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Article abstract

This paper reviews the recent data available on the exposure, fate and effects of human
pharmaceuticals in aquatic ecosystems. Since the 1980s, pharmaceuticals have been
detected in urban wastewater and receiving waters. More recently, some events have
stressed the issue of the continuous presence of such compounds in the aquatic
environment. Indeed, it is now well established that veterinary and human pharmaceuticals
are widely measured in effluents, surface and ground water, and more rarely, in tap water.
Measured concentrations normally vary in the pg/L to ng/L range. Some of these
pharmaceuticals, such as steroidal hormones used as oral contraceptives, can be toxic at
very low concentrations (ng/L) in several organisms (such as fish, amphibians or molluscs).
Recent European regulations dealing with pharmaceutical environmental risk assessment,
as well as the Water Framework Directive, have stimulated research on the issue of the
pharmaceuticals in the environment.

Most available data deal with the occurrence of pharmaceuticals in various aquatic settings,
but fewer data are available on the fate of these compounds, in particular in aquatic
ecosystems, sediments and biota, or their toxic effects. Much of the latter information
concerns acute lethal toxicity, as determined from acute testing on algae, invertebrates and
fish in laboratory studies. These results tend to show that effects are most often detected at
concentrations above 1 mg/L, i.e., higher than environmental exposure concentrations.
Nevertheless, for some pharmaceuticals, recent ecotoxicological findings have shown a
range of acute to chronic ratios (i.e., acute toxicant concentration divided by the no-effect
concentration) covering several orders of magnitude. Indeed, recent results on sublethal
toxic effects, such as the modification of reproduction or growth rates, or perturbations of
fish metabolism, indicate that these effects can occur at much lower concentrations.
Therefore, due to the continuous release of a mixture of numerous pharmaceuticals into
aquatic ecosystems, and considering that these are biologically active compounds, possible
long-term environmental effects cannot be excluded, even at low concentrations of
exposure. Moreover, few data are currently available concerning the fate of
pharmaceuticals, such as their ability to accumulate in sediment or to bioaccumulate in
aquatic organisms.

A cumulative frequency distribution of surface water concentrations of carbamazepine,
diclofenac, clofibric acid, propranolol and sulfamethoxazole shows that 90% of the available
data exceed 10 ng/L, the threshold concentration above which an environmental risk
assessment is required for human and veterinary pharmaceuticals. As an example, we
present here a probabilistic risk assessment carried out for the widely detected #8-blocker
propranolol. This assessment is based on the comparison between the exposure
concentrations in surface water and the toxic effect concentrations, gathered from a
literature survey. The results indicate that chronic toxic effects are likely to arise in aquatic
species. They also highlight the need to improve the knowledge base, both for the behaviour
and the fate of pharmaceuticals in wastewater treatment plants and the receiving aquatic
ecosystems (e.g., sorption on particles, accumulation in sediment, biotic and abiotic
degradation), and for toxic effects at low levels of exposure, using several levels of biological
organisation, to improve the environmental risk assessment of pharmaceuticals.
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Les substances pharmaceutiques

dans les milieux aquatiques.

Niveaux d’exposition et effet biologique :
que savons-nous ?

Pharmaceuticals in aquatic ecosystems.
Levels of exposure and biological effects: a review

J. GARRIC'*, B. FERRARI?

Recu le 2 septembre 2004, accepté le 13 mai 2005**.

SUMMARY

This paper reviews the recent data available on the exposure, fate and effects
of human pharmaceuticals in aquatic ecosystems. Since the 1980s, pharma-
ceuticals have been detected in urban wastewater and receiving waters. More
recently, some events have stressed the issue of the continuous presence of
such compounds in the aquatic environment. Indeed, it is now well esta-
blished that veterinary and human pharmaceuticals are widely measured in
effluents, surface and ground water, and more rarely, in tap water. Mea-
sured concentrations normally vary in the pg/l to ng/l range. Some of these
pharmaceuticals, such as steroidal hormones used as oral contraceptives, can
be toxic at very low concentrations (ng/l) in several organisms (such as fish,
amphibians or molluscs). Recent European regulations dealing with pharma-
ceutical environmental risk assessment, as well as the Water Framework
Directive, have stimulated research on the issue of the pharmaceuticals in the
environment.

Most available data deal with the occurrence of pharmaceuticals in various
aquatic settings, but fewer data are available on the fate of these compounds,
in particular in aquatic ecosystems, sediments and biota, or their toxic
effects. Much of the latter information concerns acute lethal toxicity, as
determined from acute testing on algae, invertebrates and fish in laboratory
studies. These results tend to show that effects are most often detected at con-
centrations above 1 mg/l, i.e., higher than environmental exposure concentra-
tions. Nevertheless, for some pharmaceuticals, recent ecotoxicological
findings have shown a range of acute to chronic ratios (i.e., acute toxicant
concentration divided by the no-effect concentration) covering several orders
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of magnitude. Indeed, recent results on sublethal toxic effects, such as the
modification of reproduction or growth rates, or perturbations of fish meta-
bolism, indicate that these effects can occur at much lower concentrations.
Therefore, due to the continuous release of a mixture of numerous pharma-
ceuticals into aquatic ecosystems, and considering that these are biologically
active compounds, possible long-term environmental effects cannot be
excluded, even at low concentrations of exposure. Moreover, few data are
currently available concerning the fate of pharmaceuticals, such as their abi-
lity to accumulate in sediment or to bioaccumulate in aquatic organisms.

A cumulative frequency distribution of surface water concentrations of car-
bamazepine, diclofenac, clofibric acid, propranolol and sulfamethoxazole
shows that 90% of the available data exceed 10 ng/], the threshold concentra-
tion above which an environmental risk assessment is required for human
and veterinary pharmaceuticals. As an example, we present here a proba-
bilistic risk assessment carried out for the widely detected {3-blocker propra-
nolol. This assessment is based on the comparison between the exposure
concentrations in surface water and the toxic effect concentrations, gathered
from a literature survey. The results indicate that chronic toxic effects are
likely to arise in aquatic species. They also highlight the need to improve the
knowledge base, both for the behaviour and the fate of pharmaceuticals in
wastewater treatment plants and the receiving aquatic ecosystems (e.g., sorp-
tion on particles, accumulation in sediment, biotic and abiotic degradation),
and for toxic effects at low levels of exposure, using several levels of biologi-
cal organisation, to improve the environmental risk assessment of pharma-
ceuticals.

Key words: human and veterinary pharmaceuticals, exposure, fate, ecotoxicolo-
gical effects, aquatic ecosystem, risk assessment.

RESUME

Nous présentons ici une revue synthétique des récents résultats disponibles
sur la présence, le devenir et les effets des principales familles thérapeutiques
de médicaments a usage principalement humain, détectées dans les milieux
aquathues Un exemple d’illustration du risque d’effet blologlque, lié a la
présence d’un B-bloquant, le propranolol est présenté.

Mots clés : médicaments humains et vétérinaires, exposition, comportement, effet
écotoxicologique, milieu aquatique, évaluation du risque.

1 - INTRODUCTION

La présence de molécules pharmaceutiques dans les effluents et les milieux
aqguatiques a été détectée dés les années 80, mais un certain nombre d’événe-
ments récents ont concouru a mettre en lumiére la question de leur présence
dans notre environnement. L’intérét pour le développement des recherches sur
le comportement et les impacts sur I'environnement et la santé humaine de ces
molécules s’est ainsi récemment accru (CHRISTENSEN, 1998 ; SCHULMAN et al.,
2002). I est désormais avéré que des molécules pharmaceutiques de classes
thérapeutiques variées, sont présentes dans les milieux terrestres et aqua-
tigues, en méme temps que d’autres substances chimiques (adjuvants de pré-
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paration pharmaceutique, produits d’hygieéne personnelle, produits phytosani-
taires, plastifiants, retardateurs de flammes, etc.), partout dans le monde
(DAUGHTON et TERNES, 1999 ; HALLING-SORENSEN et al., 1998 ; TERNES, 1998 ;
BUSER et al., 1998 ; STUMPF et al., 1999 ; ZUCCATO et al., 2000 ; JONES et 4.,
2001 ; SACHER et al., 2001 ; HEBERER et al., 2002 ; KOLPIN et al., 2002 ; BOYD,
2003 ; GOLET et al., 2003).

De plus, il est également démontré que la présence dans les effluents
d’épuration et les milieux aquatiques de composés actifs sur le systéme endo-
crinien humain et animal, dont des cestrogénes puissants comme I’éthynyloes-
tradiol, peut étre associée a des effets biologiques sur des organismes non
cibles (PURDOM et al., 1994 ; JOBLING et al., 1996 ; DESBROW et al., 1998 ;
MATHIESSEN et GIBBS 1998 ; SONNENSCHEIN et SOTO, 1998 ; TYLER et al., 1998 ;
PETROVIC et al., 2002).

Par ailleurs, des travaux sont actuellement en cours au niveau européen en
vue de définir des procédures adéquates d’évaluation du risque des nouvelles
molécules de médicaments a usage humain (EMEA/CPMP, 2005) et vétérinaire
(CvMP/VICH, 2000, 2004), cohérentes avec les procédures d’'évaluation du
risque des substances chimiques en général, incluant le risque pour I’environ-
nement. Enfin la mise en ceuvre au niveau européen de la Directive Cadre sur
I'Eau, bien que n'imposant pas actuellement d’objectifs ou de normes de qua-
lité pour ce type de molécules, hormones comprises, conduit néanmoins les
gestionnaires et les utilisateurs de 'eau (industriels, traiteurs d’eau ...) a s’inter-
roger a priori sur les conséquences de cette contamination, en terme de contri-
bution a la dégradation des écosystémes aquatiques, voire sur la santé
humaine.

Ainsi, depuis les années 90, le nombre de publications sur ce sujet, et plus
particuliérement sur la présence et le devenir de ces molécules dans les éco-
systémes aquatiques et terrestres a largement augmenté {voir la revue de AYS-
COUGH et al., 2000), tout en restant encore modeste comparativement aux
publications relatives a d’autres molécules plus communément étudiées (pesti-
cides, HAPs...).

Nous présentons ici une synthése des informations disponibles dans la litté-
rature sur la présence et les effets de quelques familles therapeutiques dont la
présence dans les milieux récepteurs est désormais avérée. Ces données per-
mettent d’illustrer les niveaux d’exposition de quelques molécules et de propo-
ser un exemple d’'évaluation du risque pour un B-bloquant, dont les effets
biologiques vis-a-vis des organismes aquatiques sont plus particuliérement
documentés.

2 - EXPOSITION

La grande majorité des travaux et des publications réalisés sur les médica-
ments et 'environnement concerne la caractérisation et la mesure des médica-
ments humains ou vétérinaires dans les milieux : effluents de station
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d’épuration, effluents hospitaliers, eaux de surface et souterraines, eaux de
boisson. La mise au point de méthodes analytiques de plus en plus perfor-
mantes et sophistiquées a en effet été nécessaire pour détecter ces molécuies,
voire leurs métabolites dans des matrices complexes. On dispose désormais
de méthodes analytiques, en phase soluble (TERNES et al., 1998 a,b ; TERNES,
2001a ; OLLERS et al., 2001 ; BRUCHET et al., 2002) et particulaire (voir la revue
de DIAZ-CRUZ et al., 2003), mais qui toutes nécessitent des technologies puis-
santes, pour permettre une détection fiable de ces composés aux plus faibles
concentrations environnementales (de I'ordre du ppb) (chromatographie liquide
haute performance/electrospray ionisation/spectrométrie de masse-spectro-
métrie de masse (HPLC/ESI/MS-MS) ou chromatographie gaz — spectrométrie
de masse (GC-MS). Des méthodes immunochimiques ont également été pro-
posées (DENG et al., 2003) plus récemment pour quelques moiécules. La mise
au point de ces techniques a permis de caractériser les sources de contamina-
tion et le comportement des médicaments dans les stations d’épuration (STEP)
et dans les écosystémes récepteurs, sol et milieu aquatique.

2.1 Les médicaments a usage humain

Aprés administration, les médicaments & usage humain sont excrétés en
grande partie sous forme initiale ou métabolisés (conjugués a des molécules
polaires). Des phénomenes de dé-conjugaison se produisent facilement lors du
traitement biologique en station et I'on retrouvera les molécules parentes dans
les effluents de STEP. D’une maniére générale les traitements physiques et chi-
miques dégradent de maniére trés inégale les médicaments, que {’on retrouve
ensuite dans les milieux.

De nombreuses études ont mis en évidence la présence de médicaments &
usage humain dans les eaux de surface principalement via les effluents urbains
(HALLING-SORENSEN et al., 1998 ; HUN, 1998 ; TERNES, 1998 ; ANDREOZZI et al.,
2003 ; HUGGETT et al., 2003 ; KANDA et al., 2003 ; METCALFE et al., 2003) et les
effluents hospitaliers (KUMMERER et al., 1997 ; HARTMANN et al.,1998 ; KUMME-
RER et al., 1998 ; KUMMERER, 2001) ou encore via les boues et les lixiviats de
décharges (DAUGHTON et TERNES, 1999 ; AYSCOUGH et al., 2000). lls ont aussi
été détectés dans les eaux souterraines, voire certaines eaux de boisson
(HEBERER et STAN, 1997 ; HEBERER et al., 1997 ; HEBERER et al., 1998 ; HEBE-
RER et al., 2001 ; HIRSCH et al., 1999 ; SACHER et al., 2001 ; TERNES, 2001b ;
DREWES et al., 2003). lIs peuvent également atteindre les sols du fait de I'utilisa-
tion des eaux usées pour I'irrigation.

D’aprés HEBERER (2002), plus de 80 substances pharmaceutiques ont été
mesurées dans les eaux surfaces ou souterraines, et les eaux usées, lors de
campagnes d’analyses réalisées, tant en Europe que sur les continents nord et
sud-américains. A I’échelle du territoire nord-américain KOLPIN et al. (2002) ont
détecté la présence de plus de quatre-vingts contaminants organiques dans
les eaux de surface, parmi lesquels plusieurs classes de substances pharma-
ceutiques avec une fréquence significative (antibiotiques, hormones sexuelles).

Parmi le grand nombre de molécules autorisées (environ 3 000 en Alle-
magne et Angleterre par exemple), les données disponibles concernent plu-
sieurs familles thérapeutiques, parmi lesquelles on retrouve soit des
substances vendues en grande quantité comme des analgésiques et anti-
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inflammatoires, paracétamol, acide acétylsalicylique (AAS), ou encore le diclo-
fénac et I'ibuproféne, soit des substances pour lesquelles les risques pour
I'environnement sont avérés, antibiotiques, cytostatique, hormones (tableau 1)
et tout un cortége de substances peu ou non dégradées dans les STEP
comme la carbamazépine (antiépileptique), des B-bloguants, des broncho-dila-
tateurs, des hypolipémiants, en particulier I'acide clofibrique, et des produits
de contraste.

il faut également remarquer que les concentrations détectées dans les
effluents, voire dans les milieux naturels dépendent non seulement des carac-
téristiques et des performances de traitement des stations d’épuration, mais
également des habitudes de consommation selon les pays. Par exemple
I'acide clofibrique n’est pas détecté en France ; il s’agit du principal métabolite
du clofibrate qui a été remplacé par le fénofibrate, le bézafibrate ou le gemfi-
brozil.

Les concentrations détectées dans les effluents d’hdpitaux, soit d’antibio-
tiques, soit de produits dont 'usage est plus particulierement affecté aux traite-
ments hospitaliers (cytotoxiques, désinfectants et produits de contraste)
peuvent étre supérieures de plusieurs ordres de grandeur aux concentrations
mesurées dans les effluents, voire influents de STEP. D’aprés KUMMERER
(2001), les effluents hospitaliers représentent le principal vecteur de contamina-
tion de 'environnement aquatique par ces produits qui, pour la plupart d’entre
eux, ne présentent en général qu’une faible biodégradabilité.

A partir des données publiées, il est possible de construire une distribution
des probabilités cumulées des concentrations mesurées dans les eaux de sur-
face pour la carbamazépine, le diclofénac, 'acide clofibrique, le propranolol et
la sulphamethoxazole, qui sont bien documentés. La figure 1 illustre cette dis-
tribution sous la forme d’une courbe log-logistique ajustée a I'ensemble des
données recueillies pour les 5 molécules choisies (n = 125) et transformées
selon la méthode décrite par FERRARI et al. (2004). Une telle distribution permet
de mettre ainsi en évidence que plus de 90 % des concentrations actuellement
mesurées dépassent la valeur de 10 ng/l, valeur seuil au-dela de laquelle une
évaluation du risque environnemental pour ces molécules est impérative
(EMEA/CPMP, 2005).

On dispose de données sur le comportement des antibiotiques, principale-
ment a usage vétérinaire, vis-a-vis des sols (BOXHALL et al., 2004) qui montrent
que leurs capacités d’adsorption aux particules sont trés variables, et par
conséquent leur mobilité. Les coefficients de partage eau-particules (normali-
sés par leur fraction organique) varient de 40 & 1,63 x 107 L/kg.

Peu de travaux en revanche se sont encore intéressés a la présence des
médicaments humains dans les particules, matiéres en suspension ou sédi-
ment. Les données les plus nombreuses concernent les substances cestrogé-
nigques, retrouvées dans les boues de station d’épuration et les sédiments. Des
coefficients de sorption significatifs (Kd), sur les sédiments ont pu étre mesurés
en riviére, 4 L/kg pour Vestrone et 74 L/kg pour le 17B-cestradiol selon HOLTAUS
et al. (2002). De plus des travaux ont montré que les niveaux d’activité cestrogé-
niqgue mesurés dans les sédiments pouvaient étre jusqu’a 748 fois supérieurs a
ceux mesurés dans les eaux de surface du méme site, confirmant la capacité
d’accumulation de ces molécules dans les sédiments (PECK et al., 2004).



Tableau1  Gamme des concentrations de substances pharmaceutiques détectées dans les rejets et les eaux de surface.
Table 1 Range of pharmaceutical concentrations measured in effluents and surface waters.
Concentration Effluent Eau Vente annuelle -
(ng/l) Influent Effluent hospitalier  de surface (tonne) Références
AAS 0,5-1,5 <LD-0,5 > 500 (DEga AYSCOUGH 6t al. (2000)° ; HALLING-SORENSEN et a/. (1998); SACHER et al,, (2001);
770 (UK) STUMPF ef al. (1999) ; TERNES (2001b)? ; TERNES ef a/. (1998}
Diclofénac 08-302 00525 0,001-1,2 75 (DEY? ANDREQZZI et al, (2003) ; BUSER ef al. (1998) ; FARRE et al. (2001) ; HALLING-SORENSEN
16 (F) - gtal (1998) ; HEBERER et al. (2001) ; HEBERER et al. (1998) ; OLLERS et al. (2001) ;
STUMPF et al. (1999) ; TERNES (2001h) ; TERNES ef af. (1998a) ; TIXIER et al. (2003)
Ibuproféne 0,35 0,009-12 0,001-2,7 180 (DE%a ANDREOZZ) ¢t al. (2003) ; BUSER et a/. (1999) ; HALLING-SORENSEN et a/. (1998) ;
33 (DK) HEBERER ef al. (1998) ; HEBERER et al. (1997) ; OLERS et al. (2001) ; SACHER ef al.
(2001) ; STUMPF et al. (1999} ; TERNES (2001a) ; TERNES (2001b}) ; TERNES et al.
(1998a) ; TIXIER et a/. (2003)
Ciprofloxacin 0,255 0,036 3-87 <0,019 4,8 (CH)® €\1N90§8E)022| etal. (2003) ; GIGER et al. (2003)c ; GOLET et al. (2002) ; HARTMANN et al.
Norfloxacine 0,568 0,05-0,12 < 0,019 ANDREOZZ!- et al, (2003) ; HIRSCH et al. (1999) ; OLLERS et af. (2001)
Ofloxacine 0,12-0,58 46 (F) ANDREQZZ! et al. (2003)
Sulfa-méthoxazole 0,01-2 0,03-1 10,2 (F) ANDREOZZI et al. (2003) ; HALLING-SORENSEN ef al. (1998) ; HIRSCH et al. (1999) ;
66 (DE)¢ HUGGETT et a/. (2002)d ; STAN et HEBERER (1997) ; TERNES (2001a)
Carbamazépine 0,1-6,3 0,03-2 40 (F) ANDREOZZ! et al. (2003) ; OLLERS ef al. (2001) ; TERNES et al. (1998a) ; TIXIER 6t al.
80 (DE)? (2003) ; ZuccaTo et al. (2000)
Propranolol 0,01-1,99 0,01-0,6 35 (F) ANDREOZZI et al. (2003) ; HUGGETT et al. (2003) ; TERNES (1998)e ; TERNES et al.
11 (UK)® (1998a)
5 (DE)®
Acide clofibrique 0,001-7 0,05-1,6 0,001-1,8 15000-21000 (DE)® ANDREOZZI et al. (2003) ; BOYD et al. (2003) ; BUSER et al, (1998a) ; HALLING-SORENSEN
et al. (1998) ; HEBERER et al. (2001) ; HEBERER et al. (1998) ; OLLERS ef al. (2001) ;
STUMPF ef al. (1999) ; TERNES (2001a) ; TERNES (2001b) ; TERNES et al. (1998b) ;
ZUCCATO ef al. (2000)
17a-éthynyloestradiol 0,003  0,001-0,009m < LD-0,004 0,050 (DE)®  DAUGHTON et TERNES (1999), HALLING-SORENSEN ot al. (1998) ; TERNES (2001h) ; TERNES
0,042max 0,029b etal (1999a) ; TERNES ef 4/, (1999b)
lfosfamide 0,006-0,009 0,006-0,008 0,109 HALLING-SORENSEN et af. (1998) ; KUMMERER ef al. (1997) ; STAN et HEBERER (1997) ;

TERNES (1998

m : médiane, max ; maximum mesuré. X : références bibliographiques. Pour la France (1999) les données sont issues de 'Agence frangaise de sécurité sanitaire des produits de santé.
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Figure 1 Distribution des fréquences cumulées des concentrations de carba-

mazépine, diclofénac, acide clofibrique, propranolol et sulphame-
thoxazole dans les eaux de surface.

Cumulative frequency distribution of surface water concentrations of
carbamazepine, diclofenac, clofibric acid, propranolol et sulfame-
thoxazole.

Les travaux disponibles concernent essentiellement le développement et
I'évaluation de techniques analytiques (DiAz-CRUZ et al., 2003 ; HIMMELSBACH
et al., 2003 ; LOFFLER et TERNES, 2003). D’'une maniére générale les Kd modéli-
sés sur la base du coefficient de partage octanol-eau (Kow) montrent que les
substances pharmaceutiques (sauf rares exceptions) ne sont pas susceptibles
de s’adsorber sur les boues de STEP notamment (JONES et al., 2002). Néan-
moins, les travaux de LOKE et al. (2002) soulignent que les Kd, calculés pour
plusieurs agents antibactériens retrouvés dans des lisiers, ne peuvent pas étre
estimés de maniere fiable & partir du Kow et de la fraction organique.

De rares exemples de présence dans des sédiments sont disponibles, qui
concernent quelgues antibiotiques macrolides dont I'érythromicyne et la spyra-
mycine dans les rivieres Po et Lambro (I), & des concentrations variant de 400-
630 ng/kg et 380-2900 ng/kg respectivement, un anti-inflammatoire,
I'ibuproféne, de nd' & 220 ng/kg, et un hypolipémiant le bézafibrate, de nd* a
130 ng/kg (ZUCCATO et al., 2000).

Enfin, il n’existe que trés peu d’informations en ce qui concerne la présence
de médicaments en milieu marin. La carbamazépine (2 ng/l), le propyphéna-
zone (0,6 ng/l) et I'acide clofibrique 7,8 ng/l ont été mesurés en mer du Nord
(WEIGEL et al., 2001 ; BUSER et al., 1998a).
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2.2 Les médicaments a usage vétérinaire

Pour ce qui concerne les médicaments vétérinaires, ceux-ci sont dispersés
soit directement dans les écosystémes aquatiques et terrestres suite a leur uti-
lisation en aguaculture (LUNESTADT, 1992 ; LALUMERA et al., 2004) ou via les
animaux traités en champ, soit indirectement du fait de I'épandage des lisiers
sur les sols agricoles. Une fois dans le milieu ces molécules sont susceptibles
d’étre dégradées et/ou transportées dans différents compartiments (HAMSCHER
et al., 2002 ; BOXHALL et al., 2002, 2004). Ces médicaments sont essentielle-
ment des antibiotiques ou des anti-parasitaires, utilisés de maniére préventive
(“growth promoter”) ou curative pour le bétail en élevage intensif ou extensif,
pour les volailles ainsi qu’en aquaculture, sous forme d’additifs a la nourriture
(HALLING-SORENSEN et al., 1998). BOXHALL et al. (2004) rapportent que la majo-
rité des antibiotiques administrés en aquaculture atteint le milieu via la nourri-
ture non consommeée et les féces, qui sédimentent et s’accumulent rapidement
sous les systemes de stockage des animaux.

LALUMERA et al. (2004) mesurent des concentrations d’antibiotiques jusqu’a
246,3 pg/kg et 578,8 pg/kg d’oxytétracycline et fluméquine dans des sédi-
ments de fermes aquacoles italiennes. Des traces de ces composés (< 1 ug/kg)
sont encore mesurées plusieurs mois aprés les traitements, et leur présence
aux environs des sites semble dépendre des systémes d’élevage et d’alimenta-
tion en eau (bassins cimentés ou mares artificielles), avec comme principal
risque établi le développement de bactéries résistantes (NYGAARD et al., 1992).

Plusieurs auteurs rapportent la présence de résidus de produits de traite-
ment antibactérien et antiparasitaire (oxytétracyciine, fluméquine, acide oxoli-
nique) dans des poissons ou invertébrés sauvages prélevés sur les sites de
fermes aquacoles, immédiatement, voire plusieurs jours apres les traitements
(BJORKLUN et al., 1990 ; CAPONE et al., 1996 ; ERVIK et al., 1994 ; SAMUELSEN et
al., 1992).

En revanche, HIRSCH et al. (1999) ne trouvent aucun composé de type tétra-
cycline dans les eaux de riviére, ce qui signifie que les impacts d’antibiotiques
en aquaculture, comme pour le bétail en général, restent probablement limités
dans I'espace.

Le lecteur intéressé pourra lire avec profit la revue de BOXHALL et al. (2004)
traitant des produits vétérinaires dans I’environnement.

3 - DEVENIR DANS LES SYSTEMES AQUATIQUES

La stabilité des médicaments mesurée en conditions de laboratoire est
variable. CASTIGLIONI et al. (2004) rapportent des valeurs variant de guelques
heures a plusieurs mois selon les substances et les conditions expérimentales.
BUSER et al. (1998, 1999) et ANDREOZZI et al. (2003) indiquent quelques durées
de demi-vie pour la carbamazépine et I'acide clofibrique a plus de 100 jours, et
variables de quelgques heures a une vingtaine de jours pour le diclofénac, le sul-
faméthoxazole, I'ofloxacine, le propranonol, ou.I'ibuproféne, aprés biodégrada-
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tion ou photodégradation en conditions expérimentales, en eau de surface
naturelle ou reconstituée.

Les durées de demi-vies des médicaments en conditions naturelles, dispo-
nibles dans la littérature sont peu abondantes. TIXIER et al. (2003) calculent, a
partir de mesures in situ, des temps de demi-vie de 8 jours pour le diclofénac,
63 jours pour la carbamazépine et 32 jours pour I'ibuproféne. Toutefois, le fait
que ces molécules soient déversées continuellement dans les milieux aqua-
tiques leur confére une apparente persistance (DAUGHTON et TERNES, 1999).

Les données sur les processus de dégradation dans les eaux de surface
continentales sont trés limitées, voire inexistantes pour ce qui concerne les
milieux cétiers et estuariens, et I'adsorption sur les particules en suspension et
les sédiments. D’autant plus que si le comportement de sorption des molé-
cules non ioniques peut en grande partie étre expliqué par des phénoménes de
liaisons hydrophobes, d’autres facteurs doivent étre considérés pour évaluer le
comportement des médicaments hydrophiles et ionisables (GOLET et al., 2003 ;
ToLLS, 2001). L'influence de facteurs comme la température, le pH, la salinité
et le carbone organique dissous, la densité microbienne n’a pas fait I'objet de
travaux approfondis. D’apres la revue d’HEBERER (2002), complétée de don-
nées plus récemment publiées, il est possible de décrire le comportement et le
devenir de quelques-uns des médicaments les plus étudiés parmi les diffé-
rentes classes thérapeutiques.

3.1 Les anti-inflammatoires

L’acide acétylsalicylique est rapidement dégradé en métabolites, en parti-
culier dans sa forme active 'acide salicylique, détecté dans des influents de
stations d’épuration (STEP) jusqu’a 54 pg/L (TERNES et al.,, 1998b). Ce com-
posé est bien dégradé en STEP et n’est détecté qu’en trés faibles concentra-
tions dans les effluents et les eaux de surface. De la méme fagon, le
paracétamol est rarement détecté dans les effluents de STEP. Sur 142 échan-
tillons, KOLPIN et al. (2000) ne le retrouvent que dans 17 % des échantilions
(concentration maximale 10 pg/l). Inversement le diclofénac est plus faiblement
éliminé dans les STEP (entre 17 % et 70 % d’élimination selon les auteurs) et
est fréiquemment détecté a des concentrations supérieures au pg/l dans les
effluents et les eaux de surface ou il peut étre photodégrade (BUSER et al.,
1998 ; TIXIER et al., 2003). L'ibuproféne est également significativement détecté
dans les effluents et les eaux de surface, en général a des concentrations plus
faibles que le diclofénac. Néanmoins, FARRE et al. (2001) détectent jusqu’a
85 ug/l et 2,7 pg/l dans des effluents de STEP et rivieres espagnoles. L’ibupro-
féne ainsi que ses métabolites semblent significativement éliminés par les
STEP jusqu’a 99 % (BUSER et al., 1999). Lors d’une étude in situ en lac, TIXIER
et al. (2003) ont de plus montré que I'ibuproféne, peu photodégradable, était
susceptible d’étre significativement éliminé par sédimentation du fait d’'un coef-
ficient de sorption élevé, et compte tenu des conditions locales (carbone orga-
nigue et vitesse de sédimentation).

3.2 Les antibiotiques

La présence et le comportement des différentes familles d’antibiotiques et
leurs métabolites ont été particulierement étudiés dans les effluents et les eaux
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naturelles en Suisse (GOLET et al., 2002, 2003 ; MC ARDELL, 2003). On dispose
de mesures ailleurs en Europe (ANDREOZZI et al., 2003 ; CASTIGLIONI et al.,
2004 ; HIRSCH et al., 1999), et aux Etats-Unis (KOLPIN et al., 2002). Les macro-
lides (clarithromycine, érythromycine), sulfonamides (sulfaméthoxazole), péni-
cillines, céphalosporines, tétracyclines et fluoroguinolones (ciprofloxacine,
norfloxacine) sont détectés avec des concentrations jusqu’au ug/l. Certaines
de ces substances (quinolones, nitroimidazoles ou sulfonamides) sont pour la
plupart faiblement biodégradables (AL-AHMAD et al., 1999 ; KUMMERER et al.,
2000 ; INGERSLEV et HALLING-SORENSEN, 2000).

GOLET et al. (2002, 2003), a partir du suivi des quantités de ciprofloxacine et
norfloxacine transitant dans les différents compartiments d’'une STEP et de
mesures en différents points du milieu récepteur, mettent en évidence d’une
part I'élimination de 90 % environ des fluoroquinolones en STEP, principale-
ment via une adsorption sur les boues, et d’autre part la disparition des fluoro-
guinolones dans I’eau, jusqu’a des concentrations trés faibles, inférieures a
20 ng/l. Néanmoins, du fait de leur propriété d’adsorption importante sur les
particules, le devenir dans les boues et la contamination des sédiments restent
a évaluer. Inversement GIGER et al. (2003), sur la base de travaux similaires,
estiment que les antibiotiques macrolides ne sont pas totalement éliminés dans
les STEP, ni dans les eaux de surface ou ils subsistent. HIRSCH et al. (1999)
mesurent également des concentrations relativement élevées d’érythromycine
et d’un produit de dégradation (roxithromicine) dans les effluents et les eaux de
surface (jusqu’a 1,7 pg/l), alors qu'ils ne détectent ni pénicillines, qui s’hydroly-
sent rapidement, ni tétracyclines, qui précipitent avec les cations et s’accumu-
lent dans les boues et sédiments, au-dela de 20 et 50 ng/l respectivement. Le
sulfaméthoxazole et le triméthoprime sont également détectés en effluents et
eaux de surface avec des concentrations maximales de 2 et 0,66 pg/l, et
0,48 et 0,20 pg/l respectivement. Certains de ces antibiotiques sont détectés
dans les eaux souterraines.

3.3 Les anti-épileptiques

Les études disponibles concernent surtout la carbamazépine et la primi-
done, frequemment détectées dans les effluents et les eaux de surface. La car-
bamazépine n’est pas significativement éliminée par les traitements en STEP
(moins de 10 % d’aprés TERNES, 1998), et a été mesurée jusqu’a des concen-
trations de 1 pg/L dans des effluents de STEP (ANDREOZZI et al., 2003) mais
également des eaux de surface a Berlin (HEBERER et al., 2002). La carbamazé-
pine n’est pas retenue par des massifs filtrants et est retrouvée, avec la primi-
done, dans les eaux souterraines, jusqu’'a 1,21 ug/l, et les eaux de boisson,
30 ng/! (TERNES, 2001b).

3.4 Les p-bloquants

Ces molécules inhibent les récepteurs béta-adrénergiques (1 et 2) en par-
ticulier au niveau du cceur, et sont des antagonistes des catécholamines endo-
génes (adrénaline, noradrénaline). lis sont prescrits dans diverses affections en
particulier du systéme cardio-vasculaire (hypertension, arrhytmie).

Selon la molécule, le composé sera plus ou moins métabolisé, jusqu’a 90 %
pour le propranolol, ou excrété sous sa forme initiale (aténolol) (HUGGETT et al.,
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2003). La plupart des B-bloguants prescrits sont retrouvés dans tous les
effluents de STEP en Europe (TERNES, 1998 ; ANDREOZZI et al., 2003) et aux
Etats-Unis (HUGGETT et al., 2003). Comme pour les antibiotiques, 'occurrence
de détection varie suivant I'origine des effluents et les habitudes locales de
prescription. Certains de ces médicaments sont également mesurés dans les
eaux de surface (TERNES, 1998).

Le tableau 2 illustre quelques concentrations de B-bloquants sélectifs et
non sélectifs des récepteurs B-adrénergiques identifiés chez ’homme et le
poisson en particulier (LAURENT et al., 1983), mesurées simultanément dans
des effluents en Europe et aux Etats-Unis.

Tableau2 Teneurs en B-bloguants (ug/l) dans des effluents de stations d’épura-

tion.
Table 2 Concentrations [-blockers (ug/l) in the effluents of urban wastewaters
treatment plants.
. . Allemagne® USA®
France? Gréce? ltalie? 29 STEP 6 STEP
Acébutolol 0,08 0,13 0,01 004 002 011 <00 nm nm
Bétaxolol nd nd nd nd nd nd nd 0,057M- nm
0,19max
Métoprolol 0,08 0,08 0,1 001 001 01 039 0,73m- 0,074m-
2’2max 12max
Oxprénolol 0,02 0,05 0,01 0,01 <001 003 nd nm nm
Propanolol 0,04 0,01 0,01 0,01 001 009 001 0,17m- 0,12m-
0‘29max 1 ngax
Timolol nm nm nm nm - nm nm o onm nd-0,07max nm
Bisoprolol nm nm nm nm nm nm  nm 0,057M- nm
0‘37max
Nadolol nm nm nm nm nm nm - nm 0,025™- 0,052m-
0’06max Oygﬁmax

nd : non détecté, nm : non mesuré.
m : médiane, max : maximum
a: ANDREOZZI et af., 2003, b : TERNES, 1998, ¢ : HUGGETT et al., 2003.

3.5 Les hypolipémiants

L’acide clofibrique, métabolite actif du clofibrate a été mesuré dans des
effluents de STEP dés les années 1970. Dans sa revue, HEBERER (2002) indique
que sa présence apparait systématiquement dans tous les effluents étudiés, et
qu’il est également détecté dans des eaux de surface, des eaux souterraines et
des eaux de boisson, et ne présente pas d’adsorption sur les particules. BUSER
et al. (1998a), le détectent jusqu’en mer du Nord (1-2 ng/l). Par ailleurs, les
études de biodégradation en pilote ont montré que cette molécule n’était pas
biodégradée quelles que soient les conditions (anoxiques ou oxiques) (ZWIENER
et al., 2000). D’autres molécules de cette classe (bézafibrate, gemfibrozil, acide
fénofibrique) sont également retrouvées a des concentrations de I'ordre du
Mg/l dans les effluents de STEP ou les eaux souterraines (ANDREOZZI et al.,
2003 ; STUMPF et al., 1999 ; TERNES, 1998).
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3.6 Les cytostatiques

Ces molécules trés actives, telles que I'ifosfamide ou le cyclophosphamide,
sont retrouvées essentiellement dans les effluents hospitaliers. Elles sont géné-
ralement mesurées a des concentrations de 'ordre de la dizaine de ng/l dans
les effluents de STEP, ou elles ne semblent pas étre éliminées durant le traite-
ment (KUMMERER et al., 1997). Elles ne sont pas jusqu’ici détectées dans les
eaux de surface. Les cytostatiques, s’ils ne représentent pas des quantités
importantes, sont néanmoins particulierement dangereux du fait de leurs
caractéristigues toxicologiques, avec des propriétés cancérogénes, muta-
genes, tératogeénes et feetotoxiques bien démontrées (SKOV et al., 1990).

3.7 Les contraceptifs oraux

Comme les antibiotiques et les cytostatiques, les hormones stéroidiennes
présentent une activité biologique a trés faibles concentrations, méme sur des
organismes non cibles, comme ’ont désormais mis en évidence de trés nom-
breux travaux. Lors d’une étude des influents et des effluents de plusieurs
STEP (Allemagne, Brésil, Canada), TERNES et al. (1999a) confirment la pré-
sence, avec les cestrogénes naturels (cestrone, 17B-cestradiol, 160-hydroxy
cestrone), d’hormones stéroidiennes synthétiques utilisées comme contracep-
tifs oraux, le 17a-éthynyleestradiol (EE2), plus rarement le mestranol, a des
concentrations inférieures a la dizaine de ng/l dans les effluents de STEP.
Aucune de ces hormones synthétiques n’a été mesurée dans le milieu récep-
teur lors de cette méme étude, alors que I'cestrone était détectée jusqu’a
1,6 ng/l dans 3 des 15 sites échantillonnés. L’'EE2 n’est que rarement détecté
dans les eaux de surface (concentration maximale 4,3 ng/i, cité par HEBERER,
2002), du fait de leurs propriétés d’adsorption les cestrogénes stéroidiens peu-
vent étre efficacement éliminés a plus de 80 % lors du traitement en STEP par
boues activées (par ordre décroissant, 17B3-cestradiol, 16a-hydroxycestrone,
EE2, cestrone) (TERNES et al., 1999a). Cependant, pour 'EE2, certains travaux
montrent que le taux moyen d’élimination n’excéde pas 40 % (CARGOUET et al.,
2004). lIs sont également susceptibles de se fixer sur les sédiments, et ne sont
de ce fait que peu attendus dans les eaux souterraines.

Bien que les résultats ne soient pas toujours concordants, les études réali-
sées sur le comportement des cestrogénes lors des traitements d’épuration
(TERNES et al., 1999a ; BARONTI et al., 2000) s’accordent sur les transformations
de certaines de ces molécules au cours du traitement aérobie, dont des phéno-
meénes de déconjugaison et d’oxydation des métabolites, susceptibles d’expli-
quer la présence significative d’cestrogenes libres dans les effluents de STEP.

3.8 Les produits de contraste

Une derniére catégorie de substances pour laguelle on dispose de données
quant a leur présence dans les milieux concerne les produits de contraste utili-
sés a des fins de diagnostic en radiologie. Des concentrations jusqu’a 130 pg/L
d’iode organique ont été mesurées dans des effluents municipaux (OLESKI-
FRENZEL et al., 2000) ; les produits de contraste iodés pouvant représenter une
proportion importante des composés iodés mesurés dans les effluents (PUT-
SCHEW et al., 2001).
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Les produits de contraste (diatrizoate, iohexol, iopamidol, iopromide et
iomeprol) sont détectés a des concentrations de I'ordre du pg/L dans les
effluents et les eaux de surface (TERNES et HIRSCH, 2000). Ces produits appa-
raissent trés persistants dans I’environnement et peuvent contaminer les eaux
souterraines, voire les eaux de boisson. Le gadolinium, une terre rare utilisée
en IRM, est également détecté dans des effluents de STEP et hospitaliers jus-
gu’a 100 pg/L. Il est également mesuré, au-dela des teneurs naturelles, dans
les eaux de surface contaminées par ces effluents (KUMMERER et HELMERS,
2000 ; ELBAZ-POULICHET et al., 2002).

4 - LES PRODUITS DE TRANSFORMATION

Un probléme connexe concerne les métabolites formés au cours du cycle
des médicaments dans I'organisme, pour lesquels les informations disponibles
sont encore moins nombreuses. Suite a leur absorption, les médicaments sont
en partie ou en totalité métabolisés, et c’est un mélange de composés parents
et de métabolites (esters ou dérivés glucuronés) qui sera rejeté dans le milieu.
C’est également ce mélange qui subira les processus de transformations bio-
tiques et abiotiques dans I’environnement. Le devenir et les effets de ces meéta-
bolites et produits de dégradation peuvent différer de ceux des composés
parents. Les connaissances sur ces processus concernent essentiellement les
médicaments vétérinaires et leur impact sur les sols (HALLING-SORENSEN et al.,
2002 ; BOXHALL et al., 2004). Ces processus sont loin d’étre en totalité éluci-
dés. Dans certains cas au moins, les dérivés conjugués peuvent apparemment
&tre hydrolysés dans les stations d’épuration, ce qui permet d’expliquer la pré-
sence de dérivés hormonaux actifs dans les milieux récepteurs (DESBROW,
1996 ; TERNES et al., 1999). De la méme maniére, on peut retrouver des antibio-
tiques actifs dans I’environnement aprés hydrolyse des dérivés conjugués
(BERGER, 1986, cité par HALLING-SORENSEN et al., 1998).

5 - LES EFFETS SUR LES ORGANISMES AQUATIQUES

La majorité des médicaments n’est pas censée exercer des effets toxiques
aigus, du moins chez les mammiferes. Mais ces substances sont néanmoins
congues pour agir sur des processus métaboliques, dont certains peuvent
avoir des conséquences a terme sur ’homéostasie et les fonctions physiolo-
giques des organismes. Aussi, on peut s’attendre a ce que les effets des médi-
caments ne s’exercent qu’a long terme, avec des effets sublétaux, plutét que
letaux.

Concernant les effets sur les organismes aquatiques, une importante compi-
lation a été réalisée par WEBB (2001). Ce document est une revue détaillée
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représentant plus de 360 données de toxicité aigué, réparties sur 107 sub-
stances identifiées. Des données de toxicité chronique (48 au total) sont égale-
ment disponibles sur une vingtaine de ces 107 substances. L’ensemble de ces
données a été obtenu a partir de documents disponibles dans la littérature
scientifique classique, complétés par des études privées industrielles ou prove-
nant de 'administration. Cette étude montre que sur ’ensemble des concentra-
tions induisant un effet toxique aigu, 100 % sont supérieures a 1 pg/l et 90 %
sont supérieures a 1 mg/l. La classification européenne des substances chi-
miques (annexe VI de la directive 67/548EEC) définit comme devant étre étique-
tés « trés toxique pour I'environnement » les produits dont les concentrations
d’effet aigu (CES50) sont inférieures a 1 mg/l, ce qui correspond a 10 % des
médicaments testés. Cependant, au regard des concentrations généralement
détectées dans les écosystémes aquatiques (< 1 ug/l), les substances pharma-
ceutiques présentent un risque de toxicité aigué relativement négligeable.

Plus récemment FERRARI et al. (2004) ont compilé des informations sur les
effets toxiques Iétaux et sublétaux, obtenus a partir d’expérience de laboratoire
sur algues, invertébrés et poissons. A partir de ces données, ils mettent en évi-
dence que les rapports {Acute Chronic Ratio, ACR) entre les concentrations
induisant des effets toxiques Iétaux (CL50 aigués obtenues lors des essais
d’écotoxicité a court terme), et les concentrations provoquant des effets sublé-
taux (No Effect Concentration, mesurées lors d’essais de toxicité a long terme)
peuvent varier de plusieurs ordres de grandeur, selon le composé et 'espéce
considérée. Les ACR considérés correspondent respectivement a 23 et 3 000
pour le microcrustacé Ceriodaphnia dubia exposé au diclofénac et a la carba-
mazépine, et peuvent aller jusqu’a 48 000 pour le médaka (Oryzias latipes})
exposé au propranolol, un B-blogquant non sélectif et actif sur les récepteurs
adrénergiques (HUGGETT et al., 2002). De la méme facon, les médicaments
agissant comme agonistes des récepteurs des androgénes ou cestrogénes,
conduisent a des ACR variant de 1 000 a plus de 300 000 (OECD, 2000 ; ANK-
LEY et al., 2003) lorsque I'on mesure les effets sur la reproduction du poisson.

Ces résultats illustrent I'importance d’étendre I’évaluation des dangers des
effets biologiques des médicaments rejetés dans I’environnement vis-a-vis des
organismes non cibles, aux effets sublétaux a long terme.

Il ne peut ainsi étre exclu, sur la base des connaissances actuelles, qu’a long
terme la présence continue de molécules pharmaceutiques dans les écosys-
témes aquatiques et terrestres ne soit source de danger. Néanmoins, dans le
milieu aquatique, sauf pour les hormones stéroidiennes, aucune étude in situ per-
mettant d’évaluer objectivement le réle de la présence des médicaments sur des
perturbations d’organismes ou de communautés n’est actuellement disponible.

Cependant, concernant les médicaments « biocides », des études ont mon-
tré des effets des antibiotiques sur la croissance bactérienne, la réduction des
sulfates dans les sols et le développement de résistance (HALLING-SORENSEN
et al., 2002) ou encore |'effet d’antiparasitaires sur la croissance, la mue et la
reproduction d’invertébrés coprophages (EDWARDS et al., 2001).

5.1 Le probléme des mélanges

On retrouve dans les effluents et le milieu des mélanges de composés de la
méme famille thérapeutique et de mode d’action semblable, des substances
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de modes d’action tres différents, mais tous susceptibles d’interaction. Par
ailleurs certains médicaments, a l'origine, sont des mélanges de substances
actives.

Différents médicaments de la famille des B-bloquants par exemple sont
régulierement mesurés dans les effluents de STEP (tableau 2). Ces molécules
présentent des modes d’action similaires bien décrits, du moins chez ’homme.
Ainsi, une fois dans I’environnement, ils peuvent avoir un effet conjoint (additif,
voire synergique sur les organismes aquatiques, et notamment les poissons)
gu’il sera nécessaire de mesurer pour réaliser une évaluation de risque perti-
nente, compte tenu des faibles concentrations auxquelles ce type de produit
peut agir : le propranolol induit des effets chez le poisson a des concentrations
de I'ordre du pg/l (HUGGETT et al., 2002). Un modeéle additif a ainsi été récem-
ment proposé pour évaluer les dangers toxiques de mélanges de B-bloquants
(CLEUVERS, 2005 ; FRAYSSE et GARRIC, 2005).

Une autre famille de molécules pour laguelle ce type de questions doit étre
traité, concerne les perturbateurs endocriniens, dont les hormones stéroi-
diennes (17p-cestradiol, cestrone, éthynyloestradiol) détectées simultanément
dans les effluents et les milieux récepteurs. Ces molécules sont susceptibles
de contribuer chacune a des effets cestrogénique (THORPE et al., 2003) chez le
poisson, et de s’ajouter aux effets d’autres molécules « xéno-cestrogénes »
méme lorsqu’elles sont présentes en dega de concentrations dites sans effet
(NOEC) (RAJAPAKSE et al., 2002).

Enfin d’autres mélanges de médicaments ont fait 'objet d’étude de toxicité
conjointe en laboratoire (CLEUVERS, 2003), dont des anti-inflammatoires non
stéroidiens, également largement retrouvés dans les milieux (diclofénac, ibu-
proféne, acide acétyle salicylique, naproxéne) et qui laissent suspecter un effet
additif de ces médicaments sur les organismes non cibles (CLEUVERS, 2004).

5.2 Bioconcentration - Bioaccumulation

Un dernier aspect des effets possibles des médicaments concerne leur bio-
accumulation dans les organismes. Peu d’informations, a notre connaissance
sont actuellement disponibles sur ce point. Méme si Ia plupart de ces molé-
cules sont métabolisées au moins en partie chez les mammiféres, on ne dis-
pose pas d’information pour les organismes non cibles, les invertébrés en
particulier, chez lesquels les activités de détoxication sont moins efficaces que
chez les vertébrés (mollusques par exemple, LIVINGSTONE, 1998). Une étude
récente (GOMES et al., 2004) mesure un facteur de bioconcentration de
228 pour I'cestrone chez Daphnia magna aprés 16 h d’exposition. Méme si ce
facteur reste modeste comparativement a celui d’autres xéno-estrogénes
(nonylphénols), compte tenu de I'activité cestrogénique puissante des hor-
mones, il apparait nécessaire dans I'évaluation du danger de ces molécules, de
tenir compte de la bioconcentration, voire de la bioaccumulation, susceptible
de conduire a des effets toxiques.
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6 - L’EVALUATION DU RISQUE

La prise en compte du risque environnemental, dans le cadre des autorisa-
tions de mise sur le marché de ces molécules est assez récente. Des proce-
dures européennes d’évaluation du risque ont été élaborées pour les
substances a usage vétérinaire (CvMP/VICH, 2000, 2004) et sont en cours de
discussion pour les médicaments a usage humain (EMEA/CPMP, 2005). D’une
maniére générale, comme pour les substances chimiques conventionnelles
(TGD, 2003), le calcul du risque environnemental pour de telles substances est
basé sur une approche simplifiée qui est traduite par le rapport entre la
concentration prévisible (ou mesurée lorsque cela est possible) dans les eaux
de surface, ou PEC (Predicted Environmental Concentration), et la concentra-
tion prévisible sans effet, ou PNEC (Predicted No Effect Concentration).

Plus particulierement, pour les médicaments humains la PEC est calculée
en intégrant d’une part les données de consommation, d’autre part le taux
d’élimination par les STEP et éventuellement la dégradation dans les eaux de
surface. Sa détermination correspond a la premiére étape de I’évaluation du
risque pour ce type de substances (EMEA/CPMP, 2005). Lorsque la PEC
dépasse une concentration seuil arbitraire de 10 ng/l (cf. figure 1), alors la pour-
suite de la procédure d’évaluation du risque pour ces molécules est impérative.
Quant a la PNEC, elle est estimée de facon empirique a partir de résultats d’es-
sais d’'écotoxicité (aigué ou chronique) pondérés par un facteur d’incertitude,
dont la valeur (10, 100 ou 1 000) dépend du nombre et de la qualité des don-
nées utilisées. La détermination de la PNEC fait partie de la deuxiéme étape de
I’évaluation du risque, au cours de laquelle d’autres informations sont prises en
compte, telles que les propriétés physico-chimiques, comportementales ou
pharmacologiques des substances visées. Sur la base du ratio PEC/PNEC,
FERRARI et al. (2004) calculent ainsi un risque environnemental pour le propra-
nolol et la carbamazépine en France et en Allemagne, et pour la sulfaméthoxa-
zole en Allemagne.

Pour illustrer le risque environnemental lié a la présence de ces substances
dans les milieux récepteurs, nous avons repris I'exemple du propranolol pré-
senté par FERRARI et al. (2004). Dans ce cas, nous avons choisi de confronter la
distribution des données de concentrations réelles trouvées dans les eaux de
surface en Europe a la distribution des données de toxicité chronique obtenues
sur différentes espéces de différents niveaux trophiques (algues, invertébrés et
poissons). La figure 2 décrit les distributions des données d’exposition et d’ef-
fet, ajustées a un modéle log-logistique. Il est alors possible de définir le risque
pour le propranolol comme étant la probabilité que le percentile 5 % de la
fonction de distribution des sensibilités des espéces (HC;), c’est-a-dire le
niveau acceptable auquel 95 % des espéces sont protégées (ROMAN et al.,
1999), soit dépassé dans les eaux de surface. Cette méthode, inspirée de celle
de ALDENBERG et SLOB (1993) et de celle de SOLOMON et al. (2000), permet de
mettre ainsi en évidence que plus de 44 % des concentrations actuellement
mesurées dépassent la HC; calculée 0,19 pg/|, et confirme les résultats de FER-
RARI et al. (2004).

Cependant, la validité de ces évaluations est limitée par la qualité et le
nombre des informations disponibles, et des efforts sont encore nécessaires
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pour disposer de données suffisantes, a Ia fois sur le comportement des médi-
caments dans les systémes de traitement et les milieux récepteur, et sur leurs
effets biologiques, pour permettre de raffiner les scénarios et les modeéles d’ex-
position, préciser les facteurs de sécurité, et ainsi limiter les possibilités de sur
ou de sous-évaluation du risque.
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Figure 2 Estimation du risque toxique pour le propranolol.

Probabilistic risk estimation for propranolol.

7 - CONCLUSION

Durant ces derniéres années, I'augmentation des recherches par le biais de
programmes de recherche nationaux et européens a permis d’acquérir des
connaissances et des données sur I'exposition, le devenir et les effets de ces
molécules dans les systémes de traitement d’épuration et les milieux récep-
teurs. Cependant, il demeure de nombreuses incertitudes, qui, si elles ne sont
pas toutes spécifiques a ce type de substances, n’en limitent pas moins notre
capacité a réaliser une évaluation la plus compléte possible du risque associé a
leur présence dans I’environnement.

Les caractéristiques physico-chimiques de ces molécules, pour beaucoup
hydrophiles et ionisables limitent par exemple la validité des modéles de com-
portement dans les milieux, basés sur des propriétés d’hydrophobie ; et I'on
dispose de peu voire aucune donnée sur les concentrations dans les boues de
STEP, les sédiments et le biota, animal et végétal.
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De la méme maniére, si les médicaments pour la plupart, présentent une
tres faible toxicité aigué, ils sont néanmoins susceptibles de provoquer des
effets subtils sur le métabolisme a de faibles doses, variables selon les cibles
biologiques (hormones, antibiotiques, pour les plus connus) ; ce qui conduit a
s’interroger sur la validité des facteurs de sécurité, actueliement préconisés
pour la prédiction des concentrations sans effet.

Enfin, peu de données sont disponibles sur les concentrations des métabo-
lites dans les milieux, non plus que sur leurs effets, alors que ces métabolites
sont également présents en méme temps que les molécules parentes. D’une
maniére générale, I'étude des effets chroniques de la présence simultanée d’un
grand nombre de résidus médicamenteux dans les rejets et les systémes aqua-
tiques est peu abordée.

L’éclairage mis sur ces « nouvelles » pollutions, ne doit pas conduire & un
alarmisme hors de propos. Il doit néanmoins amener I’ensemble des acteurs
intéressés a, d’une part acquérir les connaissances nécessaires a une évalua-
tion pertinente du risque, d’autre part, développer les outils et méthodes
nécessaires pour limiter les rejets de résidus médicamenteux dans I’environne-
ment, a toutes les étapes du cycle de vie des produits pharmaceutiques.
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