort différée, qui permet une consommation d’appâts empoisonnés sur plusieurs jours 

consécutifs, et ainsi une augmentation de la charge tissulaire en rodonticides (Brakes and 

Smith, 2005; Cox and Smith, 1992; US EPA (United States Environmental Protection Agency), 

2011). 

Cette exposition peut aussi inclure des transferts ou de la biomagnification le long de la chaîne 

alimentaire, ce processus étant fréquemment associé à des contaminants lipophiliques et persistants 

(Bean and Rattner, 2018; Hindmarch and Elliott, 2018). La biomagnification (ou bioamplification) 

correspond à une augmentation progressive des concentrations en contaminants au fur et à mesure 

de la progression dans la chaîne trophique (Jørgensen et al., 2008). 

 

II.2.2. Exposition de la faune domestique aux rodonticides anticoagulants 
 

II.2.2.1. Exposition aux AVKs chez la faune domestique 

 

Chez les animaux domestiques, l’exposition aux AVK est essentiellement primaire, au travers 

d’ingestions accidentelles de produits rodonticides. En effet, une intoxication secondaire par 

consommation de rongeurs contaminés est beaucoup moins probable chez ces espèces. Il a ainsi été 
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grossièrement calculé pour le chien la nécessité de consommer 500 g de rat exposé au brodifacoum 

(et présentant des résidus tissulaires à hauteur de 2 mg/kg) par kg de poids de chien pour atteindre 

la dose toxique estimée pour cette molécule de 1 mg/kg de poids vif (Murphy, 2002). Il s’agit de 

calculs approximatifs et présentant des limites (notamment sur la définition de la dose toxique du 

brodifacoum, ou encore sur l’extrapolation des concentrations tissulaires à une concentration « rat 

entier »), mais qui illustrent assez bien le risque faible d’intoxication secondaire chez cette espèce.   

En France, deux centres anti-poisons vétérinaires enregistrent les remontées du terrain sur les 

expositions animales aux toxiques, et notamment aux AVK, contribuant ainsi à la vigilance sur les 

intoxications chez la faune domestique. Le Centre National d’Informations Toxicologiques 

Vétérinaires (CNITV) est un des deux centres en activité, et le plus important en termes de nombres 

d’appels reçus. Lefebvre et al (Lefebvre et al., 2017) se sont intéressés aux données du CNITV 

collectées entre janvier 2008 et février 2017. Ils ont ainsi montré qu’environ 11% des appels reçus 

chaque mois par le centre concernaient une exposition aux AVK, dont une majorité d’AVK de 

deuxième génération (60%), avec une saisonnalité significative des appels (pic entre août et octobre, 

diminution de décembre à avril) plutôt surprenante de prime abord car par forcément corrélée avec 

les périodes d’utilisation « classiques » (début de l’hiver et début du printemps) des rodonticides. 

Cela pourrait être lié à une consommation moins importante des appâts disposés en été et en 

automne par les rongeurs-cibles (disponibilité de la ressource alimentaire) ou par une visibilité plus 

importante des rongeurs à cette période (villes moins peuplées) entraînant un surcroît de 

traitements, les deux scénarios entraînant une augmentation de l’exposition des animaux non-cibles.  

Les appels reçus concernaient majoritairement la faune domestique (99%), et principalement le 

chien (83%) (Figure 9). Selon les auteurs, cette prévalence pourrait s’expliquer par l’absence 

d’utilisation de stations sécurisées d’appâtage chez les particuliers, ainsi que par le comportement 

des chiens. Les expositions étaient majoritairement accidentelles, avec seulement 2% de suspicions 

d’empoisonnement volontaire. Les chats ont été identifiés comme la cible principale de ces 

empoisonnements volontaires (64%).  

Les ruminants sont eux moins incriminés, représentant environ 2,2% des appels concernant les 

expositions aux rodonticides, généralement asymptomatiques dans ces espèces (89,5%) (données du 

CNITV). Ils sont en effet suspectés d’un manque de sensibilité à ces molécules (Berny et al., 2006). 
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Figure 9: Espèces concernées par les appels au CNITV relatifs à une exposition aux AVK, sur la période 2008-

2017 (%) (extrait de Lefebvre et al., 2017) 

 

II.2.2.2. Consommation par les animaux de rente et risque pour la santé humaine 

 

Les préoccupations, lors d’une exposition d’un animal domestique, diffèrent selon qu’il s’agit d’un 

animal de compagnie ou d’un animal de rente. Alors que chez l’animal de compagnie la prévention 

de l’intoxication va être l’objectif principal, chez les animaux de rente se pose la question de la 

contamination des denrées produites et du risque de leur consommation par l’Homme (Lefebvre et 

al., 2017). En effet, les rodonticides anticoagulants, lipophiles, sont transférés dans la viande (Pitt et 

al., 2011), les œufs (Eadsforth et al., 1993) et le lait (Bullard et al., 1977) : ainsi en cas de 

consommation accidentelle d’un AVK par un animal de rente, une exposition humaine est possible.  

Concernant le lait, le taux de transfert des différents AVK n’est, à ce jour, que peu documenté dans la 

littérature. De telles explorations ne sont mentionnées que dans des références anciennes explorant 

les risques liés aux campagnes de régulation des chauves-souris vampires en Amérique latine, par 

l’administration intra-ruminale de rodonticides chez le bétail, cible de ces prédateurs (Bullard et al., 

1977; Thompson et al., 1972). Sachant qu’aucune LMR (Limite Maximale de Résidus) n’existe pour les 

rodonticides dans les tissus animaux, aucun temps d’attente n’a été défini, questionnant ainsi la 

sûreté des denrées laitières destinées à la consommation humaine dans les cas d’intoxications 

suspectées. Cette thématique sera abordée dans le cadre de l’article 2. 



57 
 

 

L’exposition de la faune domestique aux AVK est donc principalement primaire et accidentelle, 

majoritairement chez le chien. L’exposition des animaux de rente pose la question de la 

contamination des denrées comestibles (viande, œufs, lait) par les AVK, et nécessiterait des 

investigations supplémentaires. Cependant l’exposition aux AVK concerne également la faune 

sauvage non-cible. 

 

II.2.3. Exposition de la faune sauvage non-cible aux rodonticides anticoagulants 
 

L’exposition chez la faune sauvage peut être à la fois primaire et secondaire. Un phénomène de 

biomagnification est suspecté dans le cadre de la contamination des prédateurs au sommet des 

chaînes trophiques.  

 

II.2.3.1. Exposition primaire de la faune sauvage non-cible 

 

Même si seulement quelques rongeurs sont ciblés par les traitements rodonticides, l’exposition 

d’autres rongeurs aux appâts peut être importante. Ainsi, au Royaume-Uni l’exposition aux AVK a été 

évaluée chez des rongeurs non-cibles lors de campagnes de dératisation autour de bâtiments 

agricoles et de mangeoires pour le gibier à plume : 48.6% des individus issus des populations locales 

de rongeurs avaient consommé des appâts, avec la plus haute prévalence observée chez le Mulot 

sylvestre Apodemus sylvaticus, suivi par le Campagnol roussâtre Clethrionomys glareolus et le 

Campagnol agreste Microtus agrestis (Brakes and Smith, 2005). Ces rongeurs pourraient également 

représenter une source de contaminations secondaires pour des prédateurs. 

Au-delà des rongeurs, la consommation des appâts a été documentée chez d’autres animaux, 

notamment chez des oiseaux granivores comme le moineau domestique Passer domesticus (Elliott et 

al., 2014), des invertébrés tels que certains coléoptères (Dermestes spp.) ou limaces (Deroceras 

reticulatum) (Alomar et al., 2018; Elliott et al., 2014), ou encore des petits mammifères herbivores  

comme le lièvre ibérique Lepus granatensis (Sánchez-Barbudo et al., 2012) ou insectivores 

opportunistes tels que le hérisson européen Erinaceus europeaus (Dowding et al., 2010; Sánchez-

Barbudo et al., 2012). 
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La persistance des molécules rodonticides dans les appâts, qui peut être prolongée dans certaines 

conditions environnementales, favorise l’exposition primaire de cette faune non-cible. Il a ainsi été 

montrée que la bromadiolone dans les appâts utilisés pour le contrôle du Campagnol terrestre 

Arvicola terrestris pouvait persister jusqu’à 80 jours pour les appâts disposés dans les cavités de 

stockage utilisées par ces rongeurs (Sage et al., 2007). Une telle persistance environnementale, 

associée à une persistance des AVK dans l’organisme (cf Tableau 1 concernant les demi-vies 

hépatiques), favorisent également les expositions secondaires et l’accumulation des AVK dans les 

chaînes trophiques. 

 

II.2.3.2. Contamination des chaînes trophiques par les rodonticides anticoagulants et 

exposition secondaire 

 

Selon l’Agence américaine de protection de l’environnement (US-EPA), les risques secondaires 

d’intoxication aux rodonticides anticoagulants sont influencés par divers facteurs, incluant leur 

toxicité pour les consommateurs primaires et secondaire, le taux d’élimination de chaque molécule 

anticoagulante chez ces mêmes consommateurs, et le délai entre l’ingestion et la mort (US EPA 

(United States Environmental Protection Agency), 2011). Ainsi les demi-vies élevées des AVK, 

surtout ceux de seconde génération, ainsi que la mort différée des individus les ayant ingérés, 

sont des facteurs favorisant une prévalence importante de l’exposition secondaire de la faune 

non-cible. Les rongeurs-cibles, massivement exposés lors de traitements AVK biocides ou 

phytopharmaceutiques (Sage et al., 2008; Tosh et al., 2012), sont une source majeure de 

contamination des chaînes trophiques. Cependant les autres espèces non-cibles exposées de 

manière primaire à ces molécules constituent également des sources d’exposition pour leurs 

prédateurs situés aux niveaux trophiques supérieurs (Brakes and Smith, 2005).  

Des expositions secondaires de la faune sauvage aux rodonticides anticoagulants ont été rapportées 

chez des nombreux mammifères carnivores tels que le vison (Fournier-Chambrillon et al., 2004), le 

lynx (Serieys et al., 2018), l’hermine et la belette (Elmeros et al., 2011), ou encore le renard (Geduhn 

et al., 2015; Sage et al., 2010; Taylor et al., 2020). Il est reconnu chez d’autres mammifères, comme 

le hérisson Erinaceus europeaus (insectivore opportuniste) et le sanglier Sus scrofa (omnivore),  une 

possibilité d’exposition via  les deux modes de contamination évoqués, primaire et secondaire 

(Alabau et al., 2020; Dowding et al., 2010). Certains cas d’exposition chez des reptiles ont également 

été rapportés (Lohr and Davis, 2018; Sánchez-Barbudo et al., 2012). Mais la littérature concernant 

l’exposition secondaire aux AVK est sûrement la plus abondante à propos des rapaces, avec de 
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nombreuses publications s’intéressant aux niveaux de contamination chez ces espèces diurnes, 

comme par exemple le Milan royal Milvus Milvus, la Buse à queue rousse Buteo jamaicensis, l’Aigle 

royal Aquila chrysaetos ou le Faucon crécerelle Falco tinnunculus, et nocturnes, comme la Chouette 

effraie Tyto alba, la Chouette hulotte Strix aluco ou le Hibou grand-duc Bubo bubo, aussi bien en 

Amérique du Nord (Albert et al., 2010; Murray, 2018, 2017, 2011; Rattner and Mastrota, 2018; 

Thomas et al., 2011) qu’en Europe (Coeurdassier et al., 2019; Langford et al., 2013; Newton et al., 

1990; Sánchez-Barbudo et al., 2012; Walker et al., 2008). En effet ces derniers, au sommet de la 

chaîne alimentaire, sont des animaux-sentinelles intéressants dans l’évaluation de l’écotoxicité des 

rodonticides anticoagulants (Espín et al., 2016). Les rapaces prédateurs peuvent être contaminés via 

la consommation de rongeurs intoxiqués, qui, comme vu plus haut, deviennent des proies faciles, 

mais également via l’ingestion de petits mammifères, reptiles et oiseaux non-cibles (Hindmarch and 

Elliott, 2018; Nakayama et al., 2019; Rattner et al., 2014b). La Figure 10 présente un résumé de ces 

voies de contamination.   

 

 

Figure 10 : Voies d'exposition des rapaces aux AVK (extrait de Nakayama et al. 2019) 

 

Une revue récente de López-Perea et Mateo (López-Perea and Mateo, 2018) a estimé une prévalence 

globale de l’exposition des rapaces prédateurs aux AVK à hauteur de 58%, à partir d’études réalisés 



60 
 

dans divers endroits du globe. Les conclusions récurrentes de ces études sont une exposition 

majoritairement aux rodonticides de seconde génération, en lien avec leur persistance 

environnementale plus importante (Buckle et al., 1994; Giraudoux et al., 2006),  avec une prévalence 

en augmentation (Murray, 2017, 2011) : cette dernière conclusion est cependant à relativiser par 

rapport à l’amélioration au cours du temps des techniques d’analyses mises en place pour détecter 

les rodonticides, aujourd’hui plus sensibles (Fourel et al., 2017; Rattner and Harvey, 2021). 

Généralement, plusieurs molécules différentes sont retrouvées dans les échantillons (Albert et al., 

2010; Stone et al., 1999; Thomas et al., 2011) : cette contamination multiple suggère une exposition 

chronique des rapaces prédateurs aux AVK. Si l’exposition des rapaces prédateurs semble ainsi 

prépondérante et bien caractérisée, il est à noter qu’en revanche peu de données sont disponibles 

concernant l’exposition des rapaces charognards aux rodonticides anticoagulants. 

De manière générale, l’exposition secondaire aux rodonticides anticoagulants a été observée en 

milieu rural, mais également en milieu urbain ou péri-urbain (Alabau et al., 2020). Il a même été 

suggéré que l’usage biocide des AVKs autour des bâtiments d’élevage et dans les zones urbaines 

pourrait être la voie d’exposition majeure de la faune sauvage à ces molécules (López-Perea et al., 

2019).  

Il est à noter cependant que, pour la faune sauvage non-cible, le taux de létalité lié aux AVK observé 

dans les études sur le terrain est généralement relativement faible, de l’ordre de 1-2% (Murray, 

2017). Quelques taux de létalité plus élevés ont été rapportés, mais avec un possible biais 

d’échantillonnage, lié au fait que les échantillons inclus dans l’estimation du taux de létalité soient 

envoyés au laboratoire, suite à une suspicion d’intoxication (Sánchez-Barbudo et al., 2012).  

 

II.2.3.3. Surveillance des expositions de la faune sauvage aux rodonticides anticoagulants 

 

La caractérisation de la prévalence de l’exposition aux AVK et des voies de contamination des chaînes 

trophiques par ces molécules nécessite la mise en place de moyens de surveillance des populations 

non-cibles. Cependant, les efforts de veille toxicologiques sont peu coordonnés à l’échelle 

européenne (Badry et al., 2020; Espín et al., 2016; Gómez-Ramírez et al., 2014), alors que cette veille 

peut fournir des informations importantes pour caractériser et prévenir les effets délétères des 

contaminants environnementaux sur les écosystèmes et sur l’Homme (Woodruff, 2011). 

Ainsi de nombreuses études visant à caractériser l’exposition de la faune non-cible émanent de 

laboratoires d’analyses toxicologiques, comme c’est le cas pour l’étude menée en Espagne par 

Sánchez-Barbudo et ses collègues (Sánchez-Barbudo et al., 2012) : les échantillons ont été collectés 
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par leur laboratoire auprès de centres de soins, des autorités gouvernementales, d’associations de 

chasse, et d’ONGs, généralement suite à une suspicion d’intoxication. Ce type de collecte, sans 

systématisation, risque d’induire un biais dans l’estimation de la prévalence d’exposition, qui 

pourrait être surestimée si elle ne se base que sur des échantillons collectés dans le cadre de 

suspicion préalable d’intoxication.  De la même manière, en France, le réseau SAGIR, dont l’objectif 

premier est la surveillance des maladies infectieuses chez les oiseaux et mammifères sauvages 

(https://ofb.gouv.fr/le-reseau-sagir), contribue à surveiller les effets non intentionnels des pesticides 

sur la faune non-cible, mais sur le modèle d’une vigilance opportuniste en lien avec des suspicions 

d’événements de contamination (Millot et al., 2017). 

Certains programmes de réintroduction d’espèces menacées, e.g.  le LIFE GYPCONNECT qui vise à 

réintroduire le Gypaète barbu Gypaetus barbatus en France (https://gypaetebarbu.fr/life-

gypconnect/), intègrent un monitoring toxicologique plus systématique associé à leur veille sur la 

mortalité des rapaces dans la zone de réintroduction : ce type de surveillance peut être intéressante 

pour mieux caractériser l’exposition des populations de rapaces aux AVK. On peut également citer le 

projet LIFE APEX (https://lifeapex.eu/) qui vise à coordonner et systématiser le biomonitoring de la 

contamination des chaînes tropiques à l’échelle européenne. 

 

II.2.4. Quelles mesures de mitigation du risque d’exposition de la faune non-cible ? 

 
Comme vu précédemment, l’exposition de la faune non-cible aux AVK est relativement 

prépondérante. Des mesures de mitigation sont nécessaires pour réduire cette exposition. Nous 

tâcherons ici de faire un récapitulatif des mesures existantes et envisageables. 

 

II.2.4.1. Une règlementation visant à limiter l’impact des biocides et PPP sur la faune non-cible 

 

La Directive 2009/128/CE (https://eur-lex.europa.eu/legal-

content/FR/TXT/?uri=CELEX%3A32009L0128) a instauré en Europe un cadre d’action communautaire 

pour parvenir à une utilisation des pesticides compatible avec le développement durable. Cette 

législation a été publiée pour encadrer les usages phytopharmaceutiques, sans exclure une 

potentielle extension aux biocides (considérant (2) de la Directive). Elle fait miroir aux efforts 

internationaux coordonnés par l’Organisation de Coopération et de Développement Economique 

(OCDE) dans la réduction des risques associés à l’usage des pesticides 

(https://www.oecd.org/chemicalsafety/pesticides-biocides/pesticideriskreduction.htm). En France, 
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les exigences de la Directive 2009/128/CE se sont déclinées via les plans Ecophyto et Ecophyto II+ 

(https://agriculture.gouv.fr/ecophyto) : le premier (2008-2018) visait un objectif de réduction de 50% 

des usages de pesticides sur 10 ans, non atteint, qui a été repris par le second plan (2020-2025), avec 

un renforcement des mesures de transparence et un objectif supplémentaire de sortie rapide du 

glyphosate. 

 

Concernant plus particulièrement les rodonticides anticoagulants, une des premières mesures 

réglementaires de mitigation du risque lié à ces molécules a été une restriction des usages, avec un 

retrait de toutes les autorisations de mise sur le marché (AMM) pour les produits 

phytopharmaceutiques (cf paragraphe II.1.2.3). La réglementation française (Arrêté du 09/11/2013) 

prévoit également une formation obligatoire des professionnels qui achètent, utilisent ou distribuent 

des produits biocides (Certibiocide), dont les rodonticides TP14 

(https://www.legifrance.gouv.fr/loda/id/JORFTEXT000028214219/). D’autres mesures ont été mises 

en place à l’échelle nationale et européenne, comme la restriction des volumes de vente pour les 

particuliers (1,5 kg), la régulation des présentations (interdiction des poudres de piste et des appâts 

huileux), ou encore la présence obligatoire d’agents amérisants (Lefebvre et al., 2017).  

Les rodonticides anticoagulants sont efficaces à faible dose, ce qui permet de limiter leur 

concentration dans les appâts et donc leur toxicité primaire pour les animaux non-cibles. De plus, 

suite à la parution du Règlement européen 2016/1179 (https://eur-

lex.europa.eu/eli/reg/2016/1179/oj), les concentrations en AVK pour les produits biocides ont été 

encore réduites, en-dessous de 30 ppm alors qu’elles étaient traditionnellement plutôt autour de 50 

ppm voire plus (Frankova et al., 2019). Cette réduction est intervenue afin d’éviter le reclassement 

des rodonticides concentrés à plus de 0.003% comme « toxiques pour la reproduction », et ainsi, en 

lien avec la BPR, l’interdiction de leur usage pour les particuliers. 

La régulation des usages des AVK a également été marquée par l’encadrement européen des 

pratiques d’appâtage, avec l’obligation pour les professionnels d’utiliser des stations protectrices afin 

de limiter le contact de la faune non-cible avec les AVK utilisés comme biocides à partir de 2013 

(Berny et al., 2014; Nakagawa et al., 2015; Suárez and Cueto, 2018). Suite à cette mesure, il a été 

observé en France une baisse significative des appels au CNITV concernant une exposition de la 

faune domestique aux rodonticides anticoagulants (Lefebvre et al., 2017). Cependant l’efficacité de 

cette mesure reste discutable et mériterait plus d’investigations, notamment concernant son impact 

sur l’exposition de la faune sauvage : en effet, les mammifères et oiseaux non-cibles de petite taille 

peuvent accéder aux appâts dans les stations (Elliott et al., 2014), et ainsi initier la contamination des 
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chaînes trophiques par ces molécules. De plus, l’usage des stations n’est obligatoire que pour les 

professionnels, les particuliers peuvent donc continuer à utiliser des formulations en libre accès. 

Une autre régulation des usages concerne la notion d’appâtage permanent. Ainsi,  au titre de la 

réglementation, pour les produits à base de flocoumafène, de diféthialone, de coumatétralyl, de 

chlorophacinone et de brodifacoum, l’appâtage permanent est strictement interdit, tandis que pour 

les produits contenant du difénacoum et de la bromadiolone, l’appâtage permanent peut être 

autorisé pour des usages par des professionnels formés et uniquement sur les sites présentant un 

risque élevé de réinvasion lorsqu'il est avéré que les autres méthodes de lutte ne suffisent pas. En 

France, l’utilisation des produits AVK pour de l’appâtage permanent n’a jamais été réellement 

autorisée, quand bien même son interdiction n’était pas explicitement mentionnée dans les 

autorisations de produits initiales. Les décisions renouvelant l’approbation du difénacoum et de la 

bromadiolone en 2017 à l’échelle européenne ont introduit la possibilité d’autoriser cet usage pour 

les professionnels entrainés. Alors que certains Etats-membres ont choisi d’emblée d’étendre les 

conditions d’autorisation de certains produits destinés aux professionnels et contenant de la 

bromadiolone ou du difénacoum, en autorisant explicitement l’appâtage permanent, la question est 

actuellement débattue en France, sur l’utilité et l’efficacité de cette technique 

(https://www.anses.fr/fr/system/files/PV_CSAMM_2021-01_BIOCIDES.pdf).  

 

II.2.4.2. Vers une diminution de l’usage des rodonticides anticoagulants grâce à la lutte 

intégrée contre les rongeurs nuisibles ? 

 

Selon l’Organisation des Nations Unies pour l’alimentation et l’agriculture (FAO), la lutte intégrée 

contre les rongeurs nuisibles (Integrated Pest Management – IPM) consiste en la prise en 

considération exhaustive de toutes les techniques de lutte disponibles contre les organismes 

nuisibles puis en l’intégration des mesures propres à enrayer le développement des populations 

d’organismes nuisibles. Elle associe les stratégies et les pratiques de gestion (culturale) biologique, 

chimique et physique propres à chaque espèce pour favoriser la production de cultures saines et 

limiter autant que possible l’emploi de pesticides, contribuant ainsi à réduire et à atténuer les risques 

que les pesticides présentent pour la santé humaine et l’environnement (http://www.fao.org/pest-

and-pesticide-management/ipm/integrated-pest-management/fr/). 

Cette approche est promue en Europe via la Directive 2009/128/CE, et est déclinée en France au 

travers d’une action du plan Ecophyto, EcophytoPIC (Protection Intégrée des Cultures - 

http://ecophytopic.fr/). La lutte contre le campagnol terrestre Arvicola terrestris  a fait l’objet d’un 
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projet du Ministère de l’Alimentation et de l’Agriculture entre 2007 et 2009, le « Projet campagnol » 

(Projet CASDAR), s’inscrivant dans EcophytoPIC (https://ecophytopic.fr/recherche-

innovation/piloter/projet-campagnols). Ce projet, initié sur le constat d’une augmentation de la 

fréquence et de la sévérité des pullulations des campagnols dans les zones herbagères d’altitude 

auvergnates est constatée provoquant des pertes de  fourrages, avec des répercussions sur la qualité 

des produits animaux, l’équilibre floristique des prairies et la santé humaine, a rassemblé des acteurs 

du monde agricole en Auvergne et Franche-Comté afin de promouvoir la lutte intégrée contre ce 

nuisible, notamment via une réflexion sur les alternatives à la lutte chimique par la bromadiolone. 

Cette lutte repose entre autres sur une favorisation de la présence des prédateurs du campagnol, sur 

l’emploi de méthodes physiques comme le piégeage, sur la gestion des parcelles (entretien des 

bordures, alternance entre fauche et pâture, travail du sol…) ou encore sur une utilisation raisonnée 

de la lutte chimique à la bromadiolone, autorisée uniquement en-dessous d’un certain seuil 

d’infestation des parcelles, au-delà duquel elle deviendrait inefficace et réellement dangereuse pour 

la faune non-cible (Figure 11). 

 

 

Figure 11: Utilisation de la lutte intégrée pendant le cycle de croissance d'Arvicola terrestris (Giraudoux et al., 

2012) 
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Cependant, suite aux suspensions d’AMM des produits AVK utilisés comme PPP, la lutte intégrée en 

agriculture, telle que décrite ci-dessus, semble d’un intérêt moindre pour réduire l’exposition de la 

faune non-cible aux AVK, puisque ces molécules ne font désormais plus partie des moyens de lutte 

disponibles. Mais il est à noter que ce concept peut se décliner pour l’usage biocide des AVK, et qu’il 

est d’ailleurs prévu dans l’Article 18 de la BPR, qui stipule que la Commission Européenne doit 

démontrer que la règlementation contribue à l’usage durable des produits biocides, notamment par 

le développement et l’application de moyens de lutte intégrée pour encadrer l’usage de ces produits. 

 
 

II.2.4.3. La stéréochimie au service d’une réduction de l’écotoxicité des rodonticides 

anticoagulants ? 

 

Il a été vu précédemment que les mesures réglementaires en place ne semblent pas suffire pour 

gérer de manière efficace l’exposition de la faune non-cible aux AVK. Ces molécules sont candidates à 

une substitution dans le cadre de la BPR, mais à ce jour aucune substance alternative n’a pu montrer 

un profil d’efficacité et d’innocuité satisfaisant pour remplacer les AVK, qui demeurent autorisés à 

l’heure actuelle. 

Depuis quelques années, des recherches menées sur les différences de puissance et de toxicité entre 

les stéréoisomères des rodonticides de deuxième génération montrent une voie intéressante de 

développement de nouveaux rodonticides efficaces et plus écologiques (Damin-Pernik et al., 2016; 

Fourel et al., 2021, 2017b; Lefebvre et al., 2020). En effet, comme décrit plus haut (II.1.2.4. Propriétés 

physico-chimique et pharmacocinétiques des rodonticides anticoagulants), les rodonticides 

anticoagulants sont des molécules chirales, qui possèdent deux carbones asymétriques pour ceux de 

deuxième génération. Les premiers travaux se sont intéressés à la diastéréoisomérie de ces AVK, 

chaque rodonticide mis sur le marché étant un mélange de deux diastéréosisomères appelés de 

manière simplifiée cis et trans, en proportions définies par le fabricant (Damin-Pernik et al., 2017). Il 

a été montré que ces diastéréoisomères possédaient une cinétique d’élimination différente, avec 

l’un des deux étant systématiquement éliminé plus rapidement que l’autre, mais montraient en 

revanche une efficacité similaire dans l’inhibition de l’activité VKOR. Ainsi, le développement 

d’appâts contenant uniquement le diastéréoisomère le moins persistant pourrait limiter l’exposition 

de la faune non-cible. Plus récemment, grâce à l’amélioration des performances des techniques 

d’analyses chromatographiques, il a été possible d’isoler et de caractériser les différents 
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stéréoisomères des rodonticides de deuxième génération, au nombre de 4 (Lefebvre et al., 2020) : il 

a ainsi été montré pour la diféthialone que les 4 stéréoisomères (nommés E1-trans, E2-cis, E3-cis, et 

E4-trans) présentaient des cinétiques d’élimination différente, avec une demi-vie initiale la plus basse 

pour E4-trans (6,0h), et maximale pour E3-cis (82,3h). Là encore, le potentiel d’inhibition de VKORC1 

demeurait le même quel que soit le stéréoisomère concerné. Ainsi l’incorporation préférentielle de la 

forme E4-cis de la diféthialone dans les appâts pourrait limiter encore plus le risque d’exposition de 

la faune non-cible. 

 

Nous avons donc vu que l’exposition de la faune non-cible, primaire ou secondaire, était 

relativement prévalente malgré les mesures de mitigation en plus. Cependant, pour caractériser le 

risque pour les écosystèmes lié à l’usage des AVK, il convient d’être capable d’évaluer correctement 

leur toxicité pour les organismes non-cibles, en distinguant exposition asymptomatique et 

intoxication. Cette problématique est l’objet du paragraphe suivant. 
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II.3. Quels marqueurs potentiels de la toxicité des rodonticides anticoagulants ? 
 

Dans les domaines de la toxicologie et de l’écotoxicologie, le risque représenté par une substance 

pour une population est une combinaison du danger (toxicité) de cette substance et de la magnitude 

de l’exposition à la substance de la population considérée. Quantifier le risque inhérent à un produit 

permet d’évaluer sa balance bénéfice/risque, et donc son maintien ou non sur le marché. Il est ainsi 

important d’être en mesure de caractériser le risque lié à l’exposition de la faune non-cible aux AVK : 

comme vu plus haut, on observe une exposition relativement ubiquitaire de cette faune non-cible, 

mais quels sont les effets réels de cette exposition sur les individus et les populations ?  

Cette partie s’intéresse à la caractérisation des effets des rodonticides anticoagulants sur la faune 

non-cible, et à la distinction complexe entre exposition environnementale et intoxication réelle par 

ces molécules. Elle fait l’objet d’un article de revue réalisé dans le cadre de ce travail de thèse (article 

1) et reprendra donc dans les grandes lignes le contenu de cette revue. 

 

II.3.1. Le tableau clinique, premier indicateur de la toxicité des rodonticides ? 
 

Classiquement, les manifestations cliniques d’une intoxication aux rodonticides anticoagulants sont 

le reflet de leur mécanisme d’action : en agissant sur l’hémostase secondaire, les AVK sont à l’origine 

d’un tableau hémorragique. Ainsi, pour la faune sauvage non-cible, les diagnostics ante-mortem et 

post-mortem des intoxications aux rodonticides combinent généralement un tableau clinique 

hémorragique associé à une détection de molécules AVK dans les tissus, généralement au niveau du 

foie (Murray, 2018). Cependant, toute exposition aux AVK n’entraîne pas systématiquement ce type 

de symptômes, rendant plus complexe l’évaluation de la toxicité de ces molécules. 

 

II.3.1.1. Toxicité aiguë des AVK et manifestations cliniques de l’intoxication 

 

II.3.1.1.1. Quelle mesure de la toxicité aiguë des AVK ? 

 

Comme pour tous les xénobiotiques, la toxicité aiguë des AVK et leurs effets létaux peuvent se 

mesurer grâce à la dose médiane létale (DL50, en mg/kg). Chez les oiseaux, on retrouve également la 

concentration médiane létale, correspondant à la dose ingérée (CL50, en mg/kg de nourriture). Ces 

doses, basées sur des données de toxicité sur des espèces de référence comme le rat de laboratoire 
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Rattus norvegicus ou des espèces aviaires comme le Colin de Virginie Colinus virginianus, la Caille 

japonaise Coturnix coturnix ou encore le Canard colvert Anas platyrhynchos, varient fortement selon 

l’AVK et/ou l’espèce considérés. Ainsi, la DL50 de la bromadiolone chez le Colin de Virginie est plus 

de 100 fois supérieure à celle mesurée chez le rat (Rattner and Mastrota, 2018). L’extrapolation des 

valeurs toxiques d’une espèce à l’autre peut se faire en utilisant des facteurs allométriques affectés 

au poids corporel, généralement estimés pour les mammifères entre 0,67 et 0,75. Cependant cette 

extrapolation semble moins évidente chez les oiseaux, pour qui ces facteurs seraient généralement 

plutôt supérieurs à 1, et varient grandement selon le toxique considéré (Mineau et al., 1996). Il 

semble également que les espèces aviaires de laboratoire utilisées pour définir ces valeurs de 

référence soient beaucoup moins sensibles aux effets des AVK que les espèces sauvages de rapaces 

par exemple, comme le Faucon crécerelle d’Amérique (Falco sparverius) ou le Petit-Duc maculé 

(Megascops asio)(Rattner et al., 2020, 2014a). Ces différences de sensibilité, déjà évoquées au 

paragraphe II.1.4. Différences de sensibilité et résistance aux rodonticides anticoagulants, pourraient 

également être liées à d’autres facteurs comme l’état nutritionnel ou le degré d’activité (e.g. 

sédentaire vs actif) qui différent entre des conditions contrôlées de laboratoire et celles de la vie 

réelle (Rattner and Harvey, 2021). Ainsi il ne semble pas aisé de prédire des effets potentiels sur la 

faune non-cible à partir de ces valeurs toxiques. De plus, ces valeurs correspondent à des doses 

auxquelles 50% des effectifs du groupe testé en laboratoire ont succombé suite à l’administration de 

la molécule : on peut donc s’attendre à la survenue d’effets délétères sur les organismes exposés 

pour des doses inférieures. 

 

II.3.1.1.2. Des manifestations cliniques de type hémorragique, non spécifiques 

 

Les manifestations cliniques d’une intoxication aux rodonticides sont relativement similaires chez 

toutes les espèces de vertébrés : un syndrome hémorragique, dont les localisations principales sont 

le tractus respiratoire (toux/hémoptisie, saignements nasaux, œdème pulmonaire, hémorragies 

pulmonaires et pleurales) et le tractus digestif (hématémèse, hématochézie, méléna). D’autres 

symptômes moins spécifiques peuvent être observés, comme la léthargie, l’anorexie, la pâleur des 

muqueuses ou encore l’ataxie (Berry et al., 1993; Murphy, 2002; Petterino et al., 2004; Sheafor and 

Couto, 1999; Woody et al., 1992). Les manifestations cliniques apparaissent généralement 2 à 10 

jours suite à l’ingestion (Lefebvre et al., 2017; Woody et al., 1992). Le tableau clinique est repris plus 

en détails selon les espèces (chien, ruminants, chevaux, oiseaux de proie) dans l’article 1 (paragraphe 

2.4.1), avec une mention à la possible sensibilité moindre des ruminants aux intoxications aux AVK : 

en effet ces espèces ne montrent que très rarement des signes cliniques évidents d’intoxication.  
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La présence d’hémorragies peut dont être un marqueur important de la toxicité des AVK, utilisable 

aussi bien chez l’animal vivant que mort. Cependant, ce marqueur n’est pas spécifique, puisque les 

hémorragies peuvent également résulter d’autres causes comme un traumatisme, en lien ou non 

avec une potentielle intoxication aux rodonticides : il est suspecté que les AVK pourraient augmenter 

le risque de mort par trauma, mais cela reste une hypothèse qui nécessite d’être explorée (Elmeros 

et al., 2011; Fournier-Chambrillon et al., 2004) ; d’autres causes, comme une affection de type 

leptospirose (Centers for Disease Control and Prevention (CDC), 1998), peuvent également être 

l’origine de saignements. Ainsi, la présence seule d’hémorragies chez un individu exposé ne suffit pas 

à conclure à une intoxication aux AVK. 

 

II.3.1.2. Exposition chronique et effets sub-cliniques de rodonticides anticoagulants. 

 

Les signes cliniques d’une exposition chronique aux AVK sont peu caractérisés et sont peu 

exploitables dans le diagnostic d’une intoxication à l’échelle individuelle. Il semblerait qu’une 

exposition répétée aux AVK pourrait accroître la sensibilité des animaux exposés à ces molécules 

(Rattner et al., 2018), augmentant ainsi le risque d’effets sub-léthaux chez ces individus. Comme vu 

plus haut, parmi ces effets sub-léthaux, une sensibilité accrue aux traumatismes est suspectée 

(Elmeros et al., 2011; Fournier-Chambrillon et al., 2004). 

Certaines études suggèrent également que les effets de ces molécules ne se limitent pas seulement à 

la coagulation, mais pourraient affecter d’autres voies métaboliques en affectant le fonctionnement 

d’autres protéines vitamine-K dépendantes (voir paragraphe II.1.3.3. D’autres rôles physiologiques 

associés à des protéines vitamine-K dépendantes (PVKD)). Ainsi, l’effet d’une exposition aux AVK sur 

le métabolisme osseux, notamment sur la densité osseuse et sur le risque de fractures, a été 

investigué chez des rapaces, sans résultats conclusifs (Knopper et al., 2007). D’autres études chez 

l’humain et le rat décrivent une relation entre l’exposition à la warfarine et l’apparition de 

calcifications vasculaires (Koos et al., 2005; Price et al., 1998).  

Au-delà de possibles actions identifiées comme liée à des PVKD, les AVK sont également suspectés 

d’influer sur la réponse immunitaire des animaux exposés : ainsi il a été observé une recrudescence 

de cas fatals de gale notoédrique chez des lynx (Lynx rufus) contaminés par les AVK. Les effets des 

AVK sur le fitness des animaux exposés nécessitent donc plus d’investigations, à élargir notamment à 

l’échelle populationnelle, afin de mieux appréhender toutes les voies potentielles d’effets 

indésirables de ces molécules, selon la méthode mécanistique d’Adverse Outcome Pathway 

(AOP)(Rattner et al., 2014b). 
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II.3.1.3. Des expositions asymptomatiques aux AVK 

 

En lien avec la différence de sensibilité entre les espèces, avec le niveau d’exposition ou encore avec 

le délai suite à l’exposition, certains individus peuvent ne pas présenter de manifestations cliniques 

alors qu’ils ont été exposés à des AVK. Si l’absence de troubles cliniques est plutôt bénéfique pour 

l’individu concerné, elle n’exclut pas le risque potentiel de contamination des denrées alimentaires si 

l’animal considéré est un animal de rente (voir paragraphe II.2.2.2. Consommation par les animaux 

de rente et risque pour la santé humaine), ni celui d’exposition secondaire de prédateurs de cet 

individu. 

 

Ainsi, le tableau clinique ne semble pas un indicateur suffisant pour caractériser la toxicité, et donc le 

danger représenté par les rodonticides anticoagulants, et d’autres marqueurs sont nécessaires pour 

contribuer à l’évaluation du risque pour la faune non-cible représenté par ces molécules. 

 

II.3.2. D’autres biomarqueurs pour mieux caractériser la toxicité des rodonticides 
anticoagulants ? 
 

II.3.2.1. Qu’est-ce qu’un biomarqueur en écotoxicologie ? 

 

Un biomarqueur est un paramètre mesurable au niveau biochimique, histologique, immunologique, 

physiologique ou organique, utilisé comme indicateur d’un état biologique (López-Barea, 1995). On 

distingue communément les biomarqueurs d’exposition, qui sont utile pour l’identification du danger 

(identification du xénobiotique et de ses métabolites, par exemple) et les biomarqueurs d’effet, qui 

vont servir à l’évaluation de ce danger en mesurant la réponse de l’organisme suite à l’exposition à 

un ou plusieurs xénobiotiques. On peut également évoquer une troisième catégorie, les 

biomarqueurs de susceptibilité, qui vont servir à mesurer la capacité innée ou acquise d’un 

organisme de moduler sa réponse à une exposition à un xénobiotique spécifique (e.g., phénomène 

de résistance). 

Les biomarqueurs sont mesurés à différentes échelles (Porte-Visa et al., 2005; van der Oost et al., 

2003), et peuvent ainsi consister en des enzymes inductibles intervenant dans le catabolisme des 

xénobiotiques (enzymes de phase I comme les isoformes du cytochrome P450, ou de phase II comme 

la gluthation-S-transférase), mais également en des paramètres de stress oxydatifs, des produits de 
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biotransformation dans les fluides corporels, des protéines de stress, des paramètres 

hématologiques (comme par exemple l’acide delta-aminolévulinique déhydratase – ALAD – un 

biomarqueur applicable à l’intoxication au plomb), ou encore des marqueurs immunologiques, 

reproductifs, endocriniens, neuromusculaires (ex : inhibition de l’acétylcholinestérase par les 

pesticides organophosphorés et carbamates), génotoxiques (ex : adduits d’ADN), physiologiques ou 

morphologiques (ex : développement asymétrique, variation de taille d’organe).   

L’interprétation des biomarqueurs est cependant sujette à caution, en prenant en compte que 

l’extrapolation d’une espèce à une autre, ou des conditions contrôlées de laboratoire au terrain, 

n’est pas toujours possible, et que l’impact d’autres facteurs de confusion non liés au contaminant 

étudié (variations liées à l’état de santé, au genre, à l’âge, au statut nutritionnel, à la densité de la 

population étudiée, à la saison, à la température etc…) doit être pris en compte (Porte-Visa et al., 

2005). Cependant ces marqueurs demeurent intéressants pour des espèces rares ou à longue 

espérance de vie, pour lesquelles des marqueurs non invasifs sont nécessaires. 

 

 II.3.2.2. Quels biomarqueurs seraient utilisables dans le cas des AVK ? 

 

Le Tableau 4 reprend de manière résumée les différents biomarqueurs potentiels discutés dans 

l’article 1, en tentant de répondre à plusieurs critères de choix pour ces biomarqueurs :  

➢ Le stade de développement du marqueur, 

➢ Son utilisation sur individu mort et/ou vivant, 

➢ L’existence de valeurs-seuil de référence pour ce marqueur, 

➢ La compatibilité du marqueur avec un éventuel traitement de l’intoxication à la vitamine K, 

➢ Sa sensibilité, 

➢ Sa spécificité, 

➢ Sa significativité toxicologique. 

 



 
 

 

Tableau 4 : Biomarqueurs potentiels pour évaluer l'exposition et les effets des AVK chez la faune 

Biomarqueur Echantillon Ce qui est mesuré Méthode de 

dosage 

Stade de 

développement 

(expérimental/ 

recherche/ 

disponible) 

Animal mort 

ou vivant 

Stabilité dans le 

temps 

Valeurs seuils 

disponibles 

Compatibili

té avec un 

traitement 

à la 

vitamine K 

Sensibilité Spécificité Significativité 

toxicologique 

Dosage des 

AVKs 

Foie 

 

 

 

Plasma 

 

Fèces 

Niveaux d’AVK 
dans les tissus – la 
détection peut 
être stéréo-
spécifique 

Généralement  

LC-MS/MS 

Disponible Mort (ou 
biopsie) 

 

 

Vivant 

 

Vivant ou 
fraîchement 
mort 

Très stable 

 

 

 

 

 

Diminution rapide 
quand exposé aux 
aléas climatiques 

Non 

 

 

 

Non 

 

Non 

Oui 

 

 

 

Oui 

 

Oui 

Elevée 

 

 

 

Faible 

 

Faible 

Elevée 

 

 

 

Elevée 

 

Elevée 

 

 

Une valeur seuil a été 
proposée pour les 
rapaces (100-200 ng/g), 
qui doit encore être 
investiguée 

Temps de 

Quick (TQ) 

Plasma sur 
un tube 
citraté 

Ratio basé sur le 
temps de 
coagulation d’un 
plasma citraté, 
sans plaquettes et 
enrichi en calcium 
et en 
thromboplastine 

Mesure 
standardisée du 
TQ 

Disponible Vivant Non documenté Disponible 
pour les 
animaux 
domestiques 

Non Moyenne Moyenne Importante dans les cas 
d’exposition aiguë 

Facteurs de 

coagulation 

vitamine-K 

dépendants 

Plasma sur 
un tube 
citraté 

Activité du facteur 
de coagulation 

Dosage 
chromogénique 

Recherche Vivant Non documenté Non chez 
l’animal 

Non Moyenne Elevée Importante dans les cas 
d’exposition aiguë 

 

 

Ostéocalcine 

sous-

carboxylée 

Plasma Pourcentage 
d’ostéocalcine 
sous forme sous-
carboxylée dans 
l’échantillon 

Dosage radio-
immunologique 
ou ELISA 

Expérimental Vivant Non documenté Non 
documenté 

Inconnue Inconnue Inconnue Inconnue 
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Protéine 

matricielle Gla 

(MGP) sous-

carboxylée 

Plasma, 
quelques 
tissus 
autres 

Fraction sous-
carboxylée, 
inactive, de la 
MGP 

Dosage radio-
immunologique 
ou ELISA 

Expérimental Vivant ou 
mort selon le 
tissu 
considéré 

Non documenté Non 
documenté 

Inconnue Inconnue Inconnue Inconnue 

Activité VKOR 

dans le foie 

Foie Capacité de 
production de 
vitamine K 
quinone depuis la 
forme époxyde 

Dosage 
enzymatique 

Recherche Mort Stockage 
immédiat à -80°C 
nécessaire 

Non 
documenté 

Non 
documenté 

Non 
documenté 

Non 
documenté 

Permet d’évaluer un 
mécanisme de 
résistance 

Activité VKOR 

de la protéine 

VKORC1 

exprimée dans 

une levure ou 

une cellule 

ADN ou 
séquences 
de VKORC1 

Capacité de 
production de 
vitamine K 
quinone depuis la 
forme époxyde 

 

Capacité à 
produire des 
protéines 
carboxylées 

Dosage 
enzymatique 

 

 

 

Dosage cellulaire 

Recherche Vivant Longue Non 
documenté 

Non 
documenté 

Non 
documenté 

Non 
documenté 

Permet d’évaluer un 
mécanisme de 
résistance 

Vitamères de 

la vitamine K 

Foie, rein 
ou poumon 

Vitamine K1 et 
MK-4, sous 
formes quinone et 
oxydée 

HPLC-
fluorescence 

Expérimental Mort Relativement 
stable à 
température 
ambiante 

Les formes 
époxydes 
sont absentes 
chez les 
animaux sains 

Oui Non 
documenté 

Assez 
élevée 
(données 
de l’auteur) 

Importante dans les cas 
d’exposition aiguë, non 
connue dans les cas 
d’exposition chroniques 



 
 

II.3.2.2.1. Intérêt des concentrations en AVK dans les tissus comme biomarqueur d’exposition 

 

Parmi les biomarqueurs recensés, l’utilisation des taux d’AVK dans divers tissus comme marqueur 

d’exposition a reçu un intérêt certain. Les AVK peuvent être détectés de manière non invasive dans le 

plasma (Laas et al., 1985; O’Bryan and Constable, 1991; Seljetun et al., 2018; Waddell et al., 2013), le 

lait (Bullard et al., 1977) et les fèces (Jacquot et al., 2013; Sage et al., 2010; Seljetun et al., 2020, 

2018), et de manière invasive dans les organes-cibles, notamment le foie, qui est largement utilisé 

dans les investigations post-mortem chez la faune sauvage (Butler, 2011; Murray, 2018, 2011; 

Rattner et al., 2020, 2014b; Thomas et al., 2011). Les analyses sont généralement réalisées via une 

chromatographie liquide de haute performance couplée à une détection UV, par fluorescence 

(Waddell et al., 2013) ou par spectrométrie de masse (Fourel et al., 2020, 2017; Sage et al., 2010; 

Thomas et al., 2011).  

Les investigations chez la faune sauvage visent à déterminer une valeur-seuil permettant de 

différencier exposition et intoxication aux AVK, afin de mieux évaluer leur impact sur les populations 

non-cibles. Un seuil régulièrement cité est celui proposé initialement par Newton et al. (Newton et 

al., 1999), à hauteur de 100 à 200 ng/g de matière fraîche (MF), même si des épisodes de létalité ont 

été observés pour des doses moindres : ainsi une méta-analyse canadienne a estimé une probabilité 

d’intoxication de 5% chez les rapaces présentant des résidus dans le foie à hauteur de 20 ng/g MF, et 

une probabilité de 20% chez ceux présentant des concentrations hépatiques atteignant 80 ng/g MF. 

Une des limites d’un tel seuil est liée à la différence de sensibilité aux AVK entre les espèces (Rattner 

et al., 2020), qui ne permet pas de l’extrapoler, d’autant plus que, comme vu plus haut, les valeurs 

toxiques retrouvées chez les animaux élevés en captivité pourraient être plus hautes que chez les 

animaux sauvages, soumis à des activités quotidiennes plus intenses et à plus de stress 

environnemental. De même, un tel seuil ne prendrait pas en compte les éventuels effets sub-léthaux 

liés à une accumulation de résidus suite à une exposition répétée. Enfin, ce seuil correspond à une 

sommation de tous les résidus AVK trouvés dans l’échantillon de foie (plus particulièrement les AVK 

de seconde génération) : or une telle sommation, exprimée en ng/g MF, ne prend pas en compte les 

différences de puissance entre les différents AVK de seconde génération retrouvés, basées sur leur 

potentiel d’inhibition de VKORC1. Il a été suggéré d’utiliser une quantification en masse molaire des 

résidus détectés (nmol/g MF), qui reflèterait de manière plus exacte le potentiel inhibiteur de chaque 

AVK présent dans l’échantillon analysé (Rattner et al., 2020). Une telle hypothèse mérite des 

investigations supplémentaires afin de voir si elle pourrait améliorer le diagnostic des intoxications 

aux AVK chez la faune non-cible. 
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II.3.2.2.2.L’exploration des voies de la coagulation,  marqueur de l’effet des rodonticides anticoagulants  

 

Sachant que l’action principale des AVK se situe sur la cascade de coagulation, il semble pertinent 

d’utiliser des outils diagnostiques d’exploration de cette cascade, applicables pour les individus 

vivants. Parmi les tests utilisables pour cette exploration, on pourra écarter d’emblée le temps de 

saignement (exploration de l’hémostase primaire) et le temps de coagulation sur tube sec 

(exploration de la coagulation de manière globale), peu spécifiques et peu sensibles.  

A l’inverse, le temps de Quick (TQ), également appelé temps de prothrombine, mesuré sur un 

échantillon de plasma citraté, est considéré comme un test sensible et spécifique d’exploration des 

voies exogène et commune de la coagulation (facteurs I, II, V, VII et X). Brièvement, le calcium 

présent dans l’échantillon de sang total est lié par le citrate sodique, ce qui empêche la coagulation 

de l’échantillon. On ajoute alors de la thromboplastine tissulaire (facteur III) adjuvée de calcium dans 

le plasma séparé par centrifugation, et le temps de coagulation est évalué (Triplett and Harms, 

1981a). Le TQ est le premier paramètre de coagulation à être affecté suite à une exposition aux AVK, 

en raison de la courte demi-vie du facteur VII (6,2 heures) (Hellemans et al., 1963; Murphy, 2012). Il 

est intéressant de noter que le Temps de Céphaline Activée (TCA) est également augmenté au cours 

d’une intoxication aux AVK, mais généralement lors de stades plus avancés (à partir de 3 jours) : ce 

test, également sensible, sert à l’exploration de la voie intrinsèque de la coagulation (Triplett and 

Harms, 1981b), et est donc considéré comme moins spécifique que le TQ. Le temps de thrombine, 

qui évalue le temps nécessaire à la formation d’un thrombus dans une solution standard de 

thrombine, et correspond donc à la mesure du taux de transformation du fibrinogène plasmatique en 

fibrine (Triplett and Harms, 1981c), n’est, lui, pas modifié lors d’une intoxication aux AVK, sauf dans 

des stades très avancés (hémorragies massives avec épuisement des capacités de coagulation). Ainsi, 

parmi les outils d’exploration de la coagulation, le TQ est considéré comme le marqueur le plus 

spécifique et constitue ainsi le « standard clinique » pour le diagnostic de l’intoxication aux AVK 

(Lefebvre et al., 2017; Murphy, 2002; Rozanski et al., 1999; Waddell et al., 2013; Woody et al., 1992). 

L’utilisation du TQ comme outil diagnostique pour les intoxications aux AVK a été largement décrite 

chez le chien (Berry et al., 1993; Griggs et al., 2016; Petterino et al., 2004; Rozanski et al., 1999; 

Sheafor and Couto, 1999; Waddell et al., 2013; Woody et al., 1992). Chez cette espèce, la valeur 

basale se situe autour de 6 à 10 secondes, et est fortement prolongée suite à une exposition aux 

AVK, avec des valeurs médianes rapportées entre 40 sec (Sheafor and Couto, 1999) et 52,3 sec 

(Waddell et al., 2013). Une augmentation du TQ de 25% par rapport à un animal contrôle est 

considérée comme pathognomonique d’un défaut de coagulation. Chez les ruminants, quelques 

publications rapportent également des augmentations du TQ suite à une exposition aux AVK, chez les 
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bovins (Bullard et al., 1977), les moutons (Berny et al., 2006) et les chèvres (Martin et al., 1991). 

Etant donné que les valeurs de référence ne se trouvent pas facilement pour ces espèces et peuvent 

différer selon la technique analytique utilisée (Foley et al., 2014), l’utilisation d’animaux-contrôles est 

recommandée. 

L’exploration des voies de coagulation est également utilisée pour diagnostiquer les intoxications aux 

AVK chez la faune sauvage, en particulier chez les oiseaux de proie (Hindmarch et al., 2019; Rattner 

et al., 2014b, 2012, 2011, 2010). Chez ces animaux, une augmentation du TQ de plus de 25% ou de 2 

écart-types ou plus par rapport au TQ basal sont considérés comme révélateurs d’une exposition 

délétère aux AVK (Rattner et al., 2014b). Cependant, peu de valeurs de référence sont disponibles 

pour ces espèces, et une standardisation des méthodes de test serait nécessaire (Hindmarch et al., 

2019). Une autre limite de l’usage du TQ chez les oiseaux est l’utilisation fortement recommandée 

d’une thromboplastine aviaire, peu disponible, pour déclencher efficacement la coagulation in vitro. 

L’utilisation de thromboplastine hétérologue (humaine, ou de mammifère : lapin, bovin) peut 

entraîner de très fortes variations du TQ (Doerr et al., 1975; Guddorf V, Kummerfeld N, Mischke R, 

2014; Thomson et al., 2002). Pour compléter l’évaluation des voies de la coagulation chez ces 

espèces, le temps de venin de vipère Russel (RVVT) est fréquemment utilisé (Hindmarch et al., 2019; 

Rattner et al., 2020, 2012, 2010), avec l’augmentation concomitante du TQ « adapté » et du RVVT 

dans les 48 à 96 heures suivant l’exposition aux AVK (Rattner et al., 2012). Le venin de vipère de 

Russel sert à activer directement le facteur X de la voie commune de la cascade de coagulation, 

même en l’absence de facteurs IXa ou VIIa (Triplett and Harms, 1981d). 

 

II.3.2.2.3. La vitamine K, un biomarqueur d’effet prometteur ? 

 

L’enzyme VKORC1 étant en partie responsable du recyclage de la vitamine K, lors de blocage de 

l’activité VKOR, comme cela est le cas lors de l’intoxication aux rodonticides anticoagulants, on peut 

supposer que des variations interviennent dans les concentrations des différents vitamères de la 

vitamine K, avec possiblement une modification du rapport entre les formes oxydées et réduites de 

ces vitamères dans l’organisme (cf paragraphe II.1.3 pour plus de détails sur ce cofacteur et ses rôles 

physiologiques). Une relation dose-effet a été évoquée entre le ratio vitamine K1 oxydée/vitamine K1 

réduite dans le plasma et les concentrations en 2 AVK, la phenprocoumone (un anticoagulant utilisé 

en thérapeutique humaine) et la warfarine (Schmidt et al., 1979). Il a également été proposé 

d’utiliser la mesure dans le sérum des formes époxyde et réduite de la vitamine K pour diagnostiquer 

les intoxications aux AVK chez le chien (Mount and Kass, 1989). 
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La détermination des concentrations en vitamères de la vitamine K est généralement réalisée par 

chromatographie liquide ou haute performance, qui peut être couplée à une détection par 

fluorescence (Waddell et al., 2013) ou spectrométrie de masse (Fourel et al., 2020, 2017; Sage et al., 

2010; Thomas et al., 2011). Elle peut être effectuée sur du plasma, mais également en post-mortem 

sur différents tissus comme le foie ou les reins. Cependant, peu de données sont disponibles 

actuellement concernant la pertinence d’un tel marqueur dans le diagnostic des intoxications par les 

AVK, et plusieurs limites sont à prévoir : ainsi on peut s’attendre à ce que les taux basaux en 

vitamères soient différents selon les espèces considérées, voire selon la saison et la diète des 

animaux étudiés, ce dont il serait possible de s’affranchir en partie en utilisant des ratios (forme 

oxydée/forme réduite) plutôt que les concentrations brutes en différents vitamères. De plus, pour 

que ce marqueur soit également utile dans les investigations nécropsiques, ses concentrations 

doivent demeurer stables au cours du temps et en dépit de possibles variations de température ou 

de luminosité. Ainsi la vitamine K est possiblement un marqueur prometteur, mais des recherches 

sont nécessaires pour pouvoir mieux le caractériser et évaluer sa pertinence.  
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L’analyse de la littérature disponible a donc montré une utilisation prépondérante de la lutte 

chimique contre les rongeurs nuisibles, via l’utilisation des rodonticides anticoagulants, des 

substances actives inhibant le recyclage de la vitamine K et conduisant ainsi à la mort des individus 

contaminés par épuisement des facteurs de coagulation actifs entraînant des hémorragies. L’usage 

massif de ces molécules, aussi bien en tant que biocides qu’en tant que produits 

phytopharmaceutiques, résulte en une forte prévalence de l’exposition de la faune non-cible, aussi 

bien domestique que sauvage, d’autant que les derniers AVK développés pour pallier à l’émergence 

de résistance chez les rongeurs-cibles (AVK de seconde génération) sont plus persistants dans les 

organismes, augmentant ainsi le risque d’exposition secondaire. Afin de caractériser au mieux le 

risque représenté par les AVK pour la faune non-cible, il est nécessaire de pouvoir évaluer leur 

toxicité sur ces organismes. Même si les signes cliniques classiquement entraînés par les AVK 

(hémorragies) sont un indicateur intéressant de leur effet, ils sont peu spécifiques et ne seront pas 

forcément observés, notamment dans le cas d’intoxications sub-cliniques. Il est donc nécessaire de 

s’intéresser à d’autres marqueurs, parmi lesquels les concentrations en AVK dans les tissus ou encore 

le dosage des vitamères de la vitamine K, qui sont explorés dans cette thèse. 
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III.OBJECTIFS DE LA THESE ET STRATEGIES MISES EN PLACE 
 

La principale question de recherche de ce travail s’intéresse à la distinction entre simple exposition 

environnementale de la faune non-cible aux rodonticides anticoagulants et réelle intoxication par 

ces molécules. On a vu en effet dans la littérature explorée que l’exposition chez la faune non-cible 

était régulièrement détectée, et qu’il était donc nécessaire de caractériser au mieux le risque 

représenté par ces molécules sur les individus et les écosystèmes, pour pouvoir statuer de manière 

éclairée sur leur balance bénéfice/risque.  

 

De cette thématique principale découlent des objectifs secondaires, donnant lieu à trois axes de 

travail qui sont les suivants : 

➢ La réalisation d’un bilan critique des marqueurs de la toxicité des AVK existants (axe 1) :  

L’exploration de la littérature disponible a montré qu’il n’existait que peu de ressources 

s’intéressant à l’exploration de la toxicité des rodonticides anticoagulants, au-delà de l’usage 

de marqueurs « classiques » comme le tableau clinique, l’exploration des temps de 

coagulation (notamment chez les animaux domestiques) ou encore la définition d’une 

valeur-seuil pour les concentrations en AVK dans les tissus. Il était donc nécessaire de faire 

un récapitulatif sur toutes les pistes existantes, qu’elles soient simplement à l’état 

d’expérimentation ou déjà bien développée. 

 

➢ L’étude sur le terrain de la pertinence de certains de ces marqueurs (axe 2) : 

Le travail de thèse a été réalisé en partenariat avec le Centre National d’Information 

Toxicologique vétérinaire (CNITV), ce qui a permis un accès à leur base de données des 

intoxications animales, mais également un lien direct avec le terrain pour pouvoir proposer la 

mise en place de protocoles d’étude suite à la remontée de suspicion d’intoxications. Afin de 

couvrir au maximum le spectre d’utilisation de ces marqueurs, il a été choisi de s’intéresser à 

leur pertinence : 

o dans le cadre d’intoxications primaires, suite à une exposition aux AVK chez la faune 

domestique ; 

o dans le cadre d’intoxications secondaires, en s’associant à la veille toxicologique 

réalisée par le CNITV sur les rapaces collectés en post-mortem dans le sud-est de la 

France.  
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➢ L’initiation d’une réflexion sur l’usage de vitamères de la vitamine K comme biomarqueurs 

candidats de la toxicité des rodonticides anticoagulants (axe 3) :  

Au vue des mécanismes d’action des rodonticides anticoagulants, la vitamine K et ses 

vitamères sont apparus comme des biomarqueurs d’effet potentiels, mais peu explorés. Il a 

donc été décidé d’entamer un 3ème axe de réflexion dans ce travail de thèse, servant à 

amorcer de futures recherches sur l’utilisation de la vitamine K comme marqueur de la 

toxicité des AVK. 

 

L’organigramme de la Figure 12 présente les stratégies mises en place durant ce travail.



 
 

 

Figure 12 : Stratégies mises en place 
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IV.RESULTATS 
 

IV.1. Etude d’une intoxication primaire chez des brebis laitières 
 

Ce travail correspond à l’article 2 de la thèse, intitulé en anglais : « Accidental chlorophacinone 

exposure of lactating ewes: clinical follow-up and human health dietary implications ». 

 

IV.1.1. Objectifs 
 

Cette première étude fait suite à l’appel au CNITV d’un vétérinaire sollicité pour un troupeau de 

brebis laitières ayant consommé par accident un sac de blé enrobé de chlorophacinone. La question 

principale de l’éleveur et du vétérinaire ayant sollicité le conseil du centre antipoison concerne la 

contamination potentielle du lait des brebis par la chlorophacinone, et la définition d’un éventuel 

temps d’attente à appliquer avant de remettre le lait dans le circuit de la consommation. Les 

données sur le sujet étant maigres, il est décidé de mettre en place un protocole de suivi du troupeau 

afin de caractériser la cinétique d’excrétion de la chlorophacinone dans le lait, et ainsi d’estimer le 

risque de consommation pour l’Homme, mais également afin de caractériser la toxicité de la 

chlorophacinone pour les animaux non-cibles l’ayant consommée via un suivi clinique, une 

évaluation des temps de coagulation et un suivi des concentrations en AVK dans le plasma. Ce travail 

s’inscrit donc dans la démarche de réflexion de la thèse, s’intéressant aux marqueurs de la toxicité 

des AVK lors d’une intoxication primaire, chez la faune domestique. 

 

IV.1.2. Méthodes 
 

Tout le troupeau de brebis laitières (n = 23), de race Lacaune, est intégré dans l’étude. Ces brebis ont 

consommé un sac entier de 20 kg de grain contenant de la chlorophacinone à la concentration de 50 

mg/kg (soit 1 g de chlorophacinone dans le sac), mais la distribution entre les individus est inconnue. 

Pour chaque brebis, des échantillons de lait sont collectés par l’éleveur de J2 (le J0 étant le jour de 

l’ingestion) à J7, et du sang est prélevé par le vétérinaire de l’élevage à J3, ainsi qu’à J11 pour les 

animaux qui avaient présenté un taux plasmatique de chlorophacinone supérieur à 100 ng/mL lors 

du premier prélèvement. 
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Les AVK sont extraits du lait et du plasma par une extraction liquide-liquide, suivie d’une analyse par 

LC-MS/MS, selon la méthode décrite par Fourel et al. (Fourel et al., 2017). Les limites de 

quantification (LOQ) sont de 0.1 ng/mL pour le lait et de 2 ng/mL pour le plasma. Le temps de Quick 

est également évalué sur les échantillons de sang collectés dans des tubes citratés (moyenne de 2 

mesures par échantillon). 

Une approche non-compartimentale est choisie pour les calculs pharmacocinétiques : les 

concentrations en chlorophacinone dans le lait sont utilisées pour estimer le taux d’élimination et la 

demi-vie. Ces données sont comparées à celles de la littérature concernant la toxicité de l’AVK chez 

l’Homme, afin d’estimer le risque de consommation du lait et un potentiel temps d’attente.  

 

IV.1.3. Principaux résultats 
 

IV.1.3.1. Evaluation de la toxicité de la chlorophacinone pour le troupeau 

 

Dans le mois qui a suivi l’ingestion, aucune brebis n’a montré de signes cliniques de type 

hémorragique, ni même aucun autre signe moins spécifique. La chlorophacinone était pourtant 

détectable dans le plasma de 18 d’entre elles à J3 (78,3%), dont 3 présentaient des concentrations 

très élevées au-dessus de 500 ng/mL (Figure 13A) . Pour les 10 animaux testés à J11, les 

concentrations plasmatiques en chlorophacinone était significativement inférieures à celles 

retrouvées à J3 (t-test apparié, p = 0.0256), avec des valeurs comprises entre 2,01 et 16,37 ng/mL 

(Figure 13C). 

Les TQ mesurés à J3 étaient compris dans l’intervalle 15-60 sec (Figure 13D), avec une différence 

significative entre les brebis ayant une concentration plasmatique en chlorophacinone non 

quantifiable (assignée à la LOQ, n = 5) et celles présentant une concentration plasmatique supérieure 

à 50 ng/mL (n = 18)(test de Tukey, p= 0.025). Ainsi le TQ moyen chez les individus présentant des 

concentrations plasmatiques entre 50 et 500 ng/mL était augmenté de 137%, et de 185% chez les 

individus présentant des concentrations >500 ng/mL. Cependant, aucune corrélation linéaire n’a pu 

être déterminée entre concentrations plasmatiques (et dans le lait) en chlorophacinone et TQ (Figure 

14). 
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Figure 13: Distribution des concentrations en chlorophacinone dans le plasma et TQ à J3 et J11.  

A/Boxplot et distribution de la chlorophacinone dans le plasma à J3  

B/Boxplot et distribution du TQ à J3  

C/Boxplot et comparaison des concentrations plasmatiques en chlorophacinone à J3 et J11. Distribution des 

concentrations plasmatiques en chlorophacinone à J11.  

D/ Boxplot et comparaison des TQ à J3 et J11. Distribution du TQ à J11.  
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Figure 14 : Evolution du TQ en fonction de la concentration en chlorophacinone dans le plasma (gauche) et le 

lait (droite) 

 

IV.1.3.2. Caractérisation de la cinétique d’élimination dans le lait et risque pour la santé 

humaine 

 

Des résidus de chlorophacinone ont pu être quantifiés dans le lait de 12 des brebis tout le long de la 

période de prélèvements, de J2 à J7 (Tableau 5). Deux individus ont été écartés des analyses 

pharmacocinétiques, car présentant des valeurs aberrantes à J4. Pour les 10 restantes, une 

régression linéaire a permis d’estimer une demi-vie d’élimination de la chlorophacinone dans le lait,  

de l’ordre de 48h (Figure 15), et d’estimer les concentrations initiales dans le lait de ces individus, 

variant entre 1.60 et 30.12ng/mL. Une corrélation significative a été démontrée entre les 

concentrations en chlorophacinone dans le plasma et dans le lait (R² = 0.9603, p = 0.002), suggérant 

un transfert dose-dépendant. 
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Tableau 5 : Concentrations en chlorophacinone dans le lait 

Jour post-exposition 2 3 4 5 6 7 

Animaux avec des quantités quantifiables de chlorophacinone dans le laita 

Nombre d’animaux 13 12 12 12 12 12 

[chlorophacinone] dans le lait 

(ng/ml) 

3.84 

[0.40-11.50] 

3.37 

[0.69-8.89] 

2.57 

[0.39-6.91] 

1.53 

[0.36-3.52] 

1.08 

[0.28-2.41] 

0.37 

[0.13-0.90] 

Troupeau (n=23)b 

[chlorophacinone] dans le lait 

(ng/ml) 

2.17-2.22 

[LOQ-11.50] 

1.76-1.80 

[LOQ-8.89] 

1.45-1.50 

[LOQ-6.91] 

0.80-0.85 

[LOQ-3.52] 

0.57-0.61 

[LOQ-2.41] 

0.190.24 

[LOQ-0.90] 

a. Les valeurs correspondent à la moyenne et à l’[intervalle des concentrations] retrouvées 

dans le lait, chez les individus présentant des concentrations > LOQ. 

b. Les valeurs correspondent à la moyenne de Kaplan-Meier (valeurs assignées pour la LOQ : 

LOQmin = 0,001 ng/mL, LOQmax = LOQ = 0,1 ng/mL) et à l’[intervalle des concentrations] 

retrouvées dans le lait, pour l’ensemble du troupeau. 

 

 

 

 

Figure 15 : Evolution des concentrations en chlorophacinone dans le lait en fonction du temps (Kel moyen = 

0.01489 - n = 10) 
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La concentration moyenne en chlorophacinone dans le lait pour l’intégralité du troupeau (n = 23) a 

également été calculée (Tableau 5), afin de représenter le niveau attendu de résidus dans le tank, et 

ainsi d’estimer un temps d’attente pour le lait du tank. En utilisant une consommation journalière de 

1,5 L de lait chez un individu de 60 kg (valeur du « panier de la ménagère » préconisée par l’OMS), et 

une dose de 0,0010 mg/jour (soit comme dose journalière admissible (DJA – calculée avec une 

approche très conservative à partir de la dose sans effet adverse observé [NOAEL] de la 

chlorophacinone chez le rat, i.e. 0,005 mg/kg/jour sur 90 jours, affectée d’un facteur conservateur 

d’extrapolation de 300), la concentration moyenne en chlorophacinone dans le lait du tank passerait 

sous la DJA au bout de 6 jours, ce qui correspond au temps durant lequel le lait devrait être écarté. 

Cela demeure cependant une estimation approximative, basée sur un échantillon faible, et mérite 

d’être pris avec précaution. 
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ABSTRACT 

Anticoagulant rodenticides are widely used for rodent control in agricultural and urban 

settings. Their intense use can sometimes result in accidental exposure and even poisoning of 

livestock. Can milk, eggs or meat derived from such accidentally exposed animals be 

consumed by humans?  Data on the pharmacokinetics of chlorophacinone in milk of 

accidentally exposed ewes were used to estimate the risk associated with its consumption. 

Three days after accidental ingestion, chlorophacinone was detected in plasma of 18 ewes, 

with concentrations exceeding 100 ng/mL in 11 animals. Chlorophacinone was detected in 

milk on day 2 post-exposure and remained quantifiable for at least 7 days in milk of these 11 

ewes. Concentrations in milk were much lower than in plasma and decreased quickly (mean 

half-life of 2 days). This study demonstrated dose-dependent mammary transfer of ingested 

chlorophacinone. Variation in prothrombin time (PT) on Day 3 suggested that some of the 

ewes that ingested chlorophacinone may have been adversely affected, but PT did not 

facilitate estimation of the quantity of chlorophacinone consumed. Using safety factors 

described in the literature, human health concern related to the consumption of the milk from 

these dairy ewes seemed low.  

 

Keywords: chlorophacinone residues, food safety, intoxication, mammary transfer, 

prothrombin time, sheep, ewes, Ovis aries 
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1 INTRODUCTION 

Anticoagulant rodenticides (ARs) are widely used for pest control in urban and agricultural 

settings (Jacob and Buckle 2018). They disrupt the vitamin K cycle, antagonizing vitamin K 

epoxide reductase in liver and other tissues (Li et al. 2004; Rost et al. 2004), and thus interfere 

with the synthesis of active forms of blood clotting factors II, VII, IX and X. Their action 

results in coagulopathy that can lead to death of target rodents in several days (Murphy, 

2002). 

As these products are widely used, they are all too frequently involved in domestic animal 

poisoning, especially in dogs (Canis lupus familiaris). For example, the National Centre for 

Veterinary Toxicological Information data from 2007 to 2017 (CNITV – Lyon, France) 

indicate that ARs are the main category of potential poisoning incident calls among all 

pesticides (40.4%), with dogs being 82.8% of incidents (Lefebvre et al. 2017a). Ruminants 

are apparently less often exposed than other domestic species (only 2.2% of calls about 

rodenticide poisoning are for ruminants), and display clinical signs less frequently (only 

10.5% of exposed animals displaying clinical signs according to CNITV data). This decreased 

incidence of clinical signs is possibly due to a lower sensitivity to ARs (Berny et al. 2006). 

Clinical signs of rodenticide intoxication are similar for higher vertebrate species: 

hemorrhagic syndrome, with main localizations being respiratory and digestive tract, and less 

specific symptoms including lethargy, anorexia, or ataxia (Berry et al. 1993; Sheafor and 

Couto 1999; Murphy 2002; Waddell et al. 2013). Clinical onset is usually delayed from 2 to 

10 days post-ingestion (Lefebvre et al. 2017a; Berny et al. 2005). No simple and definitive 

diagnostic procedures are available, and clinical suspicion is based on coagulation testing by 

measuring prothrombin time (PT) which is the clinical standard for diagnosis of AR 

intoxication (Murphy 2002; Woody et al. 1992; Lefebvre et al. 2017b). Exposure can be 

definitively assessed by concentration of the ARs in liver and plasma (Lefebvre et al. 2017a). 
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Another issue with ARs lies in the dairy production field, as they undergo mammary transfer 

(Martin et al. 1991). Residues can be found in the milk of an exposed and potentially 

intoxicated dairy animal, resulting in human exposure to ARs. The milk transfer rate of ARs 

in lactating animals has not been adequately documented in the literature, although it is 

mentioned in some older studies investigating the risks of vampire bat (Desmondus rotundus) 

mitigation campaigns in Latin America involving intraruminal injection of ARs in cattle (Bos 

taurus) (Thompson et al. 1972; Bullard et al. 1977).  Many older publications report dose-

dependent effects related to AR transfer through milk. For example, administration of massive 

doses of dicoumarol (Field 1945) or warfarin (Blumberg et al. 1960) to lactating rats 

(Carworth Farm albino rats - Rattus norvegicus domestica) produced hypoprothrombinemia in 

suckling young. Administration of diphenadione (i.e., diphacinone) to lactating cows resulted 

in increased PT in suckling calves (Elias et al. 1978). Investigations have also been conducted 

in lactating women receiving anticoagulant drugs, allowing study of the effects of 

anticoagulant therapy on breastfed infants (Brambel and Hunter 1950; Fries et al. 1957; 

O’Reilly and Aggeler 1970); these children were usually asymptomatic (Brambel and Hunter, 

1950; Fries et al. 1957), with no residues of the drug in their mother’s milk (O’Reilly and 

Aggeler 1970). 

As there is no established Maximum Residue Limit (MRL) for these products in 

animal tissues, no withdrawal period has been defined. This brings into question the safety of 

dairy products for human consumption in suspect dairy livestock exposure incidents. 

Chlorophacinone (CAS number: 3691-35-8) is a first-generation AR, derived from 

indanedione. In Europe this product is no longer used as a plant protection agent but is still 

approved as a biocide (EU regulation n°528/2012) for control of pest rodents (e.g., brown rat, 

Rattus norvegicus; Black rat, R. rattus; house mouse, Mus musculus). It can be hazardous for 
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domestic animals (ACTA, 2018; Standing committee on Biocidal Products, 2009), and to a 

lesser degree a public health issue if accidentally ingested by dairy animals. Herein we report 

results of an investigation on the pharmacokinetics of chlorophacinone in milk of accidentally 

exposed dairy ewes to estimate the risk associated with its consumption by humans. 

 

2 MATERIALS AND METHODS  

2.1 Animal population, case history 

In May 2017, a flock of 23 healthy Lacaune adult lactating ewes (Ovis aries), of standard 

weight for the breed (70-80kg), from a farm of the french department of Creuse (23), 

accidentally ingested an entire 20-kg bag of grain bait (ROZOL GRAIN’TECH - Liphatech 

SAS) containing 50 mg/kg of chlorophacinone (i.e. 1 g of chlorophacinone in total). Exposure 

distribution among the flock was obviously unknown. A veterinarian was contacted about 12 

hours post-ingestion, and all animals were asymptomatic at that time.  

2.2 Samples 

For each animal, milk and blood samples were collected. Milk was obtained daily in dry tubes 

by the farmer from days 2 to day 7 post-ingestion. Whole blood was drawn by the attending 

veterinarian from the jugular vein into 10-mL tubes containing citrate on day 3 post-ingestion 

from all animals, and on day 11 from the subset of animals with plasma chlorophacinone 

concentration >100 ng/mL in the first blood sample.  

2.3 Determination of AR concentrations in plasma and milk  

Liquid-Liquid Extraction (LLE) was used to extract ARs from plasma and milk of the sheep. 

Briefly, 200µL of blood plasma was homogenized with 4mL of acetone using a rotator for 10 

min. The mixture was centrifuged for 5 min. The liquid fraction was separated and evaporated 

to dryness at 40°C under a gentle stream of nitrogen. The residues were reconstituted and 

mixed in 0.2 mL of acetonitrile. For milk, 1 mL was homogenized with 4 mL of acetone using 
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a rotator for 30 min. The mixture was centrifuged for 5 min. The liquid fraction was separated 

and evaporated to dryness at 40°C under a gentle stream of nitrogen. The residues were 

resuspended in 4 mL of acetone using a rotator for 10 min, then centrifuged (2000g) for 5 

min. The supernatant was resuspended in 200 µl of acetonitrile, vortexed for 10 seconds, then 

placed in an ultrasonic tank for 5 min and again vortexed for 10 seconds. In order to freeze the 

lipidic portion, the sample was placed in the freezer for about 10 min. The supernatant was 

recovered and purified through a 0.2 μm filter. 

AR residue analysis was carried out by using the LC-MS/MS method previously 

described (Fourel et al. 2017). The ARs analysed with this method are three first-generation 

ARs: warfarin, coumatetralyl, chlorophacinone and five second-generation ARs potentially 

used in European countries: bromadiolone, difenacoum, brodifacoum, flocoumafen and 

difethialone. The chromatographic separation was achieved with a semi-porous Poroshell 120 

StableBond C18 column (2.1x100mm, 2.7µm) and MS/MS detection was carried out by a 

6410B Triple Quadrupole from Agilent Technologies (Palo Alto, CA, USA) equipped with 

ElectroSpray Ionization source in negative mode. Two fragment ions were recorded in 

dynamic Multiple Reaction Monitoring mode for each analyte. Limits of quantification 

(LOQ) were 0.1 ng/mL for milk and 2 ng/mL for plasma. 

2.4  Prothrombin time determination 

Blood samples were collected into citrated tubes, then centrifuged at 2000 g for 10 min. The 

PT (in seconds) was assessed in duplicate using a Biomerieux Option 2 Plus (Behnk 

Electronick, Norderstedt, Germany) with the Neoplastin CI, INR Determination kit 

(Diagnostica Stago, Asniere, France). The PT was determined in 100 μl samples of plasma 

with thromboplastin, according to the manufacturer's instructions. Each value was the mean of 

2 measurements. 

2.5 Data analysis 
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Statistical analyses were also performed using GraphPad Prism 7.04 (GraphPad Software, La 

Jolla CA, USA) and SAS 9.4 (SAS Institute Inc., Cary, NC, USA). Pharmacokinetic 

calculations were performed using the noncompartmental approach. Chlorophacinone 

concentrations in milk were used to estimate the elimination rate constant and half-life from 

daily samples collected between 48 and 168 h post-exposure, except for one animal having a 

concentration below the LOQ for the 168-h time point. The half-life of elimination (t1/2(el)) 

was calculated using a linear regression.  

For residues in milk (< 50% of samples under the LOQ), the Kaplan-Meier method was used 

to estimate the extremes of the mean in the whole flock (Helsel, 2005). Lowest bound was 

calculated replacing values under the LOQ by 0.001 ng/mL, while highest bound was 

obtained by replacing those values by the value of the LOQ (i.e. 0.1 ng/mL). 

 

 

3 RESULTS 

3.1 Clinical description of the flock  

None of the ewes exhibited overt signs of intoxication at the time accidental chlorophacinone 

exposure was discovered. Vitamin K1 was not administered, and in the month following 

ingestion no clinical signs appeared in any of the animals. 

 

3.2 Post-exposure measurements during week 1 

On day 3 post-exposure, chlorophacinone was detected at quantifiable concentrations (LOQ = 

2 ng/ml) in plasma of 18 of the 23 ewes (78.3%). Plasma concentrations (median = 47.6 

ng/mL) are presented in Figure 1A. Seven ewes had plasma chlorophacinone concentrations 

>LOQ to ≤ 50 ng/mL, and 8 were between >50 and 500 ng/mL. Three ewes had plasma levels 

>500 ng/mL, with a maximum concentration of 1800 ng/mL found in 2 animals. 
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On day 3 post-exposure, PT was determined for each animal (Figure 1B). Median 

value in the flock was 29.3 sec, and all values were within 15-60 sec. Clotting time was 

compared among groups of ewes with plasma chlorophacinone concentrations assigned the 

LOQ or in the ranges of >LOQ to 50 ng/mL, >50 to 500 ng/mL, and >500 ng/mL, and 

differences were apparent (analysis of variance F3,19=23.08, p<0.0001).  On day 3, ewes with 

plasma chlorophacinone >50 ng/mL exhibited prolonged PT (Tukey’s honestly significant 

difference, p=0.025) compared to those with plasma chlorophacinone assigned the LOQ 

(Table 1).     

Chlorophacinone was detected at quantifiable concentrations in milk in 13 of 18 

animals sampled on day 2 and remained quantifiable in 12 of these animals for 5 additional 

days (Table 2). For these 12 animals, the mean chlorophacinone value in milk on day 3 was 

3.37 ng/mL, and all values were ≤ 8.9 ng/mL. Notably, for these 12 animals, plasma 

concentrations were near or >50 ng/mL (one individual at 47.59 ng/mL) on day 3. In milk of 

the other 11 animals, chlorophacinone was not detected or detected at concentrations ≤1 

ng/mL on day 3. The frequency distribution of chlorophacinone concentration in milk of all 

ewes on day 3 is presented in Figure 2. Seven days after accidental exposure, chlorophacinone 

concentration in milk of all animals was <1 ng/mL.  

 

3.3 Post-exposure measurements day 11  

On day 11 (i.e., 8 days after the initial sample collection), chlorophacinone concentration was 

measured in plasma of 10 animals that exhibited concentrations ≥ 100 ng/mL on day 3 post-

exposure. Values ranged from 2.01 to 16.37 ng/mL (Figure 1C) and were significantly lower 

(paired t-test, p = 0.0256) than those collected on day 3. For each individual, the remaining 

fraction of initial plasma concentration varied between 0.80 and 4.12%, with a mean value of 

1.93% (SD = 0.99).  
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Prothrombin time values in the samples collected 11 days after chlorophacinone 

ingestion were distributed in a narrow range (23.2-27.85 sec), with a mean value of 24.25 sec 

(SD: 0.44) (Figure 1D), and did not differ from PT values of the 10 of 23 animals with plasma 

chlorophacinone concentration below 10 ng/mL on day 3 (i.e., animals with low exposure to 

chlorophacinone on day 3)(unpaired t-test, p=0.58).  

 

3.4 Pharmacokinetics of chlorophacinone in milk 

Chlorophacinone was quantifiable in milk of 12 ewes from days 2 through 7.  Two ewes 

exhibited an unexpected increase of concentration of chlorophacinone in milk on day 4 and 

those animals were excluded from pharmacokinetic calculations (Figure 3). Using simple 

regression modelling of chlorophacinone elimination from milk, elimination half-life for each 

animal was estimated (mean t1/2 = 48 hours) (Table 3). Extrapolated initial concentrations in 

milk varied between 1.60 and 30.12 ng/mL (Table 2). Kinetics were similar for all tested 

animals (Figure 3 – right: mean Kel = 0.01489; R²=0.9676) over a wide range of initial 

concentrations in plasma and milk. 

3.5 Relationship between chlorophacinone concentration in plasma and milk 

A positive relation between the residues in the plasma and the milk was observed, as 

determined by linear regression (R² = 0.9603, p = 0.002; Figure 4). Such a correlation 

suggests a dose-dependent mammary transfer.  
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4. DISCUSSION 

4.1 Chlorophacinone transfer in milk 

As previously reported in the literature (Martin et al. 1991), our findings demonstrate 

mammary transfer of ingested chlorophacinone to milk. However, transfer seems very 

limited. Indeed, only a small fraction of the chlorophacinone in plasma was found in milk, 

with proportions varying between 0.8 and 4.1%. Three days after accidental chlorophacinone 

ingestion, concentrations in milk were very low (<15 ng/ml) while plasma concentrations 

remained high (ranging up to 1800 ng/mL). Seven days after chlorophacinone ingestion, 

concentrations in milk were ˂1 ng/mL. 

It should be noted that 2 ewes exhibited an unexpected increase in chlorophacinone 

concentration in milk on day 4. Two hypotheses might explain such elevated values: (i)  

possible new exposure, or (ii) a delay in absorption of chlorophacinone from the digestive 

tract of those two animals. A larger-scale study would be necessary to more fully examine 

inter-individual variability.  

This mammary transfer appears to be dose-dependent, as suggested by the positive 

relation between the residues in plasma and milk (Figure 4). This same dose-dependent 

transfer has been observed in cows intra-ruminally treated with another AR, diphenadione 

(i.e., diphacinone) (Bullard et al. 1977). Proportions of mean quantifiable plasma to milk 

concentrations in cows, calculated from the data provided at each time point, varied between 

0.5 to 1%, a rate similar to that estimated in the present study.  

One of the limitations of the present accidental exposure event was that the quantity of 

chlorophacinone ingested by each animal was unknown. It would be interesting to explore the 

possible relation between ingested amounts of chlorophacinone and concentrations in milk. 

The total ingested quantity of chlorophacinone was 1 g, and based on plasma concentrations 
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at day 3, only 10 animals had values above 100 ng/mL, suggesting a significant quantity of 

chlorophacinone was ingested by those animals. Assuming that all of the AR was ingested by 

those 10 ewes, and was distributed equally among them, the dose per animal would be 1.4 

mg/kg BW (using a standard weight of 70 kg). For sheep treated intra-ruminally with 1mg 

chlorophacinone/kg BW (Berny et al. 2006), mean plasma concentration after 72 hours was 

about 1000 ng/mL. In the present accidental exposure event, if in fact 1 g was ingested by 

only 10 ewes, the observed plasma concentrations at 72 h post-exposure (range 100 to 

1800ng/mL, mean = 570 ng/mL) were within the range of values reported by Berny and 

coworkers (2006). Thus, the present hypothesis of a mean ingested amount of 1.4 mg/kg BW 

per animal seems reasonable, corresponding to a consumption of 98 mg per animal for a 

standard 70-kg ewe. In the present study, mean extrapolated initial concentration (Co) in milk 

is 10.53 ng/mL. Assuming that daily milk production for a ewe is about 1.5L, at day 1 each 

animal would have 0.016 mg (Co x milk production) of chlorophacinone in its milk. 

Assuming that all chlorophacinone was transferred into milk in 24 hours, this amount 

represents 0.00016% of the ingested quantity. Thus, only a small fraction of ingested AR 

undergoes mammary transfer. 

4.2 Milk residues of chlorophacinone and human health issues 

There is no MRL defined for ARs in feed, and only limited data are available regarding the 

toxicity of chlorophacinone in humans (Standing Committee on Biocidal Products, 2009). 

Data from literature indicate that acute ingestion of between 100 mg and 250 mg of 

chlorophacinone causes prolonged clotting time in adults, but these dosages are only based on 

a few clinical cases (O’Reilly and Aggeler 1970; Pitt et al. 2011). Using these data for 

prolonged clotting time, we attempted to estimate the human health risk associated with 

consumption of milk produced by the exposed ewes.  
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Notably, risk estimations have been conducted for diphenadione (i.e., diphacinone; 

Bullard et al. 1977; Pitt et al. 2011) that was used both as an AR and as a therapeutic agent in 

man, with a dosage between 2.5 and 30mg per individual. It was estimated that an adult 

human would have to drink about 115L of milk containing the maximal quantity found in 

milk of ewes orally administered with 2.75 mg/kg BW of diphenadione (i.e., diphacinone, 21 

ng/mL), to reach the therapeutic dosage of 2.5 mg (Bullard et al. 1977). However, such data 

are not available for chlorophacinone, making extrapolation challenging. A safety factor of 

1000 was used to extrapolate the human health risk associated with consumption of game 

animals containing diphacinone employing toxicity data in rats (Pitt et al. 2011). If such a 

safety factor is applied to the LD50 of chlorophacinone in rats (3.15 mg/kg BW; ACTA 

2018), a dose with unacceptable risk for humans would be 0.003 mg/kg BW (i.e., 0.18 mg of 

chlorophacinone for a standard adult of 60 kg). The maximal concentration of 

chlorophacinone found in milk in our study was 12 ng/mL on day 2 post-ingestion (Figure 2). 

If this chlorophacinone concentration in milk is used to assess the human health risk 

associated with consumption, one standard adult would have to drink 14.3L of milk to reach 

this dosage, or eat 2.4 kg of ewe cheese [(as 6 L of milk are needed to make 1kg of cheese; 

this assumes  that the AR would not affect the coagulation properties of milk, which may not 

be the case (Ibrahim and Tse 2018) and that cheese formation would not affect AR 

concentration]. To provide even a more accurate estimate, one should use the concentration 

found in the entire milk tank (i.e., a mixture of milk from all 23 ewes) rather than the greatest 

value found in a single animal at the beginning of the accidental exposure period. While this 

approach uses a large safety factor, risk assessments based solely on LD50 are not robust. 

Another study presented the use of a safety factor of 300 to calculate the human health 

risk from the NOAEL of chlorophacinone after repeated oral exposure in rats (i.e., 

0.005mg/kg BW/day for 90 days; Standing committee on biocidal products, 2009). Using this 
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factor, a standard adult weighing 60 kg would have to ingest 0.0010 mg/day, which 

corresponds to a daily consumption of 0.09L of the most contaminated milk or 17 g of cheese. 

Taking the regular safety factor generally used to calculate the Acceptable Daily Intake (ADI) 

of chemicals in feed (i.e., 100), exceedance would require more than 0.27L of milk or 51g of 

cheese daily for a standard adult. Such estimations are a “worst-case scenario” that do not 

take into account previously described considerations (i.e., dilution in the tank by the addition 

of milk from unexposed ewes and declining chlorophacinone concentrations related to it ~2 

day elimination half-life in exposed ewes). If applying this same worst-case scenario at day 7 

post-ingestion (with maximal measured concentration of 0.9 ng/mL), a standard adult could 

drink up to 1.1 L of the most contaminated milk daily for 90 days without exceeding the 

estimated ADI. 

To obtain a more conservative estimate, this approach could be applied to the mean 

chlorophacinone concentration in milk from the entire flock (n=23) at day 2 post-ingestion 

(i.e., 2.2 ng/mL). In this scenario, using a safety factor of 300, a standard adult weighing 60 

kg (CVMP 2018) could consume 0.45 L of milk or 76 g of cheese daily, and three times those 

quantities if using a safety factor of 100.  

In this more realistic scenario, it is possible to estimate the “withdrawal period” for the 

milk from the entire flock (exposed and unexposed individuals) that was mixed in the tank. 

According to WHO’s model food basket (FAO/WHO Expert Committee on Food Additives, 

2006), an adult consumes 1.5L of milk daily. Taking the dose of 0.0010 mg/day as a reference 

for the Acceptable Daily Intake (ADI), the “maximal residue limit” would be 0.7 ng/mL. 

According to Table 2, using the Kaplan-Meier method, the mean chlorophacinone 

concentration in the tank would be under this value at day 6. It is to be noted that this 

estimation is liberally adapted from the reference method to establish MRLs for veterinary 

drugs, and provided results are only rough estimations. 
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Thus, even in the worst-case scenario, the human health concern for consumption of 

chlorophacinone contaminated dairy products seems low. Still, this study is only a case report 

based on a small sample size, and not a robust controlled blinded study. It should be viewed 

as a preliminary risk assessment, and may only be valid for chlorophacinone. 

4.3 Using clinical parameters to estimate residues levels in milk? 

4.3.1 Species sensitivity to chlorophacinone intoxication 

During the study, and in the absence of vitamin K1 administration, none of the ewes exposed 

to the AR chlorophacinone displayed overt clinical signs, even those with highest plasma 

levels. Those observations are in line with a suspected lack of sensitivity of ruminants to AR 

intoxication, as described in literature. For example, cattle experimentally administered doses 

up to 5 mg/kg BW of diphenadione (i.e., diphacinone) did not display any clinical signs 

(Bullard et al. 1977; Thompson et al. 1972), and Texel sheep orally administered 1 mg/kg BW 

of chlorophacinone did not display overt signs of intoxication, but did exhibit a slight increase 

of bleeding time at the venipuncture site (Berny et al, 2006).  

These findings are corroborated by statistics from the French National Center for 

Veterinary Toxicological Information (CNITV). Between 2007 to 2017, this poison call-

center received 398 calls about possible or probable intoxications with AR in ruminants 

(cattle, goats, sheep - i.e., 2.2% of the calls regarding this category of biocide). Total number 

of exposed animals was 2,043 individuals, and only 216 of them (i.e. 10.5%), displayed 

clinical signs, without further details on the severity of those signs. This presumed lack of 

sensitivity could be related to a dilution effect in the rumen, endogenous production of 

vitamin K1 in the rumen, or dietary vitamin K in their feed composed of leafy greens. Thus, 

overt symptoms do not seem to be a good indicator of the quantity of AR ingested in 

ruminants. 
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4.3.2 Evaluation of the relationship between PT and residues in plasma and milk 

An increase in PT was observed in some of the “exposed” ewes (plasma chlorophacinone 

concentration >LOQ: mean PT value = 34.1 sec, n = 18 animals) when compared to 

“seemingly unexposed” individuals (assigned LOQ: mean PT value = 27.45 sec, n = 5 

animals). Mean clotting time on day 3 increased by about 137% in ewes with plasma 

chlorophacinone between >50 to 500 ng/mL, and by about 185% in animals with plasma 

chlorophacinone >500 ng/mL. This variation is similar to the one observed in cattle (Bullard 

et al. 1977; Thompson et al. 1972), sheep (Berny et al. 2006) or goats receiving pindone 

(Martin et al. 1991). In the study by Berny and coworkers (2006), baseline PT was around 

13.25 sec (SD = 0.52), increasing up to 27 to 40.7 sec after administration of the AR.  No 

definitive reference baseline value could be found for PT in sheep, and values may differ 

among breeds and the analytical method used (Foley et al. 2014). Median values found in the 

literature varied from 7.31 sec (Leite Carlos et al. 2017 – n = 20 “mixed breed” ewes) to 40 

sec (Siller-Matula et al. 2008 – n = 6 Austrian Mountain ewes).  In our study, a control group 

(known to be unexposed) would have permitted determination of a baseline value for the 

breed. However, the mean PT value of “unexposed” animals is a good proxy of such a 

reference value. 

Despite the observed increase, no simple linear relation exists between PT and  

concentrations of chlorophacinone in plasma and milk (Figure 5), but a “threshold-level 

effect” is seemingly apparent on day 3 at plasma concentrations >50 ng/mL and milk 

concentrations >2 ng/mL.  Thus, while PT can serve as an indicator of exposure and adverse 

AR effects, it cannot be used to predict the residue levels in the milk of dairy animals 

intoxicated with chlorophacinone, highlighting the need for better indicators of exposure. 
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5 CONCLUSION 

This study demonstrates minimal mammary transfer of ingested chlorophacinone in 

accidentally-exposed ewes, and seemingly low risk for consumers of their dairy products after 

a one-week withdrawal period. Based on plasma chlorophacinone levels, transfer to milk is 

dose-dependent and suggests that milk could serve as a non-invasive proxy for AR exposure. 

However, clinical markers used for routine monitoring in animals (overt signs of intoxication, 

changes in PT) did not seem to permit estimation of the magnitude of the primary exposure of 

ewes, and therefore the potential risk related to consumption of their dairy products. 
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LEGENDS OF FIGURES  

Figure 1. Distribution of chlorophacinone concentrations in plasma and prothrombin time on 

Days 3 and 11.  A/ Box plot and distribution of chlorophacinone in plasma on Day 3.  B/ Box 

plot and distribution of prothrombin time on Day 3.  C/ Box plot and comparison of 

chlorophacinone on Days 3 and 11, and distribution of chlorophacinone in plasma on Day 11.  

D/ Box plot and comparison of prothrombin time on Days 3 and 11, and distribution of 

prothrombin time on Day 11.  

Figure 2. Distribution and box plot of chlorophacinone concentrations in milk on Day 3 (n=23 

animals).  

Figure 3. Changes in chlorophacinone concentrations in milk over time (mean Kel = 0.01489; 

R²=0.9676, n=10 animals).    

Figure 4- Relation between chlorophacinone residues in milk and plasma. Dotted lines 

represent the 95% confidence intervals for the linear regression model. Statistical analysis was 

done to test the hypothesis of a slope significantly non zero.  

Figure 5- Prothrombin time versus chlorophacinone concentration in plasma (A) and milk (B).   
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Table 1: Prothrombin time and plasma chlorophacinone concentration of accidentally 

exposure flock ewes on day 3  

Plasma chlorophacinone          N  Prothrombin time (mean ± SD in sec) 

LOQ                                                           5    27.45 ± 4.46a 

>LOQ to 50 ng/mL           7                                     23.68 ± 1.92a 

>50 to 500 ng/mL           8    28.02 ± 10.67b 

>500 ng/mL                                               3     50.83 ± 7.47d 

Means with different letter superscripts are different by Tukey's HSD test (p<0.025). 

 

Table 2. Concentration of chlorophacinone in milk (>LOQ) of ewes between days 2 and 

7 post-accidental exposure for animals with detectable chlorophacinone and for the 

entire flock.  

Day post-exposure 2 3 4 5 6 7 

Animals with detectable chlorophacinone in milka 

Number of animals  13 12 12 12 12 12 

[chlorophacinone] in milk (ng/ml) 

3.84 

[0.40-11.50] 

3.37 

[0.69-8.89] 

2.57 

[0.39-6.91] 

1.53 

[0.36-3.52] 

1.08 

[0.28-2.41] 

0.37 

[0.13-0.90] 

Entire flock (n=23)b 

[chlorophacinone] in milk (ng/ml) 

2.17-2.22 

[LOQ-11.50] 

1.76-1.80 

[LOQ-8.89] 

1.45-1.50 

[LOQ-6.91] 

0.80-0.85 

[LOQ-3.52] 

0.57-0.61 

[LOQ-2.41] 

0.190.24 

[LOQ-0.90] 

aValues are mean and [range of values] for animals with detectable chlorophacinone in milk.  

bValues are Kaplan-Meier mean and [range of values] for the entire flock. 
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Table 3. Pharmacokinetics parameters of chlorophacinone in milk of ewes  

 
Kel (h-1)  

[95% CI] 

T1/2 (h) 

[95% CI] 

C0 (ng/ml) 

[95% CI] 

R² 

Animal 1 

0.01277 

[0.007909 – 0.01762] 

54.26 

[39.33 - 87.62] 

4.68 

[2.89 – 6.48] 

0.951 

Animal 2 

0.01461 

[0.009647 – 0.01957] 

47.33 

[35.41 – 71.83] 

2.03 

[1.27 – 2.78] 

0.9591 

Animal 3 

0.01179 

[0.003483 – 0.02011] 

58.77 

[34.46 – 198.9] 

1.60 

[0.57 – 2.63] 

0.8891 

Animal 4 

0.01729 

[0.01272 – 0.02186] 

40.08 

[31.70 – 54.48] 

4.32 

[2.93 – 5.71] 

0.978 

Animal 5 

0.01424 

[0.009652 – 0.01882] 

48.66 

[36.82 – 71.79] 

14.58 

[9.51 – 19.64] 

0.9653 

Animal 6 

0.01706 

[0.01255 – 0.02157] 

40.62 

[32.13 – 55.22] 

14.26 

[9.71 – 18.81] 

0.9789 

Animal 7 

0.01557 

[0.01222 – 0.01892] 

44.50 

[36.63 – 56.71] 

3.53 

[2.66 – 4.39] 

0.9848 

Animal 8 

0.01913 

[0.01324 – 0.02502] 

36.22 

[27.69 – 52.34] 

30.12 

[18.13 – 42.11] 

0.9737 
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Animal 9 

0.01258 

[0.004087 – 0.02106] 

55.08 

[32.90 – 169.56] 

6.44 

[2.11 – 10.77] 

0.8527 

Animal 10 

0.01386 

[0.007176 – 0.02055] 

50.00 

[33.72 – 96.5] 

20.70 

[10.11 – 31.29] 

0.9284 

All animals 

0.01489 

[0.01321 – 0.01657] 

47.55 

[42.35 – 52.76] 

/ 

 

Results are means with 95% confidence interval. Kel: calculated elimination constant; T1/2: 

calculated elimination half-life; Co: extrapolated initial concentration in milk 
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Figure 1 
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Figure 4 
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IV.2. Ecotoxicité des AVK et impacts sur la faune sauvage non-cible : étude de 

l’exposition secondaire de rapaces collectés en France 
 

Ce travail correspond à l’article 3 de la thèse, intitulé en anglais : « Exposure of predatory and 

scavenging birds to anticoagulant rodenticides in France: exploration of data from French 

surveillance programs ». 

 

IV.2.1. Objectifs 
 

L’objectif principale de cette étude est de caractériser l’exposition secondaire aux AVK de rapaces 

collectés dans le sud-est de la France, en estimant la prévalence de cette exposition, chez les rapaces 

prédateurs mais également chez les charognards, avec une réflexion sur les voies d’exposition de ces 

individus. Forte de données collectées sur 12 ans, l’étude vise également à évaluer l’impact des 

politiques publiques françaises et européennes dans la mitigation du risque d’exposition aux AVK de 

la faune sauvage non-cible. Enfin, l’étude tend à illustrer la complexité du diagnostic post-mortem de 

la toxicité des AVK, en s’intéressant à plusieurs marqueurs : tableau clinique (présence 

d’hémorragies) et concentrations en AVK dans le foie. 

 

IV.2.2. Méthodes 
 

Les méthodes mises en place dans cette étude correspondent à deux aspects principaux :  

- L’analyse de la base de données d’autopsies de rapaces du CNITV : cette base est alimentée 

par le Dr Florence Buronfosse, membre bénévole du CNITV, ainsi que par les autres 

vétérinaires travaillant pour le centre (dont l’auteur de ce travail de recherche). Elle regroupe 

les rapports d’autopsie détaillés de tous les rapaces ayant été intégrés à la veille 

toxicologique réalisée par le CNITV, dans le cadre de partenariats avec des programmes de 

réintroduction pilotés par des associations naturalistes comme la Ligue de Protection des 

Oiseaux (LPO), sur une zone géographique correspondant grossièrement au quart sud-est de 

la France. La présente étude s’intéresse aux données collectées entre 2008 et 2019, qui ont 

été codifiées et analysées (n = 245 individus). 

 

- La collecte systématique d’échantillons de foie chez les rapaces autopsiés, quand l’état du 

cadavre le permettait (n = 156) : ces échantillons ont été stockés à -80°C, et analysés selon la 
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même technique entre 2016 et 2020, i.e. par chromatographie liquide couplée à une 

spectrométrie de masse en tandem (LC-MS/MS – LOQ = 2 ng/g MF). Cette technique 

développée au sein de l’unité de recherche USC1233 a été décrite dans la littérature (Fourel 

et al., 2017). Les AVK recherchés correspondaient à 3 AVK de première génération 

(warfarine, chlorophacinone et coumatétralyl) et 5 AVK de seconde génération 

(bromadiolone, brodifacoum, difenacoum, flocoumafène et diféthialone). Les concentrations 

retrouvées ont été exprimées en ng/g MF, et converties par la suite en pmol/g MF, en se 

basant sur les masses molaires de chaque AVK, afin de tenter de prendre en compte les 

différences de puissance entre chaque molécule dans la quantification des résidus 

hépatiques. 

 

IV.2.3. Principaux résultats 
 

IV.2.3.1. Population d’étude, causes de la mort  

Au total, 245 oiseaux ont été autopsiés, dont une majorité de vautours fauves Gyps fulvus (n = 139, 

56,7%), des oiseaux charognards qui représentent la population de rapaces majoritaire dans la zone 

de collecte. Les principales causes de mortalité des rapaces autopsiés étaient le trauma (29%) et 

l’électrocution (20,4%), deux facteurs de mortalité bien connus pour les rapaces. 

 

IV.2.3.2. Exposition aux AVK 

Des résidus d’AVK ont été quantifiés dans la moitié des échantillons de foie analysés (78/156), avec 

une prévalence significativement plus élevée dans la sous-population de rapaces prédateurs (33/40, 

82,5%), pour qui les voies d’exposition sont relativement bien connues, que dans celle des 

charognards (45/116, 38,8%). Cette prévalence chez les rapaces charognards demeure tout de même 

conséquente, et les voies de contamination de ces individus sont moins évidentes, car les rongeurs 

cibles et non-cibles contaminés n’appartiennent pas à leur régime alimentaire.  

Des AVK de seconde génération ont été détectés dans une grande majorité des échantillons positifs 

(76/78, 97,4%), tandis que pour les AVK de première génération, seule la chlorophacinone a été 

détectée de manière très marginale dans seulement 7,7% des échantillons positifs (6/78). Ces 

observations coïncident avec la rémanence plus importante des AVK de seconde génération décrite 

dans la littérature. Cependant, il est à noter que les concentrations détectées étaient généralement 

relativement modérées, avec seulement 21 échantillons présentant une concentration totale en AVK 

de seconde génération supérieure à 100 ng/g de poids frais. En convertissant ce seuil en masse 
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molaire (avec le brodifacoum utilisé comme référence : 100 ng/g MF de brodifacoum correspondent 

à 191 pmol/g MF), ces mêmes 21 échantillons le dépassaient. La majorité des échantillons positifs 

présentaient une contamination à deux AVK différents ou plus (50/78, 64,1%), suggérant une 

exposition multiple à ces substances, plutôt sur un mode chronique. 

 

IV.2.3.3. Effet des politiques publiques sur la mitigation du risque d’exposition aux AVK 

Pour évaluer l’impact des différentes réglementations sur l’exposition des rapaces non-cibles, les 

échantillons ont été classées selon 3 périodes :  

- 2008-2010 (n = 17) ; 

- 2011-2013 (n = 24), suite à l’arrêt d’utilisation de la chlorophacinone comme PPP ; 

- 2014-2019 (n = 115), correspondant à la période suivant l’obligation d’utilisation des stations 

d’appâtage par les professionnels pour les AVK biocides. 

Une baisse significative a été montrée dans la proportion d’individus exposés à la chlorophacinone 

entre les périodes 2008-2010 et 2014-2019 (test de Fisher apparié, p = 0,0213) : cependant cette 

baisse est à relativiser par le nombre faible de détections de la chlorophacinone dans les échantillons 

analysés (n = 6 au total) ainsi que par la persistance moindre de la chlorophacinone dans les tissus. 

A l’inverse, une tendance significative à l’augmentation a été observée entre les périodes pour la 

détection du brodifacoum (test de Fisher, p = 0,0398), malgré la règlementation sur les stations 

d’appâtage. Même si elle n’est pas significative, on peut également observer une augmentation de la 

fréquence de détection des autres AVK de seconde génération entre les périodes (Figure 16). Cela 

suggère que des mesures supplémentaires devraient être mises en place pour mieux gérer le risque 

d’exposition de la faune non-cible, mais également que l’utilisation des AVK en tant que biocides (par 

opposition aux usages PPP autorisés uniquement pour la chlorophacinone jusqu’en 2010 et la 

bromadiolone jusqu’en 2020) contribue fortement à l’exposition des rapaces non-cibles. On peut 

également envisager un usage illégal des AVK de seconde génération en tant que traitement 

phytosanitaire, qui contribuerait à leur exposition. 
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Figure 16 : Fréquence de détection de chaque AVK pour chaque période.  

(Les lettres différentes illustrent une différence significative entre les périodes.) 

 

IV.2.3.4. Diagnostic d’intoxication aux AVK 

Seuls 130 oiseaux sur les 156 analysés ont été examinés concernant la présence ou non 

d’hémorragies, l’état de décomposition des autres individus ne permettant pas de conclure. Des 

hémorragies ont été observées chez 88 oiseaux, mais initialement aucun n’a été diagnostiqué 

comme étant intoxiqué aux AVK : pour la plupart (71/88), une cause de la mort compatible avec la 

présence d’hémorragies (trauma, électrocution, processus infectieux) a été déterminée. Cependant, 

pour 9 de ces individus, la cause de la mort n’a pas pu être déterminée, et parmi ceux-ci, 6 

présentaient des résidus d’AVK dans le foie, dont 4 Milans royaux (Milvus milvus) présentant des 

niveaux assez conséquents, entre 27,3 et 191,9 ng/g. Le Tableau 6 présente les concentrations 

retrouvées chez ces 4 individus ainsi que la description des lésions hémorragiques observées : si les 

lésions retrouvées chez les individus 1 et 2 ne sont pas forcément en faveur d’une coagulopathie, 

celles rapportées chez les individus 3 et 4, combinées à des concentrations en AVK de seconde 

génération élevées, suggèrent une intoxication aux AVK chez ces oiseaux. Le taux d’oiseaux testés et 

intoxiqués par les AVK serait donc de 1,3% (2/156), ce qui est relativement faible. 

Aucune différence n’a pu être établie au niveau des concentrations hépatiques en AVK de seconde 

génération pour les individus présentant ou non des hémorragies (test de Wilcoxon, p = 0,3814), 

même en excluant le trauma et l’électrocution comme sources possibles de biais (p = 0,2584), ou en 
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ne retenant que les individus dont la cause de la mort était inconnue (p = 1). Aucune différence  

significative n’a pu être démontrée non plus en classant les individus par rapport au seuil de 

concentration couramment rapporté dans la littérature de 100 ng/g MF, et en comparant la 

fréquence des hémorragies entre les individus présentant des concentrations hépatiques au-dessus 

et au-dessous du seuil (test de Chi-2, p = 0,8117).  

Ces résultats illustrent la complexité du diagnostic post-mortem des intoxications aux AVK, et 

contribuent à la remise en question de la pertinence d’un seuil de concentration en AVK comme 

marqueur de la toxicité de ces molécules. 
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Tableau 6: Niveaux d'AVK et lésions hémorragiques chez les individus suspectés d'intoxication aux AVK 

Oisea

u 

Espèce Anné

e 

CHLOR

O 

BROM

A 

BFC DF

C 

DF

T 

∑AVK seconde 

génération 

Lésions 

hémorragique

s 

macroscopiqu

es à 

l’autopsie 

Caillot 

sanguin 

dans la 

cavité 

cardiaq

ue  

(O/N) 

(ng/g MF) 

1 Milan 
royal 

2013 0 31,6 2,1 0 0 33,7 Hématome 
sous-cutané 
dans la région 
thoracique 

Effusion 
péricardique 
séro-
hémorragique 

O 

2 Milan 
royal 

2018 0 2,1 25,
2 

0 0 27,3 Hémorragie 
de l’oeil droit 

Léger 
saignement à 
la surface 
pulmonaire 

O 

3 Milan 
royal 

2018 0 52,5 8 63,
2 

68,
2 

191,9 Hématome du 
muscle 
pectoral droit 
et du cou 

Présence de 
sang dans la 
cavité 
abdominale 

Hémorragie 
pulmonaire 

Hémorragie 
du tractus 
digestif 

Plusieurs 
hématomes à 
la surface de 
la boîte 
crânienne 

 N 

4 Milan 
royal 

2019 0 4,4 86 0 5,8 96,2 Hématome 
sous-cutané 
dans la région 
thoracique 

Hémorragie 
pulmonaire 

Hémorragie 
péricardique 

N 

Abréviations : CHLORO, chlorophacinone ; BROMA, bromadiolone; BFC, brodifacoum ; DFC, 

difenacoum ; DFT, diféthialone. 
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ABSTRACT 

Wild raptors are widely used to assess exposure to different environmental contaminants, including 

anticoagulant rodenticides (ARs). ARs are used on a global scale for rodent control, and act by 

disruption of the vitamin K cycle that results in haemorrhage usually accompanied by death  within 

days. Some ARs are  highly persistent and bioaccumulative,  which can cause  significant exposure of 

non-target species. We characterized AR exposure in a heterogeneous  sample of dead raptors 

collected over 12 years (2008-2019) in south-eastern France. Residue analysis of 156 liver samples 

through LC-MS/MS revealed that 50% (78/156) were positive for ARs, with 13.5% (21/156) having 

summed second-generation AR (SGAR) concentrations >100 ng/g ww. While SGARs were commonly 

detected (97.4% of positive samples), first-generation ARs were rarely found (7.7% of positive 

samples). ARs were more frequently detected and at greater concentration in predators (prevalence: 

82.5%) than in scavengers (38.8%). Exposure to multiple ARs was common (64.1% of positive 

samples). While chlorophacinone exposure decreased over time, an increasing exposure trend was 

observed for the SGAR brodifacoum, suggesting that public policies may not be efficient at mitigating 

risk of exposure for non-target species. Haemorrhage was observed in 88 birds, but AR toxicosis was 

suspected in only 2 of these individuals, and no difference in frequency of haemorrhage was 

apparent in birds displaying summed SGAR levels above or below 100 ng/g ww. As for other 

contaminants, 17.2% of liver samples (11/64) exhibited Pb levels compatible with sub-clinical 

poisoning (>6 µg/g dw), with 6.3% (4/64) above the threshold for severe/lethal poisoning (>30 µg/g 

dw). Nine individuals with Pb levels >6 µg/g dw also had AR residues, demonstrating  exposure to 

multiple contaminants. Broad toxicological screening for other contaminants was positive for 18 of 

126 individuals, with carbofuran and mevinphos exposure being the suspected cause of death of 17 

birds. Our findings demonstrate lower but still substantial AR exposure of scavenging birds compared 

to predatory birds, and also illustrate the complexity of diagnosing AR toxicosis through forensic 

investigations. 

Keywords: raptors, biomonitoring, exposure, anticoagulant rodenticide  

1. INTRODUCTION 

Wild raptors are widely used in Europe for biomonitoring trends in environmental contamination, 

natural resource management and as sentinels for  human health, although harmonization of pan-

European monitoring programs has yet to be achieved  (Badry et al., 2020; Espín et al., 2016; Gómez-

Ramírez et al., 2014). In free-ranging raptors, many studies have assessed  exposure to various 

environmental contaminants, including lead (Pb) (Descalzo et al., 2021; Finkelstein et al., 2012; 

Krone, 2018; Mateo, 2009; Monclús et al. 2020), veterinary drugs (e.g. diclofenac) (Bean and Rattner, 
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2018; Cuthbert et al., 2011, 2014; Gómez-Ramírez et al. 2020; Swan et al., 2006), pesticides (e.g., 

organophosphorus and carbamates) (Allen et al., 1996; Botha et al., 2015),  and  anticoagulant 

rodenticides (ARs) (Albert et al., 2010; Murray, 2011, 2017, 2020; Rattner and Harvey, 2021; Thomas 

et al., 2011).  Anticoagulant rodenticides  have been widely used since the 1950’s for pest control 

(Wardrop and Keeling, 2008). Widespread resistance of rodents to some first generation ARs  

(FGARs;  e.g.,  warfarin) became apparent in the 1950’s, which eventually resulted in the 

development of second-generation compounds  (e.g., bromadiolone, brodifacoum, difenacoum, 

difethialone and flocoumafen; Buckle et al., 1994; Goulois et al., 2017; Lefebvre et al., 2016; Marquez 

et al., 2019). ARs disrupt the vitamin K cycle by inhibiting vitamin K epoxide reductase (VKOR), 

leading to impaired blood coagulation that can be fatal to both target pest species and non-target 

species (reviewed in Rached et al., 2020).  

Second-generation ARs (SGARs) are persistent, bioaccumulative and toxic compounds, and are 

currently the most commonly used products to control rodent populations. Non-target exposure to  

ARs may be primary (e.g., direct consumption of baits) or secondary (e.g., consumption of intoxicated 

or dead rodents that had been exposed to ARs), and can include transfer through food webs 

(Hindmarch and Elliott, 2018). Multiple AR residues reflect repeated exposure that could lead to 

adverse effects (Rattner and Harvey, 2021) and also reflect the complexity of exposure pathways 

(Hindmarch and Elliott 2018; Rattner et al. 2014). Contamination of non-target raptors with SGARs is 

globally widespread  (Albert et al., 2010; Murray, 2011, 2017, 2020; Rattner and Harvey, 2021; 

Thomas et al., 2011; Van den Brink et al., 2018). Prevalence of ARs exposure in wild predatory birds 

and mammals was recently estimated as 58%, reviewing data from North America (Canada, USA), 

Europe (UK, Denmark, France and Spain) and New Zealand between 1984 and 2015 (López-Perea and 

Mateo, 2018). Data are more scarce for scavenging birds. 

In France, ARs are authorized as biocides to be used by professionals and the public  in urban and 

suburban settings  (European Biocidal Product Regulation N°°528/2012) and are also used as plant 

protection products (PPP, e.g. for the control of the European water vole Arvicola amphibius in crops 

and meadows up to 2020) (Giraudoux et al., 2012). Chlorophacinone was used as a PPP in France till 

the end of 2010 (Ministère de l’Agriculture et de la Pêche, 2007), and bromadiolone was authorized 

for this use till  its recent withdrawal (21 February 2020 - see 

https://www.anses.fr/fr/system/files/phyto /decisions/ SUPERCAIDA_PREX_2015-1399_D.pdf) by the 

French Agency for Food, Environmental and Occupational Health & Safety. Other ARs are only 

authorized as biocides. Regulatory measures were also implemented in an attempt to reduce SGAR 

exposure of non-target fauna through biocidal use. Starting in 2013 within the European Union, 

rodenticide baits to be placed indoors or in and around buildings must be in tamper-resistant bait 

https://www.anses.fr/fr/system/files/phyto%20/decisions/%20SUPERCAIDA_PREX_2015-1399_D.pdf
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stations. These stations  limit primary exposure of non-target species by physically preventing access 

to baits (Berny et al., 2014; Nakagawa et al., 2015; Suárez and Cueto, 2018), but regrettably still may 

permit bait access of non-target species of a similar size as pest rodents. To our knowledge, the 

success of these public policies has not been  thoroughly assessed. 

Diagnosis of AR lethal intoxication is complex, generally associating post-mortem lesions suggestive 

of AR poisoning (i.e., hemorrhages) and quantifiable residues in the liver (Murray, 2018). However, 

there is no consensus on the toxicity threshold to distinguish between sublethal exposure and 

poisoning (Rattner and Harvey, 2021). An often cited toxicity threshold for SGAR levels of  >100 to 

200 ng/g liver wet weight (ww) has been suggested to be potentially lethal (Newton et al., 1999), 

although both field observations and modeling efforts indicate that SGAR toxicity and lethality can 

occur at much lower levels (Thomas et al., 2011), and species-specific differences in sensitivity are 

notable (Rattner and Harvey, 2021). It was also recently suggested that due to large differences in 

molecular weight and VKOR inhibitory potency, summing of ARs should be limited to second-

generation ARs, and it may be appropriate to present exposure data on both a summed mass basis 

and summed molar basis  (Rattner et al., 2020; Rattner and Harvey, 2021).   

Herein we present findings characterizing prevalence and factors affecting AR exposure in raptors 

sampled in France, through analysis of residues in liver of dead predatory and scavenging birds 

collected over a 12-year period by several bird of prey surveillance programs. The effects of public 

policies to mitigate risk to non-target fauna were also assessed. We examined diagnosis of AR 

intoxication using both hepatic AR concentration and molar values that may better represent 

exposure. As these avian samples were part of broad biomonitoring programs, results of other 

toxicological analyses (lead, some pesticides and pharmaceuticals) are briefly mentioned to 

emphasize concomitant exposure to multiple contaminants in wild birds. 

2. MATERIAL AND METHODS  

2.1 Collection of postmortem data: use of a French surveillance database 

Raptors (in most instances carcasses) were collected over a 12 year period (2008-2019) from several 

bird of prey surveillance programs [e.g., LIFE GYPCONNECT that include partnerships with 

associations such as the Bird Protection League (LPO), and the National Centre for Veterinary 

Toxicological Information (CNITV); Supplemental Table S1]. Sampling was principally focused on 

mountainous areas of southeastern France, from the eastern Pyrenees to Alps, in the regions of 

Auvergne-Rhône-Alpes, Occitanie and Provence-Alpes-Côte d’Azur, especially in the regional natural 

parks of Baronnies, Grands Causses, Vercors and Verdon, and southern department of Aude, which 

are the working areas for LIFE GYPCONNECT (see Figure 1 for the summary of origins of all 



154 
 

individuals). Scavenging  birds accounted for the majority of samples (see Table 1 for the number of 

individuals per species collected).  

Carcass collections were performed by field agents, usually on the day of the animal death or within 

a few days thereafter. Carcasses were frozen (-18°C), and subsequently thawed and necropsied 

within a variable time frame (several days to a month) by veterinarians of CNITV. While those 

veterinarians were not pathologists, necropsies were supervised by a senior veterinarian with over 

20 years of experience in bird of prey necropsy. For each specimen, history of the carcass (collection 

location, date of discovery, description of the area) was provided, and information on the species, 

sex, as well as descriptions of the external aspects and of all organs were compiled during necropsies. 

Radiographs were performed, and gastric content, liver, kidney, muscle and bone were sampled. 

Only liver samples were used for this study. 

Findings were coded in a database, with details on lesions, results of toxicological analysis and 

possible cause of death. All necropsy reports in the database were analysed to identify elements for 

further exploration. Parameters which were not  systematically documented (e.g. age of birds and 

state of decomposition) were not coded for further analysis. Presence/absence of haemorrhages was 

coded based on keywords in the report (“haemorrhage”, “bleeding”, “anaemia”, “bruising”, 

“haematoma”, ”blood”), and  reports with at least one of these keywords were read to determine 

whether or not the animal had displayed haemorrhages. Conclusions of reports were analysed, with 

cause of death classified in six categories [e.g., Electrocution, Trauma, Intoxication, Other (external 

cause; suspected drowning, poisoning), Other (internal cause; suspicion of a tumoral process, 

cardiopathy, infectious disease, etc.), and Unknown].  

2.2. Sample analysis  

AR residue analysis of liver samples was conducted using a previously described liquid 

chromatography with tandem mass spectrometry (LC-MS/MS) method (Fourel et al., 2017a).  

Analytes quantified included  3 first-generation ARs (i.e., warfarin, coumatetralyl, chlorophacinone) 

and  5 second-generation ARs (SGARs) used in Europe (i.e., bromadiolone, brodifacoum, difenacoum, 

flocoumafen and difethialone).  Limit of quantification (LOQ) was 2 ng/g ww. All analyses (samples 

collected between 2008 and 2019, stored at -80°C) were performed  between 2016 and 2020 using 

the same analytical procedures. 

As collected birds were part of broad toxicological surveillance programs, it should be noted that 

some of the samples were also sent to other external laboratories for lead (Pb) analysis (French 

departmental laboratory of Drôme, LDA 26) by inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-

MS) and for a broad toxicological screening with a panel of more than 500 environmental 
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contaminants (mostly pesticides and pharmaceuticals, laboratory Ecoloxie-La Voulte) using LC-

MS/MS. Results from those other analyses will only be briefly mentioned in this paper. 

2.3. Statistical analyses   

Descriptive statistics and graphs were generated with R software (version 3.5.1) associated with 

RStudio (version 1.1.453). Concentrations of ARs in liver were expressed as ng/g ww, and also 

converted to pmol/g ww (or equivalent nmol/kg ww) using the molecular weight for each AR 

(PubChem: chlorophacinone = 374.8 g/mol bromadiolone = 527.4 g/mol, brodifacoum = 523.4 g/mol, 

difenacoum = 444.5 g/mol,  difethialone = 539.5 g/mol). As warfarin, coumatetralyl and flocoumafen 

concentrations were consistently below the LOQ, those ARs were excluded from statistical analyses.  

For descriptive results of the levels of ARs (analytes with <50% of samples below the LOQ), the 

Kaplan-Meier method was used to estimate the extremes of the mean (Helsel, 2005). Lower bound 

was calculated replacing values below the LOQ by 0.02 ng/g ww, while upper bound was obtained by 

replacing those values by the LOQ (i.e., 2 ng/g ww). For each species, the range of values, number of 

animals above LOQ and number of animals with a sum of SGARs above the literature threshold of 

100 ng/g ww (Newton et al., 1999) were described.  

To assess AR exposure by feeding regimen, a simple classification  was implemented. All vultures 

were categorized as scavengers, while other raptors, including facultative scavengers (e.g., Golden 

eagle, Aquila chrysaetos), were classified as predators. Chi-squared test was used to detect 

differences in AR exposure between scavengers and predators for  prevalence data  (e.g., AR 

detection rate) and t-test for continuously distributed  variables (e.g. summed SGARs concentration). 

Other factors, such as presence of multiple ARs, species (retaining only species with sample sizes ≥5 

individuals), gender and area of discovery (department), were also tested. Parametric tests (t-test) 

were used for sample size > 30 individuals, while non-parametric procedures  (Wilcoxon or Kruskal-

Wallis, depending on the number of categories) were used for smaller sample size comparison of  AR 

concentration. 

 To evaluate the effect  of change in public policies in France related to AR usage on  detection 

frequency, samples were grouped into 3 different key temporal periods: 2008-2010 (end of 

chlorophacinone use as a plant protective  product in 2010), 2011-2013 (new regulations on SGARs in 

2013, brodifacoum, difenacoum and difethialone only to be used in bait boxes starting from 2013) 

and 2014-2019. Differences in  exposure among  those 3 key periods were assessed for each AR using 

Fisher’s exact test. 

The relation between levels of SGARs found in the liver samples and evidence of AR intoxication ( i.e., 

presence/absence of haemorrhage, for each individual) was examined using non-parametric 
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Wilcoxon test. As trauma and electrocution were considered as possible biases for the presence of 

haemorrhages, individuals with such mortality classifications were removed for additional analysis. 

To test the commonly reported threshold of 100 ng/g ww, birds positive for SGARs were then 

classified into 2 groups, namely those with summed hepatic SGARs <100 ng/g ww or >100 ng /g ww, 

and compared using Chi-squared test (all individuals) or Fisher’s Exact test (birds with “Unknown” 

cause of death), based on the presence/absence of haemorrhages. As trauma is a common cause for 

haemorrhage, relationship between AR exposure and presence of haemorrhage in birds that died 

from trauma was also tested through Fisher’s Exact test. 

For liver lead (Pb) concentrations, toxicity thresholds reported in literature were used to classify the 

results [subclinical poisoning (2 to <6 µg/g ww, corresponding to 6 to <18 µg/g dry weight), clinical 

poisoning (6-10 µg/g ww, i.e., 18-30 µg/g dw), and severe poisoning compatible with death (>10 µg/g 

ww or >30 µg/g dw)] (Descalzo et al., 2021; Pain et al., 2019). 

3.  RESULTS 

3.1. Study population, causes of death 

In total,  245 birds were necropsied, with the most represented species being Griffon vulture (Gyps 

fulvus; n=139, 56.7% of samples), Red kite (Milvus milvus; n=32, 13.1%), Cinereous vulture (Aegypius 

monachus; n=26, 10.6%) and Bearded vultures (Gypaetus barbatus; n=14, 5.7%). Scavengers 

accounted for the majority of collected samples (73.1%). Excluding cases for which the cause of 

death could not be determined (i.e., unknown, n=62, 25.3%), the principal causes of mortality were 

trauma and electrocution (n=71, 29% and n=50, 20.4%, respectively). Two birds (one with trauma, 

one electrocuted) were found alive but were euthanised due to poor prognosis for survival. Other 

reported causes were internal disorders (mainly infectious processes, 13.1%), intoxication (lead or 

other contaminants, i.e., carbofuran, mevinphos or pentobarbital, 9.4%) and other external causes 

(drowning, envenomation, 2.9%). 

3.2 AR exposure 

Liver samples were not available for all specimens recorded in the database (absent due to 

consumption of part of the carcass before collection or advanced decomposition), and thus only 156 

samples were analysed for ARs (63.7% of individuals).  

3.2.1 Prevalence and concentrations of ARs  

Of the 156 liver samples analysed, 78 (50.0%) were found positive for at least one AR at a 

concentration exceeding the LOQ (Table 1). While the FGAR chlorophacinone was present in only 6 

birds (4% of all samples, 7.7% of positive samples), SGARs were found in nearly all positive samples 
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(76/78, 97.4%), with bromadiolone being detected most frequently (n=57, 73.1% of positive 

samples).  

Concentrations of individual compounds ranged up to 231.4 ng/g ww (442.1 pmol/g ww; 

brodifacoum, Red kite) (Table 2).  Brodifacoum had the highest median concentration, followed in 

descending order by difenacoum, bromadiolone and difethialone (Figure 2). However, 

concentrations for these 4  SGARs were not different (Kruskal-Wallis X²=5.40, df=3, p=0.1450). 

Chlorophacinone levels were lower when compared to each of these SGARs (Kruskal-Wallis rank sum 

test, p<0.0001 followed by pairwise Wilcoxon test with Bonferonni correction: chlorophacinone vs 

brodifacoum or bromadiolone, or difenacoum or difethialone,  p<0.0001 for each comparison). 

Only  21 individuals (13.5% of samples) had summed SGAR concentrations in liver exceeding 100 ng/g 

ww (see Table 2 for the details of prevalence per species). When this 100 ng/g ww threshold of 

summed SGARs for all samples was examined on a molar basis (i.e., using brodifacoum as a 

reference, 100 ng brodifacoum/g liver ww=191 pmol/g liver ww), these same 21 individuals had 

summed SGAR molar values exceeding 191 pmol/g ww.  Only 7 birds had a concentration of an 

individual SGAR above the commonly used threshold of 100 ng/g ww (i.e., 9% of the positive 

samples). 

3.2.2 Factors affecting  AR exposure  

3.2.2.1 Foraging behaviour 

Anticoagulant rodenticide residues were more frequently detected in predatory birds (33 of 40 

samples, 82.5%) than in scavenging birds (45 of 116 samples, 38.8%) (Chi-squared test, X²=21.01, 

df=1, p <0.001).   The summed concentration of SGARs was also greater in predators than in 

scavengers (t-test, t=5.45, df=41, p<0.0001, 95% confidence interval (CI) for difference:  52.9 - 115.2 

ng/g ww), averaging 94.57 ng/g ww in predators vs 10.48 ng/g ww in scavengers (Figure 3B). 

Nevertheless, while concentrations of SGARs were low for the majority of scavengers, levels of 

summed SGARs in 16 of 116 samples (13.8%) were outliers (values above Quartile 3 + 1.5x 

interquartile range), with 12 (10.3%) being extreme points (Quartile 3+ 3x interquartile range). For 

these 12 individuals with extreme values (6 Griffon vultures, 4 Cinereous vultures and 2 Bearded 

vultures), summed SGAR concentrations in liver ranged from 30.2 to 169.6 ng/g ww (57.7 - 338.1 

pmol/g ww), with 4 individuals exceeding 100 ng/g ww (Supplemental Table S2).  

3.2.2.2 Number of ARs detected 

 For liver samples with quantifiable AR residues, 64.1% (n=50 of 78) contained two or more 

compounds. Multiple AR residues were more frequently present in predatory birds (28 of 33, 82.5%) 

than in scavenging birds (22 of 45, 48.9%) (Chi-squared test, X²=9.19, df=1, p=0.0024). Summed SGAR 
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concentrations were higher in birds with multiple ARs (Wilcoxon test, W=91.5, p<0.0001), and among 

the 21 birds (including 4 scavenger birds) with summed SGARs concentration above 100 ng/g ww, all 

had multiple SGAR residues, with 16 of them exposed to the four SGARs, and 2 of these 16 samples 

also containing chlorophacinone residues.  

3.2.2.3 Species 

The concentration of summed SGARs differed among species with sample sizes ≥5 individuals 

(Kruskal-Wallis rank sum test, X²=63.45, df=5, p<0.001).  Levels were greater in Golden eagles and 

Red kites compared to Bearded, Cinereous and Griffon vultures, respectively (pairwise Wilcoxon test 

with Bonferonni correction: Golden eagle vs vulture species p=0.0241, 0.0223 and <0.001, and for 

Red kite vs vulture species p=0.0100, 0.0440 and <0.001) (Figure 3A), further supporting the 

aforementioned difference in exposure between predatory and scavenger birds.   

3.2.2.4 Other factors  

Concentrations of summed SGARs did not differ between sexes (t-test, t=-1.014, df=102.96, 

p=0.3132). Birds were categorized by the geographic region (i.e., department) where they were 

found, but there was no difference among departments (sample size ≥5 individuals) in summed SGAR 

concentrations for either scavenging (5 departments, Kruskal-Wallis X²=4.0515, df=4, p=0.3991) or 

predatory birds (2 departments, Wilcoxon test, W=32, p=0.3690). 

3.3. Temporal trends of AR exposure  

A decreasing trend in the proportion of  individuals exposed to chlorophacinone was observed 

(Fisher's exact test, p=0.0041, df=2) when birds were grouped according to three key periods of 

changing patterns of AR use (n=3 of  17 for 2008-2010, n=2 of 24 for 2011-2013, and n=1 of 115 for 

2014-2019), with a significant difference between 2008-2010 and 2014-2019 (pairwise comparison of 

proportions using Fisher's test with Bonferroni correction, p=0.0213, df=1, Odds Ratio =0.043 

[0.0008-0.5747]) (Figure 4). In contrast, an increasing trend for brodifacoum was observed among 

these  3 key periods (Fisher's exact test, p=0.0398, df=2; but no difference for pairwise comparisons). 

For the other ARs, hepatic residue concentrations were similar among these 3 periods (Fisher's exact 

test for bromadiolone, p=0.5389; for difenacoum, p=0.378; for difethialone, p=0.2743; for summed 

SGAR, p=0.2609). 

3.4. Evidence of AR intoxication 

Of 156 birds tested for ARs, only 130 were examined for the presence of haemorrhage at necropsy 

because of carcass decomposition of the 26 other specimens. Eighty-eight (88) of those 130 birds 

displayed signs of haemorrhage (67.7%). None were initially diagnosed with AR toxicosis, but for 9 
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birds, cause of death was undetermined. Six (6) of those 9 birds were positive for ARs: 2 had  low 

levels of summed SGARs (2.1 and 2.2 ng/g ww) and were not further considered, but the remaining 4 

birds (all Red kites) had summed SGAR levels ranging from 27.3 to 191.9 ng/g ww. Levels of ARs and 

the clinical picture for those 4 individuals are described in Table 3 and Figure 5, respectively. While 

the clinical picture does not favour coagulopathy in birds 1 and 2, lesions reported in birds 3 (Figure 

5) and 4, combined with high levels of summed SGARs,  are suggestive of AR toxicosis in those birds 

(2/156, i.e., 1.3% of tested birds actually died of AR toxicosis). 

There was no difference in summed SGAR concentrations between birds with or without 

haemorrhage (non-parametric Wilcoxon rank Test, W= 1681, p=0.3814).  For the remaining subset of 

birds excluding those with trauma and electrocution, summed SGAR concentrations did not differ 

between those with or without apparent haemorrhage for all birds  (Wilcoxon rank Test, W=365.5, 

p=0.2584)  and for the subset of species with ≥5 individuals (i.e., Griffon vulture, Cinereous vulture 

and Red kite -  Wilcoxon rank test, W=103, 6 and 10, respectively, and  p-values=0.4523, 1 and 1, 

respectively).  When examining data for only those birds with cause of death classified as “Unknown” 

(n=20; avoiding bias), summed SGAR concentrations did not differ between those with or without 

apparent haemorrhage (Wilcoxon test, W= 49, p=1). 

No difference was found between summed SGARs  >100 ng/g and presence of haemorrhages, for 

samples involving all individuals (Chi-squared test, X²=0.057, df=1, p-value=0.8117) or when 

excluding bias and keeping only birds with “Unknown” cause of death (n=13; Fisher’s Exact test, 

OR=0.527, p=1). 

 Thirty-nine (39) of the 130 birds examined for the presence of haemorrhages died from trauma, and 

35/39 displayed signs of haemorrhage (i.e., 89.7% of birds with trauma). AR exposure was detected 

in 15/35 birds, with 7 birds having summed SGARs concentrations >100 ng/g ww. No relationship was 

apparent between AR exposure and presence of haemorrhage in birds that died from trauma 

(Fisher’s Exact test, OR=0.756, p=1). 

3.5 Other contaminants  

Lead concentration was determined in 64 liver samples representing 8 species. Evidence of elevated 

Pb exposure (>6 µg/g dw) was apparent in 11 individuals (17.2%) and levels exceeding the threshold 

of severe/lethal poisoning (>30 µg/g dw) occurred  in 4 individuals (6.3%). In the necropsy reports, 

lead intoxication was described as the suspected cause of death for these 4 individuals. Of the liver 

samples with elevated Pb exposure (>6 µg/g dw, n=11/64),  9 (81.2%) were also positive for ARs. All 

ARs detected were SGARs, with summed concentrations ranging from 2.5 to 224 ng/g ww. Seven (7) 

individuals had multiple SGARs, and 3 of them displayed summed SGAR levels >100 ng/g . Pb 
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intoxication was suspected in 3 of those birds with multiple SGAR exposure, and the 4 others died 

from electrocution (n=3) or from trauma (n=1).  

Broad toxicological screening was performed on 126 birds, of which 18 exhibited positive results. For 

those birds, it was concluded that cause of death was consistent with pesticide or pharmaceutical 

intoxication (18/126, 14.3%). Carbofuran was detected in 13 samples (13/18, i.e., 72.2% of 

intoxicated birds – 10.3% of screened birds) and mevinphos in 4 samples (4/18, 22.2% of intoxicated 

birds – 3.2% of screened birds). One bird was positive for pentobarbital that had not been 

euthanised, potentially from consumption of tissue from euthanized livestock that had been 

mistakenly dropped off at a feeding station. Of these 18 positive samples, 12 had been analysed for 

AR residues and 9 (75.0%) of these were positive (SGARs present in 7, 58.3%). Summed SGAR 

concentrations ranged from 3.0 to 213.5 ng/g ww. Multiple SGARs were found in 5 samples.  

4. DISCUSSION 

4.1. Causes of death of the study population 

Scavengers, and especially Griffon vultures, were the most frequently represented samples. This is 

likely due to a sampling  bias, as vultures are widely monitored in France, and Griffon vultures were 

the first to be reintroduced starting in  the 1980s through several programs and National Action Plans 

(Ministère de l’environnement, de l’énergie et de la mer, 2017) resulting in a large population 

(n=1,544 reproductive pairs in 2014, with census in the  Pyrenees counting 1,254 reproductive pairs 

in 2019). Another likely source of bias was apparent when comparing numbers of samples collected 

over the years (more samples from 2016 to 2019) as the LIFE GYPCONNECT program was most  active 

doing carcass collection, necropsy and toxicological analyses  during that  period. 

The principal causes of death reported for all birds were trauma (28.6% of all samples) and 

electrocution (20%). Trauma was often related to the collision of the bird with a wind turbine, vehicle 

or power line. Collision with wind turbines is a well-known threat to wild birds (Barrios and 

Rodríguez, 2004; Hunt et al., 2017), and was reported to account for  up to 41% of casualties in areas 

directly surrounding wind farms. Collision with power lines results either in trauma or electrocution, 

and represents another major threat for wild birds (Barrientos et al., 2012; Jenkins et al., 2010).  

4.2. Characterizing exposure to ARs  in wild birds 

4.2.1. Prevalence of AR exposure in raptors from France 

All  available liver samples collected from dead raptors were systematically analysed, without any 

prejudgment of potential AR exposure. This systematic monitoring may allow less bias in the 

estimation of the prevalence of AR exposure than incident-based surveillance that is sometimes 

performed and certainly overestimates this prevalence (Millot et al., 2017; Murray, 2017, 2011; 
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Sánchez-Barbudo et al., 2012). Yet, half of the samples (78/156) were positive for ARs. This is 

consistent with the mean exposure rate calculated in the review from Lopez-Perea and Mateo 

(2018), who estimated a prevalence of ARs in raptors of 58% (López-Perea and Mateo, 2018). More 

recent data from the UK indicates a higher prevalence of 66.8% in common Kestrels (Roos et al., 

2021). However, both those rates are based on results obtained from predatory birds. In our study, 

prevalence of AR exposure in predatory birds (82.5%) was higher than previously reported rates, but 

was calculated based on a small sample size (n=40). Prevalence in scavenger birds (38.8% - n = 116) 

was lower, but still quite substantial. To our knowledge, this is the first report of prevalence of AR 

exposure in scavenging birds calculated on a large sample size. Future work focusing on the 

prevalence of AR exposure in scavenging birds could add clarity this observation.  

Detected ARs were mainly SGARs, which is consistent with their greater environmental persistence 

when compared to FGARs (Buckle et al., 1994; Giraudoux et al., 2006). Warfarin and flocoumafen 

were not detected in any of the samples, and they were not sold in France during the study period 

(https://simmbad.fr/public/servlet/accueilGrandPublic.html). While coumatetralyl is authorized for 

use in France, it was not detected.  

Levels of  SGARS were mostly low, with only 13.5% of samples above the commonly used threshold 

of 100 ng/g ww. This suggests a relatively prevalent exposure of wild birds in the zone of the study 

(i.e. southeastern France), but mainly at low levels.  

4.2.1. Factors affecting AR exposure 

4.2.1.2. Exposure of predatory vs scavenging birds: different pathways? 

As expected, the proportion of AR-positive samples was greater in predators than scavengers.  

Predatory birds are likely to be directly exposed to ARs through consumption of intoxicated rodents, 

which may be weakened and motionless, lose their nocturnal disposition and positive thigmotactic 

behaviour, and are therefore easy prey (Cox and Smith, 1992; Frankova et al., 2017; Littin et al., 

2000). Exposure of predatory birds could also occur through the consumption of AR-contaminated 

non-target mammals, reptiles, and birds (e.g., passerines, waterbirds) (Hindmarch and Elliott, 2018; 

Nakayama et al., 2019; Rattner et al., 2014). It should however be noted that one limit of this study 

was that the opportunistic nature of some predator species (e.g., Golden eagle is a facultative 

scavenger obtaining much of its diet through predation) was not taken into account, as well as some 

species-specific feeding habits (e.g., Short-toed snake eagle whose diet is mainly reptiles, not 

rodents). 

Even if prevalence of AR exposure was lower in scavengers, some of them (10%) displayed high levels 

of summed SGARs. The AR exposure pathway for scavengers is not obvious.  In the areas of carcass 
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collection, reintroduced scavengers forage at feeding stations stocked with dead livestock by local 

farmers and with butchery remains (including bones for Bearded vultures) by field agents.  While 

accidental primary AR exposure of domestic ruminants can occur (e.g., recently described poisoning 

event in ewes) (Moriceau et al., 2020) based on the sources of food and vigilance, substantial AR 

exposure at such supplemental feeding “vulture restaurants” seems unlikely.  As vulture populations 

are growing in the area studied, feeding stations may not provide adequate food resources, resulting 

in some birds feeding on wild carrion.  Presence of numerous illegal hunting “dumps”  have been 

reported in the study area (Florence Buronfosse, National Centre for Veterinary Toxicological 

Information [CNITV], oral communication, 2021), and scavenging of the remains of large wild hunted 

mammals (e.g., boars) that may have consumed AR baits (Alabau et al., 2020) could be a source of 

exposure. This could especially be the case for Griffon vultures that are keen on viscera. Rodents 

might occasionally be part of the diet of Cinereous vultures (Xiao-Ti, 1991), and of young Bearded 

vultures, when food resources are scarce (Florence Buronfosse, National Centre for Veterinary 

Toxicological Information [CNITV], oral communication, 2021). Further investigation of feeding habits 

of vultures in the study area are needed to better understand AR exposure pathways. 

4.2.1.3. Acute vs chronic multiple exposure 

Less than 10% of positive samples displayed a concentration of an individual SGAR above the 

commonly used threshold of 100 ng/g ww, and none of the sampled birds presented evidence of AR 

toxicosis, suggesting that massive acute exposure was uncommon in raptors in our study (López-

Perea and Mateo, 2018). The fact that high concentrations of a single ARs are rarely found could also 

suggest that much of the ingested AR is quickly eliminated, with only a small fraction persisting 

(Rached et al., 2020). This deserves further investigation through toxicokinetic studies. 

In contrast, all birds with summed SGARs above 100 ng/g ww had multiple AR residues (i.e. up to 4 

SGARs) and more than half of positive samples had residues of 2 or more ARs. This is consistent with 

other publications (Albert et al., 2010; Stone et al., 1999; Thomas et al., 2011), and suggests that 

chronic repeated exposure is a more prevalent pathway of exposure in wild birds, which can lead to 

sublethal adverse effects (Rattner and Harvey, 2021).  

4.2.1.4 Other factors affecting  AR exposure 

Sex ratio of adult bird populations, including raptors, has received limited attention, but there is 

some evidence that in free-ranging populations males outnumber females (Donald, 2007).  Notably, 

for the Andean condor (Vulture gryphus), an age-dependent skewed sex ratio favoring mature males 

has been described, with a proposed explanation that immature females forage in plains which might 

enhance exposure to human threats such as environmental contaminants (Lambertucci et al., 2012).  
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However, in the present study, involving many different species of raptors, no such sex-based 

pattern of AR exposure was apparent, which is generally similar to observations in another AR 

exposure study (Murray, 2011). 

While human population density, urbanization, density of livestock and acreage of crops have been 

observed to influence the magnitude of SGAR exposure (Coeurdassier et al., 2019; López-Perea et al., 

2019), no geographic trend for scavenging or predatory birds was apparent in the present study. This 

is likely a deficiency of recordkeeping for habitat type where carcasses were discovered (e.g., urban, 

suburban, agriculture, rural, natural area) could  be addressed in this monitoring scheme, using 

available public data on land use.  

4.3.  Effect of public policies on AR exposure  

Following the restriction of chlorophacinone use as a PPP in agricultural settings at the end of 2010, 

the frequency of detection in liver of raptors decreased.  However, this trend should be viewed with 

caution as it is based on few detections. Furthermore, chlorophacinone is seemingly less persistent 

than several SGARs in liver (Vandenbroucke et al., 2008) which may limit its probability of detection. 

Bromadiolone was the most frequently detected SGAR in this study, and it may partly be explained 

by the fact that between 2010 and 2020 it was the only AR authorized in France as a PPP. Continued 

monitoring of bromadiolone since its 2020 withdrawal as a PPP would reveal how frequency of 

detection and residue concentrations change over time in non-target raptors.  

While from 2013, use of bait stations was made mandatory for ARs used as biocides (Berny et al., 

2014; Nakagawa et al., 2015; Suárez and Cueto, 2018), the trend observed in the present study 

seemed to be an increase in the frequency of detection of SGARs (Figure 2), with this being 

significant for brodifacoum. These findings suggest that further measures may need to be considered  

to mitigate the risk of exposure in non-target fauna to SGARs used as biocides. It also suggests that 

exposure to PPP in agricultural settings is not the only pathway for AR exposure of wild birds, 

especially considering that their use is currently banned in the EU (EU Pesticides database, 

https://ec.europa.eu/food/plants/pesticides/eu-pesticides-database_en, access on 14 October 

2021); use of AR biocides in urban areas and cattle farms could even be the principal exposure route 

for wildlife (López-Perea et al., 2019). Such an increase in the use of SGARs might be related to the 

occurrence of resistance to ARs in rodents pest species (Blažić et al., 2018; Boitet et al., 2018; Buckle 

et al., 1994; Lefebvre et al., 2016; Marquez et al., 2019; McGee et al., 2020), and to the absence of 

efficient alternatives for pest control.  Differences in potency and toxicity between stereoisomers of 

SGARs could be a promising direction for investigation to develop effective and more “eco-friendly” 

rodenticides (Damin-Pernik et al., 2016; Fourel et al., 2017b, 2021; Lefebvre et al., 2020). 

https://ec.europa.eu/food/plants/pesticides/eu-pesticides-database_en
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4.4. Diagnosis of AR toxicosis 

While many birds were exposed to ARs, toxicosis was suspected in only 2 of 156 individuals 

evaluated for rodenticide residues (i.e., 1.3% of sampled birds, 2.6% of birds with detectable AR 

residues).  Suspicion of AR toxicosis in those 2 birds was established as they displayed macroscopic 

hemorrhage and clearly elevated AR residues (i.e., 96.2 and 191.9 ng summed SGARs/g ww) (Murray, 

2018), and no other obvious cause of death was described in necropsy records. Using these criteria, 2 

other birds might be suspected of succumbing from AR toxicosis (Table 3), yet residue concentrations 

were low and signs of hemorrhage were less apparent, and clotted blood was observed in the cardiac 

cavities of both individuals. This rate of toxicosis is consistent with prevalence reported in a recent 

study in Bald and Golden eagles (4% of eagles tested actually dying from AR toxicosis, Niedringhaus 

et al. 2021), suggesting that mortality directly related to AR consumption is rather low in non-target 

birds of prey. However, other studies in the northeastern United States involving several species of 

raptors indicate a greater frequency of AR toxicosis, with incidence of exposure increasing in recent 

years (Murray, 2011, 2017, 2020). 

In contrast to these few suspected cases of AR toxicosis, the presence of hemorrhage was observed 

in a high proportion of birds (88/130, 67.7%), but most (71/88) were diagnosed with causes of death 

that result in hemorrhage (e.g., trauma, electrocution, infectious processes). No excessive bleeding 

from minor wounds was documented in any of the cases, that might be suggestive of impaired 

coagulation (Murray, 2018). While some publications may suggest increased susceptibility to trauma 

in AR-intoxicated animals (Elmeros et al., 2011; Fournier-Chambrillon et al., 2004) no relationship 

was apparent  between levels of AR exposure and presence of haemorrhage in birds that were 

classified as dying from  trauma. 

 Our observations illustrate the difficulty of  diagnosing AR toxicosis during post-mortem 

examination, especially for  heterogeneous  samples of wildlife with a high prevalence of other 

causes of death involving hemorrhage. No histopathological examination was performed on the 

samples to detect microscopic evidence of hemorrhage or hypoxic damage to tissues, as suggested 

by several previous studies (Murray, 2011, 2018; Niedringhaus et al., 2021; Rattner et al., 2011). 

However, this type of examination is  not appropriate  if carcasses are not fresh. Moreover, the 

codification of the presence/absence of hemorrhage was based on the personal interpretation of the 

senior author’s review of descriptive data in each necropsy report based on keywords (i.e., 

“haemorrhage”, “bleeding”, “anaemia”, ”bruising”, “haematoma”, ”blood”). Efforts are underway to 

improve the coding of  necropsy observations in our internal wildlife mortality database. 
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To assist with  diagnosis of AR toxicosis, many diagnosticians were led to the implementation of a 

toxicity threshold for summed SGARs, with a commonly reported threshold of 100 ng/g ww (Newton 

et al., 1990). However, in the present dataset this threshold concentration did not seem to reveal 

many individuals that died from AR toxicosis. In addition, no significant difference could be found 

when excluding potentially confounding factors (e.g., trauma and electrocution as cause of death) or 

by the grouping of samples by species to account for  potential species-specific differences in AR 

sensitivity that limit the utility of this threshold (Rattner and Harvey, 2021). Drawbacks of the present 

study and dataset that limit our availability to examine the AR toxicity threshold for wild birds include 

small sample size for many of the species, and unlike other studies (e.g., Thomas et al. 2011, Murray 

2020), few individuals which seemingly died from AR toxicosis sequelae including coagulopathy.  

Moreover, carcasses could be more or less decomposed, possibly affecting  AR concentration 

estimates in sampled livers (Valverde et al., 2020). It is noteworthy that some have suggested  that 

such a residue threshold may not be a relevant diagnostic tool for AR toxicosis, as it does not address 

sublethal effects and the potential consequences of bioaccumulation from repeated exposures 

(Erickson and Urban 2004, Rattner and Harvey 2021). Development of additional biomarkers for AR 

effects could be useful in monitoring the effect of rodenticides on non-target fauna (Rached et al., 

2020). 

4.5. Concomitant exposure to other contaminants 

In our study, most of the samples displaying elevated Pb exposure (>6 µg/g dw) were also positive for 

SGARs. The majority of those birds with exposure to both AR and Pb died from either trauma or 

electrocution. Combined sequential exposure to both lead and AR could have increased the risk of 

mortality in those birds, as these contaminants may impair flight coordination and/or spatial 

recognition (Herring and Eagles-Smith, 2017; Murray, 2011; Rattner et al., 2011). Furthermore, 

through different mechanisms of action, both lead and ARs can cause anaemia (Rattner and 

Mastrota, 2018). Further investigations are needed to characterise such potential “cocktail effects” 

of environmental contaminants commonly encountered by wild birds. 

5. CONCLUSION 

This study aimed at characterizing exposure to ARs in a large yet heterogeneous sample of birds of 

prey from southeastern France collected over a 12 year period.  Results were generally consistent 

with other reports, documenting a rather high prevalence of AR exposure (mainly SGARs), usually low 

levels of individual ARs and summed of SGARs, and occasionally with a few birds seemingly 

succumbing to AR toxicosis. Multiple exposure was quite frequent, raising the issue of sub-lethal 

chronic effects related to repeated exposure. As expected, levels of ARs were higher in predators, 
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but some scavengers also displayed high levels for which a pathway of exposure could not be fully 

elucidated. It was also noted that current public policies had a limited effect on mitigating AR 

exposure; the development of more eco-friendly ARs could be an approach to limit AR contamination 

of non-target fauna. The study also confirmed that diagnosis of AR toxicosis is a complex issue, and 

establishing a threshold like the widely used value of 100 ng/g ww may not be ideal. Future research 

exploring biomarkers of effect rather than just exposure, could permit discrimination of AR exposure 

and toxicosis. The presence of both ARs and Pb in some samples demonstrates multiple contaminant 

exposures that could have the potential to result in additive or synergistic effects. 
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Figures  

 

 

Figure 1: Number of birds collected per department (n=245) (gray frame: working area of LIFE 

GYPCONNECT) 
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Figure 2: Distribution (boxplot: minimum, first quartile, median, third quartile, and maximum) of 

detected quantities of each AR in birds; compounds not sharing common letters are different 

(p<0.001). 

a b b b b 
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Figure 3: A/ Summed SGAR concentrations per bird species (boxplot) and B/ summed SGAR 

concentration by foraging behaviour (boxplot); individual SGARs<LOQ were assigned a value of 

zero. Species or foraging behaviour groups not sharing a common lower case are different (p < 

0.05). SGAR, second-generation anticoagulant rodenticide; LOQ, limit of quantification. 
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Figure 4: Detection frequency of each AR per time period; chlorophacinone detection frequency 

differed (p < 0.05) between 2008-2010 and 2014-2019 as indicated by different letters superscripts. 
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Figure 5: Haemorrhagic lesions  in bird n°3. A:  Cervical haematoma,  surrounding the trachea -  B: 

Blood in  coelomic cavity  - C: Haemorrhage of digestive tract- D: Haematoma on the surface of the 

skull
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Table 1:  Species, sample size, foraging behaviour and frequency of exposure to ARs of raptors collected between 2008-2019 1    

 
             
Feeding 

habit 

Species n 
AR exposed 

  

CHLORO BROMA BFC DFC DFT Multiple ARs 

 

(%) 
N exposed  

 

(% of tested samples N)  (% of AR exposed) 
 

S
C

A
V

E
N

G
E

R
S

 

Griffon vulture 
90 

29/90   3 17 10 10 13 13  

(Gyps fulvus) (32)  (3) (10) (19) (59) (11) (34) (11) (34) (14) (45) (14) (45)  
          

 

Cinereous vulture 
17 

13/17  2 10 5 6 6 7  

(Aegypius monachus) (76)  (12) (15) (59) (77) (29) (38) (35) (46) (35) (46) (41) (54)  
          

 

Bearded vulture 
9 

3/9  

0 
2 1 2 2 2  

(Gypaetus barbatus) (33)  (22) (67) (11) (33) (22) (67) (22) (67) (22) (66)  

                     

P
R

E
D

A
T

O
R

S
 

Bonelli's eagle 
7 

5/7  

0 
4 4 5 4 4  

(Aquila fasciata) (71)  (57) (80) (57) (80) (71) (100) (57) (80) (57) (80)  
          

 

Red kite 
16 

16/16  

0 
14 15 9 7 14  

(Milvus milvus) (100)  (87) (87) (94) (94) (56) (56) (44) (44) (87) (87)  
          

 

Golden eagle 
7 

7/7  

0 
6 7 6 7 7  

(Aquila chrysateo) (100)  (86) (86) (100) (100) (86) (86) (100) (100) (100) (100)  
          

 

Common buzzard 
3 1/3 

 

0 1 1 1 1 1  

(Buteo buteo)  
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Black kite 
1 1/1 

 

0 0 1 0 0 0  

(Milvus migrans)  
 

          
 

Eurasian eagle-owl 
2 2/2 

 

1 2 2 2 2 2  

(Bubo bubo)  
 

          
 

Hen harrier 
2 0/2 

 

0 0 0 0 0 0  

(Circus cyaneus)  
 

          
 

Eurasian hobby 
1 0/1 

 

0 0 0 0 0 0  

(Falco subbuteo)  
 

          
 

Short-toed snake 

eagle 1 1/1 

 

0 1 0 0 0 0  

(Circaetus gallicus)    

TOTAL 156 
78/156  6 57 46 41 42 50  

50   (4) (8) (37) (73) (29) (59) (26) (53) (27) (54) (32) (64)   

            

1 % were reported when sample size was greater than 5; abbreviations: chlorophacinone, CHLORO; bromadiolone, 

BROMA; brodifacoum, BFC; difenacoum, DFC; difethialone, DFT; not analyzed, NA.   
 



 
 

Table 2:  Hepatic residues of anticoagulant rodenticides (in ng/g ww or pmol/g ww) in raptors collected in France between 2008-2019 

  
                            

Feeding habit Species 

N 

  CHLORO   BROMA   BFC   DFC   DFT   ∑SGARs 

 Kaplan-Meier mean (in ng/g ww) 

 Kaplan-Meier mean (in pmol/g ww) 

 Range (ng and pmol/g ww) 

 Detects >LOQ                       

 -                    >100 ng.g-1/detects       

                        

S
C

A
V

E
N

G
E

R
S

 

Griffon vulture       

90 

 0.4-2.3  2.92-4.50  2.6-4.3  0.7-2.4  0.7-2.4  6.9-13.6 

(Gyps fulvus)  0.9-6.0  5.5-8.5  4.9-8.2  1.5-5.5  13.1-44.5  13.3-26.67 
 

 LOQ-16.3/43.5  LOQ-86.0/163.1  LOQ- 63.5/121.3  LOQ-11.1/25.0  LOQ-10.9/20.2  LOQ-128.0/246.2 
 

 3/90  17/90  10/90  10/90  13/90  29/90 
 

           2/29 
 

Cinereous vulture  

17 

 0.7-2.5  11.94-12.64  5.0-6.2  5.4-6.7  8.4-9.7  30.8-35.3 

(Aegypius monachus)  2.0-6.6  22.6-24.0  9.5-11.9  12.2-15.1  15.6-18.0  59.9-69.0 
 

 LOQ-9.1/24.3  LOQ-61.0/115.7  LOQ-39.3/75.1  LOQ-54.6/122.8  LOQ-71.4/132.3  LOQ-169.6/338.12 
 

 2/17  10/17  5/17  6/17  6/17  13/17 
 

           2/13 
 

Bearded vulture  

9 

 /  2.4 -3.9  2.2-4.0  1.7-3.2  3.8-5.4  10.1-16.5 

(Gypaetus barbatus)  /  4.5-7.4  4.3-7.6  3.8-7.3  7.1-10.0  19.7-32.3 
 

 LOQ  LOQ-11.9/22.56  LOQ-19.9/38.0  LOQ-11.2/25.2  LOQ-27.7/51.3  LOQ-42.2/81.4 
 

 0/9  2/9  1/9  2/9  2/9  3/9 

                        0/3 

P
R

E
D

A
T

O
R

S
 

  

Red kite 

16 

 /  29.1-29.4  37.5-37.6  20.2-21.0  20.0-21.0  106.8-108.9 

(Milvus milvus)  /  55.2-55.7  71.6-71.9  45.5-47.1  37.1-38.9  209.4-213.6 
 

 LOQ  LOQ-121.9/231.1  LOQ-231.4/442.1  LOQ-95.3/214.4  LOQ-122.3/226.7  2.4/4.2-365.3/705.4 
 

 0/16  14/16  15/16  9/16  7/16  16/16 
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           7/16 

 

Bonelli's eagle 

7 

 /  14.1-15.0  12.8-13.4  17.1-17.7  10.9-11.7  54.9-57.7 

(Aquila fasciata)  /  26.8-28.40  24.5-25.6  38.5-39.8  20.1-21.7  109.9-115.4 
 

 LOQ  LOQ-35.4/67.1  LOQ-71.0/135.6  LOQ-88.0/198.0  LOQ-35.2/65.2  LOQ-224.0/455.5 
 

 0/7  4/7  4/7  5/7  4/7  5/7 
 

           1/5 
 

Golden eagle 

7 

 /  32.7-32.9  53.1-53.1  24.2-24.5  19.5-19.5  129.4-130.0 

(Aquila chrysateo)  /  61.9-62.5  101.4-101.4  54.5-55.1  36.1-36.1  253.9-255.1 
 

 LOQ  LOQ-112.0/212.4  3.1/5.9-98.0/187.2  LOQ-63.0/141.7  5.3/9.8-33.0/61.2  21.3/36.3-204.4/410.0 
 

 0/7  6/7  7/7  6/7  7/7  7/7 
 

           6/7 
 

Common buzzard 

3 

 /  2.6-3.9  20.8-22.1  5.9-7.2  49.8-51.1  79.1-84.3 

(Buteo buteo)  /  4.9-7.4  39.7-42.2  13.2-16.2  92.3-94. 8  150.2-160.6 
 

 LOQ  LOQ-7.7/14.6  LOQ-62.3/119.0  LOQ-17.6/39.6  LOQ-149.4/276.9  LOQ-237.0/450.1 
 

 0/3  1/3  1/3  1/3  1/3  1/3 
 

           1/1 
 

Hen harrier 

2 

 /  /  /  /  /  / 

(Circus cyaneus)  /  /  /  /  /  / 
 

 LOQ  LOQ  LOQ  LOQ  LOQ  LOQ 
 

 0/2  0/2  0/2  0/2  0/2  0/2 
 

           0/0 
 

Eurasian eagle-owl 

2 

 1.8-2.8  88.4-88.4  44.4-44.4  46.5-46.5  73.8-73.8  253.0-253.0 

(Bubo bubo)  4.7-7.3  167.6-167.6  84.7-84.7  104.5-104.5  136.8-136.8  493.6-493.6 
 

 LOQ-3.5/9.3  71.6/135.8-105.2/199.5  13.9/26.6-74.8/142.9  30.7/69.1-62.2/139.9  30.2/56.0-117.4/217.6  180.0/351.1-326.0/636.2 
 

 1/2  2/2  2/2  2/2  2/2  2/2 
 

           2/2 
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Black kite 

1 

 /  /  /  /  /  / 

(Milvus migrans)  /  /  /  /  /  / 
 

 LOQ  LOQ  3.0/5.7  LOQ  LOQ  3.0/5.7 
 

 0/1  0/1  1/1  0/1  0/1  1/1 
 

           0/1 
 

             

Short-toed snake eagle 

1 

 /  44.0  /  /  /  / 

(Circaetus gallicus)  /  83.4  /  /  /  / 
 

 LOQ  44.0/83.4  LOQ  LOQ  LOQ  44.0/83.4 
 

 0/1  1/1  0/1  0/1  0/1  1/1 
 

           0/1 
 

             

Eurasian hobby 

1 

 /  /  /  /  /  / 

(Falco subbuteo)  /  /  /  /  /  / 
 

 LOQ  LOQ  LOQ  LOQ  LOQ  LOQ 
 

 0/1  0/1  0/1  0/1  0/1  0/1 
 

            0/0 

                            

Abbreviations: chlorophacinone, CHLORO; bromadiolone, BROMA; brodifacoum, BFC; difenacoum, DFC; difethialone, DFT; limit of quantification, LOQ.  
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Table 3: Levels of ARs, haemorrhagic lesions and presence of blood clots in individuals suspected of AR toxicosis  
                      

Bird Species Year 
CHLORO BROMA BFC DFC DFT ∑SGARs Macroscopic haemorrhagic lesions  at 

necropsy 

Blood clots in 
cardiac cavity  

(ng/g ww) (Y/N/NA) 

1 Red kite 2013 0 31.6 2.1 0 0 33.7 
Subcutaneous hematoma of the thoracic area 

Y 

Serohaemorrhagic pericardial effusion 

2 Red kite 2018 0 2.1 25.2 0 0 27.3 
Haemorrhage of the right eye 

Y 
Slight bleeding of lung surface 

3 Red kite 2018 0 52.5 8 63.2 68.2 191.9 

Hematoma of right pectoral muscle and neck 

N 

Blood in abdominal cavity 

Lung haemorrhage 

Haemorrhage of digestive tract 

Several hematoma on the surface of the skull 

bone 

4 Red kite 2019 0 4.4 86 0 5.8 96.2 

Subcutaneous hematoma of the thoracic area 

N 
Lung haemorrhage 

Haemorrhage of pericardium 

           
Abbreviations: chlorophacinone, CHLORO; bromadiolone, BROMA; brodifacoum, BFC; difenacoum, DFC;  difethialone, DFT; second-generation 

anticoagulant rodenticide, SGAR. 
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Table S1 –Surveillance programmes implicated in the study, and number of birds provided by each program. 

    

Name of the project Number of birds provided for the study 

LIFE GYPCONNECT 

118 
(https://gypaetebarbu.fr/life-gypconnect/) 

  

VIGILANCE POISON  
47 

(Berny et al. 2015) 

  

PNA Cinereous Vulture 

34 (https://www.ecologie.gouv.fr/sites/default/files/PNA_Vautour-

moine_2011-2016.pdf  (2nd PNA))  

  

PNA Red Kite 

30 (https://www.ecologie.gouv.fr/sites/default/files/PNA-Milan-Royal-2018-

2027.pdf) 
  

LIFE GYPHELP 

9 (https://gypaete-barbu.com/10/le-projet-life-gyphelp/58/pourquoi-ce-

projet.html) 
  

Unknown project 7 

    

TOTAL 245 

 

  

https://www.ecologie.gouv.fr/sites/default/files/PNA_Vautour-moine_2011-2016.pdf
https://www.ecologie.gouv.fr/sites/default/files/PNA_Vautour-moine_2011-2016.pdf
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Table S2 - Outlier SGAR levels in  scavengers. Individual SGARs  ≤LOQ were assigned a value of  zero. 

              

Species 
BROMA BFC DFC DFT ∑SGARs   

(ng/g ww) (ng/g ww)   

Cinereous vulture 

(Aegypius monachus) 
61 39.3 6.7 0 107   

        

Cinereous vulture 

(Aegypius monachus) 
24.2 19.4 54.6 71.4 169.6   

        

Griffon vulture 

(Gyps fulvus) 
86 22.6 10.1 9.3 128   

        

Griffon vulture 

(Gyps fulvus) 
53 45.6 2.6 3.4 104.6   

        

Abbreviations: chlorophacinone, CHLORO; bromadiolone, BROMA; brodifacoum, BFC; difenacoum, DFC; difethialone, DFT.   
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IV.3. Etude préliminaire de la vitamine K comme marqueur candidat des 

intoxications aux AVK 
 

IV.3.1. Objectifs 
 

Cette 3ème étude constitue un travail préliminaire dans l’investigation du potentiel de la vitamine K 

comme biomarqueur d’effet de la toxicité des rodonticides anticoagulants. Elle se décline autour de 

deux volets, réalisés dans des conditions expérimentales sur rats de laboratoire :  

- Un premier volet (étude A) s’intéressant à l’impact de la supplémentation en vitamine K 

(sous forme de vitamine K1 et K3) sur les taux basaux des différents vitamères et les ratios 

enter les formes époxydes et les formes quinones, dans le foie, en conditions physiologiques, 

afin de tenter de répondre à une première interrogation : est-ce que ces paramètres sont 

sensibles aux variations d’apport, qu’ils soient nutritionnels ou thérapeutiques ? En effet, 

dans le milieu naturel, un apport alimentaire en vitamine K1 est possible, mais ce vitamère 

constitue surtout l’antidote de choix pour les intoxications aux AVK, et il est intéressant de 

savoir si le dosage de la vitamine K pourrait être utiliser même après administration de 

l’antidote. Cela est d’autant plus intéressant dans ce cadre préliminaire qu’une 

supplémentation en vitamine K1 sera nécessaire pour maintenir les rats de laboratoire en vie 

suffisamment longtemps pour suivre l’évolution dans le temps des vitamères suite à une 

intoxication volontaire à un AVK (dans cette étude, la bromadiolone). La vitamine K3 quant à 

elle constitue une supplémentation synthétique fréquente de la nourriture de rats de 

laboratoire, aussi est-il important d’évaluer l’impact de cette supplémentation avant toute 

investigation expérimentale supplémentaire de ce marqueur. 

 

- Un second volet (étude B) visant à déterminer chez le rat l’évolution des concentrations en 

vitamères de la vitamine K dans différents organes suite à une intoxication volontaire à la 

bromadiolone : ce volet est une première étape pour évaluer la pertinence du dosage des 

vitamères de la vitamine K dans le cadre d’intoxications aux AVK. 

 
L’étude n’a pas été soumise à une revue scientifique, aussi sera-t-elle présentée dans son intégralité 

ici, avec une discussion portée sur les résultats obtenus, qui seront également repris dans la 

discussion générale de la thèse. 
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IV.3.2. Méthodes 
 

IV.3.2.1. Dosage de la vitamine K chez le rat de laboratoire dans différentes conditions 

d’étude 

 

Les études sur les rats ont été menées selon des protocoles expérimentaux examinés et approuvés 

par le gouvernement français en vertu de la directive 2010/63/EU relative à la protection des 

animaux utilisés à des fins scientifiques. et avec l’accord du comité d’éthique de VetAgro Sup. 

L'environnement, le logement et la gestion des rats étaient conformes au bien-être des animaux.  

 

IV.3.2.1.1. Etude A : effet de la supplémentation en vitamine K1 et vitamine K3 sur les teneurs en 

vitamines K dans le foie  

 

IV.3.2.1.1.1. Population d’étude, protocoles expérimentaux 

 

L’étude porte sur 4 groupes de 4 rats mâles de la souche OFA-Sprague Dawley, âgés de 6 semaines, 

acclimatés pendant 1 semaine. Chaque groupe est hébergé dans une cage de type T4 (Techniplast), 

mesurant 598x380x200mm, avec une litière SAFE BK8/15 à base d’éclats de bois de hêtre, et pour 

l’enrichissement deux tubes en PVC et des bâtonnets de bois. Les groupes expérimentaux sont 

constitués comme suit :  

- Groupe « Non supp »: ce groupe reçoit uniquement une alimentation « SAFE-A04 », un 

aliment d’entretien avec une teneur en vitamine K3 de 2,5mg/kg d’aliment, distribuée ad 

libitum. En assumant une consommation journalière d’aliment d’environ 10 g pour 100 g 

de poids vif de rat, cela revient à une supplémentation par voie orale à hauteur d’environ 

0,25 mg/kg de poids vif/jour. 

- Groupe « K3 » : ce groupe reçoit l’alimentation SAFE-A04, ainsi qu’une 

complémentation en vitamine K3 (dérivé hydrosoluble) dans l’eau de boisson à raison de 

200mg/L. Si on estime la consommation journalière en eau d’un individu à hauteur de 

10mL pour 100 g de poids vif, la supplémentation via l’eau de boisson correspond 

environ à une dose de 20 mg/kg poids vif/jour, soit une complémentation en vitamine K3 

près de 100 fois supérieure à celle du groupe « Non supp ». 
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- Groupe « K1 »: en plus de l’alimentation SAFE-A04, les individus reçoivent une 

complémentation en vitamine K1 par injection sous-cutanée (SC), à raison de 300µg/rat 

(soit 0.03mL/rat –  environ 1mg/kg).  

- Groupe « K1K3 »: ce groupe reçoit l’alimentation SAFE-A04 ainsi qu’une 

supplémentation en vitamines K1 et K3, aux mêmes doses que pour les groupes K1 et K3. 

Les rats sont euthanasiés au bout d’une semaine à l’aide d’une chambre d’inhalation au CO2. Le foie, 

les reins, les testicules, le cœur, les poumons, le pancréas, l’aorte et le cerveau sont prélevés pour 

chaque individu. Les organes ainsi récupérés sont pesés avec une balance de précision (Sartorius), et 

stockés au congélateur à -20°C. Pour cette étude, seuls les prélèvements de foie sont exploités. 

 

IV.3.2.1.1.2. Dosages des vitamères de la vitamine K 

 

Les vitamères dosés sont les vitamines K1 et ménaquinone-4 (MK4), et leurs formes oxydées 

(respectivement notées K1ox et MK4ox), par une HPLC couplée à une réduction post-colonne au zinc 

et une détection fluorométrique. 

Pour chaque individu, un prélèvement de 0.5 +/- 0.05 g de foie est disposé dans un tube sec, dans 

lequel sont ajoutés 2mL d’eau milliQ et 4mL d’éthanol. Le tout est mouliné à l’ultra-turrax pendant 

30sec. Pour l’extraction des vitamères, 4mL d’hexane sont ajoutés. Après passage au vortex les 

échantillons sont centrifugés à 3000 rpm pendant 5min à 4°C. Le surnageant est conservé dans un 

autre tube (n°2), et une nouvelle extraction à l’hexane (4mL) est réalisée dans le tube n°1, suivie 

d’une centrifugation : le surnageant est ajouté au tube n°2. L’hexane est ensuite évaporé à sec sous 

un flux d’air, à 37°C. L’extrait sec est repris dans 500µL de méthanol, et 20µL sont injectés dans le 

système HPLC. 

La séparation chromatographique est réalisée sur un système HPLC composé d’une colonne C18 

endcapped (5µm, 4mm, 25cm), associée à une post-colonne (2,1mm, 5cm) remplie manuellement de 

poudre de zinc (99%), selon un gradient d’élution. La colonne est couplée à un système de détection 

fluorométrique. La limite de quantification (LOQ) est fixée à 5 ng/g. 

 

IV.3.2.1.2. Etude B : évolution des différents vitamères de la vitamine K dans le foie, le rein et le 

poumon, après administration d’une dose létale de bromadiolone 
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IV.3.2.1.2.1. Population d’étude, protocole expérimental 

 

Seize (16) rats mâles de souche OFA-Sprague Dawley (Charles River), âgés de 6 semaines, sont 

répartis en 4 lots de 4 rats par cage de type T4 (Techniplast), mesurant 598x380x200mm, avec une 

litière SAFE BK8/15 à base d’éclats de bois de hêtre, et pour l’enrichissement deux tubes en PVC et 

des bâtonnets de bois. Ils reçoivent une nourriture en granules SAFE A04, identique à celle de l’étude 

A, donnée ad libitum. Les rats sont acclimatés pendant 7 jours avant le début de l’étude. 

A J0, une administration de bromadiolone est réalisée par gavage, à raison de 4 fois la dose médiane 

efficace (DE50 - dose qui permet d’augmenter chez 50% des animaux le temps de coagulation par un 

facteur 5 dans les 24h suivant l’administration) (Rodenticide resistance Action Commitee of CropLife 

International (RRAC), 2003), soit 2 mg/kg.  

Les rats reçoivent une supplémentation journalière en vitamine K1, à raison de 0,1mg/kg SC (soit une 

dose 10 fois inférieure à celle testée dans l’étude A, pour éviter la saturation du système d’analyse). 

Cette supplémentation vise à compenser la carence alimentaire (aliment standard supplémenté en 

vitamine K3 mais ne permettant pas d’apporter de vitamine K1), et ainsi à éviter une mort trop 

rapide des individus intoxiqués. Elle est débutée 3 jours avant l’intoxication volontaire à la 

bromadiolone et est continuée tout au long de l’étude excepté le jour de leur mise à mort. 

Un suivi clinique quotidien des animaux est réalisé. 

Les euthanasies sont effectuées par groupe de 4 animaux à J0 (groupe témoin, non intoxiqué à la 

bromadiolone), J1, J3 et J4 post-intoxication, par injection intra-cardiaque d’une dose létale de 

pentobarbital (Doléthal ®), après anesthésie gazeuse à l’isoflurane. Une brève autopsie des rats, avec 

consignation des lésions éventuelles (notamment la présence d’hémorragies) est réalisée, et pour 

chaque individu sont récupérés le foie, les testicules, les reins, le cœur, les poumons, l’aorte et le 

cerveau. Les organes ainsi récupérés sont pesés avec une balance de précision (Sartorius). Pour cette 

étude, seuls les échantillons de foie, de reins et de poumons sont utilisés. 

 

IV.3.2.1.2.2. Dosages des vitamères de la vitamine K 

 

Les dosages des vitamine K1, K1ox, MK4 et MK4ox sont réalisés sur le foie, le rein et le poumon, 

selon le protocole décrit dans l’étude A. 
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 IV.3.2.1.2.3 Dosage de la bromadiolone dans les organes étudiés  

 

La bromadiolone est quantifiée en parallèle dans le foie, le rein et le poumon. Pour cela, 1g d’organe 

est prélevé, auquel on ajoute 100 µL d’un étalon interne, la warfarine, concentrée à 200 µg/mL dans 

le méthanol. L’extraction se réalise par l’ajout à 2 reprises de 10 mL d’acétone. Un broyage est réalisé 

à l’ultra-turrax, puis l’échantillon est centrifugé 5min à 3000 tours/min. Le surnageant est récupéré, 

évaporé à sec à 60°C, puis repris dans 2mL de méthanol. Cette étape est suivie d’une nouvelle 

évaporation à sec et d’une reprise dans 200 µL de méthanol, auxquels sont ajoutés 2mL 

d’acétonitrile et 2mL d’hexane. L’échantillon est vortexé, centrifugé à 3000 tours/min pendant 5min. 

La phase hexanique est alors éliminée. Cette élimination est suivie d’une dernière évaporation à sec, 

et d’une reprise dans 1mL de méthanol. 

Le dosage est réalisé par HPLC sur une colonne C18 Lichrospher Endcapped VWr (250 x 4,6 – 5µm), 

avec une phase mobile méthanol/eau H3PO4 0.2%. La détection se fait à 265 nm. Vingt (20) µL sont 

injectés dans le système. 

 

IV.3.2.2. Statistiques 

Toutes les analyses statistiques ont été réalisées avec le logiciel R version 3.5.1 associé à RStudio 

version 1.1.453. Pour l’étude A, la différence entre les concentrations des vitamères (MK4, MK4ox, 

K1, K1ox) selon la supplémentation a été testée par la mise en place d’une ANOVA à un facteur suivie 

d’une comparaison 2 à 2 des moyennes (Tukey). Le même test statistique a été employé dans l’étude 

B pour détecter les différences dans les concentrations des vitamères selon le jour post-intoxication à 

la bromadiolone. 

 

IV.3.3. Résultats 
 

IV.3.3.1. Effet de la supplémentation en vitamine K1 et vitamine K3 sur les teneurs en 

vitamines K dans le foie  

 

Le Tableau 7 présente les résultats de l’étude A : dans ce tableau, les valeurs nulles sont conservées, 

et les concentrations détectées mais non quantifiables (<LOQ) ont été remplacées par la valeur de la 

LOQ (5 ng/g MF).  

  



 
 

Tableau 7 : concentrations hépatiques en MK4, K1 et leurs formes oxydées selon la supplémentation (en 

ng/g MF) en vitamine K. Le groupe non supplémenté correspond à un groupe d’animaux n’ayant pas reçu de 

supplémentation en vitamine K hormis celle reçue via son alimentation. Le groupe K1 a reçu une 

supplémentation en vitamine K1 pour voie sous-cutanée ; le groupe K3 a reçu une supplémentation en 

vitamine K3 par voie orale (eau de boisson) ; le groupe K1K3 a reçu les deux supplémentations. 

 

Groupe MK4ox (ng/g) MK4 (ng/g) K1ox (ng/g) K1 (ng/g) 

 Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Non 

supp 

5,00 0,00 23,33 2,81 5,00 0,00 5,00 0,00 

K1 18,71 1,66 31,04 16,68 7,38 1,17 1179,38 108,75 

K1K3 14,84 4,03 23,52 6,05 5,84 1,68 1007,00 98,92 

K3 5,00 0,00 24,90 6,07 5,00 0,00 5,00 0,00 

 

 



 
 

 

Figure 17 : Concentrations hépatiques en MK4, K1 et leurs formes oxydées selon la supplémentation en 

vitamine K. Le groupe non supplémenté correspond à un groupe d’animaux n’ayant pas reçu de 

supplémentation en vitamine K hormis celle reçue via son alimentation. Le groupe K1 a reçu une 

supplémentation en vitamine K1 par voie sous-cutanée ; le groupe K3 a reçu une supplémentation en 

vitamine K3 par voie orale (eau de boisson) ; le groupe K1K3 a reçu les deux supplémentations. 

Pour les concentrations en vitamine K1, les groupes ne partageant pas un symbole commun sont 

significativement différents (p<0.0001). 

Quelle que soit la supplémentation, les concentrations des formes oxydées K1ox et MK4ox et de la 

MK4 réduite varient peu (Figure 17), et ne sont statistiquement pas différentes (ANOVA, p-value> 

0.9). De plus, pour tous les groupes, les formes oxydées MK4ox et K1 sont présentes à des 

concentrations très faibles, de l’ordre de la LOQ ou légèrement au-dessus. On note tout de même 

une légère augmentation de MK4ox, non significative, en présence d’un apport en vitamine K1 

(groupes K1 et K1K3). 

La concentration en K1 est quant à elle significativement supérieure dans les groupes recevant une 

supplémentation en vitamine K1 (groupes K1 et K1K3) (p<0.0001), le système est saturé. Les groupes 

non supplémentés en vitamine K1 présentent des concentrations < LOQ. 
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IV.3.3.2. Evolution des différents vitamères de la vitamine K dans le foie, le rein et le poumon, 

après administration d’une dose létale de bromadiolone 

 

Comme pour l’étude A, les concentrations en vitamères détectées mais non quantifiées (<LOQ) ont 

été assimilées à la LOQ (5 ng/g MF). 

IV.3.3.2.1. Suivi clinique des rats  

 

A J1 et J2, aucune anomalie n’est détectée ; à J3, un manque de toilettage est décelé chez 2 individus 

(2/8).  

En revanche à J4, tous les individus observés présentes des signes cliniques : pelage rêche (4/4), 

pâleur (4/4), abdomen dur (2/4), perte de poids (2/4), manque de toilettage (1/4), position 

recroquevillée (1/4). En outre 2 individus présentent des signes de saignements, et chez l’un d’entre 

eux on note une respiration accélérée, des tremblements, et des vocalises à la manipulation. En post-

mortem des hémorragies sont notées chez 3 individus sur 4, dont un est mort spontanément dans la 

nuit de J3 à J4.  

 

IV.3.3.2.2. Evolution des concentrations en vitamères dans le foie  

 

Le Tableau 8 et la Figure 18 présentent l’évolution dans le foie des vitamères sous forme oxydée et 

réduite au cours du temps. K1ox est détectée seulement à partir de J1 post-intoxication, à un taux 

moyen de 7,7 ng/g MF (+/- 1,9), et semble augmenter par la suite, de manière non significative 

(ANOVA à double facteur, p>0.5). On note également une diminution significative de K1 et MK4 entre 

J0 et J1 (p<0.0001), d’un facteur 4 environ pour K1 et 2,5 pour MK4. Leurs concentrations restent 

relativement stables par la suite. MK4ox semble également augmenter, mais de manière non 

significative (seule différence significative entre les concentrations moyennes à J0 et J4).  
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Tableau 8: Concentrations dans le foie (en ng/g MF) des différents vitamères de la vitamine K, en fonction du 

jour d'intoxication à la bromadiolone. Le prélèvement à J0 a été fait juste avant l’administration orale de 

bromadiolone. Les J1, J3 et J4 correspondent aux prélèvements effectués 1, 3 et 4 jours après 

l’administration de bromadiolone. 

 MK4ox (ng/g) MK4 (ng/g) K1ox (ng/g) K1 (ng/g) 

 Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

J0 5,5 1,0 19,1 3,8 ND / 37,0 6,8 

J1 8,8 0,8 6,9 0,9 7,7 1,9 9,3 0,7 

J3 9,2 1,4 6,9 0,8 7,3 2,9 6,5 1,5 

J4 12,7 3,9 5,6 0,7 11,0 10,4 6,5 1,3 

ND : Non détecté



 
 

 

 

Figure 18: Evolution des concentrations hépatiques des différents vitamères (en ng/g) en fonction du jour post intoxication volontaire à la bromadiolone. Pour chaque 

vitamère, les concentrations avec des symboles différents sont significativement différentes (p<0,001)

 



 
 

 

IV.3.3.2.3. Evolution des vitamères dans le poumon 

 

 Le Tableau 9 et la Figure 19 présentent l’évolution dans le poumon des vitamères sous forme oxydée 

et réduite au cours du temps. 

 

Tableau 9 : Concentrations dans le poumon (en ng/g MF) des différents vitamères de la vitamine K, en 

fonction du jour d'intoxication à la bromadiolone. Le prélèvement à J0 a été fait juste avant l’administration 
orale de bromadiolone. Les J1, J3 et J4  correspondent aux prélèvements effectués 1, 3 et 4 jours après 

l’administration de bromadiolone. 

 

 MK4ox (ng/g) MK4 (ng/g) K1ox (ng/g) K1 (ng/g) 

 Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

J0 15,2 6,8 38,6 7,5 5,0 0,0 19,6 9,1 

J1 16,4 3,8 7,6 2,4 5,0 0,0 5,9 1,9 

J3 26,8 15,1 5,0 0,0 6,2 2,4 5,0 0,0 

J4 26,8 11,7 5,9 1,6 15,1 8,0 7,8 4,7 



 
 

 

Figure 19 : Evolution des concentrations pulmonaires des différents vitamères (en ng/g) en fonction du jour post intoxication volontaire à la bromadiolone. Pour chaque 

vitamère, les concentrations avec des symboles différents sont significativement différentes (p<0,001 pour MK4, p<0,002 pour K1).



 
 

On observe également dans le poumon une baisse significative de MK4 et K1 entre J0 et J1 (ANOVA 

double facteur, pour MK4 p<0,0001, pour K1 p<0,002), d’un facteur 5 environ pour MK4 et 3 pour K1. 

En revanche il n’y a pas de différence significative entre les jours pour les formes oxydées (p>0,5). 

 

IV.3.3.2.4. Evolution des vitamères dans le rein  

 

Le Tableau 10 et la Figure 20 présentent l’évolution dans le rein des vitamères sous forme oxydée et 

réduite au cours du temps. 

Tableau 10 : Concentrations dans le rein (en ng/g MF) des différents vitamères de la vitamine K, en fonction 

du jour d'intoxication à la bromadiolone. Le prélèvement à J0 a été fait juste avant l’administration orale de 
bromadiolone. Les J1, J3 et J4  correspondent aux prélèvements effectués 1, 3 et 4 jours après 

l’administration de bromadiolone. 

 

 MK4ox (ng/g) MK4 (ng/g) K1ox (ng/g) K1 (ng/g) 

 Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

Moyenne Ecart-

type 

J0 6,3 2,3 88,9 54,9 ND / 5,8 1,3 

J1 18,0 10,2 12,1 3,7 5,0 0,0 5,0 0,0 

J3 11,6 5,4 14,3 3,6 5,0 0,0 5,0 0,0 

J4 19,4 2,5 5,6 1,1 5,0 0,0 5,0 0,0 

ND : Non détecté



 
 

 

 

Figure 20 : Evolution des concentrations rénales des différents vitamères (en ng/g) en fonction du jour post intoxication volontaire à la bromadiolone. Pour chaque 

vitamère, les concentrations avec des symboles différents sont significativement différentes (p<0,001).



 
 

On note dans le rein une forte concentration basale (J0) de MK4 par rapport au foie et au poumon, 

avec une concentration moyenne de 88,9 ng/g MF (+/- 54,9), alors que la concentration en vitamine 

K1 est proche de la LOQ. La forme oxydée de la vitamine K1 est également détectée à des valeurs 

inférieures à la LOQ fixée, tandis que MK4ox est quantifié dès J0 et augmente de manière non 

significative. La seule variation significative dans les vitamères suite à l’administration de 

bromadiolone est la baisse de MK4 entre J0 et J1 (p<0,001), d’un facteur 8 environ. 

 

IV.3.3.2.5. Dosage de la bromadiolone dans les différents organes étudiés 

 

A J0, soit avant l’administration de bromadiolone, celle-ci n’est évidemment retrouvée dans aucun 

organe. Une forte concentration de bromadiolone est retrouvée dans le foie à partir de J1, avec une 

valeur moyenne de 9,00 µg/g de foie (+/-0,72). Elle diminue de manière significative entre J1 et J3 

(Shapiro-Wilk, et test de Tukey – p<0,001) et varie peu entre J3 et J4 (p = 0,21) (Figure 21 - gauche). 
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Figure 21 : Evolution de la bromadiolone dans le foie (à gauche) et dans le rein (à droite), en fonction du 

temps 

Dans le rein, une concentration plus faible est retrouvée, par rapport au foie. En effet, la valeur 

moyenne est de 0,573 µg/g (+/- 0,030) à J1, et tend à augmenter légèrement notamment à partir de 

J4 (Figure 21 - droite). 

La bromadiolone n’est retrouvée dans aucun échantillon de poumon. 

 

IV.3.4. Discussion 
 

IV.3.4.1. Supplémentation et variations des taux basaux en vitamères dans le foie 
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L’étude A constitue avant tout un prérequis pour l’étude B, afin de déterminer l’effet de la 

supplémentation en K3 via l’aliment physiologique SAFE-04 distribué aux rats de laboratoire, ainsi 

que celui de l’administration de vitamine K1 SC de manière concomitante à l’intoxication volontaire 

en bromadiolone. Cependant certains résultats peuvent avoir une pertinence au-delà de ce cadre.  

La première constatation de cette étude concerne les formes oxydées de la vitamine K1 et de MK4 : 

dans des conditions physiologiques, quel que soit l’apport exogène en K1 ou en K3, ces formes sont 

présentes en quantités similaires et faibles dans le foie, de l’ordre de la LOQ pour K1ox, et dans un 

intervalle allant jusqu’à environ 3 fois la LOQ pour MK4ox. On peut donc envisager qu’une 

accumulation des formes oxydées en l’absence de recyclage de la vitamine K suite à une intoxication 

aux rodonticides anticoagulants serait assez aisément détectable, et cette hypothèse sera discutée 

plus loin dans le cadre de l’étude B. 

En l’absence de supplémentation en vitamine K1, celle-ci n’est détectée qu’à faible dose dans le foie 

(<LOQ), et sa concentration demeure faible suite à un apport en vitamine K3 : ces constatations sont 

cohérentes avec celles déjà observées chez le rat de laboratoire (Thijssen and Drittij-Reijnders, 1994). 

Elles suggèrent des taux physiologiques faibles en l’absence d’une source exogène de vitamine K1 

chez le rat ainsi qu’une absence de conversion d’une autre source de vitamine K, la ménadione, en 

vitamine K1 dans l’organisme, et donc potentiellement une limite à la généralisation de son 

utilisation comme marqueur potentiel. Cependant les concentrations hépatiques en vitamine K1 

deviendraient détectables chez le rat dès lors que les apports correspondent aux besoins 

physiologiques pour maintenir une coagulation normale (Kindberg and Suttie, 1989) : la limite 

concernerait donc essentiellement les individus en situation de carence, notamment liée à un jeun 

prolongé, puisqu’il a été montré que les réserves hépatiques baissaient rapidement en l’absence de 

nouvel apport.  En revanche, on observe une forte capacité de stockage de la vitamine K1 dans le foie 

suite à une supplémentation massive, concordante avec la littérature sur le sujet (Koivu-Tikkanen et 

al., 2000). Il pourrait d’ailleurs être intéressant d’explorer les capacités de charge du foie en faisant 

varier la dose de vitamine K1 administrée, afin de vérifier une relation dose-réponse entre la 

vitamine K1 apportée et les concentrations hépatiques (Kindberg and Suttie, 1989). Dans une étude 

réalisée chez le chien, il a été observé une diminution des concentrations plasmatiques en vitamine 

K1 suite à une administration répétée, à la même dose, de cette vitamine (Mount and Kass, 1989) : 

un tel suivi serait pertinent également au niveau du foie. Cependant, dans le cadre des présentes 

études A et B, il a été conclu que la dose choisie pour l’étude A était trop importante, entraînant une 

saturation du système d’analyse. Ainsi pour l’étude B, il a été décidé de réduire l’apport en K1, de 

l’ordre de 10 fois moins. 
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Quant aux concentrations en MK4, elles restent stables quelle que soit la supplémentation, de l’ordre 

de 20-30 ng/g MF. Il est pourtant rapporté dans la littérature que la vitamine K1 et la vitamine K3 

sont des précurseurs de la MK4 : la phylloquinone K1 serait convertie au sein des entérocytes en 

ménadione K3, elle-même convertie dans les tissus en MK4 par l’enzyme UBIAD1 (Hirota et al., 

2013). Pour la vitamine K1, cette conversion a été observée aussi bien par voie orale que 

parentérale (Thijssen and Drittij-Reijnders, 1994), une hypothèse pour la voie parentérale étant 

l’existence d’un cycle entéro-hépatique. Ainsi les apports en vitamine K3 par l’eau de boisson et en 

vitamine K1 par voie sous-cutanée auraient dû entraîner l’augmentation des concentrations 

hépatiques en MK4, comme observé dans certaines études antérieures (Thijssen, Drittij-Reijnders, et 

Fischer 1996), sauf à envisager un seuil de saturation hépatique, possiblement au niveau de l’activité 

enzymatique de UBIAD1, déjà atteint par la supplémentation « basale » en ménadione via 

l’alimentation SAFE-04. Il aurait été intéressant de tester une carence vraie en vitamine K3 avec un 

aliment déplété pour déterminer les concentrations hépatiques en MK4 en l’absence de tout apport 

exogène. Il a été précédemment montré chez le rat que les concentrations hépatiques en MK4 

étaient alors très faibles (Debaux et al., 2019 ; Thijssen and Drittij-Reijnders, 1994), ce qui pourrait 

également poser problème pour l’utilisation de ce marqueur dans des conditions d’apport 

alimentaire non contrôlées.  

 

Ainsi cette étude questionne les taux physiologiques en vitamine K1 et en MK4 dans le foie chez les 

différentes espèces, en l’absence d’apport exogène contrôlé, dépendant du régime alimentaire de 

chaque espèce concernée : cela ouvre des pistes de recherche intéressantes. La MK4 présente chez 

le rat des concentrations variant peu quelle que soit l’importance de l’apport exogène, suggérant un 

« effet-plateau », ce qui pourrait en faire un marqueur intéressant s’affranchissant en partie du biais 

de la supplémentation (sous réserve que cette dernière reste suffisante pour atteindre des 

concentrations quantifiables).  Il est important cependant de garder à l’esprit que cette étude 

demeure une étude-pilote, sur de très petits effectifs, et qu’il est difficile d’émettre des conclusions 

définitives.  
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IV.3.4.2. Dosages des vitamères de la vitamine K dans le foie, le poumon et le rein chez le rat 

intoxiqué à la bromadiolone : quels candidats potentiels à la fonction de biomarqueur de 

l’intoxication à la bromadiolone ? 

  

IV.3.4.2.1. Dosage des vitamères et pertinence dans le diagnostic de l’intoxication à la 

bromadiolone 

 

Dans l’étude B, il a été choisi de suivre l’évolution des concentrations de vitamines K1 et MK4, ainsi 

que de leurs formes époxydes. D’autres formes plus complexes de vitamine K2 telles que MK7 ou 

MK9 auraient pu être recherchées, néanmoins leurs concentrations semblent très faibles dans le foie 

et leur détection plus compliquée du fait de leur très forte lipophilie. Le run analytique aurait dû être 

allongé (d’environ 30 minutes pour la présente étude, il aurait dû être de 60 à 90 minutes selon la 

recherche de MK7 ou MK9), afin de pouvoir les éluer de la colonne de façon quantifiable en absence 

du bruit de fond. L’intérêt d’un biomarqueur est de pouvoir être utilisé en routine, son dosage doit 

donc être simple et rapide. La détection en LC-MS/MS avec une source d’ionisation à pression 

atmosphérique (APCI - non disponible dans le laboratoire ayant réalisé les analyses) pourrait être 

envisagée pour doser les formes plus complexes de vitamines K2. Des essais de dosage en LC-MS 

avec une source APCI ont été réalisés pour les formes K1 et MK4, mais la sensibilité n’est pas 

améliorée par rapport à la technique utilisée dans cette étude. 

Le suivi de l’évolution des concentrations en K1 et MK4 a été réalisé dans 3 organes, le foie, le rein et 

le poumon. Le foie est l’organe privilégié de stockage des AVK (les concentrations en bromadiolone 

dans le foie étant, comme attendu, les plus fortes dans cette organe) et le lieu de synthèse des 

facteurs de coagulation. Le rein et le poumon sont des tissus souvent encore présents sur des 

cadavres d’animaux. Néanmoins, dans ces organes les concentrations en AVK sont en général assez 

faibles (dans la présente étude, la concentration en bromadiolone était 7 fois plus faible dans le rein 

que dans le foie), voire absentes (la bromadiolone était indétectable dans le poumon des rats traités 

lors de cette étude) et leur utilisation lors d’une suspicion d’intoxication en anticoagulants n’est pas 

forcément évidente puisqu’ils ne semblent pas des organes-cibles des AVK. 

Dans le foie, on note avant tout une apparition de la forme oxydée de K1, K1ox, suite à 

l’administration de bromadiolone, ce qui pourrait constituer un marqueur intéressant. Cela a déjà 

été suggéré par Mount dans son étude sur le dosage des vitamines K1 réduite et oxydée dans le 

sérum de chien intoxiqué (Mount and Kass, 1989) et est cohérent avec les données de Thijssen chez 

des rats intoxiqués à la warfarine (Thijssen et al., 1996). Cependant K1ox est retrouvé à des 
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concentrations faibles, proches de la LOQ, avec une valeur moyenne à J1 de 7,7 ng/g MF, et qui 

restent stables au cours du temps (pas d’augmentation significative détectée), et ce, malgré des 

signes cliniques évidents d’intoxication observables à J4. Cela peut poser un souci de détection par 

certains appareillages, et en fait un marqueur peu fiable. Dans le poumon, K1ox est détecté dès J0 

(LOQ), et ne varie pas de manière significative au cours du temps suite à l’administration de la 

bromadiolone. Comme pour le foie, K1ox n’est pas détecté dans le rein avant l’exposition à la 

bromadiolone, et est présent à des concentrations non quantifiables (assimilées à la LOQ) par la 

suite. Cependant, dans cet organe, il convient de noter qu’on ne retrouve pas d’accumulation de 

vitamine K1 à J0 (concentrations < LOQ), malgré la supplémentation par voie sous-cutanée : cette 

observation s’oppose aux résultats d’une autre étude chez le rat, qui montrait une accumulation de 

vitamine K1 dans le foie, le poumon et le rein suite à une supplémentation en vitamine K1 par voie 

orale à une dose inférieure à celle administrée dans la présente étude, correspondant environ à 0,05 

mg/kg de poids vif (1,1 nmol/g d’aliment, converti en utilisant la masse molaire de la vitamine K1, de 

l’ordre de 450 g/mol, et une consommation journalière pour le rat de 100g/kg de poids vif)(Thijssen 

et al., 1996). On peut également rappeler que dans l’étude A, K1ox était détectée à des 

concentrations proches de la LOQ dans le foie, en l’absence de toute exposition aux AVK. Ainsi selon 

notre étude, la variation faible des concentrations brutes en K1ox semble donc un marqueur peu 

spécifique de l’intoxication aux AVK, en désaccord pourtant avec leur mécanisme d’action.  D’autres 

techniques analytiques (comme par exemple, la LC-MS/MS couplée à une source APCI) pourrait 

éventuellement permettre d’atteindre des seuils de détection plus bas compatibles avec des 

variations de K1ox très  faibles, et ainsi utiliser ce paramètre comme marqueur d’intoxication.  

Comme dans l’étude A, la forme oxydée de MK4, MK4ox, est détectée dans tous les organes étudiés 

dès J0 (i.e., en l’absence de bromadiolone), avec des concentrations plus élevées dans le poumon 

(valeur moyenne de 15,2 ng/g MF), mais ne présente pas de variations significatives suite à 

l’intoxication (la seule variation significative observée étant une augmentation de la concentration 

entre J0 et J4 dans le foie). Comme pour K1ox, une technique plus sensible permettrait peut-être de 

déceler des variations plus fines dans les concentrations de MK4ox, mais à ce stade la pertinence de 

ce marqueur reste discutable.  

Comme dans l’étude de Thijssen (Thijssen et al., 1996), on observe une baisse significative des 

concentrations en vitamine K1 et MK4 dans le foie suite à l’administration de la bromadiolone. Cette 

baisse est également significative dans le poumon pour les deux vitamères, tandis que seul MK4 

diminue de manière significative dans le rein (K1 est détecté dans cet organe à des valeurs proches 

de la LOQ dès J0). Même si une telle baisse peut représenter un marqueur intéressant, son utilisation 

nécessite de connaître les éventuelles variations des taux basaux de K1 et MK4. L’espèce considérée, 
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l’alimentation ou encore la saisonnalité (Abi Khalil et al., 2021) sont autant de paramètres à explorer 

afin de déterminer s’ils influent ou non sur ces taux basaux. L’avantage de MK4 par rapport à K1 

pourrait être que, selon l’étude A, son taux basal hépatique ne varie pas quel que soit l’apport en K1 

ou K3, à partir d’un certain « plateau » supposé. A l’inverse, on a déjà montré que la concentration 

basale en vitamine K1 pouvait varier selon les apports exogènes en K1 et K3, et que cette vitamine 

présentait un taux basal faible dans le foie en l’absence de supplémentation : ainsi dans le cas d’un 

régime pauvre en vitamine K1, cette baisse pourrait ne pas être si importante ou même détectable.  

Ainsi MK4 pourrait finalement être le marqueur le plus intéressant, puisqu’on constate une baisse 

significative dans le foie, le poumon et le rein suite à l’administration de la bromadiolone, et que, du 

moins dans le foie, son taux basal semble peu varier en fonction de l’apport extérieur : il s’agirait 

donc d’un paramètre exploitable dans trois organes facilement accessibles et échantillonnables lors 

d’autopsies de faune sauvage. Ce marqueur serait à interpréter conjointement avec un dosage des 

AVK effectué en parallèle, ainsi qu’éventuellement avec les signes nécropsiques observés. On notera 

par ailleurs que dans le poumon, la concentration basale en MK4 est supérieure à celle observée 

dans le foie, comme précédemment décrit par Ronden (Ronden et al., 1998b), et baisse de manière 

significative suite à l’administration de bromadiolone, malgré l’absence de détection de cet AVK dans 

ce tissu. Similairement, dans le rein, on constate également une baisse significative de MK4, malgré 

une concentration faible en bromadiolone. Cela soulève des questions quant aux mécanismes en jeu 

dans la déplétion en MK4 de ces organes « non-cibles » suite à une intoxication aux AVK. Même si la 

bromadiolone n’a pas d’action directe sur ces tissus, entraînerait-elle une mobilisation des réserves 

en MK4 extra-hépatique ? 

 

IV.3.4.2.2. Privilégier l’utilisation des ratios entre formes oxydées et réduites  ? 

 

Nous avons soulevé plus haut la problématique d’une potentielle variabilité des taux basaux des 

différents vitamères selon différents critères, l’espèce, le sexe, l’alimentation, la saison, etc…, ainsi 

que celle d’une variation peu détectable des concentrations des formes oxydées K1ox et MK4ox, qui 

semblaient pourtant des marqueurs prometteurs en lien avec les mécanismes de l’intoxication aux 

AVK. Peut-on s’affranchir de ces limites en exploitant des ratios entre les formes oxydées et les 

formes réduites, plutôt que des concentrations brutes en vitamères ? L’utilisation de ceux-ci pourrait 

permettre de confirmer un diagnostic d’intoxication (Mount and Kass, 1989).  

Considérant les valeurs faibles, voire nulles, déterminées pour les concentrations des formes oxydées 

K1ox et MK4ox, il s’agirait plutôt de privilégier un rapport [forme oxydée]/[forme réduite], avec une 

variabilité plus forte attendue au niveau du dénominateur du rapport. 
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Le Tableau 11 présente le calcul des ratios pour l’étude A, tandis que la Figure 22 montre l’évolution 

de ces ratios calculés à partir des concentrations déterminées dans l’étude B dans le foie, le poumon 

et le rein. 
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Tableau 11 : Ratios « basaux » entre les concentrations en formes oxydées et réduites pour MK4 et K1 selon 

différentes conditions de supplémentation (étude A). . Le groupe non supplémenté correspond à un groupe 

d’animaux n’ayant pas reçu de supplémentation en vitamine K hormis celle reçue via son alimentation. Le 

groupe K1 a reçu une supplémentation en vitamine K1 pour voie sous-cutanée ; le groupe K3 a reçu une 

supplémentation en vitamine K3 par voie orale (eau de boisson) ; le groupe K1K3 a reçu les deux 

supplémentations. 

Groupe Ratio forme oxydée/forme réduite 

MK4 K1 

Moyenne Ecart-type Moyenne Ecart-type 

Non supp 0,17a 0,11 1 a 0 

K1 0,71b 0,27 0.01 b 0.00 

K1K3 0,64b 0,16 0.01 b 0,00 

K3 0,21a 0,06 1 a 0 

Une valeur de 1 pour le ratio correspond à des valeurs assimilées à la LOQ pour les formes oxydées et réduites. 

Pour chaque vitamère, des lettres différentes correspondent à une différence significative (p<0,05) entre les ratios. 
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Figure 22: Evolution du rapport forme oxydée/forme réduite pour MK4 et K1 dans le foie (A), le poumon (B) 

et le rein (C), en fonction du jour post-intoxication à la bromadiolone (administration après J0). Pour chaque 

vitamère, les ratios avec des symboles différents sont significativement différents (p<0,05 – comparaison à 

J0). 

On observe, que ce soit pour MK4 ou K1, et dans tous les organes, une tendance à l’augmentation du 

ratio calculé, significative dès J1 dans le foie, et ce malgré l’absence de signes cliniques chez les rats. 

Ainsi les valeurs des ratios sont proches de 0 à J0 (avant administration de la bromadiolone) et 

supérieures ou égales à 1 pour les autres jours (Figure 22). A noter que le rapport K1ox/K1 n’est pas 

d’une grand pertinence dans le rein considérant la faible détection des formes de la vitamine K1 dans 

cet organe. La détermination des concentrations en vitamères et le calcul du ratio forme 

oxydée/forme réduite pourrait donc être un marqueur précoce de l’intoxication, et ce même en 

présence de l’antidote administré par voie sous-cutanée. Dans les conditions de cette étude, le ratio 

MK4 semble par ailleurs plus informatif, avec une amplitude moins importante de variation selon la 

supplémentation, notamment en vitamine K1 (Tableau 11). 

L’utilisation de ce ratio permettrait de s’affranchir en partie des variations de concentrations 

tissulaires inter- et intra-espèces. Néanmoins, cela nécessite de vérifier à plus grande échelle leur 
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évolution en fonction du niveau basal de vitamine K1 et MK4. Une autre perspective à cette 

approche pourrait être d’explorer la relation dose-réponse entre les différents ratios et la 

concentration administrée en rodonticide, comme le suggère Schmidt (Schmidt et al., 1979), qui 

mentionne un potentiel effet plateau. 

 

IV.3.4.4. Perspectives de l’étude  

 

Cette étude n°3 étant une étude-pilote, elle permet d’envisager d’autres pistes d’investigation à 

mettre en œuvre pour mieux caractériser la pertinence des vitamères de la vitamine K comme 

marqueurs de la toxicité des AVK. 

• Etude de la stabilité des différents marqueurs :  

En nature, les carcasses ne sont généralement pas collectées dès la mort de l’animal : il est donc 

important, dans le but de déterminer un marqueur pertinent, de s’intéresser à sa conservation dans 

les différents organes en fonction notamment du temps, mais également de la température et de la 

luminosité.  

• Variations en fonction du dosage de bromadiolone administré : 

La dose de bromadiolone administrée dans cette étude correspond chez le rat à 4ED50 : cependant 

afin de valider l’utilisation potentielle des vitamères en tant que marqueur, il est important de 

s’intéresser à leurs variations, et à celles des ratios calculés, selon la dose de rodonticide administrée, 

en répétant le même protocole à des doses plus fortes de bromadiolone d’une part (10ED50), et à 

des doses sub-létales (0,5ED50 par exemple).  

 

• Explorations des variations des taux basaux des vitamères : 

Même si l’utilisation des ratios permet de s’affranchir en partie des taux basaux, une telle 

investigation semble intéressante pour faire suite à notre étude. 

On peut ainsi envisager d’explorer les taux basaux en vitamine K chez d’autres espèces, 

principalement les espèces non-cibles susceptibles d’être exposées aux AVK. Parmi celles dont les 

échantillons sont facilement accessibles, le chien peut être un sujet intéressant, de même que les 

rapaces qui constituent un groupe très représenté dans la veille écotoxicologique. 

Les variations saisonnières de ces vitamères chez les principales espèces non-cibles susceptibles 

d’être exposées aux AVK pourraient également être investiguées. 
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• Suivi dans le temps de l’évolution des formes oxydées : 

La présente étude s’intéresse à l’évolution des concentrations en vitamères sur une très courte 

période de 4 jours : une autre perspective est l’allongement du temps d’expérimentation, afin 

notamment de suivre sur une durée plus longue l’évolution des formes oxydées. Néanmoins, cette 

étude ne peut être menée que pour des doses faibles en AVK n’entrainant pas la mort des animaux 

dans les 4 jours suivants l’ingestion. Cette étude permettrait d’apprécier un retour à la normale des 

facteurs envisagés. 
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V.DISCUSSION 

 

Ce travail de doctorat a été consacré à l’apport d’une contribution à la question complexe mais 

majeure de distinction entre exposition environnementale et intoxication réelle aux rodonticides 

anticoagulants, afin de pouvoir évaluer le plus justement possible le risque actuel représenté par ces 

molécules sur la faune non-cible, sans sous- ni surestimation. Il convient en effet de ne pas 

emprunter des raccourcis faciles qui viseraient à assimiler la détection d’AVK dans certains tissus 

d’un individu non-cible à une intoxication avérée à ces molécules de l’individu en question. L’image 

ne peut être complète qu’avec une caractérisation concomitante des effets de ces résidus d’AVK sur 

l’organisme considéré : c’est pourquoi nous nous sommes intéressés dans ce mémoire à l’exploration 

des différents marqueurs, cliniques et biologiques, susceptibles d’alimenter des conclusions quant à 

la toxicité des AVK lors d’investigations ante ou post-mortem.  

Un premier travail de bilan des marqueurs existants et potentiels a été l’occasion d’initier une 

réflexion sur les critères permettant de définir un « bon » marqueur de la toxicité des AVK, qui seront 

redéveloppés ici. Par la suite, les études réalisées sur le terrain, pour l’une dans le cadre d’une 

exposition primaire, et l’autre d’une exposition secondaire, ont permis de tester la pertinence de 

certains des marqueurs évoqués dans la revue : le tableau clinique et la présence d’hémorragies, 

l’exploration de la cascade de coagulation, et les concentrations en AVK dans des fluides et tissus 

d’intérêt pour les investigations sur les intoxications tels que le plasma, le lait et le foie. Elles 

constituent également une illustration assez parlante de la complexité et des limites du diagnostic de 

la toxicité des AVK, que nous évoquerons dans un second axe de cette discussion. Enfin, une étude 

de laboratoire préliminaire a permis de poser les premiers jalons d’une utilisation éventuelle du 

dosage de la vitamine K comme marqueur de la toxicité des AVK : les principaux points d’intérêt de 

cette étude seront repris dans le dernier axe de cette partie. 

 

V.1. Quels critères d’évaluation de la pertinence d’un marqueur de la toxicité 
des AVK ? 
 

Il a été proposé dans l’article 1 une série de critères qui pourraient aider à mieux définir la 

pertinence d’un (bio)marqueur de la toxicité des rodonticides anticoagulants. Ces critères sont les 

suivants :  
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➢ Le stade de développement du marqueur : est-ce que le biomarqueur est simplement au 

stade de l’idée, ou déjà utilisé dans un cadre de recherche, ou suffisamment standardisé 

pour être utilisé sur le terrain ? 

➢ Son utilisation sur animal mort et/ou vivant, 

➢ L’existence de valeurs-seuil de référence pour ce marqueur et pour l’espèce considérée, 

➢ La compatibilité du marqueur avec un éventuel traitement de l’intoxication à la vitamine K : 

le marqueur est-il utilisable pour évaluer l’exposition ou la toxicité des AVK même suite à 

l’administration de l’antidote (vitamine K1) ? 

➢ Sa significativité toxicologique : est-ce qu’une relation causale entre la réponse du marqueur 

et l’effet sur l’organisme est démontrée ? 

➢ Sa sensibilité : est-ce que le marqueur permet de détecter même des intoxications 

débutantes aux AVK, ou simplement de confirmer une intoxication symptomatique ?  

➢ Sa spécificité : existe-t-il des facteurs de confusion pour ce marqueur ? 

 

On notera avant tout que les critères proposés dans cet article ont été définis à la fois pour des 

marqueurs d’exposition aux AVK et pour des marqueurs d’effet. Finalement, établir l’exposition de la 

faune non-cible aux rodonticides est relativement aisé, et c’est plutôt à l’évaluation de leurs effets 

sur les organismes exposés que nous nous intéressons ici. 

Il est important dans le contexte des investigations de la toxicité des AVK de réfléchir à des 

marqueurs non invasifs, utilisables en ante-mortem notamment dans un contexte clinique pour 

diagnostiquer et décider du traitement de l’intoxication, par opposition à des marqueurs 

potentiellement plus invasifs, applicables dans un contexte nécropsique et utilisables notamment 

dans la veille toxicologique post-mortem sur les populations sauvages non-cibles. Dans le contexte 

ante-mortem, la question de l’interférence entre le traitement antidotique à base de vitamine K1 et 

la réponse du marqueur testé est importante dans le diagnostic de l’intoxication : par exemple, en 

cas de suspicion d’exposition aux AVK chez le chien, il est recommandé d’effectuer une mesure du 

temps de Quick 48h après l’exposition pour évaluer si celle-ci a été à l’origine d’une intoxication pour 

l’animal ou non (Murphy, 2012). Cette exploration du temps de Quick ne peut cependant être mise 

en place qu’en l’absence de traitement antidotique, ce qui peut représenter un risque pour l’animal 

sur le délai de 48h nécessaire pour effectuer le test. Ainsi le développement d’un marqueur 

permettant d’initier un traitement rapidement sans que sa réponse ne soit affectée pourrait être 

bénéfique.  
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 La significativité toxicologique désigne dans ce contexte le lien plausible entre la réponse observée 

du marqueur et les effets du rodonticide sur l’organisme. Réfléchir à cette significativité revient 

essentiellement à travailler sur les mécanistiques de l’intoxication aux AVK selon l’Adverse Outcome 

Pathway (AOP) décrit notamment par Rattner et al. (Rattner et al., 2014b). Cette méthode vise à 

appréhender toutes les voies potentielles d’effets indésirables de ces molécules, en réfléchissant à 

leurs actions à toutes les échelles, de la réponse moléculaire à la réponse populationnelle. Un tel 

travail permet de dégager des pistes de recherche pour de nouveaux biomarqueurs, en répertoriant 

toutes les voies biologiques potentiellement impactées par la molécule dont on cherche à 

caractériser la toxicité. La Figure 23 représente cette réflexion pour les AVK, en intégrant à la fois 

leurs effets connus sur la cascade de coagulation, et ceux moins investigués liés aux autres PVKD. 



 
 

 

 

 

Figure 23 : Chemin des effets adverses (AOP) (traduit de Barnett et al., 2014)



 
 

 

Sont proposés également parmi les critères pour évaluer un bon marqueur la définition de sa 

sensibilité et de sa spécificité. Ces deux notions sont généralement associées aux tests diagnostiques, 

avec la définition dans la population testée de 4 catégories (Lalkhen and McCluskey, 2008):  

- Les vrais positifs, dont le résultat du test est positif et qui ont réellement la maladie, 

- Les faux positifs, dont le résultat est positif sans que l’individu testé ne soit malade, 

- Les faux négatifs, dont le résultat est négatif alors que les individus ont la maladie, 

- Les vrais négatifs, avec un résultat négatif chez des individus non malades. 

 

On peut appliquer cette notion aux marqueurs de la toxicité, selon un tableau de contingence adapté 

(Tableau 12).  

 

Tableau 12 : Tableau de contingence adapté aux marqueurs de la toxicité des AVK 

 Intoxication + Intoxication - 

Marqueur + VP FP 

Marqueur - FN VN 

VP : Vrai Positif ; FP : Faux Positif ; FN : Faux Négatif ; VN : Vrai Négatif 

 

Ainsi, dans ce cadre, la sensibilité Se est la probabilité que le marqueur soit positif si l’intoxication est 

réellement présente, ce qui correspond globalement à la définition utilisée dans l’article 1. On a :  

Se = VP/(VP + FN) 

 

La spécificité Sp du marqueur est quant à elle la probabilité que le marqueur soit négatif si 

l’intoxication est absente, avec : 

Sp = VN/(VN + FN) 

 

Dans l’article 1, le terme « spécificité » tel que défini correspondrait plutôt à la valeur prédictive 

positive (VPP) qui est la probabilité que l’intoxication soit présente lorsque le marqueur est positif. 

Une bonne VPP s’obtient en l’absence de facteurs de confusion qui pourraient augmenter le nombre 

de faux-positifs. La VPP se calcule comme suit :   

 

VPP = VP/(VP+FP), 

Mais également : 

VPP = 1 – FDR,  
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avec FDR, le “False Discovery Rate”, tel que  

FDR = FP/(FP+VP)  

Il est à noter tout de même qu’il existe un lien entre Sp et VPP. En effet un autre formule pour VPP 

est la suivante :  

VPP = Se x Pr / [Se x Pr + (1- Sp) (1 – Pr)] , 

avec Pr la prévalence dans la population étudiée (dans notre cas, la prévalence de l’intoxication). 

Ainsi au vu de cette formule une augmentation de la VPP passe par une augmentation de la 

spécificité du marqueur Sp et/ou de la prévalence de l’intoxication Pr. Dans le reste de la discussion, 

on utilisera donc le terme « spécifique » pour un marqueur, dans le sens où il possède peu de 

facteurs de confusion et donc une bonne valeur prédictive positive. 

 

Pour les marqueurs de la toxicité des AVK on recherche plusieurs critères liés à la fois à une bonne 

Se, à une bonne Sp, et également à une bonne VPP :  

- Savoir identifier tous les cas d’intoxication (maximiser VP, et donc Se), 

- Savoir également distinguer les cas d’exposition qui ne sont pas des cas d’intoxication 

(maximiser VN – et donc Sp, diminuer FP), 

- Avoir une bonne fiabilité du marqueur, i.e. une probabilité élevée que l’intoxication soit 

présente lorsque le marqueur est positif (maximiser VPP). 

On peut donc réfléchir à la pertinence des biomarqueurs en ces termes. Cependant, un prérequis est 

nécessaire pour pouvoir appliquer le tableau de contingence tel que défini ici (Tableau 12) : celui de 

définir exactement ce qu’on considère comme une intoxication vraie aux rodonticides 

anticoagulants, i.e. de savoir identifier la population des individus VP et FN.  

 

V.2. Une définition complexe de la toxicité des rodonticides anticoagulants  
 

L’interrogation soulevée au précédent paragraphe est bien la première étape du raisonnement à 

franchir, et qui n’a pas de réponse réellement satisfaisante à mesure que les connaissances évoluent 

sur les mécanismes d’action des AVK : comment définit-on une intoxication aux AVK, et qu’est-ce qui 

la caractérise au mieux ? En effet, dans le cadre des tests diagnostiques, le développement d’un 

nouveau test, et l’évaluation de sa spécificité et de sa sensibilité, se font en confrontant les résultats 

obtenus à un test de référence, ou « gold standard », qui permet de définir dans la population les 

individus effectivement atteints (i.e., la sous-population VP + FN selon le nouveau test). Or dans le 
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cadre des intoxications aux AVK, quel est ce « gold standard » ? Est-ce qu’un marqueur déjà existant 

pourrait remplir ce rôle ? 

Nous discuterons ici des différents marqueurs évalués dans les études réalisées sur le terrain, selon 

les critères définis précédemment, et en essayant d’apporter des éléments de réponse à la question 

de la définition de la toxicité des rodonticides anticoagulants. 

 

V.2.1. Le tableau clinique, à la base du diagnostic de la toxicité des AVK ? 
 

Initialement, le tableau clinique (ou nécropsique, pour les investigations post-mortem) n’est pas un 

biomarqueur, sauf à prendre une définition élargie du terme prenant en compte les effets du 

contaminant étudié sur l’individu dans son intégralité, voire sur la population. C’est pourquoi il a été 

choisi tout au long de ce travail de se référer plutôt au terme de « marqueur », qui englobe ainsi tous 

les outils diagnostiques disponibles pour caractériser la toxicité des AVK. 

Quand on se réfère au tableau clinique de l’intoxication aux rodonticides, on y associe généralement 

l’idée de tableau hémorragique. Celui-ci illustre la toxicité aiguë des AVK : les hémorragies 

macroscopiques, cavitaires, sont facilement observables lors d’autopsies en post-mortem, et 

certaines hémorragies peuvent également être visibles en ante-mortem (Murphy, 2012), soit parce 

que les saignements s’externalisent (hémoptisie, saignements nasaux, méléna), ou parce que des 

signes moins spécifiques donnent lieu à des examens complémentaires (par exemple, troubles 

respiratoires évocateurs d’hémorragies pulmonaires). Certaines hémorragies peuvent être de nature 

microscopique, et doivent être recherchées sur tissus frais par histologie (Murray, 2011, 2018; 

Niedringhaus et al., 2021; Rattner et al., 2011).  

La présence d’hémorragies peut donc être un marqueur important de la toxicité des AVK. Un 

postulat souvent utilisé pour caractériser une intoxication aux rodonticides est la combinaison de la 

détection de résidus d’AVK dans les tissus et de l’observation d’hémorragies (Murray, 2018). 

Cependant, les limites de ce postulat ont pu être testées dans l’étude s’intéressant à l’exposition 

secondaire aux AVK chez les rapaces (article 3) : il ne peut en effet s’appliquer qu’en l’absence 

d’autres causes de mortalité, or, dans notre étude, si un grand nombre d’individus présentaient des 

troubles hémorragiques associés à la détection de résidus d’AVK, la majorité d’entre eux ont été 

diagnostiqués avec d’autres causes susceptibles d’entraîner des hémorragies, comme un 

traumatisme ou une électrocution. On notera au passage qu’il n’a pas pu être vérifié dans cette 

étude l’hypothèse précédemment émise dans la littérature d’une favorisation de la mort par trauma 

liée à la présence de résidus d’AVK dans l’organisme (Elmeros et al., 2011; Fournier-Chambrillon et 
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al., 2004), puisqu’aucune différence significative au niveau de la charge hépatique en AVK n’a pu être 

mise en évidence entre les individus présentant des hémorragies et ceux n’en présentant pas, parmi 

les oiseaux morts de trauma. De plus, même en ne retenant dans la population de rapaces que les 

individus avec une cause de mort inconnue, seulement 4 étaient des « candidats » possibles à un 

diagnostic d’intoxication par les AVK, et seulement 2 ont pu être considérés comme intoxiqués 

probables, combinant un tableau hémorragique marqué et la détection de niveaux élevés d’AVK dans 

les échantillons de foie. Par ailleurs, chez ces 2 individus, il était rapporté dans le compte-rendu 

d’autopsie une absence de caillot sanguin post-mortem dans la cavité cardiaque : ce critère 

nécropsique (absence/présence d’un caillot) était consigné de manière assez systématique dans les 

enregistrements de la base de données utilisée pour l’étude sur les rapaces. Le caillot post-mortem, 

d’aspect rouge, humide, et se détachant facilement, se forme spontanément à la mort de l’individu, 

suite à l’arrêt de la circulation sanguine (Ross et al., 2014). Cependant son usage dans le diagnostic 

nécropsique des intoxications aux AVK est assez empirique, et peu de littérature est disponible quant 

à son caractère informatif. On sait qu’une lyse du caillot se produit dans les jours suivant la mort, et 

que ce type de caillot est peu présent dans des cas de mort soudaine (Mole, 1948) : on ne peut donc 

rien conclure d’une absence de caillot à l’autopsie. En revanche, ce caillot étant composé de fibrine, 

sa présence serait plutôt suggestive d’une coagulation fonctionnelle, et pourrait donc être un critère 

en défaveur d’une intoxication aux AVK. 

Ainsi, la présence seule d’hémorragies chez un individu exposé ne suffit pas à conclure à une 

intoxication aux AVK, et le diagnostic différentiel est important pour ne pas surestimer l’effet 

délétère de ces molécules. Ce marqueur n’est donc pas spécifique. Selon la définition qu’on accorde 

à la toxicité des AVK, il n’est pas sensible non plus : en effet, comme mentionné plus haut, le tableau 

clinique hémorragique est un reflet de la toxicité aiguë et marquée des AVK, résultant de leur action 

sur la cascade de coagulation. Il ne prend donc pas en compte les éventuels effets sub-létaux de ces 

molécules, par leur action sur d’autres voies métaboliques (autres PVKD). Par ailleurs, en lien avec les 

différences de sensibilité entre les espèces, l’intensité des manifestations cliniques peut ne pas être 

directement corrélée avec le niveau d’exposition aux AVK : ainsi dans l’étude réalisée sur les brebis 

exposées à la chlorophacinone (article 2), aucun animal exposé n’a présenté de signes cliniques dans 

le mois suivant l’exposition, malgré des concentrations plasmatiques élevées (> 500 ng/mL) et 

l’augmentation du TQ chez certains individus.  Le tableau clinique ne permet également pas de 

préjuger du risque pour la consommation humaine des denrées produites par les animaux exposés, 

quand ceux-ci sont des espèces de rente. Dans l’état des connaissances actuelles, les manifestations 

cliniques ne peuvent donc pas être considéré comme le paramètre de référence pour diagnostiquer 

l’intoxication. 
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V.2.2. L’exploration de la coagulation, un « gold standard » du diagnostic de 

l’intoxication ? 

 

Comme vu dans la partie introductive de ce travail, l’exploration de la coagulation, et notamment la 

mesure du temps de Quick TQ, est considérée comme un outil diagnostique majeur des intoxications 

aux AVK. Le TQ est même fréquemment assimilé au « gold standard » clinique de ce 

diagnostic (Lefebvre et al., 2017; Murphy, 2002; Rozanski et al., 1999; Waddell et al., 2013; Woody et 

al., 1992). Il a donc été choisi de s’intéresser à ce paramètre dans l’étude portant sur l’exposition 

primaire de brebis laitières à la chlorophacinone, pour explorer l’atteinte clinique de ces animaux, et 

tenter de corréler manifestations cliniques, variations du TQ et taux plasmatiques et dans le lait en 

AVK. Il a été observé dans cette étude une augmentation significative du TQ 72h après l’exposition 

chez les animaux considérés comme « exposés » (i.e., qui présentaient des concentrations 

plasmatiques en chlorophacinone quantifiables) par rapport aux animaux « non exposés », de l’ordre 

de 137% chez les animaux présentant des taux plasmatiques entre 50 et 500 ng/mL, et de 185% chez 

ceux présentant des concentrations plus élevées, supérieures à 500 ng/mL. Ces variations sont 

similaires à celles déjà observées chez d’autres ruminants exposés aux AVK (Berny et al., 2006; 

Bullard et al., 1976; Martin et al., 1991; Thompson et al., 1972), et interviennent en l’absence de 

toute manifestation clinique d’intoxication : on peut donc conclure que ce biomarqueur est plus 

sensible, puisqu’il permet de détecter des modifications de la cascade de coagulation, même sans 

que celles-ci aient des conséquences cliniques de type hémorragique au moment du test. Il 

permettrait de définir une population « à risque », exposée aux AVK à des taux suffisants pour altérer 

les mécanismes de coagulation, et donc potentiellement plus sensible à d’autres sources de stress 

environnementaux. Cependant, comme chez le chien (Waddell et al., 2013), nous n’avons pas pu 

démontrer de relation linéaire entre les concentrations en AVK détectées dans les tissus (plasma et 

lait) et l’intensité de l’augmentation du TQ : un « effet plateau » semble intervenir pour des 

concentrations supérieures à environ 500 ng/mL dans le plasma, et 4 ng/mL dans le lait (cf Figure 14 

p. 96). Ces observations mériteraient d’être répétées en lien avec des expositions à d’autres AVK, 

chez d’autres espèces. 

L’utilisation du TQ n’a pas pu être testée dans notre étude sur les expositions secondaires chez les 

rapaces. En effet, outre le fait qu’il s’agit d’un test moins standardisé chez les oiseaux (cf partie II.3), 

il n’est pas utilisable en post-mortem. En humaine, il a été suggéré l’utilisation de la protéine induite 

par l'absence de vitamine K / antagoniste-II (PIVKA-II), aussi appelée prothrombine des-γ-carboxylée, 

pour l’investigation post-mortem des troubles de la coagulation (Rutty et al., 2003) : cette protéine 
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serait stable pour au moins 72h et pourrait persister jusqu’à 7 jours suite au décès. Ce test ne doit 

pas être confondu avec le PIVKA test, ou Thrombotest, mentionné dans l’article 1 : alors que le 

Thrombotest mesure un temps de coagulation, sur des modalités relativement similaires à celles du 

TQ, il s’agit ici d’utiliser la PIVKA-II comme biomarqueur, détecté qualitativement par un test 

immunologique. Cette piste pourrait être intéressante pour les investigations post-mortem de la 

coagulation, même si la présence de PIVKA-II n’est pas spécifique de troubles de la coagulation liés à 

un antagonisme de la vitamine K, et est plus fréquemment utilisée en humaine comme un marqueur 

de carcinome hépatocellulaire (Saitta et al., 2017). De plus, se poserait la problématique de la 

détection inter-espèce, étant donné que celle-ci se base sur une réaction antigène/anticorps : l’usage 

d’un tel marqueur nécessiterait une spécificité d’espèce faible pour le test (au niveau des anticorps 

utilisés) et/ou une variabilité peu importante de la séquence de PIVKA-II entre les espèces. 

Il est important de noter qu’une augmentation isolée du TQ n’est pas spécifique d’un antagonisme 

de la vitamine K : elle peut également correspondre à une déficience héréditaire du facteur VII, à une 

coagulation intravasculaire disséminée (CIVD) ou encore à une insuffisance hépatique 

(eClinPath.com, Cornell University, https://eclinpath.com/hemostasis/tests/screening-coagulation-

assays/, consulté le 24/09/2021). Il est donc important que cette exploration de la coagulation 

s’accompagne d’une suspicion préalable d’exposition, voire d’une confirmation par la mesure des 

taux d’AVK dans les tissus. Une autre limite de l’utilisation du TQ, ou plus globalement des temps de 

coagulation, comme marqueur de la toxicité des AVK, est la restriction de l’évaluation de leur effet 

seulement à la cascade de coagulation, sans prendre en compte d’autres voies métaboliques. De 

plus, comme déjà mentionné plus haut, ce marqueur n’est plus pertinent en cas d’initiation du 

traitement antidotique à base de vitamine K. Le statut de « gold standard » du TQ pour caractériser 

les effets de AVK est donc probablement à nuancer. 

 

V.2.3. Quantification des résidus d’AVK dans les tissus : biomarqueur d’exposition, 
mais aussi d’effet ? 
 

La mesure des concentrations en AVK dans les tissus a été réalisée dans le cadre des deux études 

menées sur le terrain, d’une part sur animal vivant (plasma, lait – article 2) et d’autre part sur animal 

mort (foie – article 3). Cette quantification représente un très bon marqueur de l’exposition aux 

rodonticides anticoagulants. Cependant, les travaux décrits dans la littérature, dont nous avons fait 

un résumé en partie II, ainsi que nos propres études, cherchent à établir une corrélation entre 

concentrations en AVK et effets cliniques de ces substances, par la définition d’une valeur-seuil ; il 
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s’agit ainsi de transformer un biomarqueur d’exposition quantitatif en un marqueur d’effet 

dichotomique établissant la présence ou non d’une intoxication chez les individus concernés.  

Dans l’étude menée chez les brebis exposées à la chloropacinone (article 2), l’investigation de cette 

corrélation s’est basée sur l’évolution du TQ : on a ainsi pu observer une augmentation significative à 

t+72h de ce temps de coagulation pour des concentrations plasmatiques en chlorophacinone 

supérieures à 50 ng/mL. Cette valeur pourrait donc représenter un « seuil » plasmatique pour les 

concentrations en chlorophacinone, chez l’espèce ovine. De plus, une corrélation a été établie entre 

les concentrations en chlorophacinone dans le lait et celles dans le plasma : le lait constituerait donc 

un échantillon moins invasif pour caractériser les concentrations circulantes chez les individus 

exposés, et donc la probabilité d’intoxication. Cependant, une limite certaine à ces conclusions est 

l’exposition des animaux étudiés à un AVK unique, de première génération : en effet, les AVK de 

première génération circulent de manière plus importante dans le compartiment sanguin, tandis que 

ceux de 2ème génération s’accumulent préférentiellement dans le foie et ne circulent que de manière 

transitoire dans le compartiment sanguin (Chetot et al., 2020a; Huckle et al., 1989; Watt et al., 2005). 

Ainsi, le dosage des AVK dans le sang peut être source de faux négatifs, notamment chez les individus 

exposés à des rodonticides de seconde génération. Cela illustre l’importance du choix de la matrice à 

échantillonner pour réaliser ces dosages. Les différences pharmacocinétiques existantes entre les 

AVK ne permettent pas d’extrapoler les résultats de l’étude. De plus, la mesure des concentrations 

plasmatiques a été réalisée à 72h post-exposition, il est donc probable que les concentrations 

initiales, et donc le seuil d’exposition définissant réellement l’atteinte des voies de la coagulation, 

aient été plus élevées. On notera également qu’en lien avec la différence de sensibilité entre les 

espèces (cf paragraphe II.1.4), les résultats obtenus dans l’espèce ovine ne sont pas extrapolables 

aux autres espèces.  

La veille écotoxicologique réalisée dans la 2ème étude de terrain sur les rapaces (article 3) a permis de 

s’intéresser à la corrélation entre exposition globale aux AVK (détection de tous les AVK présents 

dans les échantillons de foie, caractérisation de la charge hépatique par sommation des résidus 

d’AVK de seconde génération) et présence d’hémorragies chez les individus autopsiés. Comme vu 

précédemment, la présence d’hémorragies n’est sans doute pas le paramètre de référence pour 

caractériser la toxicité des AVK, mais il reste le plus accessible dans le cadre d’investigations 

nécropsiques. Aucune corrélation significative n’a pu être établie entre les concentrations hépatiques 

en AVK de seconde génération et la présence d’hémorragies chez les individus autopsiés ; le test du 

seuil de 100 ng/g MF (Newton et al., 1999) n’a pas donné de résultats concluants non plus. Ce seuil, 

ainsi que d’autres propositions de seuils plus faibles établies en lien avec des probabilités de 

mortalité (Thomas et al., 2011), ont été définis en l’absence de toute autre cause diagnostiquée de 
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mortalité. Ceci représente une limite importante de notre étude sur les rapaces : au sein de cet 

échantillon pourtant conséquent (156 prélèvements analysés), on retrouve une prévalence 

importante d’hémorragies, mais généralement en lien avec des traumatismes ou des électrocutions. 

Cette prévalence importante des traumatismes et électrocutions est cohérente, sachant que ces 

causes représentent une part majeure de la mortalité chez les rapaces sauvages (Barrientos et al., 

2012; Barrios and Rodríguez, 2004; Hunt et al., 2017; Jenkins et al., 2010), mais elle est 

problématique pour nos investigations. Cependant, même en excluant cette source de biais, aucune 

différence significative dans les concentrations hépatiques en AVK n’a pu être mise en évidence 

entre les individus présentant ou non des hémorragies. On a vu précédemment qu’une hypothèse 

d’intoxication aux AVK n’avait été retenue que pour 2 individus de l’étude (1,3% des échantillons) : si 

ce taux faible de mortalité lié aux AVK est cohérent avec ce qui a pu être rapporté récemment dans la 

littérature (Niedringhaus et al., 2021), relativisant l’impact de ces molécules sur les rapaces non-

cibles, il rend plus difficile l’établissement de marqueurs pertinents pour évaluer la toxicité de ces 

substances. Compte tenu de l’hétérogénéité de la population d’étude, il n’a pas été possible non plus 

de prendre en compte les différences éventuelles de sensibilité entre les espèces de rapace, car les 

tailles d’échantillon pour chacune étaient trop faibles. La conversion des concentrations hépatiques 

en masse molaire, potentiellement plus représentative de la puissance de chaque AVK, n’a pas 

permis d’apporter des conclusions différentes dans le cadre de cette étude. Ainsi l’étude 2 n’apporte 

pas d’éléments concluants quant à la définition d’une valeur-seuil de concentration en AVK pour 

définir la toxicité des AVK : il est possible que le paramètre de référence choisi en  accord avec la 

littérature sur le sujet (présence d’hémorragie) n’ait pas été le plus discriminant pour permettre 

l’établissement d’une telle valeur, ou encore que l’utilisation d’un seuil de résidus, avec toutes les 

limites inhérentes à sa généralisation, ne soit pas la piste la plus pertinente pour améliorer la 

caractérisation de la toxicité des AVK en post-mortem.  

L’exploration de la relation dose-effet reste donc à approfondir, mais peut-être pas à l’échelle 

macroscopique/nécropsique. Le choix du comparateur est critique dans la définition d’un seuil, et il 

semblerait selon nos études que l’exploration de la coagulation, notamment via la mesure du TQ, soit 

le paramètre de référence le plus pertinent si on s’intéresse à la toxicité aiguë des AVK : des études 

contrôlées sont menées sur le sujet par des chercheurs nord-américains, pour corréler doses 

administrées en AVK et impacts mesurables sur la cascade de coagulation (Rattner et al., 2010) . Des 

investigations sont également rapportées par ces chercheurs sur l’établissement de modèles 

pharmacocinétiques pour un AVK de première génération, la diphacinone, chez les rapaces 

prédateurs, et ce domaine intéresse également notre unité de recherche lyonnaise. La modélisation 

PBPK (pharmacocinétique basée sur la physiologie), au cœur des nouvelles techniques d’évaluation 
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du risque pour les pesticides (Mallick et al., 2020), pourrait également être un outil pertinent pour 

l’extrapolation d’un seuil de toxicité entre les espèces. 

V.2.4. Vers une meilleure caractérisation de la toxicité des AVK ? 

 

Les études menées sur le terrain illustrent parfaitement la complexité du diagnostic de la toxicité des 

AVK. Suite à nos investigations, il apparaît qu’un autre critère pour évaluer la pertinence des 

marqueurs pourrait être ajouté à la liste proposée dans l'article 1, se basant sur la phase de 

l’intoxication aux AVK à laquelle on s’intéresse. Le tableau clinique serait plutôt un marqueur tardif, 

reflétant une intoxication en phase avancée, tandis que le TQ serait un marqueur plus précoce, qui 

permet notamment d’initier la décision de traitement antidotique même en l’absence d’effets 

délétères visibles. Un dosage des facteurs de la coagulation, que nous n’avons pas testé dans nos 

études, pourrait être lui un facteur très précoce. A l’inverse, que rechercher en post-mortem ? Ici la 

précocité du marqueur semble être moins importante que sa fiabilité. 

Par ailleurs, tous les marqueurs présentés jusqu’à présent s’intéressent essentiellement à la toxicité 

aiguë ou sub-aiguë des AVK, et à leurs effets sur la coagulation sanguine. Cependant, ne faut-il pas 

élargir ce cadre pour essayer de mieux prendre en compte les effets sub-létaux de ces substances ? 

Quid de l’investigation des autres voies métaboliques, notamment via l’exploration des autres PVKD, 

ou de l’inhibition de l’activité de VKOR ? Une approche plus globale serait peut-être nécessaire, en 

investissant le champ des « omiques » : ainsi la métabolomique, couplée à une analyse statistique 

multivariée, pourrait permettre de dégager une batterie de marqueurs potentiels pour mieux 

caractériser la toxicité des rodonticides. Toutes ces techniques sont brièvement discutées dans 

l’article 1. Finalement, un début de réponse est peut-être qu’il n’y a pas une mais des toxicités 

différentes des AVK, avec la nécessité de définir au préalable à quels effets on s’intéresse, en 

introduisant éventuellement un critère supplémentaire pour les marqueurs investigués, pour 

distinguer marqueurs de la toxicité aiguë et marqueurs de la toxicité chronique ou sub-chronique. 

S’intéresser directement à la cible des rodonticides, c’est-à-dire la vitamine K et son recyclage, est 

également une piste qui a fait l’objet de nos investigations préliminaires. 

 

V.3. La vitamine K, une piste prometteuse pour caractériser la toxicité des AVK ? 
 

Il est difficile d’apporter une réponse définitive à ce questionnement uniquement sur la base des 

études préliminaires réalisées dans ce travail de thèse. Cependant ces données nouvelles, venant 
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s’ajouter à celles déjà disponibles dans la littérature, permettent d’amorcer une réflexion sur 

l’utilisation des vitamines K comme marqueurs de l’intoxication aux AVK. 

Nous discuterons ici des deux vitamères abordées dans ce travail, la vitamine K1 et la ménaquinone-4 

MK4. 

V.3.1.Evolution des formes réduites et oxydées de la vitamine K1 dans les tissus chez le 

rat 
 

La littérature concernant les explorations de la vitamine K1 et de sa forme époxyde est peu 

abondante et relativement ancienne. On peut citer dans ce domaine l’étude de Mount et Kass, 

datant de 1989 (Mount and Kass, 1989), qui se sont intéressés à l’évolution des vitamines K1 et K1ox 

dans le plasma de chien, mettant en avant le potentiel diagnostique de ce vitamère dans les 

intoxications aux AVK.  

Il a été observé dans notre travail sur le rat de laboratoire des taux faibles de vitamine K1 dans le foie 

en l’absence d’apport exogène en phylloquinone, similairement à d’autres études sur le sujet, chez le 

rat volontairement carencé (Thijssen and Drittij-Reijnders, 1994) ou dans le plasma chez le chien 

recevant une diète normale (Mount and Kass, 1989). Ceci pourrait constituer une limite dans 

l’utilisation de ce marqueur, potentiellement présent à faible concentration de manière 

physiologique, notamment chez les animaux en situation de jeun prolongé, comme cela peut être le 

cas chez la faune sauvage non-cible. Cependant il a été montré chez le rat une quantification possible 

de la vitamine K1 dans le foie dès lors que les apports correspondent aux besoins physiologiques 

pour maintenir une coagulation normale, tandis que les concentrations dans le plasma n’augmentent 

significativement qu’à partir d’une supplémentation supérieure aux besoins physiologiques (Kindberg 

and Suttie, 1989). Cette limite peut donc être nuancée, et les taux physiologiques chez les différentes 

espèces méritent des investigations supplémentaires, notamment chez les espèces herbivores 

comme le campagnol terrestre Arvicola terrestris, qui semble présenter une résistance aux AVK 

basée sur sa diète enrichie en vitamine K1 (Abi Khalil et al., 2021). 

En revanche, une supplémentation en vitamine K1 sous-cutanée permet d’obtenir chez le rat des 

concentrations élevées en ce vitamère : la supplémentation à raison de 1 mg/kg de poids vif entraîne 

une saturation de l’analyseur, avec des concentrations hépatiques moyennes de l’ordre de 1000 ng/g 

MF, tandis qu’une supplémentation de 0,1 mg/kg entraîne une accumulation modérée de vitamine 

K1 dans le foie mais également dans le poumon. Suite à l’administration de bromadiolone, les 

concentrations en vitamine K1 baissent de manière significative dans ces deux organes, et celles en 

vitamine K1ox semblent augmenter de manière non significative, notamment à partir de J4. Le ratio 

K1ox/K1 évolue lui de valeurs proches de zéro en l’absence d’AVK, à des valeurs ≥1 suite à 
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l’administration de la bromadiolone, plus tardivement pour le poumon par rapport au foie. Ces 

résultats sont cohérents avec ceux retrouvés chez le chien dans le plasma : par ailleurs le ratio 

K1ox/K1 augmente très fortement, de manière irrégulière, dans les 3 semaines qui suivent 

l’administration de la diphénadione dans le plasma des chiens exposés, tandis que les valeurs de ce 

ratio chez les animaux contrôles restent basses (de l’ordre de 0,01 à 0,1). Une telle augmentation du 

ratio dans le foie est également retrouvée chez le rat supplémenté oralement en phylloquinone 24h 

après une intoxication à la warfarine, tandis qu’elle n’est pas visible dans le poumon (Thijssen and 

Drittij-Reijnders, 1994). Ainsi le dosage de la vitamine K1 et de sa forme époxyde, et le calcul du ratio 

K1ox/K1 semblent des marqueurs non invasifs intéressants à mesurer dans le plasma pour un 

diagnostic précoce chez des animaux vivants exposés et ayant reçu au moins une première dose de 

traitement antidotique, et le dosage en post-mortem dans des organes comme le foie ou le poumon 

pourrait également être probant, sous réserve de travailler sur des espèces ayant des taux basaux en 

vitamine K1 suffisants pour être détectés. L’utilisation d’une technique d’analyse plus sensible 

pourrait éventuellement pallier à cette limite chez des espèces ayant des taux physiologiques faibles 

en vitamine K1. Des investigations sur d’autres tissus présentant des concentrations basales en 

vitamine K1 plus élevées même en l’absence de supplémentation comme l’os (notamment le 

sternum) est une autre piste (Thijssen and Drittij-Reijnders, 1994). 

 

V.3.2. Evolution des formes réduites et oxydées de MK4 dans les tissus chez le rat 
 

Selon l’état actuel des connaissances, la MK4 serait synthétisée dans les organes (principalement 

extra-hépatiques) via une enzyme nommée UBIAD1 (Nakagawa et al., 2010). Cette enzyme aurait 

une activité principalement de prénylation de la ménadione (vitamine K3) circulante, cette 

ménadione pouvant être issue du catabolisme de la vitamine K1 exogène au niveau des entérocytes 

(Hirota et al., 2015, 2013). Cependant ces résultats ont été obtenus chez le rat, et les voies de 

production pourraient différer chez d’autres mammifères à la flore intestinale très différente, 

comme par exemple les ruminants : cela mérite d’être plus investigué. Dans notre étude, la 

configuration de carence stricte n’a pas été testée, puisque les rats recevaient un apport exogène en 

vitamine K1 et/ou en vitamine K3. Cependant, si on se réfère à l’étude de Thijssen et al. (Thijssen and 

Drittij-Reijnders, 1994), les mêmes limitations que celles vues pour la vitamine K1 semblent exister 

pour MK4, avec des concentrations basales en l’absence de supplémentation très faibles dans les 

organes d’intérêt de notre étude, i.e. le foie, le poumon et le rein, tandis qu’elles sont relativement 

élevées dans d’autres tissus comme le pancréas, la glande sous-maxillaire ou encore le sternum  (de 

l’ordre de 100 à 200 pmol/g, i.e. environ 44 à 88 ng/g en prenant la masse molaire de la 
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ménaquinone-4, de 444 g/mol). Cependant, les formes oxydées représentent dans ces tissus une part 

prépondérante de la MK4 dosée (20 à 40%) en l’absence de tout blocage du cycle de recyclage, ce qui 

limite leur potentiel pour explorer les effets des AVK. Il ressort également de cette étude que les 

concentrations en MK4 sont très faibles dans le plasma chez le rat, ce qui, si extrapolable à d’autres 

espèces, ne permettrait pas l’utilisation de ce marqueur pour une exploration non invasive chez 

l’animal vivant. De plus, les concentrations sanguines reflèteraient les apports alimentaires récents, 

donc seraient moins pertinentes. 

A l’inverse, chez des animaux non carencés, recevant un apport en ménadione via l’alimentation et 

en vitamine K1 par voie parentérale, la MK4 semble un marqueur intéressant pour des investigations 

post-mortem. On a en effet montré que sa forme réduite est quantifiable dans le foie, le poumon et 

le rein, avec des concentrations plus élevées dans les deux derniers organes, et que ses 

concentrations diminuent significativement suite à l’administration de bromadiolone ; ces données 

sont cohérentes avec celles précédemment rassemblées chez les rats intoxiqués à la warfarine, qui 

présentaient également une baisse significative de MK4 24h suite à l’administration de l’AVK 

(Thijssen and Drittij-Reijnders, 1994). Aucune variation significative n’a pu être montrée pour MK4ox 

quel que soit l’organe, mais en revanche l’utilisation du ratio MK4ox/MK4 semble intéressante, à 

l’image du ratio K1ox/K1, avec un ratio basal qui varie moins quel que soit l’importance de l’apport 

exogène (entre 0,2 et 0,6 selon le groupe dans l’étude 3A, dans le foie), supposément en lien avec 

une saturation de l’enzyme de conversion UBIAD1, et une augmentation de ce rapport suite à 

l’intoxication à la bromadiolone (>1 dans tous les tissus analysés), plus marquée à J4 post-

intoxication. 

 

Ainsi les conclusions de nos travaux sont limitées quant à l’intérêt des vitamères de la vitamine K 

dans le diagnostic des intoxications aux rodonticides anticoagulants. Cependant de nos résultats et 

de la littérature existante sur le sujet peuvent émerger plusieurs pistes de recherche :  

- La vitamine K1, et le ratio K1ox/K1, mesurés dans le plasma, pourraient servir de marqueur 

diagnostique précoce chez l’animal vivant ayant reçu un traitement antidotique, mais pas 

MK4. 

- Dans le cadre des investigations post-mortem, le ratio des concentrations K1ox/K1 et 

MK4ox/MK4 mesuré dans le foie, le poumon ou le rein (seulement MK4) peut constituer un 

indicateur de l’intoxication, avec des ratios présentant des valeurs très supérieures à 1 dans 

les jours suivant la consommation de l’AVK. 
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La vitamine K ne s’impose donc pas à l’heure actuelle comme le nouveau « gold standard » 

définissant la toxicité des AVK, mais des études à plus large échelle pourraient permettre de mieux 

caractériser son potentiel en tant que biomarqueur de l’intoxication. De telles études sont en cours 

dans ce sens au laboratoire. 

On peut donc conclure qu’il n’existe pas de marqueur actuellement qui remplisse le cahier des 

charges, mais qu’il s’agirait plutôt de travailler sur une combinaison de marqueurs. En combinant 

tous les marqueurs disponibles, il est éventuellement possible de répondre sur la caractérisation 

d’une intoxication, mais on reste dans du diagnostic probabiliste. 
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VI.CONCLUSION 
 

Ce travail de thèse s’est intéressé aux marqueurs permettant de mieux caractériser la toxicité 

primaire et secondaire des rodonticides anticoagulants, afin de pouvoir évaluer le risque représenté 

par ces substances pour la faune non-cible, et de pouvoir distinguer exposition environnementale et 

intoxications réelles. Suite à une revue bibliographique explorant les différents aspects inhérents aux 

AVK, i.e. leurs utilisations, leur mode d’action, les voies d’exposition de la faune non-cible 

domestique et sauvage, nos investigations se sont déclinées en trois grands axes. 

Le premier axe a consisté en une revue critique de la littérature existante sur les différents 

marqueurs disponibles, en proposant notamment des critères permettant d’évaluer la pertinence 

des différents marqueurs, comme son stade de développement, son utilisation pour des 

investigations ante ou post-mortem, les interférences possibles avec le marqueur d’un traitement 

antidotique à la vitamine K, sa significativité toxicologique, ou encore sa sensibilité et sa spécificité. 

Ces critères ont été repris par la suite pour discuter des marqueurs testés dans nos études. Le bilan 

des marqueurs potentiels de la toxicité des AVK s’est voulu aussi exhaustif que possible, couvrant 

aussi bien des marqueurs déjà utilisés en routine comme les temps de coagulation ou le dosage des 

AVK dans les tissus, que des marqueurs au stade de recherche comme l’activité de VKOR ou celles 

des facteurs de coagulation, ou encore au stade vraiment expérimental comme le dosage des PVKD 

comme l’ostéocalcine ou la MGP sous-carboxylée, en évoquant également d’autres pistes de 

recherche comme l’utilisation des « omiques » (génomique, métabolomique) pour cribler les 

modifications à différentes échelles entraînées par l’exposition aux AVK. Cet inventaire a pointé des 

limites pour chaque marqueur potentiel, même ceux déjà largement utilisés dans le diagnostic, et a 

permis de sélectionner les marqueurs à tester sur le terrain. 

L’évaluation de la pertinence de certains marqueurs déjà existants sur le terrain s’est faite par le biais 

de deux études. La première, sur une exposition primaire de brebis laitières à un rodonticide de 

première génération, la chlorophacinone, a permis d’établir une corrélation non linéaire entre les 

concentrations plasmatiques et dans le lait de cet AVK, et son effet sur la cascade de coagulation 

mesuré par le temps de Quick. Cependant, les limites principales à ces conclusions consistent en 

l’absence d’une vraie relation dose-réponse entre les concentrations retrouvées et l’augmentation 

du temps de Quick, avec un « effet plateau » observé, ainsi qu’en la nature de l’AVK testé, de 

première génération : les résultats sont difficilement généralisables aux AVK de seconde génération, 

puisque leur fraction circulante dans le compartiment sanguin est moindre, et donc une telle 

corrélation entre concentrations plasmatiques et augmentation du temps de Quick n’aurait peut-être 
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pas été observée. La deuxième étude s’est basée sur la veille toxicologique réalisée depuis une 

dizaine d’années par le CNITV sur les carcasses de rapaces retrouvées dans le quart sud-est de la 

France, afin d’évaluer l’exposition secondaire de ces rapaces aux AVK, et de tester la corrélation 

entre niveaux d’AVK retrouvés en post-mortem dans le foie de ces oiseaux et probabilité 

d’intoxication, évaluée par la présence d’hémorragies à l’autopsie. Comme déjà observé  dans de 

précédentes études sur le sujet, il s’est avéré que l’établissement d’un seuil de toxicité, basé sur la 

sommation des résidus hépatiques d’AVK de seconde génération, était complexe. En effet, le critère 

de référence auxquels sont confrontés ces niveaux de contamination, i.e. la présence d’hémorragies, 

n’est pas spécifique, puisque possiblement observable suite à d’autres causes de mortalités comme 

un traumatisme, une électrocution ou encore un phénomène infectieux, et par conséquent aucune 

corrélation significative n’a pu être démontrée. De plus, face à une population de rapaces 

hétérogène, un tel seuil n’est pas généralisable, en lien avec les différentes sensibilités d’espèces. 

Enfin, ce seuil, s’il pouvait être établi, correspond plutôt à un seuil de létalité qu’à un seuil de toxicité 

prenant en compte les effets sub-létaux potentiels des AVK. Ainsi, une des conclusions majeures de 

cette étude est que l’établissement d’un seuil de concentration pour évaluer la toxicité des AVK n’est 

peut-être pas le marqueur d’effet le plus pertinent, ou du moins que le critère de référence choisi 

pour l’établir n’est sans doute pas le plus approprié. Il a par ailleurs été proposé dans la littérature 

d’utiliser plutôt des concentrations molaires en AVK, pour mieux prendre en compte la puissance de 

chaque AVK dans l’évaluation des niveaux de résidus : cela a été testé dans notre étude, mais les 

conclusions tirées n’étaient pas différentes à notre échelle de celles établies en utilisant les 

concentrations massiques. 

Le dernier volet de notre travail a consisté en une exploration préliminaire d’un marqueur potentiel 

peu investigué jusqu’à présent, i.e. l’évolution des concentrations en vitamères de la vitamine K dans 

différents tissus, et notamment des formes oxydées de ces vitamères, en présence d’une exposition 

à une dose létale à un AVK, la bromadiolone, et donc d’un blocage potentiel de leur recyclage. Il a été 

choisi de s’intéresser dans une étude pilote de laboratoire chez le rat aux concentrations de deux 

vitamères, la phylloquinone (K1) et la ménaquinone-4 (MK4) dans des tissus facilement accessibles 

en post-mortem que sont le foie, le poumon et le rein. Un dosage dans le plasma aurait également pu 

être intéressant, pour évaluer la pertinence du marqueur en ante-mortem, comme suggéré par de 

précédentes études. Les conclusions de cette étude pilote, réalisée à petite échelle dans des 

conditions contrôlées chez le rat, sont limitées et peu extrapolables, mais elles ouvrent des pistes de 

recherches intéressantes notamment concernant l’utilisation des ratios [forme oxydée]/[forme 

réduite] pour la vitamine K1 et la MK4, qui semblent augmenter dans le temps suite à une 

intoxication à un AVK, passant de valeurs proches de zéro avant exposition, notamment pour la 
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vitamine K1, à des valeurs >1 dans les 24h qui suivent l’intoxication. Ce ratio pourrait donc être un 

marqueur précoce de l’intoxication aux AVK. Cette étude préliminaire s’inscrit dans un axe de travail 

plus important mené par l’unité de recherche, et des publications plus développées sur le sujet 

devraient paraître dans les années à venir. 

Finalement, la question de départ de ce travail de thèse n’est pas réellement élucidée, mais il faut 

avouer qu’espérer y apporter une réponse définitive aurait été un projet trop ambitieux quand on 

considère les années de recherche déjà consacrées à cette thématique. Pourtant, il apporte des 

éléments supplémentaires à la réflexion sur le sujet, et de manière plus globale sur la définition à 

apporter à la toxicité des AVK. On pourrait introduire un nouveau niveau de classification des 

marqueurs potentiels, en lien avec la nature de la toxicité des AVK investiguée. Ainsi, il apparaît 

qu’on peut distinguer deux grands types de marqueurs :  

- Les marqueurs de la toxicité aiguë des AVK, très investigués : cette toxicité aiguë se 

caractérise essentiellement par leur effet sur la cascade de coagulation. Parmi les marqueurs 

testés pour cette catégorie, on a pu voir que le tableau clinique hémorragique était un 

paramètre peu spécifique et peu sensible mais facilement observable, et peut constituer un 

élément d’orientation du diagnostic en présence d’une intoxication sévère. L’exploration de 

la coagulation via la mesure des temps de coagulation apparaît à l’heure actuelle comme le 

paramètre de référence le plus pertinent, très sensible et spécifique en présence d’une 

suspicion forte d’exposition. Le dosage des facteurs de coagulation pourrait être une autre 

piste à explorer. L’établissement d’un seuil de toxicité pour les concentrations en AVK dans 

les tissus, et la relation dose-effet, restent à approfondir mais une réflexion supplémentaire 

est sans doute nécessaire pour choisir le comparateur le plus pertinent : à l’heure actuelle le 

choix s’orienterait plutôt vers la mesure des temps de coagulation, mais on peut également 

envisager le développement de modèles pharmacocinétiques pour les différents AVK, ainsi 

que l’utilisation de la modélisation, notamment la modélisation PBPK, pour permettre une 

extrapolation entre les espèces.  

- Les marqueurs de la toxicité chronique ou sub-chronique des AVK : ceux-ci restent encore à 

définir, puisqu’il n’y a pas de consensus à l’heure actuelle sur les potentiels effets sub-létaux 

des AVK. Une approche sans a priori ( de type « omique ») pourrait peut-être permettre de 

définir de nouveaux biomarqueurs pertinents. 

Ce travail ouvre donc d’autres questionnements et d’autres pistes de recherches futures sur le sujet. 
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Chlorophacinone exposure in milking ewes – residues in milk and human health issues. 
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Few data are available to characterize the risk of accidental exposure of dairy animals to widely used 

anticoagulant rodenticides (ARs), for the consumer of dairy products. Investigations concerning 

residues of chlorophacinone in milk of intoxicated dairy ewes were led to estimate the risk for human 

consumption. Twenty-three adult milking ewes accidentally ingested a whole bag of 20 kg of grain 

baits containing 50 mg/kg of chlorophacinone, i.e. 1 g of chlorophacinone in total. Milk samples were 

taken from the second day following the ingestion, in order to determine residues levels in milk and 

their toxicokinetics. Residues of chlorophacinone were detected in the milk of 13 animals (57%) at 

day 2, and remained quantifiable in 12 of these animals until day 6. For those animals, residue levels 

ranged from 0.40 to 11.50 ng/mL, with a mean value of 3.84 ng/mL, and decreased over time. 

Those results demonstrate a mammillary transfer of chlorophacinone. However residue levels are 

rather low even at Day 2 and decreasing quickly over time, with a mean calculated half-life of 2 days. 

Using safety factors already described in literature, even in the worst case scenario, human health 

concern related to the consumption of the milk of the dairy ewes used in this study seems low.  
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Intense use of anticoagulant rodenticides in pest management can sometimes result in 

accidental exposure of domestic animals and wildlife, but relevant markers are scarce to 

differentiate life-threatening poisoning from insignificant exposure. When it comes to 

production animals, another issue is the level of residues in milk, eggs or meat from those 

exposed animals. Data from a flock of Lacaune ewes (n=23) accidentally exposed to a first-

generation rodenticide, chlorophacinone, were used to explore the relevance of clinical and 

biological markers (prothrombin time, PT) in the assessment of the severity of exposure, as 

well as to determine pharmacokinetics of chlorophacinone in milk of those ewes in order to 

estimate the risk associated with its consumption. Three days after accidental ingestion, 

chlorophacinone was detected in plasma of 18 ewes, with concentrations exceeding 100 

ng/mL in 11 animals, but none of them displayed clinical signs. Chlorophacinone was 

detected in milk on day 2 post-exposure and remained quantifiable for at least 7 days in milk 

of these 11 ewes. Concentrations in milk were much lower than in plasma and decreased 

quickly (mean half-life of 2 days). Variation in prothrombin time (PT) on Day 3 suggested that 

some of the ewes that ingested chlorophacinone may have been adversely affected, but PT 

did not facilitate estimation of the quantity of chlorophacinone consumed. This study showed 

that clinical signs or hematological markers may not be relevant to assess the severity of 

exposure in this ruminant species. It also demonstrated a dose-dependent mammary transfer 

of ingested chlorophacinone. Using safety factors described in the literature, human health 

concern related to the consumption of the milk from these dairy ewes seemed low. 


