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AOX : Adsorbable Organic Halogen 

AP-HP : Assistance Publique des Hôpitaux de Paris 

ATC : Anatomique, Thérapeutique, Chimique 

ATE : Aténolol 

ATE-d7 : Aténolol-d7 

BA : Boues Activées 

BRM : Bioréacteurs à Membranes 

BTEX : Benzène, Toluène, Éthylbenzène et Xylène 

CE : Commission Européenne 

CG : Chromatographie en phase Gazeuse 

CHU : Centre Hospitalier Universitaire 

CLHP : Chromatographie en phase Liquide Haute Performance 

CNAMTS : Caisse Nationale d'Assurance Maladie des Travailleurs Salariés 

COD : Carbone Organique Dissous 

COHV : Composés Organiques Halogénés Volatils 

COPIL : Comité de Pilotage 

CORT-d4 : Cortisol-d4 

COSV : Composés Organiques Semi-Volatils 

COV : Composés Organiques Volatils 

DBO5 : Demande Biologique en Oxygène sur 5 jours 

DCE : Directive Cadre sur l’Eau 

DCO : Demande Chimique en Oxygène 

DDJ : Dose Définie Journalière  

DGT : Diffusive Gradient in Thin film    

DW : Coefficient de diffusion 

EDCH : Eau Destinée à la Consommation Humaine 

EEQ : Estradiol Equivalent 

EMA : Agence Européenne des Médicaments 

ERA : Evaluation du Risque Environnemental 

ESI : Electrospray Ionisation 

ESO : Eau souterraine 

ESU : Eau de surface 

EST : Environmental Sampling Technologies 

FDA : Food and Drug Administration 

GAS : Groupe d’Appui Scientifique 

GB : Grande Bretagne 

Gd : Gadolinium 
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HAP : Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 

HLB : Hydrophilic Lipophilic Balance 

IM : Intramusculaire 

INERIS : Institut National de l’Environnement Industriel et des risques 

IRM : Imagerie par Résonnance Magnétique 

IRSTEA : Institut National de Recherche en Sciences et Technologies pour l'environnement et 

l'agriculture 

IRTC : Interstate Technology and Regulatory Council Diffusion/Passive samplers Team  

IV : Intraveineuse 

KETO : Kétoprofène 

KETO-d3 : Kétoprofène-d3 

Kow : coefficient de partage octanol-eau 

KPESw : coefficient de partage membrane-eau 

LD : Limite de Détection 

LID : Limite Instrumentale de Détection  

LIQ : Limite Instrumentale de Quantification  

LLE : Liquid Liquid Extraction 

LQ : Limite de Quantification 

MAX : Mixed mode Anion eXchange 

MCX : Mixed mode Cation eXchange 

MeOH : Méthanol 

MES : Matières en Suspension 

MESCO : Membrane-Enclosed Sorptive COating 

MFR : Matières Fertilisantes Recyclées 

MM : Masse Molaire 

MNU : Médicament Non Utilisé 

MPN : Méthylprednisolone 

MOD : Matières Organiques Dissoutes 

MRM : Multi Reaction Monitor 

MRTD : Maximum Recommended Therapeutic Dose 

NPP : Nombre le Plus Probable 

NQE : Norme de Qualité Environnementale 

NSPDS : Nylon-Screen Passive Diffusion Sampler 

NTK : Azote Total Kjeldahl 

OCDE : Organisation de Coopération et de Développement Economique 

OFLO : Ofloxacine 

OFLO-d3 : Ofloxacine-d3 

OMS : Organisation Mondiale de la Santé 

ONG : Organisation Non Gouvernementale 

PCB : Polychlorobiphényles 

PDB : Polyethylene Diffusion Bag sampler 

PDMS: Polydiméthylsiloxane 

PEBD : Polyéthylène de Basse Densité  

PES : Polyéthersulfone 

PIMS : Passive Integrative Mercury Sampler 

PLM : Permeation Liquid Membrane Sampler 

PN : Prednisolone 

PNAR : Plan d’action National contre la pollution des milieux aquatiques par les 

micropolluants  
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PNRM : Plan National sur les Résidus de Médicaments dans l'eau 

PNSE : Plan National Santé Environnement 

POCIS : Polar Organic Chemical Integrative Sampler 

POP : Polluants Organiques Persistants 

PRC : Performance Reference Compound 

PS : Polysulfone 

P total : Phosphore total 

Pt : Platine 

PTFE : Polytétrafluoroéthylène 

PVD : Passive Vapor Diffusion sampler 

PVDF : Polyfluorure de vinylidène 

REACH : Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemical substances 

RPP : Rigid Porous Polyethylene sampler 

RS : Coefficient d’échantillonnage 

SAX : Strong Anion eXchange 

SBSE : Stir-Bar Sorptive Extraction 

SDB : StyreneDivinylBenzene 

SIAAP : Syndicat Interdépartemental pour l’Assainissement de l’Agglomération Parisienne 

SLMD : Stabilized Liquid Membrane Device 

SM/SM : Spectrométrie de Masse en tandem 

SMX : Sulfaméthoxazole 

SMX-C6 : Sulfaméthoxazole-C6 

SPE : Solid Phase Extraction 

SPMD : Semi-Permeable Membrane Device 

STEP : Station d'épuration des eaux usées 

TWA : Time-Weighted Average 

UFC : Unité Formant Colonie 

UPLC : Ultra Performance Liquid Chromatography (marque déposée Waters) 

USGS : United States Geological Survey 

VO : Voie orale 

VP : Voie parentérale 

VR : Voie rectale 

YES : Yeast Estrogen Screen 
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Introduction 

 

La préoccupation liée à la présence des résidus de médicaments dans l'environnement fait 

suite à l'émergence d'outils et de méthodes analytiques capables de détecter et quantifier ces 

molécules présentes à l'état de traces et à la mise en évidence d'effets biologiques associés.  
 

La problématique est liée à leur libération en continu dans l’environnement. Après absorption 

par les patients, les médicaments sont excrétés dans les selles et les urines sans transformation 

et/ou sous forme d’un ou plusieurs métabolites et vont ainsi rejoindre le système de collecte 

des eaux usées. Ces rejets peuvent être diffus et en faibles quantités dans le cas des effluents 

de particuliers ou, au contraire, plus ponctuels et massifs dans le cas de certains 

établissements fortement producteurs ou utilisateurs comme les industries pharmaceutiques, 

les centres d’élevage intensif ou les établissements de soins. Les effluents (domestiques, 

hospitaliers et industriels) sont dirigés vers les stations de traitement des eaux usées (STEP). 

La contamination des eaux usées par des résidus de médicaments est une composante de la 

préoccupation majeure des risques liés aux traces de micropolluants en mélange car ces 

molécules s'ajoutent aux autres polluants organiques que les traitements des STEP ne 

parviennent pas à éliminer totalement.  

 

En France, l’engagement n°103 du « Grenelle Environnement » prévoit la « maîtrise des 

risques liés aux résidus médicamenteux » et « l’amélioration de la connaissance et la réduction 

des risques liés aux rejets de médicaments dans l’environnement ». Il constitue la cinquième 

mesure phare du deuxième Plan National Santé-Environnement (PNSE 2, 2009-2013). Ainsi, 

pour mener à bien ces objectifs, les ministères en charge de la santé et de l’environnement ont 

décidé la mise en place d'un Plan National sur les Résidus de Médicaments dans les Eaux 

(PNRM) dont les deux axes sont : 

- L’évaluation des risques environnementaux et sanitaires liés à la présence de résidus 

de médicaments dans l’environnement ;  

- La gestion du cycle des usages de l’eau.  

 

Parmi les sources de rejets, les établissements de soins figurent en situation particulière, 

notamment en raison de la nature ponctuelle des rejets et de l’usage de médicaments 

spécifiques. Leurs effluents chargés en polluants sont collectés par les réseaux urbains sans 

traitement préalable puis traités en STEP, sans connaissance précise des niveaux de 

contamination. Le développement de techniques spécifiques de mesures des émissions de 

résidus de médicaments dans leurs eaux usées se justifie afin d'évaluer les risques 

environnementaux et sanitaires potentiels. 

Dans ce cadre, l'échantillonnage représente une des difficultés majeures car les eaux en sortie 

des hôpitaux sont très chargées en matières organiques et en matières en suspension et il 

existe une forte variabilité des débits et de la composition qualitative et quantitative des 

effluents entre le jour et la nuit.  

Les échantillonneurs intégratifs, apparus récemment, offrent une alternative intéressante aux 

stratégies d’échantillonnage existantes, permettant d'effectuer un suivi moyenné sur de 

longues périodes d'observation associé à une simplicité d'usage et une réduction des coûts.  
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Dans la continuité des travaux de l’étude MEDIFLUX menés dans le laboratoire par J-U. 

Mullot (2009), portant sur « la modélisation des flux de médicaments dans les effluents 

hospitaliers », il est apparu important d’étudier l’applicabilité des échantillonneurs intégratifs 

POCIS au dosage des résidus de médicaments dans les effluents hospitaliers. L’originalité de 

ces travaux réside dans le choix des effluents hospitaliers car les POCIS sont essentiellement 

utilisés pour le suivi de la contamination des eaux de surface et des eaux traitées (rivières, 

effluents de STEP...) par les polluants organiques polaires et une seule étude a rapporté son 

utilisation dans l’affluent d’une STEP. 

 

Ce projet s’est déroulé en plusieurs étapes : 

- la mise au point des méthodes (méthodes d’extraction, méthodes analytiques) ; 

- le calibrage des POCIS en laboratoire ; 

- l’application des POCIS in situ. 

 

La présentation des travaux s’articule selon la structure suivante : 

- Le premier chapitre présente une synthèse des connaissances actuelles sur la 

problématique des médicaments dans l’environnement et plus spécifiquement dans les 

effluents hospitaliers. Il fait un point sur l’état de l’art sur les techniques 

d’échantillonnage, d’extraction et d’analyse utilisées pour le dosage des résidus de 

médicaments dans les matrices aqueuses environnementales, en particulier les eaux usées. 

Il introduit les échantillonneurs passifs et présente les connaissances sur les POCIS. 

- Les molécules sélectionnées, le site d’étude et les techniques développées pour les 

différentes analyses et expérimentations sont présentés dans le deuxième chapitre. 

- Le troisième chapitre est consacré aux résultats et à leurs discussions. 
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Synthèse bibliographique 

 

I. Contamination de l’environnement par les résidus de médicaments  

 

Les médicaments améliorent la santé des populations humaines et animales et contribuent à 

l'augmentation de l'espérance de vie. Cependant, leur usage conduit au rejet de principes actifs 

et de métabolites dans les milieux naturels. L’augmentation du nombre de publications 

scientifiques nationales et internationales traitant de cette thématique depuis les années 1990 

met en évidence une préoccupation grandissante envers les conséquences environnementales 

de l’utilisation des médicaments pour la protection de la santé humaine et animale. 

La figure 1 présente l’évolution du nombre d’articles scientifiques publiés depuis 20 ans après 

interrogation de la base Sciencedirect avec les termes « pharmaceutical » et « environment » 

dans le titre, le résumé ou les mots clés; en sélectionnant les thèmes suivants: « pharmacology, 

toxicology and pharmaceutics », « environmental science », « chemistry », « biochemistry, 

genetic and molecular biology » , « agricultural and biological sciences »; et en ne tenant pas 

en compte des revues médicales, pharmacologiques ou de synthèse chimique : « Drug 

Discovery Today », « International Journal of Pharmaceutics », « Journal of Pharmaceutical 

and Biomedical Analysis », « Advanced Drug Delivery Reviews ». 
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Figure 1. Évolution, depuis 1992, du nombre d'articles scientifiques publiés dans des 

revues à comité de lecture sur la problématique de la contamination de l’environnement par les 

résidus de médicaments. 

 

Il apparaît clairement que jusqu’à la fin des années 1980, les médicaments et leurs résidus 

n’étaient pas identifiés comme des contaminants, en partie faute de moyen analytique 

performant. Les premières détections de molécules dans l'environnement ont conduit les 

chercheurs, les autorités et les instituts d’étude internationaux à confirmer la situation, 

améliorer et optimiser les méthodes analytiques et développer les études de risque et l’analyse 
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des effets toxiques. Les constats ont induit des politiques de gestion visant à réduire un risque 

jugé émergent et préoccupant. 

 

I.1 Consommation de médicaments 

 

I.1.1 Consommation de médicaments dans le monde et en Europe 

 

La consommation globale de médicaments pour la thérapeutique humaine dans le monde est 

estimée à 100 000 tonnes/an, soit environ 15 g par personne et par an. Une part importante est 

consommée dans les pays industrialisés où il est plus raisonnable d'estimer une consommation 

comprise entre 50 et 150 g par personne et par an [AQUAREF, 2009].  

En 2007, le marché mondial du médicament a été évalué à 712 milliards de dollars. Le marché 

Nord-Américain (États-Unis et Canada) représentait la part la plus importante, 46 % loin 

devant l'Europe (31 %) et le Japon (9 %). En 2009, l'Allemagne et la France étaient, les deux 

premiers marchés européens [Débat Avenir de la Santé, 2009]. 

 

L’Organisation Mondiale de la Santé (OMS) répartit les médicaments selon la classification 

« Anatomique, Thérapeutique, Chimique » (ATC) tenant compte du système organique sur 

lequel ils agissent et/ou de leurs caractéristiques thérapeutiques et chimiques. La classification 

se décline en cinq niveaux hiérarchiques :  

- classe anatomique principale ; 

- sous-classe thérapeutique ; 

- sous-classe pharmacologique ; 

- sous-classe chimique ; 

- substance active.  

 

Le premier niveau de la classification est présenté dans le tableau I. 

 

Tableau I. Premier niveau de la classification ATC de l’OMS [OMS, 2012]. 

Lettre Intitulé de la famille 

A Voies digestives et métaboliques 

B Sang et organes hématopoïétiques 

C Système cardiovasculaire 

D Médicaments dermatologiques 

G Système génito-urinaire et hormones sexuelles 

H Hormones systémiques, hormones sexuelles exclues 

J Anti-infectieux généraux à usage systémique 

L Antinéoplasiques et immunomodulateurs 

M Système musculo-squelettique 

N Système nerveux 

P Anti-parasitaires, insecticides 

R Système respiratoire 

S Organes sensoriels 

V Divers 
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Les médicaments induisant les plus importants chiffres d'affaires appartiennent aux familles C 

et N et, à un moindre degré, aux familles A, R et J. 

Les données sur l'évolution des masses de médicaments consommés sont difficilement 

accessibles. De nombreuses statistiques publiées, notamment par l'OMS, présentent des 

données économiques comme les dépenses de santé, ne permettant pas d’évaluer les quantités 

réellement consommées.  

 

La Caisse Nationale d'Assurance Maladie des Travailleurs Salariés (CNAMTS) a publié, en 

mars 2011, une étude détaillée sur les consommations de huit classes de médicaments 

(antidiabétiques oraux, antibiotiques, antiasthmatiques, hypolipidémiants, médicaments de 

l'hypertension artérielle, antidépresseurs, tranquillisants, inhibiteurs de la pompe à protons) 

dans sept pays européens. Ces classes représentent une part importante du marché, évaluée à 

38 % des médicaments remboursés et 28 % des quantités consommées en France, en 2009 

[Anses, 2011a]. La CNAMTS a utilisé l'unité standard basée sur l'unité physique de prise de 

médicament (un comprimé, une gélule, une ampoule injectable, une dose de cuillère-

mesure...). Cette étude a montré que le Royaume-Uni est le pays où le niveau de 

consommation est le plus élevé avec 456 unités standards par habitant, devant la France et 

l'Espagne (Figure 2) [Assurance Maladie, 2011]. 
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Figure 2. Quantités de médicaments consommés par habitant (en unités standards) dans 7 

pays européens en 2009 [Assurance Maladie, 2011]. 

 

D’après l’Organisation de Coopération et de Développement Economiques (OCDE), la 

consommation d’antidiabétiques, d’antidépresseurs, d’antilipémiants et d’antibiotiques, a 

augmenté dans les pays de l’OCDE entre 2000 et 2009, en quantité mais également en 

dépense. En 9 ans, l’augmentation de la consommation est en moyenne de 75 % pour les 

antidiabétiques et de plus de 60 % pour les antidépresseurs.  

L’OCDE présente également des données basées sur  la dose définie journalière (DDJ), unité 

de mesure développée par le centre collaboratif de l’OMS pour les statistiques concernant les 

médicaments (WHO Collaborating Centre for Drug Statistics Methodology WHOCC). La 

DDJ correspond à la dose moyenne journalière d'un médicament (ou plus exactement de la 

substance active qu’il contient) dans son indication principale pour un adulte d'une masse de 

70 kilogrammes. La DDJ est une unité de mesure de la consommation et un outil de 

comparaison, il ne s’agit ni de dose recommandée, ni de dose effectivement utilisée ou 

prescrite. La valeur de la DDJ est définie pour chaque médicament par un panel d'experts 
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internationaux au sein de l'OMS, elle n’est établie que pour les médicaments ayant un code 

ATC [OMS, 2012]. 

Par exemple, la consommation d’antibiotiques variait, en 2009, entre 11 DDJ par jour pour 

1 000 habitants aux Pays-Bas et 39 DDJ par jour pour 1 000 habitants en Grèce. (Figure 3) 

[OCDE, 2011].  
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Figure 3. Consommation d’antibiotiques, en 2000 et en 2009, exprimée par le nombre de 

doses définies journalières (DDJ) pour 1 000 habitants par jour, pour 26 pays et la moyenne 

des pays de l'OCDE [OCDE, 2011].  

 

Ces données concernent la consommation hors milieu hospitalier, excepté pour la Finlande, la 

République Tchèque et la Suède, qui les associent aux données de consommation domestique. 

Malgré cette donnée globale, ces trois pays apparaissent de faibles consommateurs, la Grèce, 

la France et l’Italie représentant les trois premiers consommateurs. 

 

La consommation de médicaments vétérinaires est aussi très importante et ce sont les 

antiparasitaires, les antibiotiques et les antifongiques qui constituent les classes principales 

[AQUAREF, 2009]. 

Kools et al. (2008) présentent les tonnages d’antibiotiques, d’antiparasitaires et d’hormones 

en usage vétérinaire dans 7 pays européens en 2004 (Tableau II). La France apparait comme le 

premier pays consommateur d’antibiotiques et d’hormones devant l’Allemagne et le 

Royaume-Uni. 
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Tableau II. Utilisation de médicaments vétérinaires (en tonnes) en Europe en 2004  

[Kools et al., 2008]. 

Pays 
Antibiotiques 

(tonnes) 

Antiparasitaires 

(tonnes) 

Hormones 

(tonnes) 

France 1 179,0 28,50 0,70 

Allemagne 668,8 46,30 0,67 

Royaume-Uni 453,0 11,30 0,30 

Hollande 414,0 10,84 0,48 

Danemark 111,0 0,24 0,03 

Suède 16,1 3,86 0,28 

Finlande 13,3 1,80 0,00 

 

I.1.2 Consommation de médicaments en France 

 

En 2011, les ventes de médicaments représentent un chiffre d’affaire d’environ 27,6 milliards 

d’euros avec 79 % réalisé en officine et 21 % à l’hôpital. 3 000 substances actives différentes, 

correspondant à 10 500 spécialités sont disponibles sur le marché français. La consommation 

pharmaceutique de la population française est en moyenne de 48 boîtes de médicaments par 

habitant en 2011, c'est-à-dire proche d'une boîte par semaine par habitant [Anses, 2012a].  

 

En ville, ce sont les médicaments du système nerveux central (classe ATC « N »), avec au 

premier plan les antalgiques, qui sont les plus consommés, représentant plus de 30 % des 

unités standards vendues en 2011, devant les médicaments des voies digestives et 

métaboliques (classe ATC « A », environ 16 %) et les médicaments du système 

cardiovasculaire (classe ATC « C », environ 11 %) (Figure 4) [Anses, 2012a]. Les données de 

consommation sont différentes si le classement est effectué à partir du chiffre d’affaire réalisé. 

Dans ce cas, ce sont les classes C, puis N et A qui occupent les premiers rangs (Figure 5). 

Néanmoins, en ce qui concerne la thématique de la contamination environnementale, c’est la 

classification par unités standards qui doit être prise en compte. 
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Figure 4. Répartition des ventes de médicaments en ville en 2011, selon la classification 

ATC, en % d'unités vendues [Anses, 2012a]. 
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La comparaison des consommations en ville et à l’hôpital, réalisée à partir des données de 

chiffres d’affaires, montre une forte dépense pour les classes ATC  « L » (Antinéoplasiques et 

immunomodulateurs), « B » (Sang et organes hématopoïétiques) et « J » (Anti-infectieux 

généraux à usage systémique) à l’hôpital : en effet, ces trois classes représentent 76 % des 

chiffres d’affaire à l’hôpital contre seulement 25 % en ville (Figure 5) [Anses, 2012a].  
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Figure 5. Répartition des ventes de médicaments en ville et à l'hôpital en 2011, selon la 

classification ATC, en % du chiffre d'affaires réalisé [Anses, 2012a]. 

 

Concernant les médicaments à usage vétérinaire, la France était, en 2008, le premier pays de 

l’Union Européenne consommateur d’antibiotiques et d’hormones et le second consommateur 

d’antiparasitaires [ANP, 2008]. 

En 2011, le volume total des ventes d’antibiotiques à usage vétérinaire s’élevait à 913,64 

tonnes, correspondant au plus faible tonnage enregistré depuis la création de l’observatoire 

[Anses, 2012b]. 

 
Conclusion : 

- La France occupe le deuxième rang de consommateurs de médicaments en termes 

d’unités standards consommées, parmi 7 pays européens étudiés et pour huit 

classes de médicaments ; 

- La consommation d’antibiotiques en France a diminué entre 2000 et 2009 mais la 

France conserve le deuxième rang des consommateurs d’antibiotiques parmi 26 

pays étudiés ; 

- Les profils de consommation en ville et à l’hôpital sont différents, les 

médicaments du système nerveux (N) occupant le premier rang en pourcentage 

du chiffre d’affaires réalisé en ville (17,5 %) et les antinéoplasiques et 

immunomodulateurs (L) occupant cette même place à l’hôpital (38,5 %). 

 



 32 

I.2 Présence de résidus de médicaments dans l’environnement 

 

L'amélioration continue des performances des outils analytiques au cours des trente dernières 

années a permis de doser des médicaments à des niveaux de concentration de plus en plus 

faibles dans différents milieux. Des données de contamination ont progressivement été 

publiées, révélant la présence des résidus de pratiquement toutes les familles de médicaments 

dans l'environnement aquatique des pays européens (Allemagne, Royaume-Uni, Suisse, 

France, Espagne, Italie, Suède, Norvège), d'Amérique du nord, d'Amérique du sud et d’Asie. 

 

I.2.1 Présence de résidus de médicaments dans les eaux continentales 

 

En Europe, l'étude de Ternes (1998) menée entre 1995 et 1996 est l'une des premières à 

révéler l’ampleur de la contamination des rivières et des cours d'eau allemands par les résidus 

de médicaments. Ainsi, 20 médicaments ont pu être quantifiés à des concentrations de l'ordre 

du ng/L parmi les 32 recherchés.  

Aux États-Unis, l'United States Geological Survey (USGS) a analysé 139 cours d'eau dans 30 

états entre 1999 et 2000, et a montré une contamination de la majorité d'entre eux par une 

trentaine de médicaments parmi les 50 recherchés [Kolpin et al., 2002]. 

 

Des données de contamination des eaux de surface par les résidus de médicaments ont 

progressivement été publiées dans la dernière décennie concernant de nombreux pays : 

l'Allemagne [Ternes, 1998 ; Hirsch et al., 1999 ; Nödler et al., 2010], la France [Togola et 

Budzinski, 2008 ; Tamtam et al., 2008 ; Anses, 2009], l'Espagne [Gros et al., 2006, 2012], le 

Royaume-Uni [Kasprzyk-Hordern et al., 2007, 2009], l'Italie [Zuccato et al., 2000, 2005], la 

Suisse [Öllers et al., 2001], la Suède [Fick et al., 2011], la Finlande [Vieno et al., 2006], la 

Hongrie [Tölgyesi et al., 2010], la Serbie [Grujić et al., 2009], les États-Unis [Kolpin et al., 

2002 ; Vanderford et Snyder, 2006 ; Batt et al., 2008], le Canada [Chen et al., 2006; Kleywegt 

et al., 2011], l'Australie [Watkinson et al., 2009], la Corée du Sud [Kim et al., 2007], Taïwan 

[Chen et al., 2008], la Chine [Xiao et al., 2008; Jiang et al., 2011], l'Inde [Fick et al., 2009], la 

Malaisie [Al-Odaini et al., 2010], le Brésil [Stumpf et al., 1999]. 

Le tableau III, non exhaustif, rassemble des données de différentes études avec le nombre de 

médicaments recherchés et les niveaux de concentrations mesurés dans les eaux superficielles. 

Les études concernant uniquement les antibiotiques ont été regroupées à la fin du tableau. 
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Tableau III. Principales études réalisées sur la présence des résidus de médicaments 

dans les eaux superficielles de plusieurs continents. 

Pays Ressource 

Nombre de 

médicaments 

détectés 

Concentrations (ng/L) 

Référence 
Min. Max. Moy. 

Allemagne 
rivières et 

cours d'eau 
20 sur 32   6 000 10 - 350 Ternes, 1998 

Italie 3 rivières 13 sur 16   240   Zuccato et al., 2000 

Suisse 
rivières 6 sur 6 10 400   Öllers et al., 2001 

lacs 5 sur 6 5 60   Öllers et al., 2001 

États-Unis 139 cours d'eau 30 sur 50 10 400   Kolpin et al., 2002 

RU rivière 14 sur 26   1 400   Kasprzyk-Hordern et al., 

2007 Pologne rivière 11 sur 26   2 100   

Corée 
3 rivières et 

lacs 
13 sur 16   360   Kim et al., 2007 

États-Unis rivière 36 sur 54 1 140   Batt et al., 2008 

France rivière 9 sur 16 1 108   
Togola et Budzinski, 

2008 

Europe 
122 rivières et 

cours d'eau 
8 sur 9   31 10 - 395 Loos et al., 2009 

Malaisie rivière 12 sur 23 2 182   Al-Oldaini et al., 2010 

Espagne rivières  22 sur 33 9 3 800   Valcárcel et al., 2011 

Suède rivières et lacs  66 sur 101 0,1 1 800   Fick et al., 2011 

Canada rivières et lacs 23 sur 46 0,1 750   Kleywegt et al., 2011 

Espagne rivières 38 sur 81 1 700   Gros et al., 2012 

Pays Ressource 

Nombre 

d'antibiotiques 

détectés 

Concentrations (ng/L) 

Référence 
Min. Max. Moy. 

Allemagne rivières 5 sur 16   500   Hirsch et al., 1999 

Chine rivière 7 sur 20  1 535   Xiao et al., 2008 

France rivière 11 sur 17   544   Tamtam et al., 2008 

Australie 6 rivières 24 sur 28    2 000 1 - 50 Watkinson et al., 2009 

Chine rivière  18 sur 22 1 313   Jiang et al., 2011 

 

À l'échelle européenne, l'étude de Loos et al. (2009) réalisée sur 122 rivières européennes, 

représentant 27 pays a révélé la présence de 8 médicaments (carbamazépine, diclofénac, 

sulfaméthoxazole, naproxène, ibuprofène, bézafibrate, gemfibrozil et kétoprofène) sur les 9 

recherchés (le 17α-éthinylestradiol n'ayant jamais été détecté). Les fréquences de détection 

étaient comprises entre 14 % et 95 % et les concentrations moyennes entre 10 et 395 ng/L. La 

concentration maximale mesurée atteignait 31 µg/L pour l’ibuprofène [Loos et al., 2009]. 

 

À l’échelle mondiale, la revue de Pal et al. (2010) fait la synthèse des données publiées entre 

2006 et 2009, sur la présence d'une sélection de contaminants organiques émergents dans 

l'environnement dont 17 médicaments. Les gammes de concentrations observées pour les 

médicaments dans les eaux de surface dans différents continents sont comprises entre 

quelques ng/L et quelques µg/L. Les concentrations maximales sont obtenues pour deux 
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antibiotiques à savoir 1,3 µg/L pour la ciprofloxacine et 2 µg/L pour le sulfaméthoxazole 

(Figure 6). 

 

 
Figure 6. Synthèse des concentrations (ng/L) en différents médicaments dans les eaux de 

surface du monde, publiées dans la littérature entre 2006 et 2009 [Pal et al., 2010]. 

 

Concernant les eaux souterraines, l’étude de Sacher et al. (2001) réalisée en Allemagne a 

révélé la présence d’au moins un médicament parmi les 60 recherchés dans 39 échantillons 

sur les 105 analysés, la limite de détection (LD) étant de 10 ng/L. Les médicaments détectés 

sont des bétabloquants, des analgésiques/anti-inflammatoires, des antibiotiques, un 

antiépileptique, des agents de contraste. Les concentrations sont majoritairement comprises 

entre 10 ng/L et 100 ng/L, mais pour le sotalol, le diclofénac, la carbamazépine, le 

sulfaméthoxazole, l’acide amidotrizoïque et l’iopamidole, des concentrations de plusieurs 

centaines de ng/L ont été trouvées. 

Aux États-Unis, en 2000, sur 47 sites d’eaux souterraines dans 18 états repartis sur le 

territoire, 9 médicaments ont été détectés sur les 33 recherchés et la concentration maximale 

de 1 µg/L a été obtenue pour le sulfaméthoxazole [Barnes et al., 2008].  

Toujours aux États-Unis, Fram et Belitz (2011) ont recherché 11 médicaments dans des eaux 

souterraines utilisées pour produire de l’eau destinée à la consommation humaine (EDCH) en 

Californie. Sur les 1 230 échantillons prélevés entre mai 2004 et mars 2010, 28 ont révélé la 

présence de médicaments à des valeurs supérieures ou égales aux LD, à savoir 20 à 80 ng/L. 

Sur les 11 médicaments analysés, 5 ont été détectés dans au moins un échantillon : la 

carbamazépine, la codéine, le paracétamol, le sulfaméthoxazole et le triméthoprime. Les plus 

fréquemment détectés sont la carbamazépine, le sulfaméthoxazole et le paracétamol avec des 

concentrations maximales respectivement de 0,42 µg/L, 0,17 µg/L et 1,89 µg/L [Fram et 

Belitz, 2011]. 
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I.2.2 Présence de résidus de médicaments dans les eaux destinées à la consommation 

humaine (EDCH) 

 

En France, en 2009, le laboratoire d'hydrologie de l’Agence Nationale de Sécurité Sanitaire de 

l'alimentation, de l'environnement et du travail (Anses) a réalisé à la demande du Ministère 

chargé de la santé, une campagne nationale ponctuelle de mesure de 45 médicaments et 

métabolites dans des eaux de surface et souterraines non traitées (regroupées sous le terme 

eaux brutes) prélevées pour les besoins de la potabilisation et dans les EDCH produites en 

sortie de station de potabilisation [Anses, 2011b].  

Dans les eaux brutes, 30 molécules ont été détectées au moins une fois et 16 ont été dosées à 

des concentrations supérieures à la limite de quantification (LQ), les valeurs maximales étant 

comprises entre 2 et 443 ng/L. Pour les EDCH, 19 molécules ont été détectées au moins une 

fois et 14 dosées avec des valeurs maximales comprises entre 3 et 102 ng/L (Tableau IV).  

 

Tableau IV. Résultats de la campagne nationale ponctuelle de détection et de 

quantification de différents médicaments et métabolites dans des eaux brutes et des eaux 

destinées à la consommation humaine en France. [Anses, 2011b] 
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Les molécules les plus fréquemment détectées dans les eaux brutes, (hors caféine) sont la 

carbamazépine (antiépileptique), l’oxazépam (anxiolytique), le paracétamol et l’époxy-

carbamazépine (principal métabolite de la carbamazépine). Dans les EDCH, ce sont 

l’époxycarbamazépine, la carbamazépine, l’oxazépam et l’hydroxyibuprofène qui sont les plus 

détectées (Tableau IV). Certaines disparités de résultats peuvent être observées avec des 

valeurs maximales plus importantes en eaux traitées qu'en eaux brutes et des fréquences de 

quantification plus élevées en eaux traitées pour le danofloxacine, l’ofloxacine, la tylosine et 

le 17β-estradiol. L'incertitude de la méthode analytique, une variation de la qualité de l'eau, 

une eau traitée issue d'un mélange d'eaux brutes ou la présence d'un charbon actif saturé 

peuvent être avancées pour expliquer ces disparités. 

 

 
Figure 7. Niveaux de concentrations cumulées de résidus de médicaments dans les eaux 

brutes et les EDCH mesurés au cours de la campagne nationale ponctuelle menée par 

l’Anses en France [Anses, 2011b]. ESU : eau de surface, ESO : eau souterraine. 

 

Les concentrations cumulées ont été calculées en groupant l’ensemble des données pour 

chacune des 45 molécules pour chaque site (Figure 7) : plus de 50 % des eaux de surface 

(ESU) et plus de 80 % des eaux souterraines (ESO) présentent une teneur cumulée inférieure à 

25 ng/L, confirmant que les eaux souterraines sont moins contaminées que les eaux de 

surface. Ainsi, 20 % des eaux de surface présentent une teneur cumulée supérieure à 100 ng/L. 

Plus de 90 % des EDCH issues des eaux de surface ou souterraines présentent une teneur 

cumulée en résidus de médicaments inférieure à 25 ng/L (Figure 7), mettant en évidence 

l’intérêt du traitement de potabilisation. 

 

Cet échantillonnage, réalisé sur un seul jour, ne permet pas d’extrapoler les données mais 

présente la première image ponctuelle à grande échelle de la contamination par les 

médicaments des ressources en eau potable en France.   

 

D’autres études similaires réalisées en Europe et aux États-Unis attestent de la contamination 

en médicaments des EDCH, avec des teneurs généralement inférieures à 100 ng/L et pour un 

nombre limité de substances recherchées (Tableau V). Au Canada, une teneur de 600 ng/L a 

été mesurée pour la carbamazépine qui serait liée à une contamination importante de la source 

pour laquelle une concentration maximale de 750 ng/L a été rapportée [Kleywegt et al., 2011]. 
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Tableau V. Principaux résultats des études sur la présence des résidus de 

médicaments dans les eaux destinées à la consommation humaine. 

Pays 
Nombre de 

médicaments détectés 

Concentrations 

(ng/L) Référence 

Min. Max. 

Italie 3 sur 16 0,2  24 Zuccato et al., 2000 

Allemagne 10 sur 60 3,0 85 Webb et al., 2003 

États-Unis 3 sur 23 0,7 6 Vanderford et Snyder, 2006 

Etats-Unis 6 sur 24 antibiotiques 2,0 5 Ye et al., 2007 

Espagne 5 sur 55 1,0 23 Huerta-Fontela et al., 2011 

France 19 sur 45 1,0 102 Anses, 2011b 

Suède 26 sur 101 0,9 140 Fick et al., 2011 

Canada 21 sur 45  0,1  600 Kleywegt et al., 2011 

Espagne 15 sur 81 0,4 13 Gros et al., 2012 

 

Conclusion : 

- les eaux de surface sont contaminées par des principes actifs de médicaments 

avec des concentrations variant de quelques ng/L à quelques µg/L, les teneurs 

maximales pouvant atteindre 6 µg/L ; 

- la fréquence de détection des résidus de médicaments dans les eaux souterraines 

est faible et les concentrations observées sont généralement de l’ordre de 

quelques dizaines à centaines de ng/L ; 

- des eaux potables contiennent des concentrations dosables de certains résidus de 

médicaments ; 

- les molécules les plus retrouvées parmi celles recherchées sont la carbamazépine, 

le paracétamol et le sulfaméthoxazole. 

 

I.2.3 Les eaux usées et les effluents de stations d’épuration 

 

La présence des résidus de médicaments dans les affluents et effluents de stations d’épuration 

(STEP) est bien documentée, comme en atteste la synthèse bibliographique de Verlicchi et al. 

(2012a), qui a compilé les données rapportées dans la littérature sur 264 STEP réparties dans 

le monde. Un total de 118 principes actifs appartenant à 17 classes thérapeutiques différentes 

a été recherché dans les eaux usées urbaines brutes et traitées. 244 STEP sur 264, 

comportaient des systèmes conventionnels de traitement à boues activées (BA), alors que les 

autres, équipées de bioréacteurs à membrane (BRM), correspondaient à des stations de taille 

pilote. 68 % des STEP étaient situées dans des pays d'Europe (Espagne, Allemagne, Italie, 

Suisse, Suède, Autriche, GB, Finlande, France, Grèce et Danemark), 14 % en Amérique 

(États-Unis, Canada et Brésil), 14 % en Asie (Chine, Japon, Israël, Corée du Nord et du Sud) 

et 4 % en Australie.  

La figure 8 présente les concentrations en médicaments dans les affluents et les effluents des 

différentes STEP étudiées, en fonction des classes thérapeutiques définies par Verlicchi et ses 

collaborateurs (2012a). Globalement, les concentrations dans les effluents sont inférieures à 

celles observées dans les affluents d’un facteur 10, les teneurs variant de quelques ng/L à 

quelques dizaines de µg/L, que ce soit avant ou après traitement.  
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Figure 8. Concentrations en médicaments dans les affluents et effluents de 264 STEP en 

fonction des classes thérapeutiques. Les ronds correspondent aux STEP avec système à 

boues activées (BA) et les croix aux STEP avec réacteur à membranes biologiques (BRM). 

Les valeurs correspondent aux nombres de données pour chaque classe thérapeutique 

[Verlicchi et al., 2012a]. 

 

Dans ce travail de synthèse, il apparait que ce sont les analgésiques/anti-inflammatoires qui 

sont les plus recherchés avec plus de 800 données, avant les antibiotiques (plus de 500 

données), les psychotropes (200 données), les régulateurs des lipides (hypo ou hyper 

lipémiants), les hormones et les bétabloquants (entre 150 et 200 données). 

Dans les eaux brutes, la concentration maximale rapportée correspond à l’ibuprofène (373 

µg/L) et la concentration moyenne maximale au paracétamol (38 µg/L). Parmi les 

antibiotiques, les bétabloquants et les psychotropes, les concentrations maximales sont 

respectivement de 32 µg/L pour l’ofloxacine, 25 µg/L pour l’aténolol et 22 µg/L pour la 

carbamazépine. 

Dans les eaux traitées, les concentrations maximales les plus élevées ont été trouvées pour les 

régulateurs des lipides (acide fénofibrique : 80 µg/L), les bétabloquants (aténolol : 73 µg/L) et 

les analgésiques/anti-inflammatoires (tramadol : 57 µg/L et ibuprofène : 48 µg/L). On note 

également les concentrations maximales les plus élevées pour le triméthoprime (6,7 µg/L) et 

la ciprofloxacine (5,7 µg/L) parmi les antibiotiques et pour la carbamazépine (20 µg/L) parmi 

les psychotropes [Verlicchi et al., 2012a]. 

 

Jusqu’à présent, les STEP n’étaient pas conçues pour éliminer les traces de polluants dits 

émergents et correspondant à une large gamme de molécules organiques retrouvées à de 

faibles teneurs. Les STEP ont été construites puis modernisées dans le but principal d'éliminer 

les composés biodégradables (carbone, azote, phosphore) et les microorganismes présents 

dans les eaux usées brutes à des concentrations de l'ordre du mg/L et de 10
6
 UFC/ 100 mL, 

respectivement. 

BA  × BRM affluent effluent 

µg/L 
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Très schématiquement, la plupart des STEP françaises comportent une étape de prétraitement 

puis un traitement primaire et un traitement secondaire.  

- Le prétraitement consiste généralement en un dégrillage, suivi d’un bac de dessablage 

et d’une unité de dégraissage qui permettent d’éliminer les éléments solides, le sable et 

les graisses.  

- Le traitement primaire réduit la quantité de matières particulaires par décantation avec 

parfois des étapes préalables de coagulation et de floculation. 

- Les traitements secondaires sont des procédés biologiques de digestion par des 

biomasses largement bactériennes (BA) qui éliminent la matière organique dissoute 

biodégradable carbonée principalement en phase aérobie mais aussi azotée et 

phosphorée si les unités de traitement sont équipées d’installations spécifiques. A 

l’issue de ce traitement, un décanteur secondaire permet de récupérer les biomasses en 

suspension et de les évacuer vers une unité de traitement des boues. 

De nouvelles STEP s’équipent de biofiltres constitués de supports solides sur lesquels 

prolifère la biomasse active, permettant d’éviter les décantations secondaires. De nouvelles 

technologies combinent une phase de biodégradation par BA suivie d’une filtration sur 

membranes constituant ainsi un bioréacteur à membrane (BRM).  

Il existe également des unités de lagunage et des petites unités basées sur des plantations 

favorisant le développement des bactéries dans des systèmes immergés.  

Certaines stations commencent à s’équiper d’un traitement tertiaire comme la filtration sur 

sable, le lagunage de finition et parfois même l’oxydation par ozonation ou la filtration sur 

charbon actif pour éliminer les micropolluants récalcitrants.  

 

Les concentrations en micropolluants dans les boues ou les matières en suspension ne sont pas 

souvent prises en compte dans les études de l’efficacité des filières de STEP. Les résultats 

portant sur l'élimination des composés ne signifient donc pas toujours qu'ils ont été dégradés 

au cours du traitement mais qu'ils ont disparu de la phase dissoute, avec la possibilité d’avoir 

été adsorbés sur les particules et de se retrouver ainsi plus ou moins partiellement dans les 

boues. 

 

En France, dans le cadre de l’étude Amperes « Analyses de Micropolluants Prioritaires et 

Émergents dans les Rejets et les Eaux de Surface » coordonnée par l’Institut national de 

Recherche en Sciences et Technologies pour l’Environnement et l’Agriculture (IRSTEA - ex 

CEMAGREF) à Lyon, des campagnes de mesure ont été réalisées dans 15 STEP dont 12 avec 

des filières d'épuration différentes, afin d’évaluer les concentrations en 33 médicaments dans 

les eaux usées brutes et traitées ainsi que dans les boues traitées [Amperes, 2009]. 

Dans les affluents, les concentrations les plus fortes ont été observées pour le paracétamol et 

l’aspirine avec des teneurs rapportées jusqu’à 400 µg/L, pour l’ibuprofène jusqu’à 20 µg/L et 

le kétoprofène jusqu’à 12 µg/L. Pour la majorité des produits, les concentrations varient entre 

0,2 et 20 µg/L (Figure 9) [Soulier et al., 2011].  
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Figure 9. Concentrations en hormones et médicaments mesurées dans les eaux usées 

brutes de 21 STEP dans le cadre de l’étude AMPERES en France  [Soulier et al., 2011]. 
Groupe 1 : 5 hormones, OXP : oxprénolol, MET : métoprolol, TIM : timolol, PROP : propranolol, NAD : 

nadolol, BET : bétaxolol, BIS : bisoprolol, DIAZ : diazépam, NORDIA : nordiazépam, AMI : amitryptiline, 

DOX : doxépine, IMI : imipramine, CLEN : clenbutérol, SALBU : salbutamol, TERBU : terbutaline, APZ : 

alprazolame, BRZ : bromazépam, FLUOX : fluoxétine. 

Groupe 2 : ACE : acébutolol, ATE : aténolol, SOT : sotalol, SFMX : sulfaméthoxazole, ROXI : roxithromycine, 

CAF : caféine, CARBA : carbamazépine, IBU : ibuprofène, KETO : kétoprofène, NAPRO : naproxène, DICLO : 

diclofénac, GEM : gemfibrozil, THEO : théophylline 

Groupe 3 : PARA : paracétamol, ASP : aspirine. 

 

Lors de ce projet, les phases particulaire et dissoute ont été étudiées sur 2 STEP mettant en 

évidence que la majeure partie des hormones et des médicaments recherchés sont présents 

dans la phase dissoute (85 % à 100 %). 

 

 
 

Figure 10. Concentrations en hormones et médicaments mesurées dans les eaux usées 

traitées secondaires de 21 STEP dans le cadre de l’étude AMPERES en France [Soulier et al., 

2011]. 

 

En aval des traitements secondaires, les concentrations sont inférieures à 6 µg/L, y compris 

pour les 4 médicaments en fortes concentrations dans les affluents et pour 66 % des produits, 

les concentrations ne dépassent pas 1 µg/L (Figure 10).  

Les traitements biologiques secondaires de type BA en aération prolongée permettent 

d’obtenir des rendements supérieurs à 70 % pour 50 % des molécules étudiées [Soulier et al., 

2011]. La performance des BA varie beaucoup selon les molécules : par exemple, 

l’abattement est de 98 % pour l’ibuprofène alors qu’il est de 9 % pour le diclofénac. Afin 

d’améliorer la performance d’épuration, des traitements complémentaires peuvent être 

envisagés.  
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Deux types de traitement tertiaire ont été étudiés : les traitements d'affinage (décantation 

rapide, filtration sur sable et lagunage tertiaire) et les traitements avancés (ozonation, filtration 

sur charbon actif et osmose inverse). Dans les eaux traitées, 80 % des médicaments ont été 

quantifiés à des concentrations de l’ordre de quelques µg/L après des traitements d’affinage et 

de l’ordre du dixième de µg/L après des traitements avancés (Figure 11).  

 

 
 

 
Figure 11.  Concentrations en hormones et médicaments mesurées dans les eaux issues de 

traitements tertiaires de 6 STEP dans le cadre de l’étude AMPERES en France [Soulier et 

al., 2011]. 

 

L’efficacité des traitements biologiques dépend du type d’installation. Dans le cadre d’un 

programme de surveillance au Royaume-Uni des eaux usées brutes et traitées, Kasprzyk-

Hordern et al. (2009) ont observé une meilleure performance des BA par rapport aux filtres 

bactériens pour 26 médicaments sur 33 étudiés : par exemple, le sulfaméthoxazole est éliminé 

à 70 % par les BA alors qu'il n'est pas éliminé avec un traitement biologique par filtres 

bactériens (Figure 12). Les traitements de biodégradation conduisent parfois à des 

concentrations en sortie de traitement supérieures à celles en entrée ce qui est généralement 

interprété comme étant lié à un phénomène de déconjugaison de métabolites.  
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Figure 12. Comparaison des traitements par boues activées et par biofiltres pour 

l’élimination de 33 principes actifs de médicaments en Grande Bretagne [Kasprzyk-Hordern et 

al., 2009].  

 

Miège et al. (2009) ont synthétisé les données de 117 articles incluant les concentrations dans 

les affluents et effluents de STEP avec traitement par BA, ainsi que les abattements obtenus. 

Les taux d’abattements varient entre 5 % et 110 % pour 50 médicaments et produits de soin 

corporels (Figure 13). La majorité des résultats confirment les observations de Kasprzyk-

Hordern et al. (2009) mais certains sont plus divergents, comme par exemple l’aténolol 

éliminé à 80 % dans l’étude anglaise et figurant parmi les produits peu éliminés dans la revue 

de Miège et al. (2009). 

 

 
 

Figure 13. Efficacité des traitements par boues activées pour la dégradation de 

médicaments et produits de soin corporel (n = nombre de données) [Miège et al., 2009]. 
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Conclusion : 

- Les résidus de médicaments sont présents à des concentrations supérieures au 

µg/L en entrée de STEP, certains étant mesurés à des teneurs approchant le 

mg/L ; 

- Les traitements épurateurs ne sont pas efficaces à 100 % et certains médicaments 

sont très peu éliminés, notamment la carbamazépine, certains β-bloquants et 

sulfamides ; 

- Les traitements tertiaires peuvent améliorer la performance des STEP ; 

- Les concentrations dans les effluents de STEP peuvent atteindre le µg/L pour 

certains médicaments, notamment ceux consommés en grande quantité 

(paracétamol, ibuprofène, kétoprofène) ou peu dégradés (carbamazépine, 

aténolol). 

 

I.2.4 Occurrence de 8 médicaments dans différents types d’eaux 

 

Afin de comparer les niveaux de contamination entre les rejets hospitaliers, les eaux usées, les 

effluents de STEP, les eaux de surface, souterraines et les EDCH, j'ai sélectionné 8 molécules 

(l'ofloxacine, le sulfaméthoxazole, l'aténolol, le kétoprofène, le diclofénac, la carbamazépine, 

la prednisolone et la méthylprednisolone) et analysé les teneurs rapportées pour ces différents 

milieux dans la littérature (Figure 14). Les tableaux de données ayant servi pour réaliser la 

figure 14 sont présentés en annexe 1 (Tableau A1-I à V). 

 

La figure 14 met en évidence un gradient de concentrations entre les différentes milieux 

aquatiques, dans l’ordre des concentrations décroissantes : effluents hospitaliers > eaux usées 

en entrée de STEP > en sortie de STEP > eaux de surface > eaux souterraines > EDCH. 

Les intervalles des concentrations des différents milieux aquatiques se chevauchent, ce 

phénomène est très marqué pour la carbamazépine alors que les zones de concentrations sont 

plus discontinues pour la prednisolone, la méthylprednisolone ou l’aténolol. Ceci souligne la 

présence des médicaments dans les différents milieux aquatiques et leur persistance dans 

l’environnement. 

Il est à noter que pour les eaux souterraines et les EDCH, les données sont peu nombreuses en 

comparaison avec celles mesurées dans les autres milieux aquatiques. 
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Figure 14. Synthèse des concentrations rapportées dans la littérature pour  8 médicaments dans différents types d’eaux.  

Légende : OFLO : ofloxacine (antibiotique), SMX : sulfaméthoxazole (antibiotique), ATE : aténolol (bétabloquant), KETO : kétoprofène (AINS), 

DICLO : diclofénac (AINS), CARB : carbamazépine (antiépileptique), PN : prednisolone (glucocorticoïde), MPN : méthylprednisolone (glucorticoïde) ; 

Hôp : effluent hospitalier, E.STEP : eaux usées en entrée de STEP, S.STEP : sortie de STEP, Surf : eau de surface, Sout : eau souterraine, Pot : eau 

potable.
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I.3 Réglementations et plans d’action liés à la présence de résidus de médicaments 

dans l’environnement 

 

I.3.1 Réglementations  

 

En ce qui concerne les activités de production, les dispositions du Règlement (CE) 

n°1907/2006 REACH (Registration, Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemical 

substances) ne sont pas applicables aux médicaments à usage humain et à usage vétérinaire 

relevant du champ d’application du règlement (CE) n°726/2004, établissant les procédures 

communautaires pour l’autorisation et la surveillance des médicaments à usage humain et à 

usage vétérinaire et instituant l'Agence Européenne des Médicaments (EMEA). 

Pour toutes les demandes d’autorisation de mise sur le marché (AMM) de médicaments en 

Europe, une évaluation du risque environnemental (ERA) est obligatoire en accord avec les 

directives 2001/83/EC et 2001/82/EC du Parlement européen et du Conseil du 6 novembre 

2001 instituant respectivement, un code communautaire relatif aux médicaments à usage 

humain et aux médicaments à usage vétérinaire. L’EMEA a développé une procédure d’ERA 

pour les nouveaux médicaments mis sur le marché communautaire. Le guide d’application 

pour les médicaments à usage humain (EMEA/CHMP/SWP/4447, 2006) a pris effet en 

décembre 2006 et celui pour les médicaments à usage vétérinaire 

(EMEA/CVMP/ERA/418282/2005-Rev.1, 2008) en novembre 2007. Cette réglementation ne 

s’applique pas aux médicaments qui ont été mis sur le marché avant son entrée en vigueur.  

Les Directives 2001/82/CE et 2001/83/EC ainsi que les guides d’application des procédures 

ERA, considèrent les risques pour l’environnement associés à l’utilisation, au stockage et au 

rejet des médicaments et non pas les risques associés à leur production. Elles spécifient 

également que l’impact environnemental ne devrait pas être un critère d’interdiction à la mise 

sur le marché d’un produit à usage humain et que, si besoin, des mesures appropriées doivent 

être prises pour limiter cet impact. 

La révision de la directive européenne instituant un code communautaire relatif aux 

médicaments à usage humain (2004/27/CE) est completée avec l’article 127b, qui stipule que 

chaque État membre doit mettre en place un système approprié de collecte des Médicaments 

Non Utilisés (MNU) et périmés. 

En France, l’association Cyclamed a pour mission la collecte et la valorisation des MNU à 

usage humain, périmés ou non, apportés par les patients dans les pharmacies. En 2011, 14 565 

tonnes de MNU ont été collectés et valorisés à des fins énergétiques. L’enquête en 2011 sur 

960 personnes révèle que 72 % des Français déclarent effectuer le retour des MNU en 

pharmacie et parmi eux, 63 % le font systématiquement contre 52 % en 2010 [Cyclamed, 

2011]. 

 

En ce qui concerne le milieu aquatique, la Directive Cadre sur l’Eau ou DCE (2000/60/CE) 

fixe les critères pour l’atteinte du bon état des masses d’eau au plus tard en 2015. La DCE 

établit une politique communautaire pour la gestion des eaux de surface intérieures, des eaux 

souterraines, des eaux de transition (eaux estuariennes) et des eaux côtières, afin de prévenir 

et de réduire leur pollution, de promouvoir leur utilisation durable, de protéger leur 

environnement, d’améliorer l'état des écosystèmes aquatiques et d’atténuer les effets des 

inondations et des sécheresses. Dans le contexte réglementaire de la DCE, des normes de 

qualité environnementale (NQE), applicables aux eaux de surface, sont définies dans la 

directive 2008/105/CE pour les substances prioritaires. Une première liste de 33 substances a 

été adoptée en novembre 2001 avec la Décision 2455/2001/EC. Cette liste est mise à jour tous 

les quatre ans. En février 2012, la Commission Européenne a annoncé que 15 nouvelles 
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molécules pourraient bientôt s’ajouter à la liste des 33 substances prioritaires dont le 

diclofénac, le 17α-éthinylestradiol et le 17β-estradiol. Auparavant, aucun médicament ne 

figurait dans cette liste. 

La directive (98/83/CE) relative à la qualité des EDCH ne mentionne aucun médicament ou 

métabolite dans la liste des paramètres à contrôler. 

Face au très grand nombre de médicaments disponibles sur le marché, il est utopique de 

vouloir tous les rechercher dans l’environnement. La première difficulté réside donc dans la 

priorisation des cibles qui présentent un risque élevé. 

 

I.3.2  Plans d’action en France 

 

Face à cette problématique, le gouvernement a adopté des politiques et pris plusieurs mesures 

au travers des Plans Nationaux Santé Environnement (PNSE 1 et 2) et du Grenelle de 

l’Environnement.  

Ainsi, l’action n°11 du PNSE 1 (2004-2008), visait à limiter les pollutions des eaux et des sols 

par les pesticides et certaines substances potentiellement dangereuses, notamment les 

perturbateurs endocriniens et les médicaments. Dans le cadre de cette action, les agences de 

l'eau ont été chargées d’étudier la présence des résidus de médicaments dans les eaux de 

surface et souterraines servant à la production d'eau potable et des eaux traitées en sortie de 

station de potabilisation. 

 

Dans le cadre du « Grenelle de l’Environnement », initié en 2007, des tables rondes ont permis 

aux cinq collèges réunis (collectivités territoriales, État, ONG environnementales, employeurs 

et salariés) de s’accorder sur 268 engagements [Grenelle de l’Environnement, 2007]. Parmi 

ces engagements figure la « Maîtrise des risques liés aux résidus de médicaments » 

(engagement n°103), inscrit dans le thème 2 « préserver et gérer la biodiversité des milieux 

naturels », dont l’objectif est de retrouver une bonne qualité écologique des eaux et d’en 

assurer le caractère renouvelable, ce qui passe par une prévention des pollutions. 

 

Cette action est reprise dans la mesure 5 du Plan national Santé Environnement 2 [PNSE 2 

2009] qui vise à « Améliorer la connaissance et réduire les risques liés aux rejets de 

médicaments dans l’environnement, en engageant dès le mois de juillet 2009 les travaux en 

vue de l’élaboration d’un plan d’action national, en installant le comité de suivi et de pilotage 

de ce plan ». 

 

Afin de mener à bien ces objectifs, les ministères en charge de la santé et de l’environnement 

ont initié une réflexion sur l’élaboration d’un Plan National sur les Résidus de Médicaments 

dans l’Eau (PNRM) dirigé par un comité de pilotage (COPIL) secondé d’un groupe d’appui 

scientifique (GAS) publié le 23 Novembre 2009 [PNRM, 2009]. Le PNRM a officiellement 

été lancé le 30 mai 2011 et s'articule autour de 3 axes majeurs [PNRM, 2011] :  

 l'évaluation des risques par l'acquisition de connaissances scientifiques et techniques 

relatives à la présence, au devenir et aux effets des résidus de médicaments sur 

l'environnement et la santé humaine ; 

 la gestion des risques par des actions de contrôle et de réduction des émissions de 

résidus de médicaments dans l'environnement ;  

 le renforcement et la structuration des actions de recherche. 

La maîtrise des risques liés aux résidus de médicaments s’inscrit également dans le plan 

d’action national contre la pollution des milieux aquatiques par les micropolluants (PNAR) 

présenté par le ministère en charge du développement durable, en Conseil des ministres le 13 
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octobre 2010 [PNAR, 2010-2013]. Ce plan se présente en 3 axes. Le premier vise à réduire les 

émissions des micropolluants les plus préoccupants, en agissant à la source sur les secteurs 

d'activité les plus contributeurs, et au niveau des milieux les plus dégradés, pour atteindre les 

objectifs de la DCE qui impose aux États membres le bon état des eaux d'ici 2015. Le 

deuxième axe vise à améliorer les programmes de surveillance des milieux et des rejets, pour 

assurer la fiabilité et la comparabilité des données. Le troisième axe vise à renforcer la veille 

prospective relative aux contaminations émergentes pour identifier les marges de progrès et 

hiérarchiser l'action des pouvoirs publics. L'enjeu est la hiérarchisation du risque. 

 

I.4 Principales sources et voies de dissémination des résidus de médicaments dans 

l’environnement 

 

La principale source de contamination de l’environnement par les résidus de médicaments 

correspond aux rejets issus du métabolisme des médicaments après administration à l’Homme 

ou l’animal. 
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Figure 15. Sources et voies de diffusion des résidus de médicaments dans l'environnement 

et l’EDCH. 

 

Dans le cas d'une consommation humaine, les rejets rejoignent le système de collecte des eaux 

usées, collectif ou individuel.  

Dans la situation la plus favorable, les eaux usées de ce réseau sont dirigées vers des STEP où 

elles sont traitées avant d'être rejetées dans le milieu collecteur. Les traitements épurateurs des 

STEP n’étant pas totalement efficaces, une fraction de la contamination initiale des eaux usées 

en résidus de médicaments persiste et rejoint l’environnement.  
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Dans le cas de réseaux unitaires avec déversoirs d’orage ou lors de fuites sur le réseau, une 

fraction des effluents peut directement rejoindre les eaux de surface sans traitement préalable.  

L’assainissement individuel, souvent sommaire, conduit également à un rejet dans 

l’environnement d’eaux partiellement épurées. Certains pays en développement ne disposent 

pas de système de traitement ou de collecte des eaux usées.  

 

Les boues des STEP sont utilisées en agriculture en tant que matières fertilisantes recyclées 

(MFR), mais doivent être au préalable traitées et stabilisées afin de réduire leurs teneurs en 

eau et de limiter les nuisances olfactives. L’Arrêté du 8 janvier 1998 fixe les prescriptions 

techniques applicables aux épandages de boues issues du traitement des eaux usées sur les 

sols agricoles. Des teneurs limites sont spécifiées pour certains résidus métalliques et 

contaminants organiques mais rien n’est spécifié au sujet des résidus de médicaments. 

Lorsque les boues sont épandues sur les sols cultivés, elles transfèrent les contaminants vers le 

compartiment terrestre et les milieux aquatiques via les eaux de ruissellement. 

 

Dans le cas d'une consommation vétérinaire, les résidus de médicaments contenus dans les 

excréments atteignent directement le sol des pâturages ou se retrouvent dans les déchets 

d'élevage (fumiers, lisiers, etc.) [Kemper, 2008]. Comme les boues de STEP, les déchets 

d'élevage sont épandus sur les sols pour les enrichir. De la même façon, les résidus de 

médicaments qu'ils contiennent peuvent rejoindre les eaux de surface ou souterraines par 

ruissellement ou pénétration dans les sols. 

Dans le cas de l'aquaculture, les médicaments sont directement dispersés dans l'eau servant à 

l'élevage des animaux, et peuvent ainsi rejoindre les eaux de surface [Cabello, 2006 ; Sapkota 

et al., 2008].  

 

D'autres sources de contamination existent :  

 

- les rejets et les pertes lors des procédés industriels de fabrication des médicaments 

[Lin et Tsai, 2009 ; Phillips et al., 2010]. 

L'analyse de l'effluent d'une STEP recevant les eaux de 90 industries pharmaceutiques en Inde 

a révélé la présence de résidus de médicaments dont onze médicaments ont été détectés à des 

concentrations supérieures à 100 µg/L et la ciprofloxacine a été dosée à une concentration de 

31 mg/L [Larsson et al., 2007].  

En France, l'étude de Sanchez et al. (2011) a mis en évidence que les poissons prélevés en 

aval de l'effluent d'une industrie pharmaceutique produisant des stéroïdes, montraient des 

signes forts de perturbation endocrinienne. 

 

- les rejets directs des médicaments non utilisés (MNU) via les toilettes et les éviers ou 

via les déchets ménagers non incinérés.  

Bound et Voulvoulis (2005) ont réalisé une enquête auprès de 400 ménages au Royaume-Uni 

en 2003, afin d’étudier le comportement des habitants pour se débarrasser de leurs MNU. Les 

résultats ont révélé que 63,2 % des habitants les jetaient avec les déchets ménagers, 11,5 % 

dans les éviers ou les toilettes et 21,8 % les rapportaient à leurs pharmaciens.  

L’étude Start en Allemagne en 2006, menée par sondage auprès de 1 306 personnes, a montré 

qu’un habitant sur sept se débarrassait occasionnellement des comprimés non utilisés ou 

périmés dans les toilettes et que près d’une personne sur deux jetait les médicaments sous 

forme liquide dans les éviers ou les toilettes (Figure 16) [Start, 2008]. 
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Figure 16. Résultats du sondage auprès de 1 306 habitants en Allemagne sur a) 

l’élimination des comprimés et des gélules via les toilettes et sur b) l’élimination des 

médicaments sous forme liquide via les éviers ou les toilettes [Start, 2008]. 

 

 

Les différentes sources ne sont pas quantitativement hierarchisées : concernant les 

médicaments à usage humain, la voie principale de contamination de l’environnement semble 

être l’élimination physiologique des produits consommés via les eaux usées. Parmi les 

consommations,  l’usage hospitalier est actuellement considéré avec une attention particulière  

en raison du nombre de malades traités, de la quantité et de la diversité des médicaments 

utilisés notamment des anticancéreux, des anesthésiques, des antibiotiques et des produits de 

diagnostic. Actuellement, les effluents hospitaliers sont collectés par les réseaux urbains et 

traités dans les STEP, sans traitement préalable et sans connaissances sur les niveaux de 

contamination.  

 

 

a) b) 
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II. Problématique des effluents hospitaliers 

 

D'un point de vu qualitatif, les effluents liquides hospitaliers peuvent être classés en trois 

grandes catégories [Emmanuel, 2004] : 

 

- les rejets de type domestique qui regroupent les eaux provenant des cuisines, les rejets 

résultant de l'hygiène des patients non contagieux et du personnel ; 

- les rejets assimilables à des effluents industriels qui sont générés par certains 

équipements spécifiques (blanchisseries, chaufferies, ateliers…) ; 

- les effluents spécifiques aux établissements de santé qui sont générés par les activités 

de soins, d'analyse et de recherche. 

 

Cependant, tous ces rejets sont plus ou moins rapidement réunis au sein d’un collecteur 

central qui se déverse ensuite vers les égouts urbains avec parfois des cuves de relèvement 

avec pompage. 

 

Les hôpitaux exigent une demande en eau potable importante, comprise généralement entre 

400 et 1 200 L/lit/jour [Leprat, 1998]. En France, la demande moyenne en eau pour un centre 

hospitalier universitaire (CHU) est estimée à 750 L/lit/jour alors que celle des ménages est de 

151 L/personne/jour [Demouliere et al., 2012].  

 

II.1 Contribution quantitative des hôpitaux à la contamination par les résidus de 

médicaments 

 

Les établissements de soin représentent une source importante de rejets de médicaments, 

biocides et produits de diagnostic. Leur contribution à la contamination globale des eaux 

usées urbaines par les médicaments varie fortement selon les molécules et selon la taille de 

l'établissement. Les différences sont manifestes entre les différents pays, les palettes des 

molécules utilisées n'étant pas les mêmes.  

 

De nombreuses études ont été réalisées afin d’évaluer la contribution des hôpitaux à la 

contamination des eaux usées urbaines, basées soit sur des mesures analytiques soit sur des 

données de consommation, voire en combinant les deux approches. 

 

En Allemagne, Heberer et Feldmann (2005) ont évalué la contribution d'un hôpital militaire et 

de quatre hôpitaux civils à la contamination de l’eau usée urbaine en entrée d’une STEP. Pour 

prédire les flux des 2 médicaments sélectionnés, ils ont utilisé un modèle mathématique, basé 

sur les quantités totales de chaque médicament prescrit aux patients dans les hôpitaux et à 

leurs domiciles, le mode d’administration et le devenir dans l’organisme. La contribution de 

l'hôpital militaire est estimée à 0,17 % pour la carbamazépine et 0,39 % pour le diclofénac. La 

contribution de l'ensemble des effluents des hôpitaux étudiés est estimée à 15 % pour la 

carbamazepine et 10 % pour le diclofenac.  

Dans une étude réalisée dans les mêmes conditions et par la même équipe, la contribution de 

l’hôpital militaire pour le rejet d’un AINS, le métamizole et de ses métabolites est estimée à 

2,9 %, soit environ 10 fois plus que celle rapportée pour la carbamazépine et le diclofénac 

[Feldmann et al., 2008]. Cette différence peut être expliquée par une utilisation préférentielle 

de ce médicament à l'hôpital. 
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Langford et Thomas (2009), Thomas et al. (2007) ont étudié l'occurrence d'une quarantaine de 

médicaments dans les effluents de 2 hôpitaux distincts de la région d'Oslo, recevant 

respectivement 28 000 et 45 000 patients par an et assurant respectivement 130 000 et 

400 000 consultations par an. La contribution des 2 hôpitaux est proche de 12 % pour 3 

médicaments (triméthoprime, propranolol et paracétamol), légèrement supérieure à 2 % pour 

l’aténolol et l’atorvastatine et inférieure à 2 % pour les autres médicaments dont certains n’ont 

pu être détectés dans les échantillons des effluents hospitaliers ou de l’affluent de la STEP. 

 

Ort et al. (2010) ont utilisé deux approches (mesures analytiques et données de 

consommation) pour évaluer la contribution d’un hôpital australien dont l’implantation 

équivalait à 4,4 lits pour 1 000 habitants. À partir des mesures analytiques réalisées dans les 

effluents de l’hôpital et en entrée de STEP, les auteurs ont réparti les 28 molécules étudiées en 

trois classes en fonction de la contribution estimée : 

- la classe 1 correspondant aux molécules pour lesquelles la contribution des hôpitaux 

est supérieure à 15 % : cette classe regroupe deux antibiotiques (roxithromycine et 

triméthroprime), 

- la classe 2 regroupant les produits pour lesquels la contribution est comprise entre 5 % 

et 15 %, comprenant notamment des antibiotiques et des antalgiques, 

- la classe 3 regroupant les produits pour lesquels la contribution est inférieure à 5 %.  

 

La contribution n’a pu être estimée pour 12 composés pour lesquels les concentrations dans 

les effluents de l’hôpital ou en entrée de STEP étaient inférieures à la limite de quantification. 

Le tableau VI présente cette classification et la compare aux valeurs de contribution estimées 

à partir des données de consommation : les résultats obtenus selon les deux méthodes sont 

bien corrélés sauf pour l’ibuprofène, figurant en classe 2 alors que la contribution calculée est 

de 49 %.  
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Tableau VI. Classification des molécules selon le niveau de contribution de l'hôpital au 

flux total entrant dans une STEP en Australie [Ort et al., 2010]. 

 

  

Contribution de l'hôpital (% de 

l'affluent de STEP) 

  Mesurée Moyenne 

prédite par 

audit   
Molécules Moyenne Maxima 

Max > 15 % 
Roxithromycine 25,7 56,0 19,0 

Trimethroprime 10,1 18,3 14,0 

5 %< max < 

15 % 

Furosemide 5,8 13,7 5,9 

Ranitidine 4,9 11,0 5,7 

Acide salicylique 4,9 10,8 11,0 

Gemfibrozil 4,1 10,0 0,4 

Paracétamol 5,1 9,8 10,0 

Ibuprofène 4,6 8,5 49,0 

Métoprolol 4,1 7,0 2,3 

Gabapentine 2,3 6,8 4,6 

Tramadol 2,5 6,0 6,7 

Erythromycine 2,6 5,5 4,3 

Max ≤ 5% 

Venlafaxine 2,0 5,0 2,0 

Naproxène 2,3 4,4 0,3 

Codeine 1,5 3,7 6,6 

Hydrochlorthiazide 2,0 3,7 0,5 

Atenolol 1,8 3,5 0,6 

Iopromide 2,1 3,2 / 

Temazepam 1,6 3,1 4,3 

Oxazepam 1,2 2,8 1,5 

Sulfamethoxazole 0,8 2,2 6,7 

Carbamazepine 0,4 1,3 1,9 

Cephalexin 0,4 1,2 5,9 

Citalopram 4,0
a
 / 1,6 

Oxycodone 3,0
a
 / 5,0 

Atorvastatin 3,0
a
 / 0,9 

Diclofenac 1,0
a
 / 1,8 

a
calculé avec la moyenne des flux mesurés dans l'affluent de la même STEP mais 3 jours non 

consécutifs ; / données non disponibles. 

 

Verlicchi et al. (2012b), dans une étude similaire réalisée en Italie pour un hôpital de 900 lits 

montrent que les contributions de l'hôpital sont inférieures ou égales à 5 % pour 32 molécules, 

entre 5 et 15 % pour 18 molécules et supérieures à 15 % pour 12 molécules. Les contributions 

les plus importantes sont observées pour des antibiotiques, l’ofloxacine (67 %), 

l’azithromycine (67 %), la clarithromycine  (53 %) et le métronidazole (45 %).  
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Mullot (2009) a utilisé 3 approches différentes pour estimer la contribution des effluents 

hospitaliers à la pollution par les médicaments en entrée de STEP : 

- la première est basée sur la comparaison des flux sortant de l'hôpital et ceux entrant 

dans la STEP recevant les eaux de l'hôpital. Les flux étant estimés à partir des résultats 

analytiques obtenus pour les molécules ciblées ;  

- la deuxième est basée sur la comparaison entre les concentrations mesurées dans les 

effluents hospitaliers et celles mesurées dans une STEP témoin ne recevant d'eaux 

usées d'aucun établissement de soins ;  

- la troisième approche utilise les données de consommation fournies par les hôpitaux.  

Les approches 1 et 2, applicables pour les molécules ayant pu être dosées dans les effluents, 

conduisent à des estimations de contribution similaires, généralement inférieures à 5 % sauf 

pour le sulfaméthoxazole, proche de 10 % (Tableau VII). 

L’approche 3 a été utilisée pour les produits non détectables en entrée de STEP, correspondant 

à des produits d’usage hospitalier, à savoir deux anticancéreux et des produits de contraste. 

Les contributions déterminées, entre 30 % et 70 %, mettent en évidence qu'une partie des 

médicaments est excrétée à domicile par les patients traités en ambulatoire. 

 

Tableau VII. Estimation de la contribution des hôpitaux à la pollution des eaux usées 

urbaines par les médicaments [Mullot, 2009]. 

 

 Contribution hospitalière estimée 

Composé Approche 1 Approche 2 Approche 3 

Ciprofloxacine 3,8 % 0,9 – 3,1 % / 

Kétoprofène 4,7 % 2,2 – 5,4 % / 

Sulfaméthoxazole 9,2 % 1,9 – 29,6 % / 

Aténolol 1,3 % 0,9 – 2,8 % / 

Propofol 2,6 % / / 

5-fluorouracile / / 30 – 69 % 

Cyclophosphamide / / 3 – 62 % 

Produits de contraste iodés / / 61 – 70 % 

Gadolinium / / 33 – 38 % 

/ = non calculé ; 

Approche 1 : basée sur les concentrations mesurées dans les effluents 

et la STEP associée ; 

Approche 2 : basée sur la comparaison des effluents de l'hôpital avec 

les affluents d'une STEP ne recevant pas d'eaux usées hospitalières ;  

Approche 3 : basée sur les données de consommation. 

 

En se basant sur les données de consommation, Le Corre et al. (2012) ont estimé la 

contribution de 6 hôpitaux australiens de tailles différentes (132 à 882 lits) sur les flux de 589 

médicaments arrivant à la STEP municipale. Les contributions des hôpitaux sont inférieures à 

15 % pour 63 % à 84 % des médicaments étudiés, selon l'hôpital. Le pourcentage de 

médicaments utilisés uniquement à l'hôpital, c'est-à-dire avec une contribution supposée de 

100 %, est de 10 % pour le plus petit hôpital et de 20 % pour le plus important.  

 

Le tableau VIII présente une synthèse des résultats obtenus lors des différentes études pour 

une sélection de principes actifs.  



 54 

Tableau VIII. Contribution moyenne des hôpitaux à la pollution des eaux usées 

urbaines par les résidus de médicaments – synthèse de 6 études publiées entre 2005 et 

2012. 

 
 
 

Contribution en % de l'affluent de STEP 

 

Hôpital 

Allemagne 

Hôpital 1 

Norvège 

Hôpital 2 

Norvège 

Hôpital 

France 

Hôpital 

Australie 

Hôpital 

Italie 

6 Hôpitaux 

Australie 

Carbamazépine 0,17
b
 0,9

a
 0,8

a
 / 0,4

a
 2,5

a
 1 - 2

b
 

Diclofénac 0,39
b
 0,5

a
 1,1

a
 / 1,0

a
 2,1

a
 / 

Kétoprofène / 0,1
a
 0,5

a
 4,7

a
 / 14,0

a
 / 

Aténolol / 0,5
a
 2,0

a
 1,3

a
 1,8

a
 4,7

a
 0,2 - 1

b
 

Métoprolol / 0,7
a
 0,8

a
 / 4,1

a
 5,7

a
 2 - 3

b
 

Paracétamol / 5,9
a
 5,8

a
 / 5,1

a
 4,2

a
 / 

Sulfaméthoxazole / 0,6
a
 0,6

a
 9,2

a
 0,8

a
 6,1

a
 2 - 6

b
 

Triméthoprime / 3,7
a
 10,5

a
 / 10,1

a
 3,2

a
 5 - 13

b
 

Ofloxacine / / / / / 67,0
a
 35

b
 

Roxithromycine / / / / 25,7
a
 2,1

a
 1 - 19

b
 

Methylprednisolone / / / / / / 23 - 69
b
 

Cyclophosphamide / / / 3 - 62
b
 /   1 - 45

b
 

Propofol / / / 2,6
a
 / / 100

b
 

Nombre de lits 300 585 1 200 500 180 900 132 - 822 

 

Heberer et 

Feldmann 

(2005) 

Langford et Thomas 

(2009) 

Mullot 

(2009) 

Ort et al. 

(2010) 

Verlicchi et 

al. (2012) 

Le Corre et 

al. (2012) 

a
 : approche analytique 

b
 : approche utilisant les données de consommation 

 

Conclusion : 

- Parmi les médicaments les plus fréquemment prescrits (anti-inflammatoires, 

analgésiques, béta-bloquants, antibiotiques) mais dont l'usage n'est pas exclusif à 

l'hôpital, la contribution moyenne des hôpitaux est inférieure à 15 % ; 

- La contribution dépasse 15 % pour certains antibiotiques, notamment des 

quinolones ou des macrolides ;  

- Les médicaments à usage spécifiquement hospitalier sont supposés être éliminés en 

totalité dans les rejets hospitaliers. Il convient cependant de considérer les 

traitements ambulatoires, notamment les traitements anticancéreux, que les patients 

éliminent en partie à domicile. 
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II.2 Paramètres globaux, caractéristiques microbiologiques et éco-toxicologiques des 

effluents hospitaliers 

 

La rédaction de ce paragraphe est basée sur la synthèse générale de Verlichi et al., (2010) et 

n'est pas une présentation exhaustive des paramètres caractérisant les effluents hospitaliers.  

Analysant 17 articles qui font référence à des hôpitaux de tailles différentes (60-900 lits) de 

France, Turquie, Inde, Iran, Italie, Thaïlande, Canada et Grèce, les auteurs ont estimé les 

valeurs moyennes de Demande Biologique en Oxygène sur 5 jours (DBO5), de Demande 

Chimique en Oxygène (DCO) et de Matières en Suspension (MES) respectivement à 200 

mg/L, 500 mg/L et 160 mg/L. Ces valeurs sont 2 à 3 fois supérieures aux concentrations 

moyennes usuelles des effluents urbains (Tableau IX). 

 

Tableau IX. Valeurs moyennes des paramètres DBO5, DCO et MES pour les effluents 

hospitaliers et les effluents urbains [Verlicchi et al., 2010]. 

Paramètre Unité Effluents hospitaliers Effluents urbains Ratio 

DBO5 mg/L 200 90 2,2 

DCO mg/L 500 170 3 

MES mg/L 160 60 2,7 

 

Pour les autres paramètres globaux, les auteurs ont pris en compte 11 articles (Tableau X). Par 

comparaison aux effluents urbains, les eaux usées hospitalières présentent un potentiel redox 

environ 9 fois supérieur et des concentrations en chlorures 4 fois plus élevées. Par contre, les 

dénombrements en Escherichia coli et coliformes fécaux et totaux sont 10 à 100 fois 

inférieurs, traduisant probablement une dilution au sein de l’hôpital et/ou un effet des 

bactéricides. 

Tableau X. Synthèse des paramètres globaux et microbiologiques déterminés dans les 

effluents hospitaliers et urbains [Verlicchi et al., 2010]. 

Paramètre Unité 

Effluents 

hospitaliers 
Effluents urbains 

 

gamme moyenne gamme moyenne Ratio 

pH Sans 7,7-8,1 8 7,5-8,5 7,5 1,1 

Potentiel redox mV 850-920 890 / 100 8,9 

NTK mg/L  5-80 33 20-70 / / 

P total mg/L  0,2-13 4 4-10 7 0,6 

Graisses et huiles mg/L 5-60 25 50-100 75 0,3 

Chlorures mg/L 65-360 200 30-90 50 4,0 

Agents tensioactifs totaux mg/L 3-7,2 4,5 4-8 5 0,9 

Escherichia coli NPP/100 mL 10
3
-10

6
 10

4
 10

6
-10

7
 10

5
 0,1 

Coliformes fécaux NPP/100 mL 10
3
-10

7
 10

5
 10

6
-10

8
 10

7
 0,01 

Coliformes totaux NPP/100 mL 10
5
-10

8
 10

6
 10

7
-10

10
 10

8
 0,01 

NTK : Azote Total Kjeldahl      

P total : Phosphore total       

NPP: Nombre le Plus Probable      
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Les composés organohalogénés adsorbables (acronyme anglais de Adsorbable Organic 

Halogen, AOX) correspondent à la concentration en halogènes (chlore, brome, iode) contenue 

dans les substances organiques adsorbables sur du charbon actif.  

Kümmerer et al. (1998) ont montré que les concentrations en AOX de 6 effluents hospitaliers 

allemands étaient comprises entre 0,13 et 0,94 mg/L avec une moyenne de 0,43 mg/L. Ces 

auteurs estiment que la contribution maximale des médicaments aux AOX n'excède pas 11 %.  

Des teneurs similaires sont rapportées par Boillot et al. (2008a), qui soulignent des variations 

entre 0,18 et 0,82 mg/L selon la fraction horaire de prélèvement de l'effluent hospitalier.   

 

En France, Emmanuel et al. (2005) ont analysé un effluent provenant du service des maladies 

tropicales d'un établissement hospitalier situé dans le sud de la France. Les auteurs confirment 

les fortes valeurs de  DBO5 (comprises entre 200 et 1 559 mg/L) et DCO (comprises entre 362 

et 3664 mg/L) et notent également des concentrations en bactéries fécales inférieures à 

10
8
/100 mL.  

Emmanuel et al. (2005) ont réalisé plusieurs essais de toxicité aigüe. Le test d'inhibition de la 

luminescence sur bactéries Vibrio fischeri (15 et 30 min) (Microtox
®
) a montré que la toxicité 

aigüe de l'effluent hospitalier est similaire à celle des effluents urbains.  

Boillot et al. (2008a et b) ont réalisé les mêmes essais sur des effluents d’un hôpital Lyonnais, 

prélevés à différentes périodes sur une journée. Les résultats sont rapportés sous forme de 

concentration effective menant à 20 % d'effet sur les populations d'organismes testées (EC20) 

et exprimés en pourcentage du volume d'effluent (plus cette valeur est élevée, moins 

l'échantillon est toxique). Ils révèlent que les effluents sont plus toxiques pendant les périodes 

9 h-13 h et 13 h-17 h, avec des EC20 variant de 3,9 à 22,1 %. La nuit (23 h-5 h), l'effluent est 

moins toxique avec des EC20 de 67,5 à 100 %. Les essais sur des échantillons moyens 

journaliers révèlent une toxicité relativement importante avec des EC20 inférieures à 20 %.  

La toxicité des échantillons bruts testés sur Daphnia magna et Lemna minor est jusqu'à 10 

fois supérieure à celle des échantillons filtrés, révélant une forte toxicité liée à la phase 

particulaire.  

Selon les auteurs, une partie des effets toxiques proviendrait de la teneur en chlore libre ce qui 

parait surprenant dans des eaux usées, de l'ammonium et du cuivre. Les concentrations en 

surfactants, en AOX et en résidus de médicaments n'ont pas été mesurées lors de cette étude. 

Le chapitre suivant présente la composition des effluents hospitaliers en médicaments. 

 

II.3 Composition en médicaments des rejets hospitaliers  

 

Les données présentées dans ce chapitre correspondent à la synthèse d’une trentaine d’articles 

parus dans le domaine des résidus médicamenteux dans les effluents hospitaliers depuis 1996.  

Les graphiques ont été générés en utilisant les données collectées et regroupées dans le tableau 

A-I en annexe 1. Seules les valeurs supérieures aux limites de quantification (LQ) ont été 

reportées. Les médicaments analysés dans l’ensemble de ces publications sont répartis selon la 

classification ATC (tableau XI).  
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Tableau XI. Concentrations minimales et maximales mesurées pour les différentes 

classes de médicaments dans les effluents hospitaliers. 

Classe ATC 
Nombre de 

données  
Nombre de 

publications 

Concentrations  

Min (µg/L) 
Max 

(µg/L) 

A : Voies digestives et métaboliques 18 1 0,035 4 

C : Système cardiovasculaire 104 6 0,054 25 

Diurétiques (C03) 9 1 5,300 18 

β-bloquants (C07) 65 6 0,054 25 

Régulateurs des lipides (C10) 30 1 0,057 3 

D : Médicaments dermatologiques
a
 6 3 0,315 2 

J : Anti-infectieux généraux
b
 197 15 0,003 155 

L : Antinéoplasiques et immunomodulateurs 59 8 0,005 124 

M : Muscle et squelette
c
 110 9 0,028 151 

N : Système nerveux 113 8 0,005 1 368 

Anesthésiques (N01) 9 2 0,600 15 

Analgésiques (N02) 59 8 0,010 1 368 

Antiépileptiques (N03) 22 6 0,018 19 

Psycholeptiques et psychoanaleptiques (N05/6) 23 1 0,005 1 

V : Divers
d
 14 3 15,0 9 900 

a
 corticostéroïdes (D07) 

b
 antibactériens à usage systémique (J01), 

c
Anti-inflammatoires et anti-

rhumatismaux (M01), 
d
 produits de contraste (V08) 

  

 Parmi les médicaments du système cardio-vasculaire (C), les β-bloquants (C07) sont les 

médicaments les plus fréquemment recherchés et les concentrations rapportées varient de la 

dizaine de ng/L à la dizaine de µg/L. Le métoprolol et l'aténolol sont les 2 β-bloquants 

retrouvés aux plus fortes concentrations, respectivement 25 µg/L (Norvège) [Thomas et al., 

2007] et 14 µg/L (France) [Mullot, 2009]. Verlicchi et al. (2012a) rapportent des 

concentrations proches de 10 µg/L pour le furosémide (sous-classe C03) et comprises entre 

0,1 et 10 µg/L pour des hypolipémiants des familles des statines et des fibrates (sous-classe 

C10) (Figure 17). 
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Figure 17. Concentrations, relevées dans la littérature, pour la classe des médicaments du 

système cardio-vasculaire (C) mesurées dans des effluents hospitaliers. 

 

 

 Au sein de la classe des anti-infectieux généraux (J), les données rapportées concernent 

exclusivement la sous-classe des anti-infectieux à usage systémique (J01). Les trois produits 

les plus recherchés sont la ciprofloxacine (une cinquantaine de données), le sulfaméthoxazole 

et le triméthoprime (une quarantaine de données). Quelle que soit la molécule, l’intervalle des 

concentrations est très dispersé, variant du centième à la centaine de µg/L. Les valeurs les plus 

élevées correspondent à la ciprofloxacine (155 µg/L, Brésil) [Martins et al., 2008], au 

métronidazole (90 µg/L, Suède) [Lindberg et al., 2004] et à l'érythromycine-H2O (83 µg/L, 

Allemagne) [Ohlsen et al., 2003] (Figure 18).  
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Figure 18. Concentrations, relevées dans la littérature, pour 21 antibiotiques mesurées dans 

des effluents hospitaliers. 

 

 La classe des anticancéreux (L) se positionne comme la plus spécifique des thérapeutiques 

hospitalières et trois produits sont le plus souvent analysés : le 5-fluorouracile, le 

cyclophosphamide et l’ifosfamide.  Les concentrations retrouvées varient entre la dizaine de 

ng/L et la centaine de µg/L. La valeur la plus élevée est rapportée pour le 5-fluorouracile : 123 

µg/L (Autriche) [Mahnik et al., 2007] mais la mesure a été effectuée directement à la sortie du 

service d'oncologie et non dans l'effluent général de l'hôpital (Figure 19).  
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Figure 19. Concentrations, relevées dans la littérature, pour 6 anticancéreux mesurées dans 

des effluents hospitaliers. 
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Parmi les anticancéreux figurent le cisplatine et l’oxaliplatine, générant l’élimination de Pt 

dans les eaux usées. Kümmerer et al., (1999) ont relevé des concentrations en platine (Pt) 

comprises entre 20 et 3 580 ng/L pour des échantillons d’eaux usées moyennés sur 2 h, avec 

une moyenne journalière entre 10 et 660 ng/L. Il est à noter que des mesures de Pt réalisées 

directement dans les effluents du service d'oncologie d'un hôpital universitaire autrichien sont 

comprises entre 4,7 et 145 µg/L. Le calcul du ratio moyen de l'émission de médicament sur la 

consommation de médicament hebdomadaire révèle que seulement 27 ± 12 % de la quantité 

de platine administrée est émise via les eaux usées du service d'oncologie. Les demi-vies 

d'élimination plasmatique de l’oxaliplatine et du cisplatine sont respectivement de 273 h ± 19 

h et 130 h ± 24 h, pouvant expliquer pourquoi une grande quantité sera excrétée au domicile 

du patient [Lenz et al., 2005]. 

 

 Au sein de la classe des médicaments du muscle et du squelette (M), les données 

concernent exclusivement la sous-classe des anti-inflammatoires et anti-rhumatismaux (M01) 

avec plus d'une centaine de données. Les concentrations rapportées varient de quelques 

centièmes à plusieurs dizaines de µg/L : la plus forte concentration a été rapportée pour 

l'ibuprofène, 151 µg/L (Espagne) [Gómez et al., 2006]. Des valeurs maximales comprises 

entre 30 et 70 µg/L ont été observées pour le diclofénac, le kétorolac et le kétoprofène [Lin et 

al., 2009; Gómez et al., 2006; Mullot, 2009] (Figure 20). 

 

0,00

0,01

0,10

1,00

10,00

100,00

1 000,00

10 000,00

D
ic

lo
fe

nac

Ib
up

ro
fè

ne

K
ét

op
ro

fè
ne

K
ét

or
ola

c

A
c.
 M

éf
én

am
iq

ue

N
ap

ro
xè

ne

C
o

n
c
e
n

tr
a

ti
o

n
 (

µ
g

/L
)

 
Figure 20. Concentrations, relevées dans la littérature, pour 6 anti-inflammatoires 

mesurées dans des effluents hospitaliers. 

 

 Les analgésiques (sous-classe N02) sont les représentants de la classe N les plus étudiés, 

avec en particulier le paracétamol et l’acide acétylsalicylique dont les concentrations 

maximales rapportées sont respectivement de 1 400 µg/L (Norvège) [Thomas et al., 2007] et 

de 384 µg/L (Corée) [Sim et al., 2011]. Par contre, une seule valeur est rapportée pour la 

morphine, à 4 µg/L. 
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Les médicaments des sous-classes N03 (antiépileptiques) et N05/N06 (psycholeptiques 

/psychoanaleptiques) sont retrouvés à des concentrations inférieures à 10 µg/L voire 1 µg/L. 

La carbamazépine est le produit le plus étudié, probablement en raison de sa persistance dans 

l’environnement liée à sa très faible biodégradabilité et au manque d’efficacité des STEP pour 

la dégrader. 

Parmi les anesthésiques (N01), le propofol est le produit le plus étudié et les teneurs 

rapportées varient entre 1 et 12 µg/L (Figure 21). 
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Figure 21. Concentrations, relevées dans la littérature, pour les médicaments du système 

nerveux (N) mesurées dans des effluents hospitaliers. 

 

 

 Les activités de diagnostic à l’hôpital génèrent l’utilisation de grandes quantités de produits 

de contraste, avec au premier plan les agents de contraste iodés, utilisés pour l’imagerie par 

rayons X. Les concentrations rapportées pour l’iobitridol, l’ioméprol, l’iopamidol et 

l’iopromide dépassent le mg/L [Mullot, 2009; Mullot et al., 2010 ; Weissbrodt et al., 2009 ; 

Kovalova et al., 2012] (Figure 22). Une concentration de 9,9 mg/L a été mesurée pour 

l'iobitridol en France [Mullot, 2009].  
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Figure 22. Concentrations, relevées dans la littérature, pour 5 produits de contraste iodés 

mesurées dans les effluents hospitaliers. 

 

L’Imagerie par Résonance Magnétique (IRM) nécessite l’administration de Gadolinium (Gd), 

utilisé sous forme chélatée avec l’acide diéthylène-triamine-pentaacétique (DTPA) ou l’acide 

tétraazacyclo-dodécane-tétraacétique (DOTA) pour réduire sa toxicité. Kümmerer et Helmers 

(2000) rapportent des concentrations en gadolinium (Gd) comprises entre 1 et 55 µg/L avec 

des moyennes annuelles de 20,5 µg/L en 1996 et 10,5 µg/L en 1997. 

 

Le tableau XII regroupe les concentrations relevées pour une sélection de médicaments dans 

les effluents hospitaliers et les affluents de STEP. 

 

Tableau XII. Concentrations minimales et maximales mesurées pour une sélection de 

médicaments dans les effluents hospitaliers et dans les affluents de STEP. 

 

Molécules 

  
Concentrations 

effluents hospitaliers  
  

Concentrations 

affluents STEP  

n 
Min. 

µg/L) 

Max. 

(µg/L) 
n 

Min. 

(µg/L) 

Max. 

(µg/L) 

Aténolol 23 0,10 14,5 35 0,030 33,5 

Ofloxacine 23 0,06 37,0 27 0,030 5,6 

Sulfaméthoxazole 37 0,10 25,3 53 0,013 7,9 

Cyclophosphamide 17 0,02 3,6 3 0,007 0,4 

Diclofénac 31 0,03 70,0 32 0,002 7,0 

Kétoprofène 20 0,01 30,2 40 0,012 8,6 

Carbamazépine 20 0,02 6,1 27 0,037 3,1 

Prednisolone 2 0,32 1,9 6 0,002 0,03 

Methylprednisolone 4 0,60 2,1 4 0,001 0,002 

Iopromide 2 170,00 1 390,0 4 0,020 3,8 
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Conclusion 

- Les concentrations en médicaments dans les effluents hospitaliers sont plus 

élevées que dans les affluents de STEP, généralement comprises entre 0,1 et 100 

µg/L ; 

- Les produits les plus analysés dans la littérature sont les antibiotiques, les 

analgésiques, les -bloquants et les anticancéreux ; 

- Les données de la littérature sont moins nombreuses que pour les affluents de 

STEP, probablement en raison de la difficulté pour effectuer des prélèvements 

dans les effluents hospitaliers. 
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III. Dosage des résidus de médicaments dans les effluents hospitaliers  

 

Le dosage des résidus de médicaments dans les effluents hospitaliers est délicat à mettre en 

œuvre compte-tenu de la complexité du milieu analysé et des niveaux de concentration 

observés, nécessitant le recours à des techniques analytiques sensibles et spécifiques. En 

amont de la mesure analytique, l’échantillonnage représente un véritable défi pour assurer la 

bonne représentativité du milieu analysé. En effet, la composition des effluents évolue de 

façon continue, en raison de la variation du débit des effluents et des quantités de 

médicaments émises.   

 

III.1 Variabilité des flux d’effluents hospitaliers 

 

III.1.1 Variabilité du débit et des concentrations en médicaments au cours de la journée 

 

Lindberg et al. (2004) ont mesuré le débit des effluents d’un hôpital suédois ainsi que 

l'évolution des concentrations en différents médicaments en réalisant sept prélèvements 

ponctuels au cours d’une journée. Leurs résultats (Figure 23) montrent deux pics de débit, 

entre 9 h et 11 h puis entre 13 h et 15 h, et un débit plus faible dans la soirée, un facteur 

jusqu’à quatre étant observé entre la mesure la plus faible et la mesure la plus forte. Les 

auteurs rapportent également de grandes fluctuations des concentrations en médicaments en 

cours de journée dans un rapport variant jusqu’à 25. D’une manière générale, les 

concentrations les plus importantes sont rapportées en journée, globalement entre 11 h et 17 h, 

périodes correspondant également aux débits les plus importants. 

 

 
Figure 23. Variations journalières du débit d’un effluent hospitalier et des concentrations 

en antibiotiques [Lindberg et al., 2004]. Légende: (a) ofloxacine, (b) ciprofloxacine, (c) 

sulfaméthoxazole, (d) trimethoprime. Le trait continu correspond au débit, lu sur l’axe de 

droite. 
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Boillot et al. (2008a, b) décrivent une variabilité comparable du flux d’effluents d’un 

établissement hospitalier lyonnais de 1 100 lits. Le débit augmente progressivement entre 7 h 

et 10 h où il atteint son maximum (45 m
3
/h), puis diminue progressivement pour atteindre son 

minimum vers minuit et reste stable jusqu'à 7 h (17 m
3
/h) (Figure 24). Les flux maxima sont 

enregistrés durant la période 9 h-13 h, correspondant au nettoyage des installations (chambres, 

sols, etc.), aux activités de soin et aux opérations. Un pic plus faible est observé entre 14 h et 

15 h comme dans les mesures de Lindberg et al. (2004). Les auteurs ont également mesuré des 

paramètres globaux de pollution physicochimique et d’écotoxicité pendant cinq périodes au 

cours d’une journée et constatent à nouveau que les chiffres de pollution les plus importants 

sont rapportés entre 9 h et 17 h. 

 

 
Figure 24. Fluctuation journalière du débit et de la température dans l’émissaire d’un 

hôpital français [Boillot et al., 2008a]. 

 

III.1.2  Variabilité du débit au cours de la semaine 

 

L’étude MEDIFLUX [Mullot, 2009], menée au sein de notre laboratoire, a été réalisée dans 

trois hôpitaux français dans le but d’évaluer et de modéliser les flux de médicaments dans les 

effluents hospitaliers et leurs impacts dans les STEP.  

L’enregistrement du débit de consommation d’eau potable d’un hôpital de 425 lits a permis de 

mesurer la consommation moyenne et la variabilité horaire de la consommation en eau sur 15 

jours. Les consommations sont importantes en journée avec un pic de consommation le matin 

puis diminuent progressivement. Les profils de consommation se répètent régulièrement d’un 

jour à l’autre mais l’écart entre consommation maximale et consommation minimale au sein 

d’une journée est 2 à 3 fois plus faible le week-end qu’en semaine (Figure 25). 
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Figure 25. Mesure des débits de consommation d'EDCH au sein d'un hôpital français (pas 

de temps 5 minutes) [Mullot, 2009]. 

 

Lors de cette même étude, les débits d'effluents sortant de l'hôpital ont été enregistrés pendant 

6 jours au niveau du point de raccordement au réseau d'assainissement. Les résultats sont 

superposables aux variations de débit de consommation d'EDCH avec des valeurs plus faibles 

la nuit et le week-end (Figure 26). 
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Figure 26. Variation de débit des eaux usées en sortie d’un hôpital parisien – Moyenne 

mobile calculée sur des séries de 10 mesures par minute pendant 6 jours [Mullot, 2009]. 

 

III.1.3 Variabilité des concentrations de médicaments dans les effluents au cours du temps 

 

Thomas et al. (2007) ont étudié les concentrations de 17 médicaments dans les rejets d'un 

hôpital norvégien sur une période de 12 semaines consécutives et montrent des fluctuations 

très importantes d'une semaine à l'autre pour tous les médicaments. Par exemple, le ratio est 
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de 250 pour le paracétamol (Figure 27). Il est compris entre 25 et 55 pour le métoprolol, le 

diclofénac et l'ibuprofène (Figure 28). 

 
 

Figure 27. Variations des concentrations en paracétamol dans des échantillons (2,5 L) 

moyennés sur 24 h en sortie d'un hôpital norvégien au cours de 12 semaines consécutives 

[Thomas et al., 2007]. 

 

 
Figure 28. Variations des concentrations en métoprolol, diclofénac et ibuprofène dans des 

échantillons moyennés sur 24h d’effluents d'un hôpital norvégien au cours de 12 semaines 

consécutives [Thomas et al., 2007]. 

 

Seifrtová et al., (2008) observent un effet saisonnier  pour les concentrations en ofloxacine en 

sortie de 3 hôpitaux portugais durant l'automne et le printemps. Les concentrations sont 4 fois 

plus élevées en automne, correspondant à une période où le nombre de malades traités pour 

maladies infectieuses est plus important.  

  

Compte tenu des variations de débits des effluents et des concentrations de résidus in situ, les 

protocoles d’échantillonnage doivent permettre d’obtenir un échantillon le plus représentatif 

possible sur de longues périodes.  

 

 

Semaine d'échantillonnage 

Semaine d'échantillonnage 
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III.2 Techniques d'échantillonnage des effluents hospitaliers 

 

III.2.1 Échantillonnage par prélèvement d’eau  

 

L'échantillonnage le plus classique consiste à prélever un volume d’échantillon directement 

dans le milieu étudié. Cette technique est utilisée en routine par les organismes en charge de la 

surveillance de la qualité de l'eau mais la question de la représentativité des échantillons se 

pose. 

 

Dans le cas d'un échantillonnage ponctuel, le prélèvement peut avoir lieu durant un pic de 

pollution, générant alors des résultats indiquant un niveau élevé de contamination ou 

inversement. Ce biais est particulièrement élevé dans le cas du dosage des résidus de 

médicaments dans les effluents hospitaliers comme l'a montré le paragraphe précédent. 

 

Une alternative au prélèvement ponctuel consiste à réaliser un échantillonnage moyenné sur le 

temps. Un volume d’eau précis est prélevé à une fréquence définie au préalable et les dosages 

sont réalisés, soit dans les échantillons successifs, soit dans un échantillon moyen composé à 

partir des échantillons successifs. Ce type d’échantillonnage peut se faire de façon manuelle 

ou à l'aide d'un préleveur automatique. Les échantillons sont en général prélevés sur une 

période d’une journée [Ohlsen, 2003], éventuellement répétée sur plusieurs jours [Tauxe-

Wüersch, 2006 ; Mullot, 2009 ; Verlicchi et al., 2012b], semaines ou mois [Thomas et al., 

2007]. Certains auteurs limitent l'échantillonnage à une période de la journée (entre 6 h et 10 h 

[Brown et al., 2006], entre 8 h et 22 h [Gómez et al., 2006 ;Martins et al., 2008]) ou à une 

durée (18 h [Kovalova et al., 2009]). Cependant, cette technique ne tient pas compte des 

variations de débit durant la période de collecte et nécessite d’être adaptée pour calculer les 

flux de médicaments émis. 

  

Pour pallier les variations de débit,  l'échantillonnage peut être asservi au débit, la durée de 

prélèvement étant alors inversement proportionnelle au débit. Les échantillons composites 

sont réalisés soit manuellement à partir d'échantillons ponctuels mélangés 

proportionnellement au débit, soit automatiquement à l’aide de préleveurs directement pilotés 

par un débitmètre dont la sonde est installée dans le rejet [Weissbrodt et al., 2009 ; Mullot, 

2009 ; Kovalova et al. 2012]. Ce type de prélèvement maximise la probabilité de recueil d’un 

échantillon représentatif de la composition moyenne de l’effluent au cours du prélèvement et 

permet de calculer les flux. 

  

Dans le cas des effluents hospitaliers, les techniques d'échantillonnage utilisant des préleveurs 

automatiques sont coûteuses et complexes à mettre en œuvre en raison de certaines 

contraintes. En effet, les préleveurs automatiques sont des dispositifs lourds et encombrants 

qui ont besoin d'une source d'énergie pour fonctionner et les sites sont souvent difficiles 

d'accès et dangereux.  

Les volumes à prélever sont de plusieurs litres afin de permettre la concentration de 

l’échantillon nécessaire à l’analyse de traces. Il est également nécessaire de réfrigérer les 

échantillons pendant la procédure d’échantillonnage, celle-ci étant programmée sur plusieurs 

heures. 

 

Une alternative à l’échantillonnage par prélèvements d’eau consiste à immerger des 

dispositifs/échantillonneurs dans le milieu à prélever : ces dispositifs présentent le double 

avantage d'intégrer la contamination sur toute la durée de leur exposition et de pré-concentrer 
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les molécules d'intérêt. Ils répondent également aux problèmes soulevés dans le paragraphe 

précédent liés à l’utilisation des préleveurs automatiques. 

 

III.2.2 Échantillonnage passif  

 

La technique de l'échantillonnage passif est basée sur le flux libre des molécules du milieu 

échantillonné vers un milieu récepteur. Elle ne nécessite aucune source d'énergie extérieure 

mais dépend de différentes forces et paramètres tels que la température, la pression et le 

gradient des concentrations entre le milieu échantillonné et le milieu récepteur. Le flux des 

molécules d'un milieu à l'autre se poursuit jusqu'à l'obtention d'un équilibre chimique entre les 

deux milieux ou jusqu'au retrait du dispositif [Górecki et Namieśnik, 2002 ; Vrana et al., 2005 

; Seethapathy et al., 2008].  

Les échantillonneurs passifs sont utilisés depuis le début des années 70 pour la surveillance de 

la qualité de l’environnement. Les premiers dispositifs ont été conçus pour mesurer les 

concentrations en gaz polluants dans l'air. Cette technologie est maintenant largement utilisée 

pour évaluer la qualité de l'air ambiant et les expositions aux contaminants sur les lieux de 

travail. Les échantillonneurs ont ensuite été développés pour des applications dans l'eau, et 

plus récemment dans les matrices solides comme les sols et les sédiments.  

 

Le premier échantillonneur passif adapté à l'analyse des micropolluants dans l'eau est apparu 

en 1987 : il s'agissait d'un sac de dialyse hydrophile en cellulose régénérée, rempli d'hexane, 

adapté à l'échantillonnage des contaminants non polaires [Södergren, 1987].  

 

Les différents types d’échantillonneurs passifs ont des caractéristiques de conception 

communes, à savoir la présence d’une barrière, le plus souvent une membrane, entre le milieu 

échantillonné et le milieu récepteur. La membrane va déterminer la vitesse à laquelle les 

analytes vont être collectés et définir, en association avec la nature du milieu récepteur, la 

sélectivité de l’échantillonneur, notamment en termes de taille de molécules et de polarité 

[Górecki et Namieśnik, 2002]. 

 

L'accumulation de l'analyte dans la phase réceptrice de l'échantillonneur suit le modèle 

présenté dans la figure 29, avec deux régimes principaux : un régime cinétique et un régime 

d’équilibre [Vrana et al., 2005]. 
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Figure 29. Régimes d'accumulation des échantillonneurs passifs [Vrana et al., 2005]. 

 

Les échanges entre la phase réceptrice et la phase aqueuse peuvent être modélisés par 

l’équation suivante [Vrana et al., 2005] :  

 Eq [1]                                                        

avec : 

Cs(t) : la concentration de l’analyte dans l’échantillonneur à un temps donné (μg/g),  

Ceau : la concentration de l'analyte dans l'eau (μg/L),  

kU (L/g/jour) et ke (1/jour) : les constantes cinétiques correspondant respectivement à  

l'accumulation et à la désorption de l’analyte. 

 

 En régime d'équilibre, le temps d’exposition de l'échantillonneur est suffisamment long 

pour permettre l’atteinte d’un équilibre thermodynamique entre la phase aqueuse et la phase 

réceptrice. Dans cette situation, l’Eq [1] peut être réduite à : 

                                    Eq [2]                         

avec K : le coefficient de partage échantillonneur-eau exprimé en L/g.  

La connaissance de K et de CS permet d’estimer la concentration de l’analyte dans l’eau.   

 

 En régime cinétique, le dispositif est utilisé en début de cinétique où l’accumulation de 

l’analyte dans l’échantillonneur est linéaire et proportionnelle à sa concentration dans l’eau et 

au temps d'exposition. Dans cette phase initiale d’exposition, la constante de désorption de 

l’analyte de la phase réceptrice vers la phase aqueuse est négligeable et l’Eq [1] peut être 

réduite à : 

               Eq [3] 

Ces deux modes de fonctionnement distinguent deux types d'échantillonneurs [Vrana et al. 

2005] :  

- les échantillonneurs en régime d'équilibre [Mayer et al., 2003], permettant d’estimer la 

concentration en analyte du milieu au moment du retrait du dispositif, 

- les échantillonneurs intégratifs (régime cinétique), qui accumulent en continu les 

contaminants au cours de la période d'exposition, permettant d’évaluer la 

concentration moyenne sur une période de temps définie (TWA, Time-Weighted 

Average). 
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 Les principaux échantillonneurs passifs en régime d’équilibre sont [Seethapathy et al., 2008 

; INERIS, 2011] (Tableau XIII): 

- de type PDB (Polyethylene Diffusion Bag sampler). La principale application est la 

surveillance à long terme des concentrations en Composés Organiques Volatils (COV) 

dans les eaux souterraines ; 

- à membrane de dialyse (Regenerated cellulose dialysis membrane samplers) 

développés pour échantillonner les constituants inorganiques et organiques dans les 

eaux souterraines ; 

- en polyéthylène rigide poreux, RPP (Rigid Porous Polyethylene samplers) utilisés pour 

prélever les composés dissous dans les eaux souterraines ; 

- à filet de diffusion en nylon, NSPD (Nylon-Screen Passive Diffusion samplers) dont la 

principale application est la surveillance des eaux souterraines en métaux oxydo-

réductibles ; 

- à diffusion de vapeur, PVD (Passive Vapor Diffusion samplers) utilisés pour localiser 

les zones de sorties des eaux souterraines contaminées en COV. 

 

Ces échantillonneurs sont principalement utilisés pour la surveillance des eaux souterraines et 

les durées d'exposition varient de une à plusieurs semaines. 
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Tableau XIII. Échantillonneurs passifs à l'équilibre adaptés à l’échantillonnage en milieu aqueux. 

Échantillonneurs 

passifs 
Description Type de barrière 

Phase 

réceptrice 
Analytes 

Durée 

d'exposition  
Références 

PDB (Polyethylene 

diffusion bag 

samplers) 

Membrane de dialyse ou sac 

en polyéthylène de faible 

densité (PEBD) rempli d'eau 

désionisée 

Polyéthylène de faible 

densité (PEBD) 
eau désionisée 

Composés 

Organiques Volatils 

(COV) dissous 

2 semaines à 

1 an 

[Vroblesky, 

2001; ITRC, 

2004] 

Dialysis membrane 

samplers 

Membrane hydrophile en 

cellulose régénérée, remplie 

d'eau désionisée 

Membrane de dialyse en 

cellulose régénérée 
eau désionisée 

Composés 

organiques et 

inorganiques 

1 à 2 

semaines 

[Vroblesky et 

al., 2002; 

ITRC, 2006, 

2007] 

RPP (Rigid porous 

polyethylene 

samplers)  

Cylindre rigide de 

polyéthylène avec une 

épaisseur de 2 mm, rempli 

d'eau désionisée 

Polyéthylène poreux 

(taille des pores 6 -15 

µm) 

eau désionisée 

Composés 

organiques et 

inorganiques, COV, 

COSV, anions, 

métaux 

14 jours pour 

la plupart des 

composés 

[ITRC, 2006, 

2007] 

NSPD (Nylon-

screen passive 

diffusion samplers) 

Bouteille en polypropylène à 

larges ouvertures de 175 mL, 

remplie d'eau désionisée, avec 

une grille de nylon placée sur 

l'ouverture 

Grille de nylon (pores 

approximativement 125 

µm) 

eau désionisée 

Composés 

organiques et 

inorganiques, (COV, 

métaux et anions) 

quelques 

semaines 

[ITRC, 2006; 

Vroblesky et 

al., 2002] 

PVD (Passive vapor 

diffusion samplers) 

Flacon en verre (20 à 40 mL) 

à l'extrémité filetée, vide et 

non fermée, incluse dans une 

enveloppe de deux couches de 

PEBD 

Polyéthylène de faible 

densité (PEBD) 
air propre COV 

1 à 3 

semaines 

[Vroblesky et 

Campbell, 

2001; Church 

et al.,  2002] 
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 Les principaux échantillonneurs passifs intégratifs sont les suivants [Vrana et al., 2005 ; 

Seethapathy et al., 2008 ; INERIS, 2011] (Tableau XIV) : 

 

- « Dosimètre » en céramique (ceramic dosimeter) 

Le dosimètre en céramique a été breveté en 1999. Il est constitué d'un tube en céramique 

mesurant 1 cm de diamètre extérieur et 5 cm de long, avec des pores de 5 nm. Le tube sert de 

barrière de diffusion et contient un adsorbant solide. Il est scellé avec une capsule en 

polytétrafluoroéthylène (PTFE) à chaque extrémité.  

Différentes résines échangeuses d’ions sont utilisées en fonction des analytes ciblés :  

 Dowex
®
 Optipore L-943 (Dow Water & Process Solutions) pour le dosage 

des solvants organiques : benzène, toluène, éthylbenzène, xylène (BTEX) et 

les naphtalènes, sur une durée d’exposition de 90 jours [Martin et al., 2003], 

 Amberlite
®

 IRA-743 (Rohm et Haas) pour le dosage des Hydrocarbures 

Aromatiques Polycycliques (HAP)  [Bopp et al., 2005]. 

 Exemples d’application : mesure des flux de contaminants (HAP, BTEX, Composés 

Organiques Halogénés Volatils COHV) et leurs concentrations moyennes dans les eaux 

souterraines [Martin et al., 2003 ; Bopp et al., 2005]. 

 

- Chemcatcher
®
 (Universal passive sampler using Empore disk) 

Le Chemcatcher est un dispositif d’échantillonnage passif breveté en 2006 (US Patent 7 059 

206 B1 [Kingston et al., 2006] et basé sur l'utilisation d’un disque de phase adsorbante  

« Empore
TM

» de 47 mm, contenu dans un boîtier en PTFE. Trois versions différentes existent 

dont les deux premières sont adaptées à l’échantillonnage de composés organiques [Kingston 

et al., 2000]: 

 pour les composés organiques non polaires (log KOW > 4), la phase réceptrice 

est un disque C18 Empore
TM

 séparé d’une membrane en polyéthylène de 

faible densité (PEBD) par une couche d’octanol ;  

 pour les composés organiques plus polaires (2 < log KOW < 4), la phase 

utilisée est un disque SDB-RPS ou SDB-XC Empore
TM

 recouvert par une 

membrane de diffusion  en polyéthersulfone (PES) ; 

 pour le dosage des métaux, le dispositif comprend un disque d’extraction 

chélatant de 47 mm de diamètre et une membrane de diffusion en acétate de 

cellulose [Vrana et al., 2005]. 

 Exemples d’application : surveillance des polluants organiques : herbicides, pesticides 

organochlorés, HAP, PCB dans les eaux de surface [Kingston et al., 2000 ; Vrana et al., 

2006a], des herbicides et médicaments dans les effluents de STEP [Vermeirssen et al., 2009], 

des perturbateurs endocriniens dans l’eau de surface [Camilleri et al., 2012]. 

 

- MESCO (Membrane-Enclosed Sorptive Coating)  

L’échantillonneur MESCO est une adaptation de la technique de microextraction sur phase 

solide (SPME) pour l'échantillonnage des contaminants organiques hydrophobes. Il est 

constitué d'une membrane (en tube ou en sac) faite de cellulose régénérée (membrane de 

dialyse) ou de PEBD. Le tube (ou sac) est rempli d’eau désionisée et contient en tant que 

phase réceptrice, un barreau agitateur recouvert de PolyDiMéthylSiloxane (PDMS) ou une 

tige en polymère de silicone [Vrana et al., 2001]. Le barreau est ensuite récupéré et permet 

une analyse directe par chromatographie en phase gazeuse (CG) après désorption des 

composés fixés sur la phase adsorbante. L'échantillonneur MESCO n'est pas disponible sur le 

marché, mais grâce à sa simplicité, il peut facilement être construit. 
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Il est adapté pour l’analyse des polluants organiques hydrophobes résistants, comme les HAP, 

PCB et pesticides organochlorés. 

 Exemples d’application : suivi des polluants organiques persistants  HAP, PCB pendant 20 

jours dans une rivière [Vrana et al., 2006b]  

 

- SPMD (Semi-Permeable Membrane Device) 

Le dispositif à membrane semi-perméable a été conçu par Huckins et al. en 1990 et a fait 

l’objet de deux brevets (US Patent 5 098 573 et 5 395 426), qui sont détenus par 

Environmental Sampling Technologies (EST) Inc. (St Joseph, MO) [Huckins et al., 1990, 

1992, 1995]. Il est composé d'une poche en polyéthylène de faible densité (PEBD), de 91,4 cm 

de long, 2,5 cm de large et d’une épaisseur de 50 ou 100 µm. La porosité du PEBD est de 10 

Ǻ environ et seuls les contaminants dissous et non-ionisés diffusent au travers. Cette poche est 

remplie de trioléine (lipide de haut poids moléculaire > 600 daltons) et scellée aux deux 

extrémités. La trioléine est une phase réceptrice présentant une haute affinité pour les 

composés organiques hydrophobes apolaires avec des coefficients de partage octanol-eau (log 

KOW) > 3. Parmi ceux-ci se trouvent les HAP, les PCB, les pesticides organochlorés, les 

dioxines ainsi que la plupart des composés organiques semi-volatils (COSV) hydrophobes et 

quelques composés organiques volatils (COV). 

 Exemples d’application : détermination des concentrations en pesticides organochlorés 

dans des sources naturelles [Petty et al., 1995], ou des concentrations en HAP dans des zones 

humides recevant des eaux usées [Petty et al., 2004].  

 

- POCIS (Polar Organic Chemical Integrative Sampler) 

Le POCIS a été développé par Alvarez en 1999 et breveté en novembre 2002 (US Patent 

6 478 961) [Petty et al., 2002]. Il est constitué d’une phase adsorbante solide, contenue entre 

deux membranes en polyéthersulfone (PES) microporeuses (diamètre des pores 0,1 µm) 

(Figure 30). Ces membranes sont perméables aux molécules dissoutes qui diffusent vers la 

phase adsorbante et ne laissent pas passer les éléments plus gros, tels que les sédiments et les 

particules. Les membranes PES ne peuvent pas être thermo-scellées (technique de fermeture 

habituelle) et sont donc maintenues entre deux anneaux de compression en acier inoxydable, 

sertis entre eux par des vis et des écrous (Figure 30). Le POCIS est conçu pour échantillonner 

des molécules organiques polaires hydrophiles (log Kow < 4). 

  

 
 

Figure 30. Schéma d'un POCIS. 

 

Phase adsorbante 

 

Membrane en 

polyéthersulfone 
(diamètre des pores : 

0,1 µm) 

Anneau en acier 

inoxydable 
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Deux configurations de POCIS sont proposées dans le commerce en fonction des composés 

ciblés [Alvarez et al., 2004; Alvarez et al., 2005] : 

- une configuration dite « générique » contenant un mélange de trois adsorbants utilisés 

pour les contaminants organiques hydrophiles comme les herbicides, les pesticides, les 

hormones estrogènes naturelles ou synthétiques. Le mélange triphasique d’origine est 

constitué de 80 % d’une résine de polystyrène-divinylbenzène hydroxylée (Isolute
®
 

ENV+) et de 20 % d’un adsorbant carboné (Ambersorb 1500) déposé sur un 

copolymère d'exclusion stérique, du styrène divinylbenzène (S-X3 Bio-Beads). 

- une configuration dite « pharmaceutique », vendue comme adaptée pour le dosage des 

principes actifs de médicaments. L’adsorbant est un copolymère de divinylbenzène et 

de N-vinylpyrrolidone (Oasis
®

 Hydrophilic Lypophilic Balance (HLB) produit par la 

société Waters). 

 Exemples d’application : détermination des concentrations en pesticides, herbicides et  

médicaments dans les eaux de surface et les effluents de STEP [Alvarez et al., 2004 ; 2005 ; 

MacLeod et al., 2007 ; Togola et Budzinski, 2007 ; Zhang et al., 2008 ; Martinez-Bueno et 

al., 2009 ; Li et al., 2010a ; Jacquet et al., 2012 ; Miège et al., 2012]. 

 

Les POCIS classiquement utilisés ont un diamètre extérieur de 10 cm et un diamètre de 

membrane exposée au milieu échantillonné de 5,4 cm, ce qui correspond à une surface 

exposée de 45,8 cm
2
 pour 200 mg de phase adsorbante. 
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Tableau XIV.  Échantillonneurs passifs intégratifs adaptés à l’échantillonnage en milieu aqueux. 

Échantillonneurs 

passifs 
Description du dispositif Type de barrière 

Adosrbant/phase 

réceptrice 
Analytes 

Durée 

d'exposition 
Références 

Dosimètre en 

céramique 

Tube de céramique (5 × 1 cm) 

rempli d'un adsorbant solide, 

fermé par des capsules en 

polytétrafluoroéthylène (PTFE) 

Membrane 

céramique poreuse 

(1 nm) 

Diverses résines 

échangeuses d'ions 

(Amberlite
®
 IRA-743, 

Dowex
®
 Optipore L-

943) 

HAP, BTEX, COHV, 

naphtalènes et 

alkylnaphtalènes 

14 jours à 1 

an 

[Martin et 

al., 2003; 

Bopp et al., 

2005] 

Chemcatcher 

(Universal 

passive sampler 

using Empore 

disk) 

Boîtier en plastique inerte (ex: 

PTFE) contenant un disque de 

phase réceptrice solide (Empore 

disk) lié dans un polymère poreux, 

et un disque de membrane à 

diffusion modulable 

membrane PES pour 

composés 

organiques polaires; 

membrane PEBD 

pour les non polaires  

C18 Empore
TM

 disk 

Composés organiques 

polaires ou non polaires, 

POP: pesticides 

organochlorés, PCB, 

HAP 

14 jours à 1 

mois 

[Kingston et 

al., 2000; 

Vrana et al., 

2006a] 

MESCO 

(Membrane 

Enclosed 

Sorptive Coating) 

Sac membranaire en cellulose 

régénérée ou en PEBD, rempli 

d'eau et contenant un barreau 

d'agitation, entouré de PDMS  

Cellulose ou PEBD 

Polydiméthylsiloxane 

(PDMS) enrobant un 

barreau aimanté 

HAP, PCB, pesticides 

organochlorés 

Plusieurs 

heures à 1 

semaine 

[Vrana et 

al., 2001, 

2006b] 

SPMD (Semi-

Permeable 

Membrane 

Device) 

Bande de polyéthylène de faible 

densité (91,4 cm × 2,5 cm × 50 

µm) remplie de trioléine, fermée 

par des extrémités hydrophobes 

Polyéthylène de 

faible densité 

(PEBD) 

Trioléine 

Composés organiques 

hydrophobes: HAP, 

PCB, pesticides, 

dioxines et furanes, la 

plupart des COSV 

10 - 30 jours 

[Huckins et 

al., 1990, 

1995, 2002] 

POCIS (Polar 

Organic 

Chemical 

Integrative 

Sampler) 

Matériau solide entouré par deux 

membranes en polyéthersulfone 

(PES), le tout maintenu par deux 

anneaux en acier inoxydable 

Membrane en 

Polyéthersulfone 

(PES) 

3 types d'adsorbant 

configuration 

« générique »; un 

adsorbant (Oasis
®
 HLB) 

configuration 

« pharmaceutique » 

Composés organiques 

polaires: herbicides, 

pesticides, médicaments, 

produits de soins 

corporels avec  

log KOW < 3 

14 - 30 jours 

[Alvarez, 

1999; 

Alvarez et 

al., 2004] 
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Il existe des échantillonneurs spécifiques pour les composés inorganiques tels que les métaux, 

[Seethapathy et al., 2008] :  

- de type SLMD (Stabilized liquid membrane device) pour les ions métalliques 

divalents, 

- de type PIMS (Passive Integrative Mercury Sampler), pour les vapeurs de mercure, 

- de type PLM (Permeation Liquid Membrane sampler) pour le cuivre, le plomb et le 

zinc, 

- de type DGT (Diffusion gradient in thin-film) pour les métaux dissous sous forme dite 

« labile », exemple: aluminium, cuivre, fer, nickel, plomb, zinc… 

 

La majorité des intégrateurs passifs sont adaptés à l’échantillonnage de substances plutôt 

hydrophobes et seuls le Chemcatcher et le POCIS sont utilisables pour des molécules plus 

polaires.  

 

Dans le cas des résidus de médicaments, les échantillonneurs passifs principalement utilisés 

sont les POCIS.  
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III.3 Méthodes analytiques pour le dosage des résidus de médicaments dans les effluents 

hospitaliers 

 

Les méthodes de dosage utilisées pour l’analyse des résidus de médicaments dans les eaux 

usées doivent être particulièrement sélectives et sensibles. En effet, il importe de pouvoir 

séparer le composé d’intérêt des autres constituants de la matrice très chargée en matières 

organiques et de pouvoir quantifier des niveaux de concentration inférieurs au µg/L. Les 

procédures d’analyse associent donc en général une technique de séparation 

chromatographique à une détection par spectrométrie de masse. 

La procédure analytique complète comprend 5 étapes : l’échantillonnage ou prélèvement, la 

préparation de l’échantillon, la séparation chromatographique, la détection et l’analyse des 

données.  

L’échantillonnage est souvent réalisé sur une période de temps de plusieurs heures, souvent 24 

heures, et les principales difficultés rencontrées sont relatives à la représentativité et l'intégrité 

de l’échantillon. Il est nécessaire de conserver les échantillons dans des conditions préservant 

la stabilité des molécules analysées, depuis le prélèvement jusqu'à l'analyse. Ainsi, la 

conservation est conduite à faible température (4°C ou -18°C) et à l'abri de la lumière, de 

façon à ralentir l'activité bactérienne et à protéger les composés d'intérêt de la photo-

dégradation. L'ajout d'acide (acide chlorhydrique, acide sulfurique) pour inhiber la croissance 

bactérienne ou de chélatant (EDTA, acide oxalique, acide citrique) pour empêcher la 

complexation des antibiotiques comme celle des tétracyclines avec les ions Ca
2+

 et Mg
2+

, sont 

des méthodes complémentaires souvent utilisées. 

Nous verrons en détail dans les chapitres suivants la préparation de l’échantillon, la séparation 

chromatographique et la détection par spectrométrie de masse. 

 

III.3.1 Préparation de l'échantillon 

La préparation de l'échantillon est une étape cruciale dont le but est d’isoler les composés 

d’intérêt des interférents de la matrice et de les concentrer. Le protocole utilisé dépend des  

propriétés physiques et chimiques des analytes étudiés et de la nature de la matrice. Nous nous 

intéresserons ici uniquement à la matrice eaux usées.  

III.3.1.1 Filtration 

La première étape de traitement des échantillons correspond à la filtration pour débarasser la 

phase liquide de ses matières en suspension  et protéger les outils d’extraction mis en œuvre 

par la suite. Le choix de travailler sur la phase liquide uniquement peut se justifier par la 

faible adsorption des médicaments sur les matières en suspension. Soulier et al. (2011) ont 

mis en évidence que les molécules avec des faibles log KOW sont majoritairement présentes 

dans la phase dissoute. 

Des filtres en fibre de verre de porosité 0,7 à 2,7 µm ou des filtres à membrane de porosité 0,2 

à 0,45 µm sont souvent utilisés successivement afin d’éliminer progressivement les MES tout 

en évitant l’obturation du dispositif. 

III.3.1.2 Extraction 

L’extraction peut être réalisée en phase solide (SPE) ou liquide (LLE) mais c’est la SPE qui 

est la technique la plus appropriée pour l’analyse des eaux usées. 

Les cartouches d’extraction en phase solide contiennent une phase adsorbante susceptible de 

retenir sélectivement les composés d’intérêt. Les autres éléments ou interférents ne sont pas 

retenus sur la phase adsorbante ou alors en sont décrochés lors d’une étape de rinçage. Les 
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composés d’intérêt sont ensuite élués de la phase adsorbante et récupérés dans un faible 

volume de solvant. Par rapport à la LLE, la SPE présente une meilleure sélectivité et une 

bonne reproductibilité et permet de réduire la consommation en solvant organique ainsi que le 

temps de préparation.  

Les deux principaux paramètres pris en compte pour établir un protocole SPE sont la nature 

de la phase adsorbante et des solvants.  

Une synthèse des conditions d’extraction par SPE publiées pour les effluents hospitaliers est 

présentée dans le tableau XV. Une synthèse concernant le cas des affluents et effluents de 

STEP est présentée en annexe 3 (tableau A3-I et II). 

 

Tableau XV. Conditions et techniques d'extraction appliquées à l'analyse des résidus de 

médicaments dans les effluents hospitaliers (nombre entre parenthèses = nombre de 

composés étudiés). 

Référence 
Classe/famille 

molécules 

Nature de la 

phase 

pH de 

l'échantillon 

Volume 

d'échantillon 

Solvant de 

récupération 

Brown et al., 

2006  
antibiotiques (11) 

Oasis
®

HLB 

(Waters) 
9,5 ou 3,5 100 mL MeOH (2 mL) 

Gómez et al., 

2006  

analgésiques/AINS 

(8), antibiotiques 

(3), antidépresseurs 

(2), β-bloquants (2) 

Oasis
®

HLB 

(Waters) 
7 100 mL MeOH (2 × 4 mL) 

Thomas et al., 

2007 

antibiotiques (9), 

anticancéreux (2) 

Oasis
®

HLB 

(Waters) 
acidifié 2 L 

MeOH/acétate 

d'éthyle 

Lin et al., 2008 

antibiotiques (60),   

β-bloquants (5), 

antidépresseurs (3), 

AINS (12), 

lipolipémiants (5) 

Oasis
®

HLB 

(Waters) 
4 400 mL 

MeOH (4 mL), 

MeOH-diéthylether 

(50:50, v/v) (4 mL) 

Lin et al., 2009 

β-bloquant (1), 

AINS (5), 

lipolipémiant (1) 

Oasis
®

HLB 

(Waters) 
7 250 mL 

MeOH/H2O (50:50, 

v/v) (8 mL) 

antibiotiques (11) 
Oasis

®
HLB 

(Waters) 
4 250 mL MeOH (4 mL) 

Watkinson et 

al., 2009 
antibiotiques (28) 

Oasis
®

HLB 

(Waters) 
3 100 mL MeOH (2 × 4 mL) 

Mullot, 2009 

antibiotique, β-

bloquant, 

glucocorticoïdes 

Oasis
®

HLB 

(Waters) 
7 50 mL MeOH (2 × 4 mL) 

Mullot, 2009 produits de contraste 
Oasis

®
HLB 

(Waters) 
7 10 mL MeOH (2 × 4 mL) 

Mullot, 2009 AINS 
Isolute

®
ENV

+ (Interchim) 
4 100 mL 

MeOH (2 × 5 mL), 

acétate d'éthyle (2 × 

5 mL) 

Mullot, 2009 anticancéreux 
Isolute

®
ENV

+ (Interchim) 
4 100 mL MeOH (2 × 5 mL) 
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Le choix du type de phase est fonction des propriétés physico-chimiques des molécules 

étudiées. La phase la plus utilisée est la phase Oasis
®
 HLB « Hydrophilic Lipophilic Balance » 

(Waters), constituée de groupements N-vinyl-pyrrolidone qui intéragissent avec les 

groupements hydrophiles des molécules et de groupements divinyl-benzène qui intéragissent 

avec les groupements hydrophobes des molécules. Ce type de phase permet de retenir un large 

spectre de molécules et de travailler dans une gamme étendue de pH (1 à 14). La phase Oasis
®
 

HLB est utilisée dans la majorité des études, particulièrement pour les analyses multi-résidus 

où les propriétés physico-chimiques des composés sont très différentes (Tableau XV). 

D'autres phases polymériques sont utilisées comme la phase Isolute
®
 ENV+ (copolymère de 

polystyrène-divinylbenzène hydroxylée), qui permet l’extraction des médicaments polaires, 

non retenus sur des phases C8 ou C18. La phase Oasis se présente également sous forme 

mixte, Oasis
® 

MCX « Mixed mode Cation eXchange » avec des groupements « acide 

benzene-sulfonique » pour l’échange de cations et Oasis
®
 MAX « Mixed mode Anion 

eXchange » avec des groupements « amine » pour l’échange d’anions. 

Dans certaines études, pour améliorer la sélectivité et le rendement d'extraction, deux 

cartouches avec des propriétés différentes sont utilisées en tandem : par exemple, SAX et 

Oasis
®
 HLB [Seifrtová et al., 2008] ou Oasis

®
 HLB et MCX [Sim et al., 2011], pour 

l'extraction des antibiotiques.  

A pH 4,5, les fluoroquinolones se présentent sous forme cationique par protonation du 

groupement amine pipérazinyle et ne sont pas retenues sur la cartouche SAX, alors qu’elles le 

sont sur le polymère de la phase adsorbante Oasis
®
 HLB. La cartouche SAX permet de réduire 

les interférents de la matrice en adsorbant les matières humiques et la matière organique 

naturelle des eaux usées chargées négativement [Seifrtová et al., 2008].  

Référence 
Classe/famille 

molécules 

Nature de la 

phase 

pH de 

l'échantillon 

Volume 

d'échantillon 

Solvant de 

récupération 

Kovalova et al., 

2009 
anticancéreux Isolute

®
ENV+ 11,2 50 mL MeOH (4,5 mL) 

Lindberg et al., 

2004  
antibiotiques (10) C2/ENV+ (IST) 3 500 mL 

MeOH/triéthylamine 

(95:5, v/v) (5 mL) 

Mullot, 2009 antibiotique 
Lichrolut

®
 EN 

(VWR) 
3 100 mL 

MeOH/ACN/AF 

(20/75/5) (2 × 5 mL) 

Mullot, 2009 anticancéreux 
Lichrolut

®
 EN 

(VWR) 
7 100 mL 

MeOH (6 mL), 

acétate d'éthyle (6 

mL) 

Kosma et al., 

2010 

AINS (5), 

hypolipémiants (2), 

antiépileptique 

HR-P 

(Chromabond) 
3 100 mL 

acétate d'éthyle (2 × 5 

mL) 

Seifrtová et al., 

2008 
antibiotiques (4) 

AccuBond II 

SAX en tandem 

avec 

Oasis
®
HLB   

4,5 200 ml MeOH (4 mL) 

Sim et al., 2011 

antibiotiques (10), 

AINS (6), 

antiépileptique 

Oasis
®
 HLB et 

MCX en 

tandem 

(Waters) 

3 500 mL 

MeOH (2 ×8 mL) 

pour Oasis HLB, 

MeOH + 5 % NH4OH 

(4 mL) 
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Avant extraction, le pH de l'échantillon peut être ajusté (souvent acidifié, parfois alcalinisé), 

de façon à optimiser les échanges entre les solutés et la phase adsorbante. Ainsi, dans le cas de 

l’utilisation de supports mixtes Oasis
®
 MCX, l’acidification de l’échantillon est nécessaire à 

l’ionisation des analytes basiques qui vont se lier aux groupements –SO3
-
 et les composés 

acides non ionisés et neutres seront adsorbés par la phase polymérique.  

Le solvant d’élution doit permettre d’éluer les molécules d’intérêt sans décrocher les 

interférents retenus sur la cartouche et non éliminés lors de la phase de rinçage. L’élution est 

généralement menée avec des solvants organiques comme le méthanol (MeOH), l'acétate 

d'éthyle ou l’acétonitrile (ACN), utilisés seuls ou en mélange. Le MeOH est le plus 

couramment employé. 

Les éluats sont ensuite évaporés à sec sous azote et repris dans un solvant approprié à 

l’analyse chromatographique, souvent la phase mobile. Les facteurs de concentration les plus 

fréquents sont de 200 ou 500, correspondant à un volume d’échantillon de 100 ou 250 mL 

pour les effluents hospitaliers ou affluents de STEP et 500 mL ou 1 L pour les effluents de 

STEP.  

 

La SPE est généralement effectuée de façon manuelle ou automatique en phase préparatoire à 

l’analyse chromatographique, notamment en raison de l’utilisation de larges volumes 

d’échantillon et de l’étape d’évaporation. Depuis quelques années sont apparus des dispositifs 

d’extraction « on-line », c’est-à-dire couplés à l’analyse chromatographique. L’étape 

d’évaporation est alors supprimée et les volumes d’échantillons sont réduits à la dizaine de 

mL [Chang et al., 2010 ; Kovalova et al., 2012]. Ces couplages SPE-analyse 

chromatographique apportent plusieurs avantages dont la réduction du volume d’échantillons, 

un gain de temps et la réduction de consommation de solvants organiques. 

 

III.3.2 Techniques chromatographiques 

 

Les deux modes d’analyse les plus utilisés après l’étape d’extraction sont la chromatographie 

en phase gazeuse (CG) et la chromatographie en phase liquide (CL), soit à haute pression 

(CLHP)  soit à ultra hautes pressions (UPLC, RRLC, UHPLC). 

Un récapitulatif des conditions et des techniques d’analyse appliquées aux médicaments est 

présenté dans le tableau XVI dans le cas des effluents des hopitaux et dans le tableau A3-II en 

annexe 3 dans le cas des affluents et effluents de STEP.  
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Tableau XVI.  Conditions et techniques d'analyse des résidus de médicaments dans les 

effluents hospitaliers (nombre entre parenthèses = nombre de composés étudiés). 

Référence Classe/famille molécules Technique Phase colonne Phase mobile 

Lindberg et al., 

2004  
antibiotiques (10) CL-SM/SM 

Hydrosphere C18 

(YMC) 

A: H2O + 0,1 % AF B: 

ACN + 0,1 % AF 

Gómez et al., 

2006  

antibiotiques, 

antidépresseurs, 

antiépileptique, β-bloquants 

(11) 
CL-SM/SM 

Purospher Star RP-

18 (Merck) 

A: ACN B: H2O + 0,1 

% AF 

analgésiques, AINS (5) A: ACN B: H2O  

Thomas et al., 

2007 

antibiotiques (9), 

anticancéreux (2) 
CL-SM/SM 

Atlantis C18 

(Waters) 

A: H2O + 0,075 % AF 

B: ACN + 0,075 % AF 

Lin et al., 2008 

antibiotiques (60),   β-

bloquants (5), 

antidépresseurs (3), AINS 

(12), lipolipémiants (5) 

CL-SM/SM 
Luna C18 

(Phenomenex) 

A: H2O + 0,1 % AF B: 

MeOH + 0,1 % AF 

Lin et al., 2009 

β-bloquant (1), AINS (5), 

lipolipémiant (1) CL-SM/SM 
ZORBAX Eclipse 

XDB-C18 (Agilent) 

A: H2O + 0,1 % AF B: 

MeOH + 0,1 % AF 
antibiotiques (11) 

Sim et al., 2011 

antibiotiques (10), 

antiépileptique 
CL-SM/SM 

ZORBAX Eclipse 

XDB-C18 

A: H2O + 0,1 % AF B: 

ACN + 0,1 % AF 

AINS (6) 
A: H2O + 0,1 % AAc. 

B: ACN + 0,1 % AAc 

Watkinson et 

al., 2009 
antibiotiques (28) CL-SM/SM 

Synergo Hydro RP 

50 (Phenomenex) 

A: H2O + 0,1 % AF B: 

MeOH  

Mullot, 2009 
antibiotique, β-bloquant, 

glucocorticoïdes 
CL-SM/SM 

Nucléodur Pyramid 

(Macherey-Nagel)  

A: H2O + 0,1 % AF B: 

ACN + 0,1 % AF 

Kovalova et al., 

2012 

antibiotiques, 

analgésiques,AINS, 

anticancéreux, β-bloquants.. 

(56) 

CL-SM/SM Atlantis T3 (Waters) 
A: H2O + 0,1 % AF B: 

MeOH 

Steger-

Hartmann et 

al., 1996 

anticancéreux (2) CG-SM/SM 

Permabond SE-52-

DF (Macherey-

Nagel) 

Hélium 

Mullot, 2009 anticancéreux CG-SM/SM VF-5ms (Varian) Hélium 

Kosma et al., 

2010 

AINS (5), hypolipémiants 

(2) 
CG-SM/SM 

DB-5-MS (J&W 

Scientific) 
Hélium 
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En CLHP, compte-tenu de la polarité de la majorité des médicaments et de leurs métabolites, 

les phases stationnaires utilisées sont des silices greffées avec des groupements alkyles (C8, 

C18). Les phases mobiles généralement utilisées sont des mélanges MeOH-eau ou ACN-eau, 

souvent acidifiés à un pH proche de 4 avec de l'acide acétique (AAc) ou de l'acide formique 

(AF). Cette acidification conditionne l’état d’ionisation de la molécule, permettant d'améliorer 

la séparation chromatographique et surtout de favoriser l'ionisation des molécules dans le 

spectromètre de masse. Les phases mobiles sont utilisées en mode gradient afin de permettre 

une élution complète de tous les composés contenus dans l’extrait. 

 

Les techniques « ultra hautes pressions » utilisent des colonnes plus courtes avec des 

particules de plus faible diamètre (1,7 µm), générant des pertes de charge élevées dans le 

système chromatographique (> 500  bars) et nécessitant de ce fait des pompes dimensionnées. 

L’intérêt de l’UPLC est de réduire le temps d’élution des composés en apportant une 

meilleure résolution chromatographique [Petrovic et al., 2006 ; Chang et al., 2007 ; Xiao et 

al., 2008 ; Batt et al., 2008 ; Kasprzyk-Hordern et al., 2009 ; Gracia-Lor et al., 2010 ; Huerta-

Fontela et al., 2010 ; Herrero et al., 2012 ; Gros et al., 2012, cf. tableau A3-II en annexe 3]. 

 

III.3.3 Détection par spectrométrie de masse 

 

La CLHP était initialement associée à une détection par photométrie moléculaire UV-visible 

ou par fluorimétrie si le composé d’intérêt possédait des propriétés optiques adaptées 

[Seifrtová et al., 2008 ; Mullot, 2009]. Cependant, ces techniques de détection ne sont pas 

spécifiques et donc peu adaptées à l’analyse des eaux usées contrairement à la spectrométrie 

de masse. 

La spectrométrie de masse repose sur l’ionisation suivie ou non de la fragmentation d’une 

molécule avec analyses des rapports masse sur charge (m/z) des ions générant le signal 

mesuré. Le mode le plus simple correspond à l’analyse d’un ion qui peut être l’ion 

moléculaire et permet la quantification d’analytes présents dans des matrices simples, comme 

l’eau du robinet. La spectrométrie de masse en tandem (SM/SM) permettant de confirmer 

l’identité des molécules dosées est préférée pour des mélanges complexes.  

La SM/SM consiste à sélectionner un ion par une première spectrométrie de masse (SM), de le 

fragmenter au niveau d'une cellule de collision remplie d'un gaz inerte (argon), puis d'effectuer 

une seconde spectrométrie de masse (SM/SM) sur les fragments générés. L’ion fragment le 

plus intense est utilisé pour la quantification (transition 1). Un deuxième ion fragment est 

utilisé comme critère de confirmation de l’identité de la molécule (transition 2). D'après la 

Décision 2002/657/EC de la commission européenne [CE, 2002], relative à l’analyse 

quantitative de résidus organiques, un minimum de quatre points d'identification est 

nécessaire pour une technique CL-SM/SM : le temps de rétention de l’analyte en comparaison 

à une référence, les deux transitions et le rapport de ces deux transitions. La SM/SM est 

souvent appliquée en utilisant une source d’ionisation par électrospray (ESI) en mode positif 

ou négatif [Petrovic et al., 2006].  

 

Une difficulté particulière des dosages de traces dans des milieux chargés comme les eaux 

usées est l'effet de matrice. Celui-ci correspond généralement à une atténuation du signal bien 

qu’une surexpression puisse se produire dans certains cas.  

La diminution du signal peut être dûe : 

- à l'ionisation des composés de la matrice provoquant une augmentation du niveau de la ligne 

de base qui masque les composés ciblés ; 
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- une compétition entre les analytes et les interférents dans la source au moment de l'ionisation 

réduisant l'efficacité d'ionisation des analytes [Gómez et al., 2006]. 

Gros et al. (2006) décrivent un effet de matrice compris entre 40 % et 60 % en ionisation 

négative et supérieur à 60 % en mode positif pour les affluents de STEP. Pour Vieno et al. 

(2006), la suppression du signal atteint jusqu’à 40 % pour les échantillons d’affluent de STEP.  

 

Ces effets de diminution de signal peuvent être atténués : 

- en appliquant une méthode d'extraction sélective et en incluant des étapes de 

purification de l'échantillon pendant la SPE pour enlever les composés interférents ; 

- en diluant l'extrait final. 

 

Les « effets de matrice » ne pouvant être totalement éliminés, différentes approches ont été 

développées pour les compenser lors d'analyses quantitatives : 

- l'ajout de standards internes ou étalons internes en quantité connue avant l’extraction. 

Ils doivent être chimiquement équivalents aux composés d'intérêt pour subir de la 

même façon les effets de matrice. Le meilleur étalon interne correspond à la molécule 

radiomarquée du composé analysé (ex : aténolol-d7). Cependant, ce type de molécule 

n'est pas toujours disponible et présente un coût très élevé ; 

- la méthode des ajouts dosés consistant à séparer l’échantillon en plusieurs aliquots 

dont un sera analysé directement et les autres seront surchargés en concentrations 

croissantes du composé d’intérêt avant l’analyse. L'ajout de la molécule directement 

dans l'échantillon permet de tenir compte des effets liés à la matrice mais cette 

technique suppose un minimum de quatre analyses pour un seul dosage. 

 

III.3.4 Validation de la méthode analytique 

 

Les différents critères de validation à étudier sont les suivants : 

- Les limites instrumentales de détection (LID) et de quantification (LIQ) qui 

correspondent aux plus petites quantités injectées qui peuvent être respectivement 

détectées et quantifiées par le système analytique utilisé. Elles sont déterminées par un 

rapport signal/bruit de 3 et 10 respectivement, après injection de points de gamme de 

faibles concentrations dans la phase mobile ; 

- Les limites de détection (LD) et de quantification (LQ) qui correspondent aux plus 

petites concentrations mesurées dans un échantillon ayant subi l’ensemble du protocole 

analytique et qui peuvent être détectées ou quantifiées. Ces limites prennent en compte les 

performances de la méthode dans sa totalité. Dans cette étude, elles sont mesurées à partir 

d’échantillons dopés à des concentrations environnementales pertinentes (quelques ng/L) 

subissant l’ensemble du protocole (extraction, concentration, analyse). Comme les limites 

instrumentales, elles correspondent à un rapport signal/bruit de 3 et 10 respectivement ; 

- La linéarité  qui correspond à la proportionnalité entre le signal et les quantités 

injectées, est évaluée à partir d’une gamme de concentration comportant, au minimum, 5 

points de concentrations différentes et suppose une ordonnée à l’origine non 

significativement différente de 0 ; 

- La précision, qui correspond à la dispersion des mesures effectuées sur un même 

échantillon. La répétabilité est étudiée par des conditions opératoires identiques montrant 

la variabilité intra-jour et la reproductibilité en conditions opératoires différentes indiquant 

la variabilité inter-jour. 

- La justesse, qui correspond à l’étroitesse de l’accord entre la moyenne de plusieurs 

valeurs obtenues et la valeur théorique de la concentration d’une solution échantillon. 
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En plus de ces critères, sont étudiés le rendement d’extraction et l’effet de matrice évalués 

conjointement lors de la mise au point du protocole d’extraction. 

- Le rendement, correspondant à l’efficacité du protocole d’extraction, est évalué par 

comparaison du signal obtenu pour une solution aqueuse dopée et extraite à celui 

obtenu pour une solution témoin méthanolique à la même concentration. 

- L’effet de matrice est évalué par comparaison du signal obtenu pour une solution 

échantillon dopée après extraction à celui obtenu pour une solution témoin 

méthanolique à la même concentration. 

 

-  L’efficacité, qui correspond à la prise en compte du rendement d’extraction et de 

l’effet de matrice, est évaluée par comparaison du signal obtenu pour une solution échantillon 

dopée puis extraite à celui obtenu pour une solution témoin méthanolique à la même 

concentration.  

 

Le tableau XVII présente des valeurs rapportées pour les paramètres de validation de 

méthodes de dosage de résidus de médicaments dans les effluents hospitaliers ou les affluents 

de STEP.  

Pour les analyses multi-résidus, le protocole d’extraction ne peut être optimisé pour chaque 

molécule et les rendements d’extraction sont compris entre 30 % et 120 %.  

Les LQ varient de quelques dixièmes de ng/L à quelques centaines de ng/L et la répétabilité 

est inférieure à 15 %. 
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Tableau XVII. Paramètres de validation des méthodes analytiques pour le dosage des résidus de médicaments dans les 

effluents des hôpitaux et les affluents de STEP.  

 

Référence 
Nombre de 

molécules 

Rendement 

(%) 
Matrice/Conc. 

LID (pg 

injectés) 

LD 

(ng/L) 

LQ 

(ng/L) 

Répétabilité 

d'injection (%) 

Répétabilité 

méthode (%) 

Lindberg et al., 2004  10 antibiotiques  48 - 90 eaux usées dopées à 2,5 µg/L / / / < 10 (n = 5) / 

Brown et al., 2006  11 antibiotiques 20 - 180 / / 10 - 20  / / / 

Gómez et al., 2006  16 médicaments 76 - 113 eaux usées dopées à 1 µg/L 2 - 27                   4 - 47                   11 - 132                / 0,3 - 4,9 (n = 4) 

Lin et al., 2009 20 médicaments 91 - 142 
eau désionisée, effluent 

hospitalier à 500 ng/L 
/ 0,5 - 10  / / 0,9 - 8,7 (n = 3) 

Kosma et al., 2010 9 médicaments 
 44 - 101        

46 - 96 

eaux usées à 0,5 µg/L               

à 5 µg/L 
 /  14 - 184  / 5,4 - 12,4 (n = 5) / 

Sim et al., 2011 24 médicaments 60 - 120 eaux usées            / /  1 - 122  / / 

Gros et al., 2006 29 médicaments 50 - 115 eaux usées à 10 µg/L             2 - 200 2 - 60 6 - 160 0,2 - 6 (n = 5) 1 - 12 (n = 3) 

Vieno et al., 2006 8 médicaments  32 - 108  eaux usées à 2 µg/L             / / 3,5 - 163 < 7 (n = 4) / 

Chang et al., 2007  6 glucorticoïdes 73 - 99      eaux usées (affluent)                  / / 0,08 - 0,2  / / 

Xiao et al., 2008  20 antibiotiques  80 - 127 eaux usées (affluent)                  0,2 - 3,3  1,6 - 50  / / 2,8 - 10 (n = 3) 

Gracia-Lor et al., 2010 20 médicaments 70 - 120 eaux usées (affluent)                  / / 8,6 - 900 / 1 - 8 (n = 5) 

Martínez-Bueno et al., 

2012 
50 médicaments 55 - 120 eaux usées (affluent)                  / / 0,2 - 500  2 - 12 (n = 5) / 

Gros et al., 2012 81 médicaments 40 - 150  eaux usées  (affluent)                  0,01 - 12,5 0,6 - 50 0,7 - 140 < 6 (n = 5) 1 - 15 (n = 3) 

Castiglioni et al., 2005 21 médicaments 31 - 131 eaux usées  (affluent)                  / / / < 15 (n = 5) < 8 (n = 5) 

Herrero et al., 2012 9 glucocorticoïdes  88 - 97  eaux usées  (affluent)                  / 7,5 / / 2 - 8 (n = 3) 
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IV. Principe de l’échantillonnage à l’aide de POCIS et mode d’utilisation 

 

IV.1 Principe d’échantillonnage à l’aide de POCIS  

 

Le principe de l’accumulation des contaminants dans les POCIS est basé sur celui des SPMDs 

décrit par Huckins et al. (1993, 2002). Trois régimes d'accumulation des molécules sont 

distingués pendant l'exposition des POCIS : 

- une première phase intégrative dans le temps avec une cinétique d'accumulation 

linéaire. La fin de cette phase est estimée par le temps qualifié de « demi-vie » par les 

auteurs, t1/2 (jours), et qui correspond au temps pour lequel la concentration adsorbée 

sur la phase est égale à la moitié de celle mesurée à l’équilibre ;  

- une deuxième phase correspondant à un régime curvilinéaire ; 

- une troisième phase correspondant à un équilibre thermodynamique des concentrations 

entre l'échantillonneur et le milieu à échantillonner (Figure 31).  

Les durées des phases dépendent des molécules échantillonnées et des conditions d'exposition.  

 

 
Figure 31. Profil cinétique d’accumulation d'une molécule dans la phase adsorbante d’un 

POCIS [Vrana et al., 2005]. 

 

Selon Alvarez et al. (2004), les cinétiques d’échange entre l’échantillonneur passif et l’eau 

peuvent être modélisées par l'équation [4] suivante :  

  Eq [1] 

avec 

CPOCIS (μg/g) : concentration de l’analyte contenu dans la phase du POCIS après incubation, 

Ceau (μg/L) : concentration de l’analyte dans l'eau,  

kU (L/g/jour) : constante cinétique d'accumulation, 

ke (1/jour) : constante cinétique de désorption de l'analyte, 

t (jours) : durée d'exposition.  
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Durant la phase intégrative, l’accumulation des analytes est linéaire en fonction du temps. La 

constante de désorption ke est jugée négligeable par rapport à la constante d’accumulation kU 

et l’équation [1] se simplifie comme suit [Alvarez et al., 2004, 2007] : 

                 Eq [3] 

En tenant compte de la masse d'adsorbant contenue dans le POCIS MPOCIS (g), l'équation [3] 

est modifiée en introduisant le coefficient d'échantillonnage RS (L/jour):   

     Eq [4]   avec  Eq [5] 

Le coefficient d'échantillonnage RS est décrit comme le volume d'eau épuré d’un analyte par 

unité de temps d'exposition. Ce paramètre est spécifique d’un composé et des conditions 

d’exposition du POCIS mais indépendant des concentrations de l’analyte dans le milieu 

échantillonné [Alvarez, 1999]. 

 

Alvarez (1999) a étudié l’accumulation de l’atrazine, du diazinon et du 17α-éthinylestradiol, 

en immergeant des POCIS (configuration « générique ») dans de l’eau désionisée dopée à 1,4 

µg/L. Il montre que l’accumulation des molécules est toujours en phase linéaire après 28 jours 

d’exposition, et que la phase adsorbante du POCIS fonctionne selon le principe d’un « puits » 

de contaminants (adsorption des composés d'intérêt sans saturation). 

Ainsi, durant la phase linéaire, il est possible d’estimer la concentration moyenne dans l’eau 

d’incubation à partir de la concentration mesurée dans l’échantillonneur et sous réserve de 

connaître la constante Rs de la molécule recherchée :  

    Eq [4] 

Selon Huckins et al. (2002), l’utilisation de l’équation [4] est valide pour des périodes 

d’exposition inférieures au t1/2 estimé par ln (2)/ke. 
 

L’accumulation des molécules organiques dans les POCIS est le résultat de transferts 

successifs (Figure 32) : 

 Les analytes dissous dans l’eau doivent d’abord traverser la couche limite aqueuse (W) 

résultant de frictions entre l’eau et la surface de l’échantillonneur. L’épaisseur de cette couche 

limite est dépendante du régime hydraulique au niveau de l’échantillonneur : de ce fait, les 

conditions de traversée de la couche limite font partie des paramètres influant sur les valeurs 

de RS. Booij et al. (1998) ont observé que les coefficients d'échantillonnage pour les SPMD et 

les molécules apolaires (HAP, PCB) étaient 3 fois plus faibles dans des conditions de faible 

turbulence ;   

 Après la couche limite aqueuse, les analytes doivent traverser une couche composée de 

particules ou de biofilm à la surface de la membrane (B) et la matrice polymérique de la 

membrane (M) ; 

 Les analytes sont ensuite transférés de la membrane vers la phase adsorbante par un 

phénomène concentration-dépendant à travers la couche limite associée à la face interne de la 

membrane [Alvarez et al., 2004]. 
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Figure 32. Schéma des barrières contrôlant le transfert d’un analyte vers la phase 

adsorbante du POCIS. δ = épaisseur de chaque barrière. 

La couche limite interne entre la face interne de la membrane et la phase adsorbante n’est pas 

représentée sur ce schéma. 

 

Le transport de l’analyte à travers la membrane microporeuse en PES est complexe en raison 

des deux modes de transfert possibles : soit à travers les pores de la membrane remplies d’eau, 

soit par diffusion au sein du matériau constituant la membrane. L’épaisseur moyenne de la 

membrane en PES hydratée est de 130 µm et le volume estimé des pores représente 76,5 % du 

volume total [Alvarez et al., 2004]. 

 

La résistance globale (R0) au transfert de masse d’un analyte est la somme des résistances 

liées à chaque barrière et est donnée par l’équation suivante [Huckins et al., 2002] : 

         Eq [6] 

 

Où δ, D et K sont respectivement l’épaisseur,  le coefficient de diffusion et le coefficient de 

partage relatifs à chaque barrière. 

 

D’après Huckins et al. (2002, 2006), la détermination du RS varie selon que l'accumulation est 

sous contrôle de la couche limite aqueuse (W) ou sous contrôle de la membrane (M).  

 Sous contrôle de la couche limite aqueuse, RS est égal à : 

                          Eq [7] 

 

où DW  est le coefficient de diffusion aqueuse (m
2
/s), δW  l'épaisseur de la couche limite (m) et 

A la surface de la membrane de l’échantillonneur (m
2
). 

 

 Sous contrôle de la membrane, RS est égal à : 

         Eq [8] 

 

où DM  est le coefficient de diffusion dans la matrice de la membrane (m
2
/s), δM  l'épaisseur de 

la membrane (m), KMW le coefficient de partage membrane-eau et A la surface de la 

membrane de l’échantillonneur (m
2
). 
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 Le contrôle de l’accumulation par la couche limite aqueuse est généralement illustré 

par une augmentation des RS quand la turbulence de l’eau augmente à la surface de la 

membrane. Dans ce cas, l'épaisseur de la couche limite diminue, ce qui réduit la résistance au 

transfert de masse et entraîne ainsi une augmentation du Rs. La turbulence réduit 

probablement l’épaisseur de la couche limite interne associée à la phase adsorbante du POCIS, 

mais cet effet n’est pas différencié de l’effet de la couche limite externe. Cet effet peut être 

différent entre les couches limites externes (membrane) et internes (phase adsorbante) à cause 

de l'effet tampon de la membrane et du système entourant le POCIS [Alvarez et al., 2004, 

2007]. 

 

Le coefficient de diffusion dans l’eau (DW) peut être calculé par le modèle de Hayduk et 

Laudie (1974) : 

      Eq [9] 

 

Où ηW est la viscosité de l'eau pour une température spécifique (kg/s/m), inversement 

proportionnelle à la température et V'B est le volume molaire de l'analyte (L/mol). Ainsi, les 

DW des analytes dans la couche limite aqueuse sont directement proportionnels à la 

température, une modification de la température influencera le transfert par modification de la 

viscosité de l’eau. 

En se basant sur cette relation, Alvarez et al. (2004) ont calculé les valeurs de DW pour 

plusieurs composés testés à 10, 20 et 30°C et montrent que les DW augmentent d’un facteur 

1,75 entre 10°C et 30°C. En utilisant ces valeurs et la relation entre DW et RS (Eq [7]), ils 

concluent qu’une augmentation d’un facteur 2 des DW serait corrélée à une augmentation de 

50 % des RS entre 10 et 30°C. 

 

Quand la turbulence augmente, la résistance au transfert de masse au niveau de la couche 

limite diminue jusqu’à devenir négligeable devant le transport à travers la membrane en PES,  

qui devient alors le facteur limitant de l’accumulation par le POCIS.  

 

 Sous le contrôle de la membrane, le RS d’un analyte ne sera pas modifié par une 

augmentation de la turbulence à la surface de la membrane, en supposant la température et le 

biofouling constant [Alvarez et al., 2007], mais pourra être influencé par les variations de 

température. 
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IV.2 Paramètres influençant le coefficient d’échantillonnage 

 

IV.2.1 Paramètres liés à la constitution du POCIS 

IV.2.1.1 Membrane 

Le choix du type et de la nature de la membrane est important car il va influencer le 

coefficient d’échantillonnage (RS) et déterminer la taille des particules exclues. 

 

Au cours de ces premiers travaux sur les POCIS, Alvarez (1999) a évalué différents types de 

membrane : en polyéthylène de basse densité (PEBD), en polyfluorure de vinylidène (PVDF), 

en cellulose régénérée, en Nylon 6,6, en polypropylène hydrophile et en polyéthersulfone 

(PES) afin de choisir le type le plus approprié pour l’accumulation des contaminants 

organiques polaires. Les propriétés des différentes membranes sont présentées en annexe 4 

(tableau A4-I).  

Ces membranes ont été utilisées dans la fabrication de POCIS de type « générique » avec une 

phase adsorbante triphasique. Les dispositifs ont été exposés dans de l’eau dopée avec du 17α-

éthinylestradiol, du diazinon et de l’atrazine pendant une semaine.  

Après avoir déterminé les concentrations des analytes dans la phase, il est apparu que les 

membranes en PEBD et en PVDF, de nature hydrophobe, n'avaient pas d'affinité suffisante 

avec les composés testés. La cellulose régénérée, membrane hydrophile communément 

utilisée pour la dialyse a été écartée en raison de sa biodégradabilité. Enfin, le Nylon 6,6 et le 

polypropylène hydrophile n’ont pas été suffisamment résistants pour des expositions 

prolongées. A l’inverse, le type PES a permis d’obtenir une accumulation élevée des analytes, 

un biocolmatage superficiel minimal et une durabilité adéquate pour l’échantillonnage 

intégratif sur le long terme [Alvarez, 1999] 

Zhang et al. (2008) ont comparé les performances des POCIS fabriqués avec des membranes 

en PES (pores de 0,1 µm de diamètre) ou en polysulfone (PS) (pores de 0,2 µm de diamètre) 

et contenant 100 mg de phase adsorbante Oasis
® 

HLB. Ils ont observé que les valeurs de Rs 

obtenues pour les 4 molécules étudiées (bisphénol A, estrone, 17 β-estradiol, 17α-

éthinylestradiol) étaient comprises entre 0,033 L/j et 0,048 L/j pour les membranes en PES, et 

entre 0,004 L/j et 0,017 L/j pour les membranes en PS. La membrane en PES donnant des RS 

significativement supérieurs a donc été sélectionnée.  

 

La surface totale d’exposition de la membrane est également un paramètre important. Les 

premiers POCIS ont été fabriqués avec une surface d’échange de 18 cm
2
 et une masse 

d’adsorbant de 100 mg, soit une surface d’échange par masse d’adsorbant de 180 cm
2
/g 

[Alvarez et al., 2004]. Des membranes et des anneaux plus larges ont ensuite été utilisés pour 

augmenter la surface d’échange (41 cm
2
) tout en gardant le même rapport de surface par 

masse d’adsorbant, en augmentant la masse d’adsorbant à 200 mg [Alvarez et al., 2005]. 

Zhang et al. (2008) ont testé des POCIS avec 3 surfaces d'exposition différentes 5,72; 11,33 et 

22,89 cm
2
 et ont montré que les valeurs de RS étaient proportionnelles à la surface 

d'exposition des échantillonneurs pour les 4 molécules étudiées. 

 

Actuellement, les POCIS conventionnels présentent un diamètre de membrane exposée de 5,4 

cm, soit une surface totale d’exposition de 45,8 cm
2
 et contiennent 200 mg de phase 

adsorbante équivalent à une surface totale d’exposition par masse d’adsorbant de 229 cm
2
/g. 
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IV.2.1.2 Phase adsorbante 

Au cours de ses premiers travaux sur les POCIS, Alvarez (1999) montre que la phase Isolute 

ENV+
 
(polymère de polystyrene-divinylbenzène hydroxylé) offre des recouvrements de 107,6 

% pour le 17α-éthinylestradiol et de 100,9 % pour l’atrazine et que l’Ambersorb 1500 

(adsorbant carboné, Supelco Inc.) présente une capacité d’adsorption supérieure pour ces 

mêmes composés, mais des recouvrements plus faibles de 65 % et 92,3 % respectivement 

pour l’17α-éthinylestradiol et l’atrazine. La combinaison de l’Isolute ENV+ et de l’Ambersorb 

1500 dans un mélange 20:80 (masse/masse), déposée sur un copolymère de polystyrene-

divinylbenzène S-X3 correspondant au mélange tri-phasique a donné des résultats supérieurs 

aux résines individuelles pour l’accumulation et le recouvrement des trois molécules testées. 

La stabilité des analytes fixés sur la phase a été confirmée après une période de 28 jours. 
 

Certaines molécules organiques ont tendance à se lier fortement au mélange tri-phasique et 

nécessitent l’utilisation d’adsorbants alternatifs [Alvarez et al., 2004]. L’adsorbant alternatif 

retenu par Alvarez et al. (2004) est la phase Oasis
®
 HLB dont les propriétés sont présentées 

dans le tableau XVIII. 

 

Tableau XVIII. Propriétés de la phase adsorbante Oasis
®
 HLB (Hydrophilic 

Lipophilic balance) [Waters, 2012] 

 Formule développée Propriétés  

Oasis
®
 HLB 

(Hydrophilic 

Lipophilic 

Balanced) 

 
Surface spécifique : 810 m

2
/g ; 

Diamètre moyen des pores: 80 Å ;  

Diamètre moyen des particules: 60 µm ; 

Volume total des pores : 1,3 cm
3
/g ;  

Forces d'attraction contrôlant la rétention 

du soluté ou sa liaison avec les surfaces 

internes de la phase adsorbante : liaisons 

π-π, électrostatiques et hydrogènes. 

 

La capacité d’adsorption de la phase Oasis
®
 HLB et le taux de récupération ont été évalués par 

Alvarez et al., (2004) pour 4 produits (azithromycine, fluoxétine, levothyroxine et 

oméprazole) et par Zhang et al. (2008) pour 9 principes actifs (sulfaméthoxazole, propranolol, 

diclofénac, indométhacine, acide méclofénamique, carbamazépine, meberverine, tamoxifène, 

thioridazine) : les taux de récupération rapportés par les auteurs sont supérieurs à 80 %.  

 

Li et al. (2011) ont évalué les phases Oasis mixtes, Oasis
®
 MCX et Oasis

®
 MAX présentées 

précédemment (paragraphe III.3.1) afin d’évaluer l’intérêt d’ajouter des interactions ioniques 

pour l’adsorption des molécules polaires ionisables. Ces phases mixtes n’ont pas permis 

d’améliorer les Rs par rapport à ceux obtenus avec la phase Oasis
® 

HLB. Ainsi, pour le 

propanolol à pH 9 (composé basique), le RS est de 0,596 L/j pour le POCIS-HLB et de 0,437 

L/j pour le POCIS-MCX. De même, pour le naproxène à pH 3 (composé acide), le RS est 1,18 

L/j pour le POCIS-HLB et de 0,749 L/j pour le POCIS-MCX. 
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Bäuerlein et al. (2012) ont étudié l'adsorption de 10 molécules organiques polaires chargées 

ou neutres sur 5 phases Oasis
®
 différentes HLB, MCX, MAX, WCX, WAX en déterminant le 

coefficient de distribution adsorbant-eau (KD, L/kg), qui est défini comme le rapport entre la 

concentration du soluté dans l'adsorbant (CS, µg/kg) et celle dans la phase aqueuse (CW, µg/L).  

En parallèle, ils ont modélisé l'adsorption selon l'équation de Langmuir : 

 

Eq [10] 

 

qui suppose que l'adsorbant présente un nombre limité de sites d'adsorption avec une affinité 

similaire, permettant de définir une concentration maximale dans l'adsorbant (Cmax, mmol/kg).  

Le paramètre KL est la constante reflétant l'affinité de l'adsorption (L/mmol).  

La comparaison des Cmax entre les différentes molécules étudiées indique que les interactions 

apolaires (de van der Waals ou π-π) sont prépondérantes pour l'adsorption sur la phase Oasis
®
 

HLB et que les groupements donneurs ou accepteurs d'hydrogène sont moins importants. La 

comparaison des KL montre que les groupements aromatiques favorisent l'adsorption sur la 

phase HLB. Ils concluent que la phase Oasis
®
 HLB dispose de l'affinité d’adsorption la plus 

élevée pour les composés neutres. Pour ces composés, les interactions de van der Waals, 

apparaissent être le facteur prédominant déterminant l'adsorption, plus que les liaisons 

hydrogènes, alors que les interactions de Coulomb semblent déterminantes pour les composés 

ioniques. 

 

IV.2.2 Paramètres environnementaux 

 

Comme précisé dans le paragraphe IV.1, le RS est influencé par les paramètres 

environnementaux, notamment le régime hydraulique et la température. Le pH peut agir en 

modifiant les caractéristiques physicochimiques des molécules, notamment celles présentant 

des fonctions ionisables. Enfin, les matières dissoutes et les développements biologiques 

peuvent engendrer un colmatage des membranes et le développement d’un biofilm susceptible 

de modifier le transfert de l’analyte de l’eau vers la phase adsorbante du POCIS. 

IV.2.2.1 Le régime hydraulique 

Alvarez et al. (2004) ont déterminé les Rs pour l’azithromycine, la fluoxétine, la 

lévothyroxine et l’oméprazole et noté une multiplication d’un facteur 4 à 7 du RS entre un 

milieu non agité et un milieu turbulent avec des valeurs respectives comprises entre 0,007 L/j 

et 0,021 L/j (milieu non agité) et entre 0,003 L/j et 0,120 L/j (milieu agité).  

 

MacLeod et al. (2007) montrent que les valeurs de Rs de 25 médicaments sont comprises 

entre 0,040 L/j et 2,46 L/j (n = 3 POCIS) en milieu turbulent et entre 0,016 L/j et 0,223 L/j (n 

= 3 POCIS) en milieu quiescent. L’augmentation des RS en milieu turbulent est significative 

pour 13 des 25 analytes.  

 

Li et al. (2010a) ont conduit la même étude que MacLeod et al. (2007) sur 15 médicaments et 

observent une augmentation d’un facteur 1 à 5 selon les composés entre un milieu agité ou 

quiescent (Figure 33). 
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Figure 33. Coefficients d’échantillonnage Rs (L/j) déterminés pour différents médicaments 

en condition de régime hydraulique quiescent ou turbulent [Li et al., 2010a]. 

 

Dans une autre étude portant sur 12 médicaments, les mêmes auteurs (Li et al., 2010b) ont 

étudié la quantité accumulée au sein du POCIS après incubation pendant 21 jours dans 4 

canaux d'effluents de STEP avec des vitesses de courant de 2,6; 5,5; 15 et 37 cm/s.  

Les résultats révèlent que l’augmentation de la vitesse de l’eau augmente la masse accumulée 

sur la phase du POCIS pour la plupart des composés étudiés (Tableau XIX). Ceci n’est pas 

vérifié pour l’aténolol mais est très significatif pour le triméthoprime, la carbamazépine, le 

métoprolol ou le propranolol (facteur 1 à 3 entre les 2 vitesses extrêmes).  

 

Tableau XIX.  Quantité moyenne (ng/POCIS) retrouvée sur les POCIS après 

implantation 21 jours dans 4 canaux d’effluent d'eaux usées circulant à des vitesses de 

2,6 ; 5,5 ; 15 et 37 cm/s [Li et al., 2010b]. 

 

Quantité 

(ng/POCIS) 

Vitesse  

2,6 cm/s         

(n = 2) 

5,5 cm/s    

(n = 2) 

15 cm/s     

(n = 2) 

37 cm/s     

(n = 1) 
log KOW 

acétaminophène 9 10 13 14 0,46 

sulfapyridine 100 102 100 124 0,35 

sulfaméthoxazole 160 172 183 213 0,89 

triméthoprime 532 644 704 1 830 0,91 

carbamazépine 1 440 1 540 1 590 2 020 2,45 

naproxène 746 727 750 879 3,18 

ibuprofène 337 358 382 432 3,97 

gemfibrozil 18 23 27 31 4,77 

aténolol 354 375 313 351 0,16 

sotalol 199 213 221 233 0,24 

métoprolol 602 621 714 876 1,88 

propranolol 580 616 765 927 3,48 
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L’augmentation de la valeur des RS avec l’augmentation de la vitesse de l’eau suggère le 

contrôle de l’accumulation par la couche limite [Alvarez et al., 2004, 2007]. Cependant, cet 

effet varie selon le composé et apparaît plus important pour les molécules hydrophobes dans 

l’étude de Li et al. (2010b). 

IV.2.2.2 La température de l’eau 

Togola et Budzinski (2007) observent une augmentation de la valeur du RS quand la 

température augmente de 15°C à 21°C pour 15 médicaments sur 16 étudiés, l’effet n’étant pas 

observé pour la carbamazépine. 

Les expériences de calibrage de POCIS en laboratoire effectuées par Li et al. (2010a) révèlent 

également que les valeurs de RS augmentent d’un facteur 1 à 4 entre 5 et 25°C et d’un facteur 

1 à 2,5 entre 5 et 15°C et entre 15 et 25°C (Figure 34). Les différences de RS sont 

statistiquement significatives (p < 0,05 ; test de student) entre 5 et 25°C, excepté pour 

l’aténolol et le sulfaméthoxazole.  
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Figure 34. Coefficients d’échantillonnage Rs (L/jour) déterminés en condition de régime 

hydraulique turbulent à des températures de 5, 15 et 25°C pour 15 molécules à usage 

thérapeutique (moyenne ± écart-type) [Li et al., 2010a]. 

 

Cette dépendance entre les Rs et la température peut s’expliquer par une variation de la 

viscosité du milieu dont dépendent les coefficients de diffusion. 

 

IV.2.2.3 Le colmatage des membranes 

Le colmatage (fouling) correspond à l’accumulation de matières de nature minérale ou 

organique, inerte ou vivante sur les surfaces solides. Le développement d’organismes vivants 

et de leurs métabolites est évoqué sous le terme de bio-colmatage ou bio-fouling.  

Huckins et al. (2002) ont mis en évidence que la présence d’un fin biofilm sur la surface des 

SPMD induit des diminutions significatives de l’accumulation des composés hydrophobes. 
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Alvarez (1999) a exposé des membranes en PES et en polyéthylène pendant 30 jours dans une 

mare et constaté un colmatage plus faible avec les membranes en PES. Celles-ci ont été 

utilisées pour fabriquer des POCIS et aucune variation significative de la valeur de Rs du 17 

α-éthinylestradiol n’a été observée par rapport à la valeur obtenue avec des POCIS propres. 

 

Un protocole similaire mené par Harman et al. (2009) avec des membranes préalablement 

exposées dans un étang pendant 39 jours, montre que l’accumulation des alkylphénols étudiés 

est supérieure dans les POCIS fabriqués avec des membranes colmatées (figure 35). Les 

valeurs de RS déterminées sur une période de 21 jours augmentent jusqu’à + 55 % par rapport 

à celles déterminées pour les POCIS fabriqués avec des membranes neuves. 

 

 
Figure 35. Cinétiques d’accumulation du 2,5-diisopropylphenol au sein des POCIS 

fabriqués avec des membranes neuves  (symboles ■, modélisation ligne pleine) ou exposées 

39 jours en milieu naturel  (□, modélisation ligne pointillée) [Harman et al., 2009]. 

IV.2.2.4 Le pH 

Les molécules organiques peuvent présenter des groupes fonctionnels ionisables et, de ce fait, 

le comportement de la molécule peut varier avec le pH du milieu et entraîner une modification 

du RS. Li et al. (2011) montrent que les valeurs de Rs mesurés pour des POCIS 

« pharmaceutiques » diminuent pour les produits acides quand le pH augmente de 3 à 9 et 

inversement pour les produits basiques (Figure 36). 

 

jours 
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Figure 36. Coefficients d’échantillonnage Rs (L/j) (moyenne ± écart-type) des médicaments 

déterminés sur une période de 8 jours, en fonction du pH (3, 7 ou 9) [Li et al., 2011].  

Les RS n'ont pas pu être déterminés à pH 7 et 9 pour le sulfaméthoxazole en raison d’un manque de 

linéarité à pH 7 et 9.  

Pour les médicaments acides, dont les valeurs de pKa sont inférieures à 5, les molécules sont 

protonées (espèces neutres) à pH 3 et déprotonées (espèces ionisées) à pH 7 et 9. Le 

sulfaméthoxazole possède plusieurs groupements ionisables, les valeurs de pKa1 (1,6) et pKa2 

(5,7) correspondant respectivement à la protonation du groupement aniline et à la 

déprotonation du groupement sulfonylamide. La molécule est sous forme neutre à pH 3 et 

sous forme anionique à pH 7 et 9.  

Les RS des médicaments acides sont plus élevés à pH 3, alors qu’ils ne sont pas 

significativement différents entre pH 7 et 9. Ceci montre que la forme neutre des composés 

franchit plus facilement la membrane du POCIS et/ou que la forme neutre est mieux retenue 

sur la phase adsorbante HLB que les formes ionisées. La même observation est faite avec les 

molécules basiques dont les valeurs de Rs à pH 7 et 9 plus élevées correspondent à leur forme 

non ionisée. 

Pour la carbamazépine, molécule neutre, le RS ne varie pas en fonction du pH du milieu.  

IV.2.2.5 Les matières organiques  

Li et al. (2011) ont dopé de l'eau avec des quantités de matières organiques naturelles (MON), 

correspondant à des concentrations finales de Carbone Organique Dissous (COD) de 3,33 

mg/L; 3,86 mg/L et 4,92 mg/L. Les valeurs de Rs ont tendance à augmenter quand la valeur de 

COD augmente, notamment pour le sulfaméthoxazole (facteur 2) et le nadolol (facteur 3) mais 

les différences ne sont en général pas significatives (Figure 37). 
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Figure 37. Coefficients d’échantillonnage Rs (L/j) (moyenne ± écart-type) de médicaments 

étudiés en fonction des concentrations en Carbone Organique Dissous (COD 3,33 mg/L; 3,86 

mg/L et 4,92 mg/L) [Li et al., 2011]. 

 

Chiou et al. (1986) et Mayer et al. (2005, 2007) ont observé que le transfert de masse des 

composés organiques hydrophobes par diffusion à travers les couches limites aqueuses 

pouvait être augmenté par la présence de MOD.  

 

Li et al. (2011) précisent avoir utilisé un mélange de MOD naturelles provenant de l’eau d’un 

lac filtrée sur des membranes de porosité de 0,45 µm. La nature colloïdale des MOD permet 

aux petits complexes [MOD-contaminants] de traverser la membrane.  

Ils ont également comparé les RS déterminés dans trois types d’eau différents : eau désionisée, 

eau provenant d’un lac et eau du robinet déchlorée. Les différences principales entre les 3 

types d’eau sont les teneurs en carbone inorganique et en COD qui diminuent dans l’ordre eau 

du robinet déchlorée > eau du lac > eau désionisée. Les valeurs de Rs de la plupart des 

composés à pH 7 diminuent dans l’ordre eau désionisée > eau du lac > eau du robinet 

déchlorée donc quand les teneurs en carbone augmentent. Ces résultats divergeants par rapport 

aux précédents peuvent s’expliquer par d’autres différences existant entre ces trois types 

d’eau, notamment l’alcalinité, la dureté ou la concentration en nitrates. 

IV.2.2.6 La salinité 

Togola et Budzinski (2007) ont confirmé que l’augmentation de la salinité diminue la 

solubilité dans l'eau des composés organiques et favorise leur adsorption sur la phase 

adsorbante. L’effet est plus marqué pour les produits acides que pour les produits basiques. 

 

IV.2.3 Propriétés des molécules ciblées 

 

De nombreux auteurs ont cherché à établir une relation entre le caractère hydrophobe des 

molécules et les valeurs de Rs. Ainsi, Togola et Budzinski (2007) décrivent une dépendance 

linéaire entre les Rs et les coefficients de partage octanol-eau (log KOW) pour 7 médicaments 

basiques. Par contre, cette relation linéaire n’est pas observée pour les médicaments acides.  
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Li et al. (2010) confirment cette relation linéaire après avoir éliminé les médicaments acides 

et les sulfonamides.  

 

Le pH du milieu influence la solubilité des molécules. Le log Dow correspond au log Kow 

pour un pH donné et se détermine par la formule suivante : 

Eq [11] 

Li et al. (2011) montrent que les valeurs de log Dow diminuent avec le pH pour les 

médicaments acides (naproxène, ibuprofène, gemfibrozil) et augmentent avec le pH pour les 

médicaments basiques. Quand le pH augmente, les valeurs de Rs augmentent pour les 

composés basiques et diminuent pour les composés acides. Les auteurs ont mis en évidence 

une relation linéaire positive entre les RS et les log Dow aux 3 pH étudiés et concluent que les 

Rs augmentent avec les valeurs de log Dow. 

 

IV.2.4 Durée d’exposition et concentrations dans le milieu 

 

Ardistoglou et Voutsa (2008) ont étudié les cinétiques d’accumulation de 14 perturbateurs 

endocriniens au sein de POCIS (configuration « générique » et « pharmaceutique »), exposés 

dans l’eau ultrapure dopée à une concentration de 0,5 µg/L pour chacun des composés et sur 

des périodes d’exposition de 7, 14 et 28 jours. Pour les deux types de POCIS, les cinétiques 

d’accumulation sont linéaires quelle que soit la durée d’exposition et les valeurs de Rs sont les 

mêmes à 7, 14 et 28 jours. 

En parallèle, les auteurs observent des valeurs de Rs similaires après une exposition de 7 jours 

dans des solutions faiblement et fortement dosées (0,5 µg/L ou 5 µg/L). Ceci souligne que les 

RS ne sont pas influencés par la concentration des molécules dans le milieu d’exposition.  

Alvarez et al. (2004) ainsi que Togola et Budinski, (2007) présentent les mêmes conclusions.  

 

Les observations mentionnées dans ce paragraphe IV.2 ont révélé que les paramètres comme 

le régime hydraulique, la température, le colmatage des membranes ou les matières en 

suspension avaient une influence non négligeable sur l’accumulation des médicaments au sein 

des POCIS et donc sur les RS. 

 

Avant d’exposer les POCIS dans l’environnement, il importe donc de déterminer les 

coefficients d’échantillonnage Rs des molécules étudiées dans des conditions proches de 

celles attendues sur le site sélectionné. Cette phase préliminaire de calibrage, généralement en 

laboratoire, peut s’avérer délicate à réaliser dans le cas de milieux complexes comme les eaux 

usées. Les effluents hospitaliers étant caractérisés par une variation des vitesses jour/nuit et 

une forte teneur en  matières en suspension, il sera nécessaire de bien prendre en compte ces 

paramètres pour estimer au mieux les RS. 
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IV.3 Utilisation des POCIS  

 

IV.3.1  Construction et conditionnement 

 

Alvarez et al. (2004) détaillent les étapes de fabrication de leurs POCIS à partir de membranes 

en PES de porosité moyenne de 0,1 μm fournies par Pall Gelman Sciences (Ann Arbor, MI, 

USA) et de la phase Oasis
®
 HLB fournie par Waters (Milford, MA, USA). Les membranes 

sont préalablement lavées avec 40 mL d'un mélange H2O/MeOH (80:20, v/v) pendant 24 h à 

la température de 40°C, puis deux fois avec 100 % de MeOH. Une fois séchées, elles sont 

enveloppées dans des feuilles d’aluminium et conservées dans une boîte métallique sous 

argon à -20°C jusqu'à leur utilisation. 

La phase adsorbante est lavée successivement par des volumes de 250 mL de MeOH, de 

méthyl-tert-butyl-éther, de dichlorométhane puis à nouveau de MeOH dans une colonne en 

verre par écoulement gravitaire. Les solvants sont éliminés avec un roto-évaporateur à la 

température de 50°C.   

La construction du POCIS se fait en plusieurs étapes avec, successivement : 

- la mise en place d'une membrane sur l'un des anneaux en acier inoxydable, 

- le dépôt de la quantité appropriée de phase adsorbante au centre de la membrane, 

- la pose de la seconde membrane sur la phase adsorbante, 

- l’ajout du second anneau, 

- le serrage des deux anneaux avec des vis et des écrous pour éviter la perte de 

l’adsorbant. 

Les POCIS sont conservés dans des boîtes métalliques sous argon à -20°C jusqu'à leur 

utilisation. Les deux fournisseurs principaux de POCIS sont : Environmental Sampling 

Technologies (St Joseph, MO, États-Unis) et Exposmeter (Tavelsjö, Suède).  

 

Certains auteurs fabriquent leurs POCIS afin de pouvoir modifier le type de membrane ou 

remplacer les anneaux en acier inoxydable par des anneaux en polytétrafluoréthylène (PTFE) 

[Zhang et al., 2008]. Jacquet et al. (2012) fabriquent  des POCIS dont la phase adsorbante est 

dopée avec des molécules deutérées avant exposition. Leur protocole de fabrication est 

simplifié. Préalablement à l'assemblage, 200 mg (± 1 mg) de phase adsorbante Oasis
®
 HLB 

dopée sont pesés dans une cartouche SPE en verre équipée de frittés en PTFE et rincés avec 5 

mL de MeOH puis 5 mL d'eau. Après séchage sous vide, la phase stationnaire est récupérée et 

placée entre 2 membranes de PES, elles-mêmes entourées des deux anneaux vissés ensemble. 

Les POCIS sont emballés dans des feuilles d’aluminium et conservés à -20°C. 

 

Alvarez (1999) a observé une accumulation plus rapide des molécules les premiers jours 

d’exposition des POCIS. Cette accélération pourrait être due à une humidification progressive 

de la membrane qui pourrait conduire à une séquestration additionnelle d’analyte au début de 

l’exposition. Pour éviter cette première phase de stabilisation, l’auteur propose de tremper les 

membranes dans l’eau ou un solvant organique (MeOH, isopropanolol) avant d’exposer les 

POCIS. En prenant l’exemple du 17α-éthinylestradiol, il met en évidence que le coefficient 

d'échantillonnage est relativement stable sur la période d’exposition quand les disques de 

membrane sont préalablement immergés dans l’eau distillée. Par contre, le lavage au MeOH 

durcit les membranes et des augmentations de Rs sont toujours observées en début 

d’exposition. Suite à ces observations, Alvarez a décidé de conditionner les POCIS dans l'eau 

distillée avant exposition. 

Macleod et al. (2007) ou Li et al. (2010a) ont adopté le procédé d’Alvarez et indiquent que les 

POCIS sont préalablement immergés dans l’eau distillée pendant 24h avant leur utilisation. 
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IV.3.2 Protocole de récupération de la phase adsorbante 

 

Après exposition, les POCIS sont rincés à l’eau ultra-pure afin d’éliminer toute matière 

adhérant à la surface des membranes (particules, biofilm..) avant d’être désassemblés. La 

phase adsorbante est transférée dans une cartouche SPE vide bouchée par un fritté en 

polyéthylène, par entrainement avec de l’eau ou du MeOH et un second fritté est posé sur la 

phase [Alvarez et al., 2004 ; MacLeod et al., 2007 ; Togola et Budzinski, 2007 ; Zhang et al., 

2008 ; Bartelt-Hunt et al., 2009 ; Martínez-Bueno et al., 2009 ; Li et al., 2010 ; Harman et al., 

2011 ; Jacquet et al., 2012] (Tableau XX). Après séchage de la phase sous vide, l’élution des 

analytes est majoritairement effectuée avec du MeOH, parfois acidifié et des volumes 

variables compris entre 20 mL et 50 mL. Les éluats sont évaporés et repris dans un solvant 

adapté pour l'analyse (MeOH, MeOH/H2O). Ils sont parfois dilués dans un solvant adapté 

pour diminuer les effets de matrice. Les étalons internes nécessaires à la quantification, sont 

ajoutés soit sur la phase avant élution, soit dans les éluats avant évaporation. 

 

Le tube SPE vide et les deux frittés sont pesés avant et après le transfert de la phase 

adsorbante afin de pouvoir déterminer la masse d’adsorbant récupérée et ainsi rapporter la 

quantité d’analytes accumulés à la masse exacte d’adsorbant. 
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Tableau XX.  Protocoles de traitement des POCIS avant analyse rapportés dans la littérature. Étapes de transfert et de 

rinçage de la phase adsorbante, d'élution des analytes et de reprise des extraits avant analyse. 

Références 
Transfert 

de la phase 
Rinçage Élution Ajout étalon interne 

Reprise de 

l'extrait 
Molécules étudiées 

Alvarez et al., 

2004  
/ / 2 × 20 mL MeOH / / 

azithromycine, fluoxetine, 

levothyroxine, oméprazole 

MacLeod et al., 

2007 
/ MeOH  40 mL MeOH dans les éluats 1 mL MeOH 

31 médicaments dont 9 antibiotiques, 

4 antihypertenseurs, 9 AINS, 2 

antidépresseurs, 1 antiépileptique… 

Togola et 

Budzinski, 

2007 

Eau 

ultrapure 
/ 

18 mL acétate 

d'éthyle/acétone (50/50, v/v) 

sur la phase avant 

élution, concentration  

1 µg/L 

50 - 100 µL 

d'acétate d'éthyle 

16 médicaments dont 6 

AINS/analgésiques, 2 anxiolitiques, 2 

antidépresseurs, 1 antiépileptique, 1 

antihistaminique… 

Zhang et al., 

2008 
/ / 20 mL MeOH / / 

9 médicaments dont 3 AINS, 1 

antibiotique, 1 béta-bloquant, 1 

antiépileptique… 

Bartelt-Hunt et 

al., 2009 

20 mL 

MeOH 
/ 50 mL MeOH 

dans les éluats (1 ng de 

chaque EI) 
1 mL MeOH 

12 médicaments dont 9 

antibiotiques, 1 analgésique, 1 

antiépileptique, 1 antihistaminique 

Martínez Bueno 

et al., 2009 
/ / 

5 mL MeOH, 5 mL MeOH 

(HCl 0,1N), 5 mL MeOH 

(HCl 1N) 

sur la phase, 0,1 µg de 

chaque composé (10 µL 

solution à 10 µg/L) 

1 mL MeOH/H2O 

(20:80, v/v) 
11 antibiotiques et 1 anesthésiant 

Li et al., 2010 MeOH / 50 mL MeOH sur la phase 300 µL MeOH 

18 médicaments dont 5 béta-

bloquants, 5 anti-dépresseurs, 3 

analgésiques, 3 antibiotiques, 1 

antiépileptique… 

Harman et al., 

2011 
Eau 

 2 × 6 mL 

MeOH 

6 mL MeOH/0,5% NH4OH       

6 mL MeOH/1% CH3COOH 
/ 

1 mL 

CH3COONH4 
11 drogues illicites 

Jacquet et al., 

2012 
/ / 

10 mL MeOH, 10 mL 

MeOH/CH2Cl2 (50/50, v/v) 

dans les éluats avant 

évaporation 

1 mL ACN/H2O 

(15:85, v/v) 
10 béta-bloquants 
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Les auteurs utilisent des protocoles assez similaires mais des volumes d’élution variables 

entre 15 et 50 mL. Les taux de récupération ont été calculés par plusieurs d’entre eux et les 

valeurs rapportées (tableau XXI) sont comparables pour les différents protocoles, et ce quelle 

que soit la quantité effectivement déposée sur la phase.  

 

Tableau XXI.  Taux de récupération des molécules à partir de la phase Oasis
®
 HLB 

après dépôt direct. 

Références 
Quantité 

déposée (µg) 

Taux de 

récupération (%) 
Molécules étudiées 

Alvarez et al., 2004  1 à 5 86 - 110 4 médicaments 

Togola et Budzinski, 2007 1 66 - 111 16 médicaments 

Zhang et al., 2008 5 80 - 87 9 médicaments 

Martínez Bueno et al., 2009 0,1 76 - 105 12 médicaments 

Li et al., 2010 0,1 80 - 95 18 médicaments 

Harman et al., 2011 / 93 - 110 drogues illicites 

Jacquet et al., 2012 / 94 - 110 10 béta-bloquants 

 

Certains auteurs se sont intéressés à l’analyse des membranes en PES.   

Togola et Budzinski (2007) ont extrait les membranes par sonication dans le MeOH (trois fois 

20 mL pendant 10 min) et n’ont détecté aucun des 16 médicaments étudiés (aspirine, 

paracétamol, diclofénac, ibuprofène, kétoprofène, naproxène, carbamazépine, amitryptiline, 

doxépine, diazépam, nordiazépam, gemfibrozil, imipramine, clenbutérol, salbutamol, 

terbutaline). 

Vermeirssen et al. (2012) ont analysé les concentrations en analytes sur la phase adsorbante 

(Csorb) et sur les membranes en PES (CPES) des POCIS, exposés pendant 6 jours dans l’eau de 

rivière dopée avec 22 molécules organiques avec des log KOW compris entre -2,6 et 3,8,  

incluant 4 médicaments, des herbicides et des insecticides. Les POCIS sont retirés à 

intervalles réguliers, les membranes sont extraites avec 2 fois 5 mL de MeOH et l’adsorbant 

avec 2 mL de MeOH et 7 mL d’un mélange dichlorométhane, MeOH et toluène (8 :1 :1, v/v). 

Les résultats ont révélé que les 4 médicaments, la carbamazépine, le diclofénac, la phénazone 

et le sulfaméthoxazole ne sont pas retenus par les membranes en PES alors que le diazinon 

(insecticide) ou le diuron (herbicide) le sont (Figure 38).  
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Figure 38. Évolution de la distribution des concentrations : dans les membranes en PES 

(CPES, µg/L ; ronds vides, axe gauche), dans la phase adsorbante des POCIS (Csorb, µg/g ; 

ronds rouges, axe gauche), dans l’eau (Cw, µg/L, ligne bleue, axe droit) pour  

a) carbamazépine, b) diclofénac, c) phénazone, d) sulfaméthoxazole, e) diazinon, f) diuron. 

Les traits correspondent à la modélisation des données : trait noir pour la membrane en 

PES et trait rouge pour la phase adsorbante [Vermeirssen et al., 2012]. 

À partir de la modélisation des données expérimentales, Vermeirssen et al. (2012) ont 

déterminé les coefficients de partage pour chaque molécule entre l’eau et la membrane en PES 

(KPESw) et montrent que ces coefficients augmentent proportionnellement avec le log KOW de 

la molécule (Tableau XXII).

a) b) 

c) d) 

e) f) 
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Tableau XXII. Valeurs des coefficients de partage entre l’eau et la membrane en 

PES (log KPESw) déterminés au cours de l’exposition des POCIS pendant 6 jours dans 

l’eau dopée avec les molécules étudiées [Vermeirssen et al., 2012]. 

 log Kow log KPESw  

Phénazone 0,38 1,95 

Diclofénac 0,66 2,17 

Sulfaméthoxazole 0,89 2,06 

Carbamazépine 2,45 2,47 

Diuron 2,68 4,61 

Diazinon 3,81 4,07 

 

Les résultats ont mis en évidence des comportements distincts : 

- les molécules chargées et de faible hydrophobicité ne se fixent pas sur la membrane en 

PES et diffusent rapidement vers l'adsorbant. Tel est le cas des 4 molécules étudiées 

(phénazone, diclofénac, sulfaméthoxazole et carbamazépine) dont les log KOW sont 

compris entre 0,38 et 2,45. 

- les molécules plus hydrophobes s'accumulent fortement dans la membrane PES et 

apparaissent dans l'adsorbant après une période de latence (ex: diazinon, log KOW de 

2,68 et diuron, log KOW de 3,81). 

 

IV.3.3  Calibrage des POCIS 

 

Les études de calibrage sont généralement réalisées en laboratoire afin de déterminer le RS des 

composés ciblés dans des conditions opératoires données. Elles impliquent l’exposition des 

POCIS à chaque analyte dans des conditions proches de celles rencontrées sur le site d’étude 

sélectionné, ce dernier pouvant être une eau de surface, un effluent de STEP ou une eau 

souterraine par exemple. 

IV.3.3.1 Description des dispositifs de calibrage 

Différentes installations de calibrage sont réalisées, se distinguant notamment par leurs tailles 

et les modes de renouvellement de l’eau. 

 Les modèles les plus simples se composent d’un bécher en verre contenant 1 L à 3 L d’eau 

dopée avec les analytes testés et renouvelée à des intervalles de temps réguliers afin de 

maintenir constantes les concentrations dans l’eau. Celles-ci sont choisies de façon à être 

représentatives des teneurs observées sur le terrain. La température de l’eau est régulée. Les 

essais sont menés soit en eau stagnante soit sous agitation contrôlée par l’intermédiaire d’un 

barreau magnétique ou d’une pale, et les durées d’exposition varient de 7 à 56 jours [Alvarez, 

1999 ; Alvarez et al., 2004 ; MacLeod et al., 2007 ; Togola et Budzinski, 2007 ; Arditsoglou 

et Voutsa, 2008 ; Martínez-Bueno et al., 2009]. 

 Des systèmes d’exposition plus élaborés permettent de disposer de plus grands volumes 

d’eau (aquarium de 30 L) pour contenir un nombre plus élevé de POCIS. Ceux-ci sont alors 

soumis à un flux continu d’eau dopée par l’intermédiaire de pompes péristaltiques [Zhang et 

al., 2008]. Miège et al. (2011 ; 2012) utilisent un carrousel rotatif sur lequel sont placés les 

POCIS de façon à pouvoir faire varier la vitesse de l’eau à l’interface avec les POCIS.   

 

Le tableau XXIII illustre les différents protocoles de calibrage des POCIS en laboratoire 

relevés dans la littérature. 



 106 

Tableau XXIII. Protocoles de calibrage des POCIS en laboratoire détaillés dans la littérature. 

Références Protocole Volume d'eau et quantité Agitation 
Température 

moyenne 

Renouvellement 

de l'eau 

Durée 

d'exposition 

Alvarez et 

al., 2004 

1 POCIS par bécher 

(triplicat)                   

1 POCIS dans eau 

non dopée (blanc) 

1 L + 5 µg de chaque 

composé testé  

Avec 27°C tous les jours 
7, 14, 28 et 56 

jours 
Sans 23°C 

chaque lundi et 

chaque vendredi 

MacLeod et 

al., 2007 

1 POCIS par bécher 

(triplicat)                   

1 bécher sans 

POCIS (contrôle 

positif) 

3 L eau distillée + 1 µg/L 

de chaque composé dans 

MeOH 

Avec un agitateur 

magnétique : vitesse de 

l'eau entre 3-12 cm/s 

28°C 
4 fois au cours des 

25 jours 

25 jours (soit 4 

périodes de 6 

jours) 

Sans 22°C 
3 fois au cours des 

29 jours 

29 jours (soit 3 

périodes de 9 

jours) 

Togola et 

Budzinski, 

2007 

Expérience 1 :            

1 POCIS par bécher 

2 L eau ultrapure (pH 

ajusté à 7,2) + 5 µg/L de 

chaque composé testé  

Avec un agitateur 

magnétique 

Expériences à 

15 et 27°C 
tous les jours 7, 14 et 21 jours 

Expérience 2 :            

1 POCIS par bécher 

(triplicat)                    

2 L eau ultrapure (pH 

ajusté à 7,2) + 0,5 ou 5 

µg/L de chaque composé 

testé  

Avec un agitateur 

magnétique 
21°C tous les jours 7 jours 

Zhang et al., 

2008 
POCIS (en triplicat)  

30 L Eau désionisée + 

mélange des composés 

(entre 10 et 1 000 ng/L) 

Eau désionisée et solution 

aqueuse avec mélange des 

composés pompés en 

continu avec pompes 

péristaltiques (20 mL/min 

et 1 mL/min) 

15°C 

Renouvellement 

équivalent à toutes 

les 23,8 h 

10 jours 

Martinez 

Bueno et al., 

2009 

1 POCIS par bécher 

(triplicat)                   

1 POCIS dans eau 

non dopée (blanc) 

2 L eau de mer + 5 µg/L 

de chaque composé testé  

Avec un agitateur 

magnétique 
21°C tous les jours 1, 3 et 7 jours 
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Références Protocole Volume d'eau et quantité Agitation 
Température 

moyenne 

Renouvellement 

de l'eau 

Durée 

d'exposition 

Li et al., 

2010a 

1 POCIS par bécher 

(triplicat),                   

1 bécher sans POCIS 

(contrôle positif) 

3 L eau distillé + 2-10 µg/L 

de chaque composé testé  

Avec un agitateur 

magnétique : 800-900 

tr/min 

5, 15 et 25°C 

(± 1°C) 
/ 8 jours 

Avec un agitateur 

magnétique : 60 tr/min 
25°C / 8 jours 

Bartelt-Hunt 

et al., 2011 

1 POCIS par bécher 

(triplicat)                      

1 bécher sans POCIS 

(contrôle positif)                  

2 L eau distillée + 5 µg/L 

de chaque composé testé 

Avec agitation : vitesse de 

l'eau 4,5 m/s 
25°C / 28 jours 

Miège et al., 

2012 

24 POCIS placés sur 

un carrousel  rotatif 

dans un aquarium            

70 L eau du robinet  

selon la distance à l'axe de 

rotation (2 ou 10 cm), 

vitesse  0,21 ou 0,46 m/s 

20,5 ± 2°C / 3, 7, 10 et 14 jours 
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IV.3.3.2 Modes de détermination du coefficient d’échantillonnage, Rs 

Les méthodes de calcul du Rs se basent sur la mesure de l’augmentation de la quantité 

d’analyte fixée dans les POCIS ou sur la diminution de la concentration des analytes dans le 

milieu d’incubation : 

 

- Suivi de la quantité d'analyte fixée dans les POCIS 

La quantité de chaque analyte accumulée dans les POCIS (QPOCIS, µg) est mesurée après 

différentes périodes d’exposition afin d’estimer la relation:  

     Eq [12] 

Cette méthode nécessite de vérifier la linéarité de l’accumulation, condition nécessaire pour 

que l’équation soit applicable. Le suivi de la concentration dans l’eau (Ceau) est réalisé en 

parallèle [Alvarez et al., 2004 ; Togola et Budzinski, 2007 ; Martínez-Bueno et al., 2009 ; 

Miège et al., 2012]. La valeur de Rs est déterminée soit à partir de la pente obtenue par 

modélisation linéaire de la relation QPOCIS/Ceau = f(t) soit par application de l’Eq [12] pour un 

temps t défini. 

 

- Suivi des concentrations dans le milieu d’incubation  

La diminution de la concentration de chaque analyte dans l’eau (Ceau, µg/L) est mesurée au 

cours du temps. Cette décroissance suit  l’équation suivante : 

 Eq [13] 

Avec Ceau (0) : la concentration initiale dans l’eau,  

kU : la constante d’accumulation au sein du POCIS,  

kD : la constante de dissipation dans l’eau,   

k : la constante globale observée (1/jour).  

 

L’équation peut être linéarisée par transformation logarithmique : 

    Eq [14] 

La valeur de la constante globale k correspond à la valeur de la pente de l'Eq [14]. En 

parallèle, la constante de dissipation dans l’eau (kD) est estimée avec le contrôle positif, 

correspondant au suivi des concentrations dans un bécher contenant de l’eau dopée mais en 

absence de POCIS afin d’évaluer la dissipation autre que celle due à l’accumulation dans le 

POCIS (exemples : perte de l’analyte due à l’hydrolyse, la photolyse, la thermolyse ou 

l’adsorption sur les parois du verre). La valeur de kD est soustraite à la constante globale (k) 

pour obtenir la constante d’accumulation kU et ainsi déterminer le RS suivant l’équation : 

    Eq [15] 

où VT (L) est le volume total de l’eau dans le bécher [MacLeod et al., 2007 ; Li et al., 2010a ; 

Bartelt-Hunt et al., 2011]. 

 

Les études de calibrage peuvent également être effectuées in situ dans les eaux de surface et 

les effluents de STEP [Zhang et al., 2008 ; Jacquet et al., 2012 ; Miège et al., 2011, 2012] ou 

les affluents de STEP [Harman et al., 2011]. Elles offrent l’avantage de ne pas avoir à simuler 

les conditions environnementales. Elles nécessitent le suivi en parallèle des concentrations de 

chaque analyte dans l’eau et dans le POCIS à intervalles réguliers de façon à vérifier la 

linéarité de l’accumulation.  
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Pour une même molécule, les valeurs de RS mesurées en laboratoire dépendent des conditions 

opératoires utilisées induisant des différences selon les études. 

Les valeurs rapportées dans des études réalisées sur le même type de POCIS (phase Oasis
®
 

HLB et surface d’exposition de 45,8 cm
2
), avec un protocole de calibrage similaire (eau 

ultrapure, température entre 15 et 25°C, milieu agité), sont en général proches. C’est le cas des 

études de MacLeod et al. (2007), Togola et Budzinski (2007), Li et al. (2010) et Miège et al. 

(2012), pour lesquelles les valeurs de Rs obtenues pour 5 molécules (le diclofénac, le 

kétoprofène, l’aténolol, le propranolol et le triméthoprime) sont concordantes (tableau XXIV).  

Par contre, des différences importantes peuvent être observées quand les protocoles de 

calibrage varient : c’est le cas pour la carbamazépine et le naproxène entre les études de 

MacLeod et al. (2007) et Li et al. (2010) ou pour le  sulfaméthoxazole entre les études de Li et 

al. (2010) et Bartelt-Hunt et al. (2011). Les différences pourraient être expliquées par les 

différences de durées des périodes d’accumulation, de plus de 25 jours pour les études de 

Macleod et al. (2007) et Bartelt-Hunt et al. (2011) et seulement 8 jours dans l’étude de Li et 

al. (2010). La période linéaire de l’accumulation a sans doute été dépassée. 
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Tableau XXIV. Coefficients d’échantillonnage (RS, L/j) déterminés en laboratoire 

pour des POCIS « pharmaceutiques », exposés dans des conditions standards : eau 

ultrapure, température entre 15 et 25°C, milieu agité ou non (spécifié
a
). 

 

Molécules 
Rs (L/j) ± 

écart-type 
Références 

Nombre de 

jours  

Diclofénac      

(AINS) 

0,166 ± 0,052 
MacLeod et al., 2007  

25 

0,092 ± 0,055
a
 29 

0,134 ± 0,037 Miège et al., 2012 14 

Kétoprofène 

(AINS) 

0,135 ± 0,035 
MacLeod et al., 2007  

25 

0,083 ± 0,078
a
 29 

0,18 Togola et Budzinski, 2007 7 

0,139 ± 0,042 Miège et al., 2012 14 

Aténolol 

(bétabloquant) 

0,040 ± 0,07     
MacLeod et al., 2007  

25 

0,037 ± 0,064
a
 29 

0,087 ± 0,03   
Li et al., 2010  

8 

0,073 ± 0,013
a
  8 

Propranolol 

(bétabloquant) 

0,980 ± 0,345 
MacLeod et al., 2007  

25 

0,147 ± 0,129
a
 29 

0,917 ± 0,084 
Li et al., 2010  

8 

0,271 ± 0,066
a
 8 

Triméthoprime 

(antibiotique) 

0,360 ± 0,210 
MacLeod et al., 2007  

25 

0,090 ± 0,074
a
 29 

0,436 ± 0,06 
Li et al., 2010  

8 

0,215 ± 0,003
a
 8 

Carbamazépine 

(antiépileptique) 

0,348 ± 0,116 
MacLeod et al., 2007  

25 

0,112 ± 0,023
a
 29 

0,561 ± 0,024 
Li et al., 2010  

8 

0,235 ± 0,046
a
 8 

0,332 ± 0,043 Miège et al., 2012 14 

Naproxène      

(AINS) 

0,116 ± 0,053 
MacLeod et al., 2007  

25 

0,083 ± 0,055
a
 29 

0,392 ± 0,024 
Li et al., 2010  

8 

0,200 ± 0,037
a
 8 

0,144 ± 0,044 Miège et al., 2012 14 

Sulfaméthoxazole 

(antibiotique) 

0,339 ± 0,057 
Li et al., 2010  

8 

0,202 ± 0,019
a
 8 

0,118 ± 0,012 Bartelt-Hunt et al., 2011 28 
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Pour une même molécule, les RS mesurés in situ varient d’un facteur 1 à 2 en fonction du type 

d’eau (eau de surface, effluent de STEP) (Tableau XXV). 

Jacquet et al. (2012) observent que les RS déterminés dans des effluents de STEP ont tendance 

à être inférieurs à ceux obtenus dans des eaux de surface en aval de STEP. Ils précisent que 

l’effluent était caractérisé par une conductivité plus importante et des concentrations en 

matières en suspension et carbone organique dissous plus élevées. 

 

Tableau XXV. Coefficients d’échantillonnage (RS, L/j) déterminés in situ (eaux de 

surface ou effluents de STEP) pour des POCIS  « pharmaceutiques ». 

Molécules 
Rs (L/j) ± 

écart-type 
Milieu d'exposition Références 

Nombre de 

jours  

Carbamazépine 

(antiépileptique) 

0,100 rivière 
Zhang et al., 2008 15 

0,210 effluent de STEP 

Diclofénac 

(AINS) 

0,120 rivière 
Zhang et al., 2008 15 

0,160 effluent de STEP 

Aténolol 

(bétabloquant) 

0,060 ± 0,042 rivière (en amont de STEP) 
Jacquet et al., 

2012 
15 0,060 ± 0,027 effluent de STEP 

0,140 ± 0,056 rivière (en aval de STEP) 

Propranolol 

(bétabloquant) 

0,060 rivière 
Zhang et al., 2008 15 

0,120 effluent de STEP 

0,220 ± 0,070 rivière (en amont de STEP) 
Jacquet et al., 

2012 
15 0,220 ± 0,176 effluent de STEP 

0,320 ± 0,109 rivière (en aval de STEP) 

Sulfaméthoxazole 

(antibiotique) 

0,430 rivière 
Zhang et al., 2008 15 

0,220 effluent de STEP 

 

Pour une même molécule, les Rs déterminés en laboratoire ou in situ sont en général proches, 

des différences apparaissant en fonction des conditions d’agitation. Pour la carbamazépine et 

le propranolol, les valeurs de RS mesurées in situ se rapprochent de celles déterminées en 

laboratoire en condition stagnante. 

 

Certains auteurs proposent de corriger les RSlabo en utilisant  des composés de référence et de 

performance (Performance Reference Compound, PRC) introduits dans l’échantillonneur 

intégratif avant son exposition in situ. Les PRC sont des composés non interférents et absents 

du milieu (molécules deutérées par exemple) dont la désorption durant la période d’exposition 

permet de corriger les variations de Rs in situ. D’après les travaux de Petty et al. (2004), après 

avoir déterminé la cinétique de désorption d’un PRC en laboratoire (ke labo, L/j) et sur le terrain 

(ke in situ, L/j), il est possible de corriger les RS in situ de chaque molécule à partir de la relation 

suivante : 

     Eq [16] 

 

La principale difficulté consiste à trouver des composés pouvant être désorbés 

significativement pendant les périodes d’exposition, ce qui n’est pas le cas pour la majorité 

des molécules adsorbées sur la phase Oasis
®
 HLB contenue dans les POCIS. 
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Des travaux récents ont mis en évidence que la déisopropylatrazine deutérée (DIA-d5) pouvait 

servir de PRC pour l’analyse des triazines dans les eaux de surface avec des POCIS [Mazzella 

et al., 2007]. Lors des campagnes menées dans le cadre du projet AMPERES, trois β-

bloquants deutérés (aténolol-d7, métoprolol-d7 et propranolol-d7) ont été testés comme PRC 

potentiels. Seul l’aténolol s’est révélé utilisable comme PRC avec une décroissance des 

concentrations dans le POCIS de 50 % à 60 % après 15 jours d’exposition.  

 

IV.4 Application 

 

La majorité des travaux publiés concernent des applications de POCIS dans des eaux de 

surface ou des effluents de STEP. 

Pour l'exposition in situ, les POCIS sont souvent fixés sur un support installé dans une cage en 

inox afin de les protéger (Figure 39).

Figure 39. Dispositif d'exposition des POCIS in situ 

[EST-lab, 2012]. 

 

IV.4.1 Comparaison des échantillonnages par POCIS et ponctuels 

 

Alvarez et al. (2005) ont comparé les résultats obtenus avec des POCIS « générique » et 

« pharmaceutique » aux résultats obtenus par prélèvement ponctuel. Ils ont recherché  96 

contaminants (incluant 42 résidus de médicaments) dans une rivière du New Jersey (États-

Unis), recevant des eaux usées urbaines et des eaux de secteurs agricole et industriel sur une 

période de 54 jours. 32 des contaminants ont été identifiés dans les extraits de POCIS alors 

que seuls 24 ont été détectés dans les échantillons ponctuels. Ceci démontre l’utilité des 

POCIS pour détecter des contaminants dont les occurrences sont transitoires ou en-dessous 

des limites de détection analytique. Cependant, faute de RS déterminés au préalable, les 

concentrations moyennes des analytes dans l’eau n’ont pu être estimées à partir des quantités 

accumulées sur les POCIS. 

 

Togola et Budzinski (2007) ont exposé des POCIS « pharmaceutiques » dans l’estuaire de la 

Seine pendant des périodes de 3 et 34 jours. Une bonne reproductibilité de l’accumulation des 

analytes a été observée (CV <  20 %) entre 3 POCIS exposés sur une même période. Après 3 

jours d’exposition, les concentrations mesurées à partir des POCIS sont en accord avec celles 

obtenues par échantillonnage ponctuel (par exemple pour la carbamazépine : concentration 

avec les POCIS = 41 ± 5 ng/L et par échantillonnage ponctuel = 35 ± 3 ng/L). Par contre, les 

résultats sont peu concordants après 34 jours d’exposition. Avec une période d’exposition 11 

fois plus longue, les quantités d’analyte accumulées après 34 jours auraient dû être 10 fois 

plus importantes, ce qui n’était pas le cas, mettant en évidence que l’accumulation n’était sans 

doute plus dans la phase linéaire.

http://www.est-lab.com/
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Zhang et al. (2008) ont réalisé une étude comparable dans une rivière en Angleterre sur une 

semaine. Les concentrations moyennes mesurées par échantillonnage ponctuel sont légèr-

ement supérieures à celles obtenues par les POCIS « pharmaceutiques », en utilisant les 

valeurs de RS déterminées par calibrage in situ (Tableau XXVI).  

Tableau XXVI. Concentrations moyennes (ng/L) mesurées par échantillonnage 

ponctuel et par utilisation de POCIS  « pharmaceutiques » [Zhang et al. (2008)]. 

Concentrations (ng/L) Mesurées  Estimées POCIS 

Carbamazépine 16,6 - 539 26,3 - 427  

Diclofénac 2,4 - 65,2 4,4 - 165  

Indométacine 0,4 - 7,2  0,5 – 11,9  

Propranolol 3,0 - 45,6 2,8 - 40,5  

Sulfaméthoxazole <LD - 17,6  <LD - 18,2  

Après avoir testé différents paramètres (température, vitesse) lors du calibrage en laboratoire, 

Li et al. (2010a) ont exposé des POCIS en différents sites du lac Ontario (Canada) pendant 26 

à 29 jours et comparé les résultats avec ceux obtenus par prélèvements ponctuels collectés aux 

mêmes endroits au début et à la fin de la période d’exposition. Les concentrations estimées 

avec les POCIS sont inférieures à celles des échantillons ponctuels pour la plupart des 

médicaments (Figure 40). A la fin de l’exposition, les auteurs ont observé un dépôt de 

matières biologiques et minérales sur la surface des membranes en PES pouvant limiter 

l’accumulation au sein des POCIS. De plus, les auteurs soulignent que les POCIS (avec un 

diamètre de pores de 0,1 µm) échantillonnent uniquement les contaminants de la phase 

dissoute alors que les extraits issus des échantillons ponctuels, préalablement filtrés sur des 

filtres de diamètre de pores 1 µm, peuvent contenir les molécules de la phase colloïdale ou 

celles adsorbées sur les matières organiques dissoutes. 

 

 
Figure 40. Moyennes des concentrations (± écart-type) en médicaments mesurées dans les 

échantillons ponctuels d’eau et concentrations moyennées sur le temps en médicaments 

calculées à partir des POCIS au cours de 2 périodes d’exposition (juin et septembre 2008) 

dans le lac Ontario (Canada). Les échantillons ponctuels ont été collectés au début et à la fin 

de la période d’exposition des POCIS et les concentrations sont les moyennes de ces 2 

échantillons, chacun analysé en triplicat [Li et al., 2010a]. 
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Après avoir déterminé la linéarité de l’accumulation au sein des POCIS et les RS in situ (eau 

de surface et effluent de STEP) pour 10 bétabloquants, Jacquet et al. (2012) ont réalisé une 

campagne dans la Seine. Trois POCIS ont été exposés pendant 14 jours et des prélèvements 

ponctuels ont été réalisés à 0, 7 et 14 jours. Les concentrations moyennes calculées avec les 

POCIS sont équivalentes aux concentrations moyennes mesurées dans les échantillons 

ponctuels pour l’acébutolol, le métoprolol, le propranolol et le bisoprolol (Figure 41). Par 

contre, les concentrations calculées pour l’aténolol et le sotalol sont sous-estimées par les 

POCIS et représentent respectivement 54 % et 50 % des concentrations moyennes mesurées. 

Ces deux molécules sont les plus hydrophiles parmi les 10 bétabloquants étudiés. Les 

concentrations en nadolol et bétoprolol, bien que ces molécules soient quantifiées au sein des 

POCIS (2 et 3 ng/POCIS, respectivement), n’ont pas été calculées car les RS n’étaient pas 

connus.  

 

 
Figure 41. Comparaison entre les concentrations moyennes mesurées en bétabloquants dans 

la Seine par échantillonnage ponctuel (□ n = 3, échantillonnage à 0, 7 et 14j) et les 

concentrations moyennes calculées par échantillonnage avec les POCIS (■ n = 3, exposition 

de 14j) en utilisant les RS obtenus in situ [Jacquet et al., 2012]. 

ATE : aténolol, SOT : sotalol, NAD : nadolol, TIM : timolol, ACE : acébutalol, MET : métoprolol, 

OXP : oxprolol, PROP : propranolol, BET : bétoprolol, BIS : bisoprolol. 

 

En France, dans le cadre du projet AMPERES [Miège et al., 2011 ; 2012], des POCIS 

(triplicat) ont été exposés dans la Jalle d’Eysines (rivière en Gironde) en amont et en aval 

d’une STEP pendant 7 et 14 jours, ainsi que dans l’effluent de cette station pendant 7 jours. 

En parallèle, des prélèvements ponctuels ont été effectués à 0, 2, 7, 9, 12 et 14 jours, aux 

mêmes endroits dans la Jalle d’Eysines et dans la STEP à 0, 2 et 7 jours.  

Les concentrations moyennes en médicaments calculées avec les POCIS sont en général 

inférieures ou égales aux concentrations moyennes mesurées par échantillonnage ponctuel 

après 7 et 14 jours d’exposition. Les écarts types obtenus sur les concentrations sont plus 

faibles avec l’échantillonnage par POCIS pour les médicaments (Figure 42 a) et b)).  

Dans l’effluent de STEP, les concentrations calculées pour la carbamazépine et le 4-

nonylphénol sont proches des concentrations mesurées après une période d’exposition de 7 

jours. Le naproxène, le diclofénac et le kétoprofène ont été quantifiés à partir des POCIS alors 

qu’ils n’ont pas été détectés par échantillonnage ponctuel (Figure 42 c), mettant à nouveau en 

évidence que l’échantillonnage avec les POCIS permet de détecter des niveaux de 

concentration non mesurables par prélèvement ponctuel.  
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Figure 42. Comparaison entre les concentrations moyennes mesurées en médicaments et en 

alkylphénols par échantillonnage ponctuel (□ n = 3 à 7 jours, n = 6 à 14 jours) et les 

concentrations moyennes calculées par échantillonnage avec les POCIS (■ n = 3 pour 

chaque période d’exposition 7 et 14 jours) en utilisant les RS obtenus en laboratoire, dans la 

rivière Jalle d’Eysines (a) en amont et (b) en aval, (c) dans l’effluent de STEP [Miège et al., 

2012].  

Carba : carbamazépine, Ibu : ibuprofène, Napro : naproxène, Diclo : diclofénac, Kéto : kétoprofène, 

Gem : gemfibrozil, NP : 4-nonylphénol, 4-t-OP : 4-tert-octylphénol, NP1EC : acide 4-

nonylphénoxyacétique, NP1EO : 4-nonylphénolmonoéthoxylate, NP2EO : 4-nonylphénoldiéthoxylate. 

a) en amont 

 b) en aval 

c) effluent 

7 jours 
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L’ensemble de ces études montre que les concentrations moyennes calculées à partir des 

POCIS sont inférieures ou égales à celles obtenues par échantillonnage ponctuel pour la 

plupart des médicaments étudiés. Lorsque des différences sont observées, les auteurs les 

justifient par plusieurs raisons : 

- la caractéristique peu représentative de la nature de l’échantillon ponctuel alors que les 

POCIS permettent une moyenne mesurée sur la période d’exposition ; 

- des différences entre les paramètres environnementaux sur le terrain et les conditions 

d'exposition en laboratoire. 

 

La comparaison des résultats obtenus par POCIS avec ceux obtenus par prélèvement moyenné 

à l’aide d’un préleveur automatique permettrait de s’affranchir du manque de représentativité 

de l’échantillon ponctuel. Cependant, les périodes d’exposition des POCIS sont souvent trop 

longues pour permettre ce type de prélèvement et les sites étudiés sont rarement sécurisés face 

au vandalisme du matériel (surtout dans le cas des eaux de surface : rivières, lacs). 

L’utilisation d’un préleveur automatique est plus envisageable dans le cas des études au 

niveau d’une STEP. Jacquet et al. (2012) ont réalisé des prélèvements moyennés et asservis au 

débit à l’aide d’un préleveur automatique dans le cas de l’effluent de STEP mais seulement 

une fois par semaine et non sur la période totale d’exposition des POCIS.  

 

IV.4.2 Application des POCIS in situ : synthèse des études publiées  

 

Dans la majorité des études, les POCIS sont utilisés pour déterminer des concentrations 

moyennées (TWA) des micropolluants dans le milieu d’exposition, comme dans les études 

présentées dans le paragraphe IV.4.1 ainsi que dans le tableau XXVII. Les études rapportées 

dans la littérature concernant les médicaments ont été conduites dans différents types 

d’eaux et sur des périodes d’exposition variables (tableau XXVII).  
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Tableau XXVII. Application des POCIS pour la quantification des résidus de 

médicaments dans différentes eaux. 

Références Matrice Durée Molécules 
Cmin - Cmax 

(ng/L) 

Cmoyenne 

(ng/L) 

Jones-Lepp et al., 

2004  

effluents STEPs 

(USA) 
30 jours 

azithromycine 15 - 66    

methamphétamine 0,8 - 1,3    

Togola et Budzinski, 

2007 

estuaire Seine 

(France) 
3 jours carbamazépine   41 ± 5  

Zhang et al., 2008 rivière (UK) 5 jours 

carbamazépine 26,3 - 427    

diclofenac 4,4 - 165    

indométhacine 0,5 - 11,9    

propranolol 2,8 - 40,5    

sulfaméthoxazole <LOD - 18,2    

Bartelt-Hunt et al., 

2009 

eau de surface 

(USA) 
7 jours 

paracétamol 2,6 - 63,4    

carbamazépine 3,1 - 296    

sulfaméthoxazole 1,4 - 343    

effluent de STEP 7 jours 
carbamazépine   119,5 ± 15,6 

sulfaméthoxazole   141,4 ± 22,3 

Martínez Bueno et 

al., 2009 
mer méditerranée 

14 - 15 

jours 

érythromycine 0,01 - 0,03  0,02 

métronidazole 13,4   

Li et al., 2010 

eau de surface 

(Lac Ontario, 

Canada) 

26 - 29 

jours 

aténolol 12,4 - 28,2    

paracétamol 1,8 - 17,1   

carbamazépine 0,84- 16,3    

ibuprofène 1,1 - 34,6    

métoprolol 0,7 - 4,7   

nadolol 1,2 - 2,2   

naproxène 0,9 - 6,7   

sulfaméthoxazole 0,05 - 1,4    

triméthoprime 0,1 - 5,5   

MacLeod et al., 2010 

effluent STEP 1 

(Canada)           

(n = 6) 

35 - 51 

jours 

aténolol 27 - 140 72 ± 270 

carbamazépine 150 - 250 200 ± 130 

clarithromycine 170 - 260 220 ± 140 

codéine 390 - 520 450 ± 380 

diclofenac 1 100 - 1 300 1 200 ± 680 

gemfibrozil 130 - 180 150 ± 59 

métoprolol 47 - 69 58 ± 47 

naproxène 31 - 110 66 ± 58 

triméthoprime 35 - 39 38 ± 39 

effluent STEP 2 

(Canada)           

(n = 6) 

35 - 51 

jours 

aténolol 69 - 230  120 ± 440 

carbamazépine 190 - 360  290 ± 190 

clarithromycine 380 - 450 420 ± 270 

codéine 460 - 710  920 ± 710 

diclofenac 1 400 - 2 500 2 000 ± 1 300 

gemfibrozil 180 - 200 190 ± 72 

métoprolol 50 - 73 65 ± 52 

naproxène 120 - 830 530 ± 510 

triméthoprime 57 - 77 65 ± 70 

Metcalfe et al., 2011 
eau souterraine 

(Mexique) 

28 - 32 

jours 

ibuprofène   4,3 

naproxène   3,2 
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Les POCIS peuvent aussi être utilisés pour des applications qualitatives sans calcul de la 

concentration moyennée dans le milieu pendant la durée d’exposition, ces études ne 

rapportent que les quantités accumulées sur la phase des POCIS (Tableau XXVIII).  

 

Tableau XXVIII. Quantification des principes actifs sur la phase des POCIS. 

Références Matrice Durée Molécules 
Qmoyenne 

(ng/POCIS) 

Bidwell et al., 2010 

eau de surface 
28 - 35 

jours 

azithromycine 77 

carbamazepine 189 

érythromycine-H2O 6,3 

ibuprofène 224 

lincomycine 12 

sulfaméthoxazole 129 

triméthoprime 22 

tylosine 17 

eau souterraine 
28 - 35 

jours 

carbamazepine 54 

sulfaméthoxazole 157 

Grabic et al., 2010 

Rivière Svitava 
21-28 

jours 

sulfonamides 112 

autres médicaments 282 

Rivière Svratka 
21-28 

jours 

sulfonamides 930 

autres médicaments 1 580 

entrée STEP 
21-28 

jours 

sulfonamides 1 970 

autres médicaments 9660 

sortie STEP 
21-28 

jours 

sulfonamides 11 700 

autres médicaments 27 200 

 

L’analyse de la quantité de contaminants accumulés sur la phase des POCIS permet : 

- d'identifier une source de contamination et de mettre en évidence des gradients de 

concentration entre les différents sites contaminés [Bidwell et al., 2010 ; Grabic et al., 

2010 ; Jacquet et al., 2012]. 

- d'étudier l'évolution temporelle de la contamination du milieu aquatique [Alvarez et 

al., 2007]. 

 

Bidwell et al. (2010) ont analysé des eaux de surface et souterraines aux États-Unis sur des 

périodes de 28 à 35 jours. Ils ont détecté 8 molécules dans l'eau de surface avec des quantités 

comprises entre 6 et 224 ng/POCIS contre seulement 2 dans les eaux souterraines 

(carbamazépine 54 ng/POCIS, sulfaméthoxazole 157 ng/POCIS). 

Grabic et al. (2010) ont déployé des POCIS dans deux rivières ainsi qu'en entrée et sortie 

d'une STEP sur des périodes de 21 à 28 jours. Les résultats révèlent que les eaux usées sont 

identifiées comme étant la source principale de médicaments dans l'environnement. 

De manière similaire pour des β-bloquants, Jacquet et al. (2012) ont mis en évidence l'impact 

du rejet d’une STEP sur le milieu naturel récepteur, une rivière (Figure 43). 
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Figure 43. Quantités accumulées en bétabloquants par POCIS (n = 1, exposition de 21 j) 

pour l'effluent de la STEP de Bourgoin-Jallieu et pour la rivière Bourbre en amont et en 

aval de la station [Jacquet et al., 2012]. 

ATE : aténolol, SOT : sotalol, NAD : nadolol, TIM : timolol, ACE : acébutalol, MET : métoprolol, 

PROP : propranolol, BIS : bisoprolol. 

 

Dans une étude menée sur les effluents de 3 STEP, Alvarez et al. (2007) ont déployé des  

POCIS pendant 28 jours sur 3 mois successifs pour mesurer les différences temporelles de la 

présence et/ou des concentrations des médicaments ciblés. Les données révèlent que les 

concentrations des médicaments détectés sont relativement constantes sur les 3 périodes 

d'échantillonnage pour chaque site (Figure 44).  
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Figure 44. Quantités accumulées en médicaments par POCIS (n = 3, exposition de 28 j) 

pour les effluents de 3 STEP (site 1 à 3) et pour chaque étude [Alvarez et al., 2007]. 
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En parallèle de l'analyse chimique, les extraits des POCIS peuvent être couplés à des essais 

toxicologiques pour évaluer la toxicité des mélanges de micropolluants organiques présents 

dans le milieu [Alvarez et al., 2008; Liscio et al., 2009; Vermeirssen et al., 2010].  

Alvarez et al. (2008) ont ainsi réalisé deux tests sur des extraits des POCIS, obtenus après 

exposition dans l'eau de surface : le test Microtox
®
 basé sur l'inhibition de la bioluminescence 

des bactéries Vibrio fischeri pour évaluer la toxicité des échantillons et le test « Yeast 

Estrogen Screen » (YES) pour mettre en évidence un effet estrogéno-mimétique. Vermeirssen 

et al. (2010) ont effectué le test Microtox
® 

et un test de toxicité sur la croissance algale 

Pseudokirchneriella subcapitata sur les extraits des POCIS, exposés dans 21 effluents de 

STEP. 

Les concentrations en médicaments moyennées sur le temps (TWA) obtenues à partir des 

POCIS peuvent être mises en rapport avec les résultats des tests réalisés sur les extraits POCIS 

ou sur des organismes biologiques. Liscio et al. (2009) ont mis en évidence que les valeurs 

d'équivalents estradiol (EEQ) calculées à partir des données des analyses chimiques des 

POCIS sont corrélées avec les valeurs d'EEQ mesurées par le test YES et avec les mesures 

réalisées sur les moules considérées comme des bio-accumulateurs.  

Le POCIS permet de collecter des extraits représentatifs d'une période d'exposition pour aider 

à évaluer la toxicité. 

 

En conclusion, le tableau XXIX présente les avantages et les inconvénients de 

l'échantillonnage par  POCIS en comparaison avec les prélèvements d'eau. 

 

Tableau XXIX. Avantages et inconvénients de l'échantillonnage par POCIS par 

rapport aux prélèvements d’eau. 

Avantages Inconvénients 

Dispositifs de petites tailles, légers et simples à 

utiliser par comparaison aux préleveurs 

automatiques, pas besoin d'énergie 

Fraction échantillonnée limitée à la fraction 

dissoute, les particules ne franchissant pas la 

membrane 

Concentration des analytes in situ :                                       

- préparation des échantillons rapide,                               

- transport et conservation des échantillons plus 

faciles comparés à des prélèvements d'eau,                                            

- les masses de contaminants accumulées durant 

toute la période d'exposition permet d'atteindre la 

gamme de concentrations quantifiables 

RS spécifique à chaque molécule et dépendant des 

paramètres environnementaux (vitesse de l'eau, 

température, biofouling…)      

Détermination des concentrations moyennées sur 

le temps (TWA) 

Détermination prélalable des RS : calibrage en 

laboratoire ou in situ 
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Conclusion 

 

- La présence des résidus de médicaments dans l'environnement résulte principalement 

de la consommation humaine (rejets d’eaux usées, traitées ou non, épandage des boues 

résiduaires de STEP) ou animale des médicaments. Elle a principalement été étudiée 

dans les affluents et effluents de STEP ou dans les eaux de surface. 

 

- Les établissements de soins représentent une source de rejets de résidus de 

médicaments. L’évaluation de leur contribution à la contamination globale des eaux 

usées urbaines par cette famille de molécules est basée sur des mesures analytiques ou 

sur des données de consommation, voire en combinant les 2. Leur contribution varie 

de moins de 10 % pour les molécules à usage ambulatoire à plus de 25 % pour les 

usages exclusifs à l’hôpital.  

 

- La difficulté majeure du dosage de ces contaminants dans les effluents liquides des 

hôpitaux est liée à la pratique de l’échantillonnage et à l’obtention d’un échantillon 

représentatif, en raison des fortes variations du débit des effluents et des quantités de 

médicaments émises. Les techniques d’échantillonnage par prélèvement d’eau avec un 

préleveur automatique sont difficiles et souvent dangereuses à mettre en œuvre sur ces 

sites. 

 

- L’alternative est l’échantillonnage passif avec les POCIS, dans leur configuration dite 

« pharmaceutique », permettant de déterminer les concentrations moyennées sur la 

période d’exposition. Cependant l’estimation des concentrations dans le milieu repose 

sur la détermination préalable du coefficient d’échantillonnage RS, qui est spécifique 

de chaque molécule et dépendant des paramètres environnementaux tels que la vitesse 

de l’eau, la température, le biofouling… 
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Matériels et méthodes 
 

I. Molécules sélectionnées pour l’étude 

 

Ce travail a été mené sur une sélection de molécules cibles représentatives de la pollution 

médicamenteuse des effluents hospitaliers. Le choix s'est basé sur les résultats de la 

priorisation élaborée par J-U Mullot (2009) pour son doctorat portant sur la « Modélisation 

des flux de médicaments dans les effluents hospitaliers ».  

J-U. Mullot a utilisé une démarche à plusieurs étapes permettant de filtrer progressivement les 

molécules candidates les plus pertinentes. Il a calculé un rapport entre un score d'exposition 

calculé à partir des quantités dispensées pondérées par des données de métabolisme, et un 

score de danger estimé à partir des posologies recommandées. La procédure a été appliquée 

sur la liste de toutes les molécules à usage thérapeutique et de diagnostic utilisées par trois 

hôpitaux militaires de la région parisienne au cours de l’année 2004.  

Un premier filtre a permis d'éliminer des molécules  

- qui ne constituent pas strictement des principes actifs et/ou qui sont fortement 

biodégradables : des sels minéraux (chlorure de sodium), des sucres (glucose), des 

protéines (nutrition parentérale ou facteurs de croissance), des vitamines et hormones 

naturelles (cortisol) ;  

- dont la dose n'est pas exprimée sous forme massique ;  

- correspondant à des antidotes.  

 

A l'issue de ce tri, il restait 431 molécules candidates sur les 1 500 de la liste initiale. Pour 

chacune de ces molécules et chaque hôpital, un score intermédiaire a été calculé en appliquant 

la formule suivante : 

 

                                                     Quantité annuelle utilisée 

Score intermédiaire =  —————————————————— 

                                        Dose maximale thérapeutique recommandée 

 

Le choix de la dose maximale thérapeutique recommandée (Maximum Recommended 

Therapeutic Dose, MRTD) a été retenu en raison de la disponibilité des données pour toutes 

les classes de médicaments puisque la Food and Drug Administration (FDA) propose une base 

de données des MRTD pour près de 1 300 molécules. Lorsque la MRTD ne figurait pas dans 

la base de données de la FDA, elle était calculée conformément aux indications données par 

cet organisme en utilisant les données pharmacologiques de la base de données Thériaque 

[CNHIM, 2009]. À l’issue du calcul des scores intermédiaires, il est apparu que les premières 

molécules appartenaient majoritairement à un nombre limité de familles thérapeutiques. C'est 

pourquoi, il a été décidé de regrouper les molécules par premier niveau de la classification 

ATC, établie par l'OMS. 

 

Dans cette démarche de priorisation, il est apparu important de tenir compte du métabolisme 

chez l'Homme. Il n'existe pas de base de données compilant les fractions non métabolisées des 

molécules pharmaceutiques. C'est pourquoi, compte tenu de l'ampleur de la tâche de recherche 

des données de métabolisme, il a été décidé de limiter le raisonnement aux 10 molécules 

obtenant le score le plus élevé dans chacun des niveaux de la classification ATC.  
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Un score final a donc été calculé pour chacune des molécules selon la formule suivante : 

 

Score final = ∑ hôpitaux (fraction non métabolisée × score intermédiaire) 

 

En retenant les 2 molécules obtenant le score final le plus important dans chaque niveau de la 

classification ATC et utilisées dans les trois hôpitaux, il a été possible de proposer une liste 

intermédiaire de molécules prioritaires. 

Des considérations complémentaires ont conduit à éliminer les moléculess instables dans 

l'environnement et celles dont les concentrations environnementales prédites (Predicted 

Environmental Concentration, PEC) se situaient sous la limite de détection analytique (LD). 

 

Un ultime choix pragmatique a été effectué dans la liste des molécules restantes afin d’assurer 

la représentativité d’un maximum de familles thérapeutiques. Il a également été tenu compte 

des impératifs de développement/validation analytique à effectuer dans le temps imparti et en 

fonction du matériel disponible. Les molécules suivantes ont été retenues : 

- 5-Fluorouracile (anticancéreux) ; 

- Cyclophosphamide et ifosfamide (anticancéreux) ; 

- Ciprofloxacine (antibiotique) ; 

- Sulfaméthoxazole (antibiotique) ; 

- Aténolol (bétabloquant) ; 

- Kétoprofène (anti-inflammatoire) ; 

- Méthylprednisolone et Prednisolone (glucocorticoïdes) ; 

- Propofol (anesthésique) ; 

- Acide gadopentétique (dosé sous forme de gadolinium total) (agent de contraste) ;  

- Iobitridol et Ioméprol (agents de contraste). 

 

Le schéma de principe de la méthode de priorisation [Mullot, 2009] est présenté en annexe 5. 

 

Pour le présent travail, la liste des molécules a été réduite en éliminant les produits retrouvés à 

de faibles teneurs dans les eaux usées hospitalières ainsi que les produits dont l’utilisation 

présentait un risque reconnu, notamment en prévision des manipulations de calibrage au 

laboratoire. Les 6 molécules suivantes ont été retenues (tableau XXX) : 

 

- Ciprofloxacine, mais suite à des problèmes analytiques lors du dosage de cette 

molécule, nous l’avons remplacé par l’Ofloxacine (OFLO), antibiotique de la même 

famille. ; 

- Sulfaméthoxazole (SMX) ; 

- Aténolol (ATE) ; 

- Kétoprofène (KETO) ; 

- Méthylprednisolone (MPN) et Prednisolone (PN ). 

 

Les produits de contraste iodés très polaires (log Kow proches de - 2,3) n’ont pas été 

sélectionnés car peu compatibles avec les protocoles analytiques envisagés de même que le 

gadolinium dont le dosage est réalisé par ICP/AES. 

La MPN et la PN, généralement non détectées dans les effluents hospitaliers, ont été retenues 

afin d’évaluer la capacité de l’échantillonnage passif à mieux les quantifier. 
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Tableau XXX. Présentation des 6 molécules sélectionnées. 
 

Molécules Code Classe, famille N° CAS
code ATC 

(niveau 2)
Formule brute Formule développée

Ofloxacine   OFLO
Antibiotique, 

quinolone
82419-36-1

J01, S01, 

S02
C18H20FN3O4

Sulfaméthoxazole SMX
Antibiotique, 

sulfamide
723-46-6 J01 C10H11N3O3S

Aténolol         ATE β-bloquant 29122-68-7 C07 C14H22N2O3

Kétoprofène KETO
Anti-

inflammatoire
22071-15-4 M01, M02 C16H14O3

Prednisolone PN Glucocorticoïde 50-24-8
H02, A07, 

C05, D07
C21H28O5

MéthylPrednisolone MPN Glucocorticoïde 83-43-2
H02, D07, 

D10
C22H30O5
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I.1 Ofloxacine 

L'ofloxacine (OFLO) (Exocine
®
, Monoflocet

®
, Oflocet

®
) est un antibiotique de la famille des 

quinolones, mélange racémique des deux énantiomères, la levofloxacine qui est le composé 

biologiquement actif et la dextrofloxacine. Elle est généralement efficace contre les bactéries 

Gram-négatives et souvent utilisée dans le traitement des infections urinaires et digestives. 

Son activité est fortement bactéricide par inhibition de l'ADN-gyrase bactérienne, empêchant 

la synthèse de l'ADN chromosomique bactérien [Vidal, 2012].  

La biodisponibilité par voie orale (VO) est de 98 % et la concentration sérique maximale est 

comprise entre 2,5 et 3 µg/mL, après une prise unique de 200 mg. La demi-vie sérique 

d’élimination est de 7 heures et la biotransformation est très faible avec moins de 5 % de 

métabolites retrouvés dans les urines. L’excrétion est essentiellement rénale et 80 % de la 

dose administrée sont retrouvés dans les urines sous forme inchangée et entre 4 et 8 % sont 

excrétés inchangés dans les féces [Clarks Analysis of Drugs and Poisons, 2012 ; Vidal 2012]. 

La dose définie journalière (DDJ) définie par l’OMS est de 0,4 g pour la VO et la voie 

parentérale (VP) [OMS, 2012]. 

 

I.2 Sulfaméthoxazole  

Le sulfaméthoxazole (SMX) (Bactrim
®
, Bactrim forte

®
, Cotrimoxazole

®
…) est un 

antibiotique de la famille des sulfamides, actif contre les bactéries Gram-positives (comme 

Staphylococcus aureus, Streptococcus pneumoniae) et Gram-négatives (comme Enterobacter, 

Escherichia coli, Haemophilus influenzae, Salmonella). Il est utilisé en traitement des 

maladies infectieuses, notamment les infections respiratoires, ORL, digestives ou urinaires. 

Son activité antibiotique résulte de la perturbation de l’activité de la dihydroptéroate synthase, 

empêchant la synthèse d'acide folique nécessaire à la croissance des bactéries sensibles. Le 

SMX est le plus souvent utilisé dans le cadre d'une association synergique avec le 

triméthoprime, inhibiteur de la dihydrofolate réductase, enzyme également impliquée dans la 

synthèse de l'acide folique bactérien. L'administration se fait sous forme orale et injectable. 

Administrés par VO, la biodisponibilité est de 90 %. Les concentrations plasmatiques 

maximales sont atteintes en 2 à 4 heures et sont comprises entre 40 et 60 µg/mL pour le SMX 

après une dose orale de 800 mg de SMX et 160 mg de triméthoprime. 

Après administration par voie intraveineuse (IV) d’une dose de 400 mg de SMX et 80 mg de 

triméthoprime, la concentration plasmatique maximale est de 40 µg/mL et la demi-vie 

plasmatique est de 9 à 11 heures. 

Le SMX est fortement métabolisé au niveau hépatique (85 %) conduisant à la formation de 

métabolites, dont le plus important résulte d’une acétylation (N4-acétylsulfaméthoxazole). 

L’élimination est principalement urinaire avec 80 % de la dose administrée éliminée en 72 h 

dont 20 à 30 % sous forme inchangée, 50 à 70 % sous forme acétylée et 15 à 20 % sous forme 

glucuronoconjuguée [Vidal, 2012]. La DDJ est de 2 g par VO [OMS, 2012]. 

 

I.3 Aténolol 

L'aténolol (ATE) (Betatop
®
, Tenormine

®
, Tenordate

®
, Tenoretic

®
…) est un bêta-bloquant, 

utilisé dans le traitement de l'hypertension artérielle et de certains troubles du rythme 

cardiaque comme les tachycardies supraventriculaires et ventriculaires, les extrasystoles 

ventriculaires, la fibrillation auriculaire. L'activité antagoniste des récepteurs ß-adrénergiques 

génère une bradycardie avec réduction de la contractilité myocardique et une diminution du 

débit cardiaque.  

Un pic plasmatique de 600 µg/L est atteint 2 à 4 heures après une dose orale de 100 mg. La 

biodisponibilité est de 40 à 50 %. La demi-vie plasmatique est de 6 à 8 heures et l’élimination 
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est majoritairement urinaire sous forme inchangée [BIAM, 2012]. La DDJ est de 75 mg par 

VO et VP [OMS, 2012]. 

 

I.4 Kétoprofène 

Le kétoprofène (KETO) (Bi-profenid
®
, Profenid

®
, Ketum

®
, Toprec

®
…) est un anti-

inflammatoire non stéroïdien (AINS), dérivé de l'acide propionique, dont l’activité 

pharmacologique résulte de l’inhibition de la synthèse des prostaglandines. Il est utilisé pour 

réduire l'inflammation et la douleur, notamment dans les traitements de courte durée des 

rhumatismes inflammatoires et des arthroses, et pour les traitements au long cours des 

rhumatismes inflammatoires chroniques.  

Après administration par voie orale (VO), rectale ou intra-musculaire, la biodisponibilité du 

KETO est d’environ 90 %. La demi-vie plasmatique est de 1 à 4 heures. Le KETO est 

hydroxylé et glucuronoconjugué au niveau hépatique, puis éliminé par voie urinaire. Environ 

75 % de la dose orale administrée sont excrétés dans les urines en 24 h, majoritairement sous 

forme glucuronoconjuguée (environ 90 %) et à moins de 1 % sous forme inchangée [Clarks 

Analysis of Drugs and Poisons, 2012 ; Vidal 2012]. La DDJ est de 150 mg par VO, 

parentérale et rectale [OMS, 2012]. 

 

I.5 Prednisolone et méthylprednisolone 

La prednisolone (PN) (Cortisal
®
, Deliproct

®
, Derinox

®
, Solupred

®
) et la méthylprednisolone 

(MPN) (Depu-Medrol
®
, Medrol

®
, Solu-medrol

®
…) sont des corticostéroïdes de synthèse, 

utilisés principalement pour leurs effets anti-inflammatoires. Leur formule chimique et leur 

configuration spatiale très proches de celles du cortisol, leur confèrent leurs propriétés d'anti-

inflammatoire stéroïdien (AIS). À forte dose, ces produits diminuent la réponse immunitaire 

[CNHIM, 2009]. 

La PN est essentiellement administrée par VO mais il existe une forme injectable et des 

formes locales (pulvérisateurs destinés au traitement des rhinites, crèmes). 

Après administration par VO, sa biodisponibilité est comprise entre 75 et 98 % et la demi-vie 

plasmatique est de 2 à 4 heures. Le métabolisme est essentiellement hépatique et entre 11 et 

24 % de la dose administrée sont éliminés sous forme inchangée dans les urines [Druglib, 

2012]. La DDJ de la PN est de 10 mg par VO [OMS, 2012]. 
La MPN est administrée par VO mais il existe des formes injectables en intramusculaire (IM) 

et par IV. La biodisponibilité de la MPN est comprise entre 80 et 90 % par VO et proche de 

50 % par voie IM. A la suite de l’administration orale, la MPN est absorbée rapidement et le 

pic plasmatique est atteint en 1,5 à 2,3 heures selon la dose. Elle se lie aux protéines 

plasmatiques dans une proportion d’environ 77 %. Elle est transformée dans le foie en 

métabolites inactifs, dont les principaux sont la 20α-hydroxyméthylprednisolone et la 20β-

hydroxyméthylprednisolone. 5 à 12 % de la dose administrée sont éliminés sous forme 

inchangée dans les urines. La demi-vie d’élimination moyenne de la méthylprednisolone est 

de l’ordre de 1,8 à 5,2 heures [Pfizer Canada, 2012]. La DDJ de la MPN est de 7,5 mg par VO 

et de 20 mg par VP [OMS, 2012]. 

 

Les principales propriétés physico-chimiques et pharmacocinétiques des molécules 

sélectionnées sont résumées dans le tableau XXXI. 
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Tableau XXXI. Principales propriétés physico-chimiques et pharmacocinétiques des molécules sélectionnées. 

 

Molécule 
Classe 

pharmaceutique 
M (g/mol) 

Propriétés acido-

basiques 

Log Kow
a 

(exp.) 

Log Kow
b  

(predit) 
DDJ

c
 (mg) 

Fraction éliminée 

sous forme 

inchangée 

Principaux métabolites 

et fraction éliminée 

OFLO Antibiotique 361,37 

Acide faible            

pKa1 (-COOH) = 5,45 

pKa2 (-N-CH3) = 6,2 

-0,39 0,65 
400 (VO)       

400 (VP) 
80% 

Desméthyl-ofloxacine, 

N-oxide-ofloxacine 

SMX Antibiotique 253,28 

Acide faible             

pKa1 (-NH2) = 1,97  

pKa2 (-NH) = 6,16 

0,89 0,79 2 000 (VO) 20 à 30 % 

Glucuronoconjugués (15 

à 20 %), forme acétylée        

(50 à 70 %) 

ATE β-bloquant 266,34 
Base faible                 

pKa (-NH) = 9,67 
0,16 0,43 

75 (VO)      

75 (VP) 
90% / 

KETO 
Anti-

inflammatoire 
254,30 

Acide faible              

pKa (-COOH) = 3,88 
3,12 3,61 

150 (VO)     

150 (VP)     

150 (VR)  

<1 % 
Glucuronoconjugué        

(45-80 %) 

PN Glucocorticoïde 360,44 

non ionisé de pH 1 à 12 

1,62 1,27 10 (VO)      11 à 24 % Hydroxy-prednisolone 

MPN Glucocorticoïde 374,50 1,9 1,56 
7,5 (VO)      

20 (VP) 
5 à 12 % 

Hydroxy-méthyl-

prednisolone 

a
 valeurs log KOW expérimentales, source: pubchem, 2012     

b
 valeurs log KOW prédites, source: logiciel chemsketch de Chemaxon     

c
 DDJ : Dose Définie Journalière, source: OMS, 2012.     

VO = voie orale; VP = voie parentérale; VR = voie rectale     
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II. Hôpital site de l’étude 

 

II.1 Présentation générale 

 

L'hôpital Antoine Béclère de Clamart (Hauts-de-Seine) est un centre hospitalier universitaire 

(CHU) de l'Assistance Publique des Hôpitaux de Paris (AP-HP), rattaché à la Faculté de 

médecine de l’Université Paris-Sud. Cet hôpital, qui a accepté notre demande de 

collaboration, présente l’avantage d’être situé à proximité de notre laboratoire. 

 

La figure 45 présente le site de l’hôpital et son réseau de canalisation sur lequel a été figuré en 

rouge le point réunissant l’ensemble des eaux usées de l’établissement et sur lequel ont été 

réalisés les prélèvements et l’installation des POCIS. 

 

1) Hospitalisation, Consultation

2) Médecine Nucléaire

3) Maternité

4) Procréation Médicalement Assistée

5) Service néonatalogie

6) Hôpital de jour

7) Morgue

réseau d’eaux usées

regard de chaussée

point de collecte

Entrée et Sortie principale

 
Figure 45. Plan de l’hôpital Antoine Béclère (AP-HP) et de son réseau d’eaux usées  [APHP, 

2012]. 

 

Cet hôpital, d'une capacité théorique d'accueil de 411 lits et 25 places de jour, est spécialisé 

dans l'hypertension artérielle pulmonaire, la procréation médicale assistée, les maladies 

métaboliques du foie chez l'enfant et les troubles du sommeil. Il possède l'ensemble des 

activités médico-chirurgicales d'un CHU avec des lits d'hospitalisation en Hématologie, 

Cardiologie, Hépato-Gastro-Entérologie, Pédiatrie, Néonatalogie.  

Les activités chirurgicales concernent les domaines digestif et viscéral, l’orthopédie, la 

traumatologie et la gynécologie. 
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II.2 Mesure de la consommation d’eau potable  

 

Afin de connaître avec précision les consommations d’eau potable au sein de l’établissement, 

la contribution technique gracieuse du Syndicat des Eaux d'Ile de France (SEDIF) et de son 

délégué Veolia, a permis de placer, pendant 8 jours, deux enregistreurs sur les compteurs 

principaux d’alimentation permettant d’enregistrer la consommation moyenne et la variabilité 

horaire de la consommation en eau potable avec un pas de temps de 1 h. Les tableaux XXXII 

et XXXIII présentent les débits moyens horaires et quotidiens pour les deux compteurs d'eau. 

 

Tableau XXXII. Statistiques des mesures des débits d'eau potable au niveau du 

compteur n°1 de l’hôpital Antoine Béclère de Clamart. 

 

Jour 
Dates (minuit à 

minuit) 

Débit moyen 

(m
3
/h) 

Débit moyen 

(m
3
/j) 

Lundi 12-13/09/2011 8,1   

Mardi  13-14/09/2011 8,1 194 

Mercredi 14-15/09/2011 7,9 190 

Jeudi 15-16/09/2011 8,2 198 

Vendredi 16-17/09/2011 8,1 193 

Samedi 17-18/09/2011 5,8 139 

Dimanche 18-19/09/2011 5,8 140 

Lundi 19-20/09/2011 8,7 209 

Moyenne globale 7,6 (1,1) 180,4 (28,6) 

Moyenne jours de semaine (écart type) 8,2 (0,3) 196,8 (7,1) 

Moyenne samedi et dimanche (écart type) 5,8 (0,02) 139,5 (0,6) 

 

Tableau XXXIII. Statistiques des mesures des débits d'eau potable au niveau du 

compteur n°2 de l’hôpital Antoine Béclère de Clamart. 

 

Jour 
Dates (minuit à 

minuit) 
Débit moyen (m

3
/h) 

Débit moyen 

(m
3
/j) 

Lundi 12-13/09/2011 2,3   

Mardi  13-14/09/2011 2,4 58 

Mercredi 14-15/09/2011 2,4 57 

Jeudi 15-16/09/2011 2,3 56 

Vendredi 16-17/09/2011 2,5 59 

Samedi 17-18/09/2011 1,8 43 

Dimanche 18-19/09/2011 1,8 44 

Lundi 19-20/09/2011 2,7 65 

Moyenne globale 2,3 (0,3) 54,8 (8,0) 

Moyenne jours de semaine (écart type) 2,4 (0,1) 59,1 (3,4) 

Moyenne samedi et dimanche (écart type) 1,8 (0,02) 43,8 (0,6) 
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Ces enregistrements confirment une plus forte consommation d’eau potable en semaine que 

durant le week-end, avec des moyennes respectives de 256 et 183 m
3
/j. Rapportée à la 

capacité d’accueil de l’hôpital, la consommation quotidienne est de l’ordre de 620 L/lit/jour 

en semaine et 446 L/lit/jour le week-end. 

 

L’enregistrement des débits d’eau potable au niveau du compteur n°1 montre que les valeurs 

sont plus faibles entre 22 h et 7 h avec des débits moyens de 4 m
3
/h comparés à la période 8 h 

- 21 h avec des débits moyens de 11-12 m
3
/h (Figure 46). Les débits au niveau du compteur 

n°2 suivent les mêmes évolutions quotidiennes (Figure A6-1 en annexe 6). 

 

 
Figure 46. Évolution temporelle des débits d'eau potable à l’entrée du réseau de l'hôpital 

Antoine Béclère, compteur n°1. 

 

La mesure des variations de consommation d’eau potable est un moyen indirect d’estimer 

celle des débits de rejet des eaux usées de l’hôpital, variabilité dont il convient de tenir 

compte dans la mise en œuvre d’un protocole d’échantillonnage. 

 

II.3 Caractéristiques du site d’échantillonnage des eaux usées  

 

Le site d’étude se situe après le point de raccordement de toutes les canalisations d'eaux usées 

des différents services de l’hôpital (Figure 45). Cet émissaire de collecte général se situe sur le 

domaine municipal, à l’entrée de l’hôpital (impasse des Carnets) et enterré à 8 m de 

profondeur. Il est accessible via un regard de chaussée et une descente équipée d’une échelle 

(Figure 47). Un couloir souterrain perpendiculaire permet de rejoindre l’émissaire qui se 

trouve en dessous de l'axe de la chaussée.  

 

 

Débit 

(m
3
/h) 



132 

 
 

 
 

Figure 47. Photos A) Accès au site d’étude via un regard et une échelle ; B) Couloir 

conduisant à l’émissaire de collecte ; C) partie inférieure de l’émissaire dans lequel circule 

l’effluent.

Les prélèvements dans le réseau ont été effectués sous notre responsabilité, en accord et avec 

la collaboration du service technique de l’hôpital et en prenant le maximum de précautions 

relatives à la sécurité des personnes : 

-  balisage de la zone de travail ; 

- présence de deux personnes au minimum dont l’une ne pénétrant pas dans l’émissaire et 

assurant la surveillance de la personne en cours d’opération ; 

- port de gants à usage unique résistants aux produits chimiques, d’une tenue de protection à 

usage unique résistante aux produits chimiques et éclaboussures (type Tyvek
®
), d’un casque 

muni d’une lampe frontale, d’un demi-masque facial de protection respiratoire équipé de deux 

cartouches filtrantes de niveau minimum A2P3, de bottes, d’un baudrier avec cordage assurant 

la liaison continue avec une personne en surface et limitant les risques de chutes ; 

- port d’un détecteur/analyseur de gaz pour les paramètres oxygène, monoxyde de carbone, 

hydrogène sulfuré et explosivité étalonné par le fournisseur Industrial Scientific (Arras, 

France). Après ouverture du trou d’homme et respect d’une période d’aération, une mesure 

des émanations gazeuses était effectuée en introduisant le détecteur au sein du réseau. Le 

détecteur était ensuite porté en permanence par la personne évoluant dans l’émissaire. Deux 

alertes pour faible niveau d’oxygène ont été décelées au cours de nos campagnes de 

prélèvement.  

A) 

B) C) 
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Au laboratoire, les précautions habituelles pour limiter l’exposition aux effluents 

chimiquement et microbiologiquement contaminés, ont été respectées : port de gants à usage 

unique, masque à usage unique, blouse, lunettes de protection, travail sous sorbonne aspirante, 

nettoyage de la verrerie et du matériel de prélèvement. 

 

La vitesse et la hauteur de l’effluent ont été mesurées en continu sur une période de 5 jours du 

5 au 10 Octobre 2011, en utilisant un capteur par cinémomètre d'air (effet Doppler), modèle 

2150 ISCO (Ponsel Mesure, Caudan, France), présenté sur la figure 48. Le transfert des 

données a été effectué avec le logiciel Flowlink (Ponsel Mesure, Caudan, France). Les 

températures de l’air et de l’effluent ont été enregistrées simultanément avec un thermomètre 

à 2 sondes, programmé avec le logiciel Windows log Graph (Roth, Lauterbourg, France). 

 

 
Figure 48. Débitmètre portable « hauteur/vitesse », modèle 2150 ISCO [Ponsel Mesure, 

2012]. 

 

Au cours de ces mesures, nous avons constaté la présence importante de lingettes de nettoyage 

en complément des autres matières en suspension conduisant à une accumulation de dépôts au 

niveau de la sonde « hauteur/vitesse » du capteur, nécessitant une descente dans le réseau tous 

les 2 jours pour la nettoyer. Ces lingettes très résistantes ne devraient pas être jetées dans les 

toilettes.  

La vitesse de l’effluent est comprise entre 0,03 et 0,26 m/s avec des valeurs généralement plus 

faibles la nuit. Le débit de l’effluent varie entre 1 et 15 m
3
/h (Figure 49). Ces résultats sont en 

bonne adéquation avec les débits d’eau potable enregistrés au préalable (Figure 46). 
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Figure 49. Évolution du débit (pas de temps : 10 min) et de la vitesse de circulation des eaux 

usées (pas de temps des enregistrements : 2 min ; moyenne mobile de 15 mesures réalisées 

toutes les 30 min) dans l’émissaire de l’hôpital Antoine Béclère au cours d’une période de 5 

jours (5 au 10 octobre 2011). 

 

 

Au cours de cette période de mesures (octobre), les températures de l’air dans l’émissaire 

variaient de 21 à 23°C alors que celles de l’effluent fluctuaient de 21 à 32°C autour d'une 

moyenne de 24°C (Figure 50). 

 



135 

19

21

23

25

27

29

31

33

05/10/2011 06/10/2011 07/10/2011 08/10/2011 09/10/2011 10/10/2011 11/10/2011

Temperature (°C)

  Mercredi          Jeudi              Vendredi         Samedi        Dimanche         Lundi

 
 

Figure 50. Évolution des températures de l’effluent (ligne bleue) et de l’air (ligne verte) 

dans l’émissaire de collecte principal des eaux usées de l’hôpital Antoine Béclère du 5 au 10 

octobre 2011 (Pas de temps des enregistrements : 15 min). 

 

Les paramètres globaux caractérisant l'effluent hospitalier sont présentés en Annexe 6 

(Tableau A6-I). 

 

II.4 Consommation annuelle de médicaments  

 

M. Rieutord, pharmacien en chef de l’hôpital Antoine Béclère, a gracieusement fourni les 

données de consommation sur l’année 2011 des médicaments relatifs aux 6 molécules 

sélectionnées. Les données détaillées sont présentées dans le tableau A7-I (annexe 7) ainsi que 

les calculs des quantités de principes actifs correspondantes.  

Les consommations annuelles varient de 35 g pour la prednisolone à 2 410 g pour le 

kétoprofène (Tableau XXXIV).  

 

Tableau XXXIV. Consommations annuelles des six molécules cibles de l’étude au sein 

de l’hôpital Antoine Béclère pour l’année 2011, exprimées en grammes. 

 

Molécules 
Consommation 

annuelle (g) 

Ofloxacine 1 291 

Sulfaméthoxazole 1 619 

Aténolol  926 

Kétoprofène 2 410 

Prednisolone 35 

MéthylPrednisolone 76 
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Le rapport de la quantité journalière de principe actif consommée au volume moyen de 180 m
3 

d’eaux usées émis chaque jour, permet d’estimer grossièrement les concentrations des 

médicaments étudiés, comprises entre 0,5 µg/L pour la prednisolone et 36,7 µg/L pour le 

kétoprofène. Ceci constitue une approche très simpliste, les données de métabolisme n’étant 

pas considérées. 

 

II.5 Mesure des concentrations des molécules cibles dans les eaux usées  

 

Une première campagne de prélèvement, destinée à vérifier la présence des 6 molécules 

sélectionnées dans l’effluent principal de l’hôpital, a été réalisée en juin 2011 : un échantillon 

ponctuel a été prélevé à 8 h 30 et un prélèvement moyenné sur 8 h a été programmé 

simultanément  avec le préleveur automatique SIGMA 900P, Hach Lange (Marne La Vallée, 

France) (Figure 51). 

 

Figure 51. Préleveur automatique portable SIGMA 900P [Hach Lange, 2012]. 

 

III. Dosage par couplage CLHP-SM/SM 

 

III.1 Matériel et réactifs 

 

 Molécules cibles :  

- Aténolol, poudre (pureté ≥ 98 %), Ofloxacine, poudre (pureté ≥ 99%), 

Sulfaméthoxazole, poudre (pureté ≥ 98 %) : Sigma-Aldrich (Saint-Quentin Fallavier, 

France) ; 

- Kétoprofène, poudre (pureté > 98 %), Prednisolone, poudre (pureté > 99 %), 

Méthylprednisolone, poudre (pureté > 98 %) : Molekula distribué par VWR 

(Strasbourg, France). 

 

Des solutions mères sont fabriquées à la concentration de 1 g/L dans du méthanol (MeOH) 

pour chacune des molécules. Pour l'ofloxacine, 1 % d'acide formique est ajouté pour obtenir 

une dissolution complète. Ces solutions sont conservées à -18°C et renouvelées tous les mois. 
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 Étalons internes : 

- Aténolol-d7, 2 mg, poudre (pureté ≥ 95 %), Ofloxacine-d3, 10 mg, poudre (pureté > 

99,7 %), Sulfaméthoxazole-phenyl-13C6, 10 mg, poudre (pureté ≥ 95 %), 

Kétoprofène-d3, 10 mg, poudre (pureté ≥ 99,2 %) : Fluka distribué par Sigma-Aldrich 

(Saint-Quentin Fallavier, France) ; 

- Cortisol- d4, poudre (pureté > 98 %) : LGC Standards (Molsheim, France). 

 

Des solutions mères sont fabriquées à la concentration de 1 g/L dans le MeOH pour chacun 

des étalons internes et conservées à -18°C.   

 

 Solvants :  

- MeOH de qualité CLHP (HiPerSolv Chromanorm
®
) : VWR (Strasbourg, France) ; 

- MeOH de qualité CLHP-SM, eau de qualité CLHP-SM : Fisher Scientific (Illkirch, 

France) ; 

- Acide formique, AnalaR NORMAPUR
®
 : VWR BDH Prolabo ; 

- Eau purifiée obtenue avec un système combiné Milli RIOS (osmoseur) suivi d'un 

purificateur Milli-QPlus 185, QPAK
®
 (Millipore). 

 

 Matériels analytiques : 

- Couplage CLHP-SM/SM : pompe et passeur d'échantillons Accela couplés à un 

spectromètre de masse TSQ Quantum Access Max (Figure 52), pilotage et traitement 

des données par le logiciel XCalibur : ThermoFisher Scientific (Courtaboeuf, France) ; 

- Colonne de chromatographie XBridge C18 (150 mm × 3 mm - 3 µm de taille des 

particules) : Waters (Saint-Quentin-en-Yvelines, France) ; 

- Colonne Hypersil GOLD (50 mm × 2,1 mm - 1,9 µm de taille des particules) : 

ThermoFisher Scientific (Courtaboeuf, France) ; 

- Flacons d’injection avec inserts silanisés : VWR (Strasbourg, France). 

 

 
 

Figure 52. Couplage CLHP-SM/SM : pompe et passeur d’échantillons Accela couplés au 

spectromètre de masse TSQ Quantum Access Max, ThermoFisher Scientific. 
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III.2 Développement de la méthode 

 

Les premiers développements analytiques ont été réalisés par couplage CLHP-SM/SM en 

utilisant une colonne XBridge C18 (150 × 3 mm, 3 µm de diamètre des particules, Waters) et 

un gradient de phase mobile méthanol (MeOH)/eau purifiée additionnée de 0,1 % d’acide 

formique (AF), élué à un débit de 400 µL/min.  

Les fluoroquinolones comme la ciprofloxacine ou l’ofloxacine sont des molécules qui 

s’adsorbent sur le verre nécessitant de travailler avec du matériel silanisé. Nous avons mis en 

évidence une meilleure sensibilité analytique lors de l'utilisation de vials avec des inserts 

silanisés. Cependant, une mauvaise reproductibilité d’analyse et d'extraction pour la 

ciprofloxacine malgré tous les essais d’amélioration, a conduit à sélectionner une autre 

molécule de la même famille : l’ofloxacine.  

 

La chaîne chromatographique employée (Accela, Thermofisher Scientific) supportant des 

pressions plus élevées qu’une chaîne CLHP classique, nous avons transposé la séparation sur 

une colonne chromatographique plus courte Hypersil Gold avec un diamètre de particules de 

1,9 µm. Le changement de la méthode vers une modalité « UPLC » a permis de réduire le 

temps d’analyse de 35 min à 6 min.  

La séparation chromatographique est réalisée avec un gradient des solvants A) eau CLHP-SM 

+ 0,1% AF et B) MeOH + 0,1% AF selon le programme précisé dans le tableau XXXV élué à 

un débit de 550 µL/min. Le volume d’échantillon injecté est de 10 µL. 

 

Tableau XXXV. Conditions chromatographiques 

Colonne  Hypersil Gold (50 × 2,1 mm; 1,9 µm (dp)) 

Solvants A: H2O + 0,1% AF et B: MeOH + 0,1 % AF 

Gradient  

temps (en minutes) % B 

0 2 

3,5 98 

4 98 

4,1 2 

6 2 

Débit  550 µL/min 

Volume d'injection  10 µL 

 

L'ionisation est réalisée par électro-nébulisation (ElectroSpray Ionisation, ESI) en mode 

positif et la quantification utilise le mode MRM (Multi Reaction Monitor). Conformément  

aux critères de la décision 2002/657/CE de la Commission Européenne [CE, 2002], les 

composés analysés sont identifiés par 4 paramètres : le temps de rétention, les rapports m/z de 

deux transitions (une pour la quantification et une pour la confirmation) et le rapport 

d’intensité entre ces deux transitions.  

Les composés de référence ont été infusés individuellement au sein de la source d’ionisation 

dans un mélange eau/MeOH acidifié avec 0,1 % d’AF pour identifier l’ion précurseur et 

sélectionner les ions produits les plus intenses ainsi que les conditions optimales pour les 

obtenir (énergie et température du capillaire, température de la sonde ESI, pression des gaz, 

énergies de collision). Les paramètres de réglage du spectromètre de masse sont résumés dans 

le tableau XXXVI et les caractéristiques des transitions retenues pour chaque molécule dans le 

tableau XXXVII.  
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Pour pallier les effets de matrice lors des étapes d’extraction et de dosage, la quantification est 

réalisée par étalonnage interne avec addition dans chaque échantillon des analogues deutérés 

des molécules analysées : aténolol-d7, ofloxacine-d3, sulfaméthoxazole-C6, cortidol-d4 (pour 

PN et MPN) et kétoprofène-d3. 

 

Tableau XXXVI. Paramètres de réglage du spectromètre de masse. 

 

Énergie du capillaire  3 000 V 

Température du capillaire 300°C 

Température de la sonde 450°C 

Sheath Gas pressure 55 psi 

Aux Gas pressure 20 psi 

Mode d'acquisition MRM 

Temps de cycle 300 ms 

 

Tableau XXXVII. Conditions d’analyse en mode MRM des 6 molécules : rapports m/z 

des ions précurseurs et des ions produits, avec les énergies de collision (EC) et les temps 

de rétention. 

Molécules

Ion 

précurseur 

(m/z)

Ion produit 1 

(m/z)

EC 

(eV)

Ion produit 2 

(m/z)

EC 

(eV)

Temps de 

rétention  

(min)

Tube 

Lens

Aténolol 267,1 145,1 26 190,1 18 105

Aténolol-d7 274,2 145,1 26 190,1 19 107

Ofloxacine     362,1 318,2 18 261,1 26 109

Ofloxacine-d3 365,1 321,2 19 261,1 26 119

Sulfaméthoxazole 254,0 92,3 27 108,2 23 100

Sulfaméthoxazole-C6 260,0 98,3 28 114,2 25 102

Prednisolone 361,1 147,2 24 171,1 24 2,75 62

Méthylprednisolone 375,2 161,2 26 253,1 23 3,00 66

Cortisol-d4 367,0 121,1 26 271,1 19 2,75 84

Kétoprofène 255,0 209,2 13 105,2 20 104

Kétoprofène-d3 258,0 212,2 25 105,3 13 127

1,2

1,6

1,8

3,05
 

 

III.3 Protocole de quantification 

 

Une gamme d’étalonnage est réalisée pour chaque série de mesures, avec au minimum 5 

niveaux de concentration différents répartis entre 20 µg/L et 400 µg/L. Les EI sont ajoutés à 

une concentration de 200 µg/L pour les extraits d’eau et de 100 µg/L pour les extraits de 

POCIS. 

Afin d’éviter les contaminations croisées, des « blancs analytiques » (solvant de reprise, phase 

mobile) sont analysés après chaque groupe de 5 injections. 

L’identification des molécules cibles est confirmée par l’étude complémentaire du temps de 

rétention et des rapports de transition en respectant les règles fixées dans la décision 

2002/657/CE de la commission européenne [CE, 2002]. 
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IV. Méthodes d’extraction 

 

IV.1 Matériels et réactifs pour la préparation des échantillons 

 

- Filtres Whatman en fibres de verre de diamètre 47 mm, GF/D de porosité moyenne de 

2,7 µm et GF/B de porosité moyenne de 1 µm : VWR (Strasbourg, France) ; 

- Cartouches d’extraction Oasis HLB
® 

6cc (150 mg, 6 mL) : Waters (Saint-Quentin-en-

Yvelines, France) ; 

- Systèmes manuels pour extraction sur phase solide (cartouches) 12 postes Visiprep
®
 

DL, Supelco distribué par Sigma-Aldrich (Saint-Quentin Fallavier, France) et  

Phenomenex (Sartrouville, France) ; 

- Évaporateur chauffant pour concentration des échantillons sous azote, Liebisch
®
 

Labortechnik EVTF-130-36-13,2-65 distribué par Ateliers Cloup (Champagny-sur-

Marne, France) ; 

- Azote de qualité industrielle (U), Messer (Puteaux, France). 

- MeOH de qualité CLHP (HiPerSolv Chromanorm
®
) : VWR (Strasbourg, France) ; 

- « Eau purifiée » obtenue avec un système combiné Milli RIOS (osmoseur) suivi d'un 

purificateur Milli-QPlus 185, QPAK
®
 (Millipore). 

 

IV.2 Mise au point de la méthode 

 

L’extraction a été mise au point sur des cartouches Oasis
®
 HLB par analogie avec la 

constitution des POCIS « pharmaceutiques ». Le choix du solvant d’élution s’est porté sur le 

MeOH en raison des recommandations du fabricant de la phase et des protocoles détaillés 

dans la littérature. 

Les cartouches sont conditionnées par passages successifs de deux volumes de 5 mL de 

MeOH puis de deux volumes de 5 mL d’eau osmosée purifiée. Après percolation de 

l’échantillon, la cartouche est rincée avec 5 mL d’eau osmosée purifiée.  

Les conditions d’élution et de reprise ont été optimisées en tenant compte des paramètres 

suivants : 

- Choix du solvant d’élution: MeOH, MeOH acidifié à pH 3 et MeOH alcalinisé à pH 

11 ; 

- Volume d’élution : 2 × 5 mL ou 3 × 5 mL. Dans le deuxième cas, l’élution conduit à 

deux éluats évaporés jusqu’à environ 1 mL puis réunis pour une évaporation 

complète ; 

- Solvant de reprise : mélange H2O/MeOH en proportions variables (50:50 ; 75:25 ; 

80:20 ; 90:10, v/v) avec 0,1 % d’AF. 

 

Le rendement d’extraction est calculé pour chaque analyte par le rapport entre l’aire du pic 

obtenu pour l’extrait et l’aire du pic obtenu pour une solution de référence à la concentration 

attendue.  
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Tableau XXXVIII. Rendements d’extraction obtenus sur la phase Oasis
®
 HLB pour les 

analytes ciblés, en fonction du solvant d’élution. 

 

Rendement 

(%) 
MeOH 

MeOH acidifié 

à pH 3 

MeOH alcalinisé 

à pH 11 

ATE 88 86 82 

OFLO 89 93 100 

SMX 104 85 98 

PN 87 84 84 

MPN 91 88 92 

KETO 96 90 91 

 

Les rendements obtenus sont compris entre 82 et 100 % (Tableau XXXVIII) et il n’apparaît 

pas de grande différence entre les solvants d’élution : en conséquence, nous avons retenu le 

MeOH.  

 

L’augmentation du volume d’élution n’améliore pas le rendement, voire le diminue pour 

OFLO et KETO. Le protocole le plus simple a donc été retenu, soit un volume de 10 mL 

(Figure 53). Il est à noter que la méthode analytique a été modifiée au cours du développement 

ce qui peut expliquer les différences de rendement d'extraction observés entre les différentes 

études. 
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Figure 53. Rendements d’extraction (moyenne ± écart-type, n = 3) pour les analytes ciblés 

avec élution des cartouches Oasis HLB
®
 par 2 × 5 mL de MeOH ou 3 × 5 mL de MeOH. 

Rendement d’extraction calculé pour chaque analyte par le rapport entre l’aire du pic 

obtenu pour l’extrait et l’aire du pic obtenu pour une solution de référence à la 

concentration attendue.  

 

La reprise de l’extrait par un mélange 50:50 (v/v) H2O/MeOH + 0,1 % d’AF conduit à deux 

pics chromatographiques distincts pour l’aténolol. Nous avons fait varier le rapport 

H2O/MeOH et observé une élution sous forme d’un seul pic, d’autant plus fin que le 

pourcentage de MeOH diminue (Figure 54). Les aires des autres analytes ciblés n’étant pas 



142 

altérées par l’augmentation du pourcentage d'eau dans la phase de reprise, il a été décidé de 

procéder à la dissolution des extraits secs avec un mélange H2O/MeOH (80:20, v/v) + 0,1% 

d’AF. 

 

H2O/MeOH v/v  50:50 75:25 80:20 90:10

+ 0,1% AF                     

A) B) C) D)

 
Figure 54. Chromatogrammes obtenus pour une solution d’aténolol à 100 µg/L pour les 2 

transitions (145,1 en haut et 190,1 en bas) par UPLC-SM/SM après reprise de l’extrait sec : 

A) dans H2O/MeOH (50 : 50, v/v) + 0,1% d’AF ; B) dans H2O/MeOH (75 : 25, v/v) + 0,1% 

d’AF ; C) dans H2O/MeOH (80 : 20, v/v) + 0,1% d’AF ; D) dans H2O/MeOH (90 : 10, v/v) + 

0,1% d’AF. 

 

IV.3 Protocole d’extraction 

 

Le protocole d’extraction retenu est donc le suivant : 

 

- Conditionnement des cartouches Oasis HLB
®
 avec 2 × 5 mL de MeOH et 2 × 5 mL 

d’eau osmosée purifiée ; 

- Ajout des EI puis percolation de l’échantillon à un débit de 2 mL/min ; 

- Rinçage avec 5 mL d’eau osmosée purifiée ; 

- Séchage par aspiration sous vide 30 min ; 

- Élution avec 2 × 5 mL de MeOH ; 

- Évaporation à sec sous flux d’azote ; 

- Reprise de l’extrait dans 500 µL d’un mélange H2O/MeOH (80:20, v/v) + 0,1% d’AF 

 

Les extraits sont ensuite transférés dans des flacons avec inserts silanisés (250 µL). 

 

Les analyses d’échantillons d’eau du robinet et d'eaux usées ont été réalisées dans les 

conditions suivantes : 

- Durant la phase de calibrage des POCIS en laboratoire, des échantillons d’eaux sont 

prélevés au sein de l’incubateur pour suivre l'évolution des concentrations des analytes au 
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cours du temps. Les échantillons d’eaux usées sont filtrés sur des membranes en fibres de 

verre (GFB, 1 µm, Whatman). Les échantillons de 10 mL d’eau du robinet ou d’eaux 

usées filtrées sont dopés avec 0,1 µg de chaque étalon interne avant extraction induisant 

un facteur de concentration de 20. 

- Lors de l’application des POCIS sur site, des échantillons d’eaux usées sont filtrés sur des 

membranes en fibres de verre successivement GFD (2,7 µm, Whatman) puis GFB (1 µm, 

Whatman). Les échantillons de 250 mL d’eaux usées filtrées sont dopés avec 0,5 µg de 

chaque étalon interne avant extraction, le facteur de concentration étant alors de 500. 

 

V. Construction des POCIS et récupération de la phase 

 

V.1 Construction des POCIS 

 

 Matériel :  

- Échantillonneurs passifs POCIS « Hydrophilic Pharmaceutical for water » 

commercialisés par la société Exposmeter (Tavelsjö, Suède) ; 

- Membranes hydrophiles en Polyethersulfone (PES), SUPOR 100, de porosité moyenne 

0,1 µm, présentées sous forme de disques de 293 mm : Pall France distribué par VWR 

(Strasbourg, France) ; 

- Cartouches Oasis HLB
®
 35 cc (6 g) et phase Oasis HLB

®
 en vrac (60 g, 60 µm) : 

Waters (Saint-Quentin-en-Yvelines, France) ; 

- Vis de longeur 2 cm, de diamètre 6 mm et boulons : Standers (Leroy Merlin). 

 

Le protocole de fabrication des POCIS a été adapté des modes opératoires décrits dans la 

littérature [Alvarez et al., 2004 ; Jacquet et al., 2012]. Certaines étapes ont été simplifiées, 

notamment la préparation des membranes en PES avant assemblage ou le rinçage de la phase 

Oasis HLB.  

 

Au cours de la mise au point de la construction des POCIS, nous avons testé le lavage 

préalable des membranes et de la phase adsorbante avec du MeOH. Les POCIS fabriqués sont 

exposés dans 4 litres d’eau du robinet dopée, les quantités de molécules fixées sur la phase 

adsorbante sont comparées après une même période d’exposition. Les quantités fixées sur les  

POCIS dont les membranes et la phase ont été préalablement lavées avec du MeOH sont plus 

faibles de 3 à 27 % par rapport à celles mesurées pour les POCIS dont seulement la phase 

adsorbante a été préalablement lavée. La comparaison entre un POCIS dont la phase a été 

préalablement lavée au MeOH puis séchée avant d’être déposée sur les membranes et un 

POCIS sans lavage préalable de la phase montre que les quantités fixées sont équivalentes. 

Les membranes ayant tendance à se rigidifier et ces lavages n’améliorant pas les résultats, la 

technique retenue n’inclut pas de lavage préalable des membranes ou de la phase. 

En revanche, comme le suggérait Alvarez (1999), les POCIS sont conditionnés dans l'eau 

osmosée purifiée pendant une nuit avant utilisation. 

 

Les principales étapes de la construction du POCIS sont les suivantes: 

- découpage des disques de membrane PES (diamètre de 293 mm) à la dimension des 

anneaux du POCIS ; 

- pesée de 200 mg de phase Oasis HLB
®
 et dépôt sur la membrane (Figure 55) ; les 

POCIS sont identifiés et la masse exacte de phase introduite dans le dispositif est notée 

pour chacun d’eux ; 
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Figure 55. Photo d’un POCIS en construction, dépôt de 200 mg de phase adsorbante sur la 

membrane. 

 

- fermeture du POCIS avec les vis et écrous (Figure 56) ; 

 

 
 

Figure 56. Fermeture du POCIS. 

 

L'étanchéité du dispositif est vérifiée durant la phase de conditionnement dans l’eau purifiée. 

Après exposition, la phase adsorbante est récupérée et pesée afin de s’assurer de l’absence de 

perte. Cette pesée est également indispensable pour l’expression finale des résultats en µg/g 

de phase. 

 

La comparaison que nous avons effectuée entre les POCIS fabriqués au laboratoire et les 

POCIS commercialisés par la société Exposmeter montre, qu’après déploiement dans des 

conditions similaires, les quantités d'analytes accumulées sur les deux types de POCIS sont 

équivalentes (Tableau XXXIX). 

 

Tableau XXXIX. Quantités d’analytes accumulées sur les POCIS fabriqués au 

laboratoire et les POCIS fournis par Exposmeter, après 3 jours d’exposition dans l’eau 

du robinet dopé en médicaments. 

 

 POCIS fabriqués (n = 2) POCIS achetés (n = 2) 

 

Quantités 

(µg/g) 
Écart-type 

Quantités 

(µg/g) 
Écart-type 

ATE 14,8 0,4 15,0 4,1 

SMX 18,4 1,6 19,3 6,4 

KETO 50,1 0,1 54,0 0,5 
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V.2 Récupération de la phase et extraction des produits fixés 

 

 Matériel :  

- Cartouches SPE vides (6 mL) et frittés en polyéthylène : Supelco distribué par Sigma-

Aldrich (Saint-Quentin Fallavier, France) 

 

Après exposition, le POCIS est récupéré et rincé à l’eau purifiée avant d’être désassemblé. La 

phase adsorbante est transférée dans un corps de cartouche vide muni d’un premier fritté, en 

rinçant chacune des membranes à l’eau purifiée au-dessus d’un entonnoir en verre (Figure 57).  

 

A)

B)

 
Figure 57. A) POCIS ouvert ; B) transfert de la phase adsorbante du POCIS dans une 

cartouche. 

 

Les étalons internes (EI) (5 µg de chaque molécule deutérée) sont ensuite ajoutés par dépôt 

direct de 250 µL d’une solution aqueuse et un deuxième fritté est positionné sur la phase afin 

de procéder à l’extraction.  

Le protocole de dépôt des EI a été validé par comparaison à la percolation sur la cartouche de 

10 mL d’une solution aqueuse à 0,5 mg/L de chaque EI. Les aires chromatographiques 

obtenues pour les 2 essais étant équivalentes, la technique de dépôt direct des EI sur la phase a 

été retenue. 

Deux volumes d’élution ont été comparés : 2 × 5 mL et 3 × 5 mL de MeOH. Un gain de 6 % 

en moyenne sur le taux de récupération a été obtenu avec le volume de 15 mL qui a donc été 

retenu. Les taux de récupération dans ce cas sont compris entre 56 et 70 %. 

 

Le protocole de récupération retenu pour la phase adsorbante du POCIS est donc le suivant : 

 

- Transfert et rinçage de la phase adsorbante à l’eau purifiée 

- Addition des EI  

- Séchage par aspiration sous vide 30 min ; 

- Élution avec 3 × 5 mL de MeOH ; 

- Evaporation à sec sous flux d’azote à 35°C ; 
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- Reprise de l’extrait dans 500 µL d’un mélange H2O/MeOH (80:20, v/v) + 0,1% d’AF. 

- Durant la phase de calibrage des POCIS en laboratoire, l’extrait est dilué au centième 

avec le même mélange. 

- Lors de l’application des POCIS sur site, l’extrait est dilué au vingtième avec le même 

mélange pour une première analyse et au cinquantième pour une autre analyse.  

 

Les quantités d’analytes étant rapportées à la masse de phase contenue dans le POCIS, il 

importe de peser la quantité de phase effectivement récupérée du dispositif. A cette fin, la 

cartouche vide et les 2 frittés sont pesés avant le transfert de la phase adsorbante. Puis, après 

élution et séchage, l’ensemble « cartouche remplie + frittés » est pesé et la masse déduite par 

différence. 

 

 

VI. Validation des méthodes d’extraction et d’analyse 

 

VI.1 Stabilité des solutions 

 

La stabilité des solutions de référence et des solutions d'EI a été vérifiée.  

Différentes solutions ont été préparées contenant : 

- chaque molécule cible à la concentration de 100 mg/L dans le MeOH ; 

- chaque EI à la concentration de 10 mg/L dans le MeOH ; 

- chaque EI à la concentration de 20 mg/L dans l'eau purifiée ; 

- le mélange des molécules et des EI à la concentration de 200 µg/L dans la phase 

mobile H2O/MeOH (80:20, v/v) + 0,1% d’AF. 

Chaque solution a été transférée dans deux flacons distincts, l'un étant conservé au 

réfrigérateur à 4°C et l'autre au congélateur à -18°C. 

A différents temps (0, 1, 5, 10, 30 et 55 jours), des solutions filles ont été fabriquées par 

dilution des solutions conservées à 4°C ou -18°C dans le mélange H2O/MeOH (50:50, v/v) + 

0,1% d’AF et analysées en CLHP-SM/SM. Les résultats révèlent que les différentes solutions 

sont stables sur 30 jours, quelle que soit leur concentration et la température de conservation. 

 

Les solutions mères de chaque molécule (1 g/L) ainsi que les mélanges des molécules ou des 

EI à 10 mg/L dans le MeOH sont conservés au congélateur à -18°C et renouvelés tous les 

mois. La solution aqueuse d’EI servant à doper la phase adsorbante des POCIS est conservée à 

4°C et renouvelée pour chaque expérience de calibrage, soit tous les 15 jours. Les solutions de 

la gamme dans la phase mobile sont conservées à 4°C. 

   

VI.2 Validation des protocoles d’extraction 

 

VI.2.1 Extraction des échantillons d’eaux usées 

 

La validation du protocole d’extraction des eaux usées a été réalisée avec des échantillons 

d’eaux usées prélevés à l’hôpital Antoine Béclère. 

 

- Les rendements d’extraction ont été déterminés à partir d’échantillons dopés avant ou 

après extraction avec les EI et estimés par le rapport des aires des signaux obtenus 

respectivement pour l’échantillon d’eaux usées surchargé avant extraction et l’échantillon 

surchargé après extraction. 
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- Les effets de matrice ont été évalués en ajoutant une quantité connue d’EI dans un 

échantillon extrait et en comparant les signaux entre l’échantillon dopé après extraction et la 

solution méthanolique de référence. Ces effets sont exprimés par le pourcentage de 

suppression du signal et sont calculés avec l’équation suivante : 

                                                (Asolution de référence - Aextrait dopé après extraction) 

Suppression du signal (%) = —————————————————— × 100 

                                                                Asolution de référence 

 

Avec Asolution de référence : aire du signal de l’EI dans la solution de référence, Aextrait dopé après 

extraction : aire du signal de l’EI dans l’échantillon extrait puis dopé. 

 

Les effets de matrice pouvant être diminués par dilution de l’extrait, des essais ont été réalisés 

pour l’analyse des gros volumes d’eaux usées (250 mL) en diluant l’extrait au 1/2, au 1/5
e
 et 

au 1/10
e
. 

 

- Les efficacités de préparation des extraits (rendement d’extraction + effet de matrice) 

ont été évaluées à partir d’échantillons dopés avant extraction avec les EI et calculées par le 

rapport de l’aire du signal de la molécule deutérée dans l’extrait sur l’aire du signal de cette 

même molécule dans une solution méthanolique de référence. Dans le cas de l’extraction de 

10 mL d’eaux usées, les échantillons ont été dopés avec 0,1 µg de chaque EI. Dans le cas de 

l’extraction de 250 mL, les échantillons ont été dopés avec 0,5 µg de chaque EI. 

 

Tous les essais ont été réalisés en triplicat afin d’en déterminer la répétabilité. 

 

VI.2.2 Taux de récupération à partir de la phase utilisée au sein des POCIS 

 

Pour déterminer les taux de récupération des analytes, nous avons procédé à la surcharge 

directe de 200 mg de phase adsorbante Oasis HLB
® 

à une concentration de 25 µg/g (par ajout 

de 250 µL d’une solution aqueuse contenant les analytes ciblés à 20 mg/L) puis à l’extraction 

selon le protocole décrit dans le paragraphe V.2. 

 

Les taux de récupération sont calculés par le rapport entre l’aire du signal de la molécule dans 

l’extrait et l’aire du signal de la molécule dans une solution méthanolique de référence. 

 

 

VI.3 Validation de la méthode de quantification 

 

- Limites de quantification 

La limite instrumentale de quantification (LIQ) est évaluée à partir de l’analyse d’une solution 

à 5 µg/L fabriquée dans la phase mobile et correspond à un rapport signal/bruit égal à 10. Elle 

est exprimée en µg injectés.  

 

La limite de quantification (LQ) correspond à un rapport signal/bruit de 10 estimé à partir de 

l’analyse de solutions échantillon obtenues par extraction de 10 mL d’eau du robinet ou 

d’eaux usées dopées à 0,5 µg/L et de 250 mL d’eaux usées dopées à 0,5 µg/L. Elle est 

exprimée en µg/L et tient compte du protocole de préparation de l’échantillon.  
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- Linéarité  

La linéarité a été étudiée sur une gamme de concentrations comprises entre 20 et 400 µg/L et 

estimée par le coefficient de corrélation (r).  

 

- Précision 

La fidélité d'une procédure analytique exprime l'étroitesse de l'accord (mesure de la 

dispersion) entre une série de mesures obtenues à partir de plusieurs prises d'essai provenant 

d'un même échantillon homogène, dans les conditions prescrites [ICH Q2R(1)]. 

 

La répétabilité d’injection a été calculée à partir de l’injection répétée 5 fois d’une même 

solution de référence. 

La répétabilité de mesure a été estimée par l’analyse complète (extraction + séparation 

chromatographique) répétée 3 fois d’un même échantillon.  

Compte-tenu des difficultés de conservation des échantillons, nous n’avons pas réalisé d’étude 

de reproductibilité sur le temps. 

 

- Justesse  

La justesse correspond à l’étroitesse de l’accord entre la moyenne de plusieurs valeurs 

obtenues et la valeur acceptée comme conventionnellement vraie [ICH Q2R(1)]. Elle est 

exprimée par le recouvrement, c’est-à-dire le rapport entre la concentration observée et la 

concentration théorique d’une solution de référence.  

 

VII. Mise au point du système de calibrage en laboratoire 

 

 Matériel :  

- Réacteur d’incubation en acier inoxydable PROFISTAR, d’un diamètre de 40 cm et 

d’une capacité de 34 L, BEKA (Sélestat, France) ; 

- Agitateur à tige RZR 2021 Heidolph Instruments (Schwabach, Allemagne) muni d’une 

pale rotative de 7 cm de large distribué par Roth (Lauterbourg, France) ; 

- Système régulateur de température à circulation Haake DC10-K10 Thermo Electron 

(France) ; 

- Pompe péristaltique Prolabo (VWR, Strasbourg, France). 

 

VII.1 Système de calibrage 

 

L’examen des caractéristiques du site de prélèvement à l’hôpital (vitesse et hauteur de l'eau) a 

montré que le niveau d’eaux usées dans la canalisation était au maximum de 12 cm (Figure 

A6-2, Annexe 6) et que la vitesse de l’effluent variait entre 0,03 et 0,26 m/s. De ce fait, les 

POCIS doivent être positionnés à l'horizontale dans la canalisation, parallèlement à 

l’écoulement des rejets et non perpendiculairement comme souvent dans les installations in 

situ, notamment avec les containers prévus à cet effet. 

 

Les expériences ont été réalisées dans l’incubateur protégé de la lumière et de l’évaporation 

par un couvercle. Des supports en acier inoxydable ont été fabriqués, afin de pouvoir exposer 

simultanément 8 POCIS à la verticale dans le réacteur (Figure 58). La vitesse de l’eau à la 

surface du POCIS est contrôlée par la vitesse de rotation de la pale et le mouvement de l’eau 

simule celui observé à l’horizontale dans la canalisation. 
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Le renouvellement des 20 L d’eau s’effectue grâce à la pompe péristaltique permettant de 

vider et de remplir rapidement le réacteur. 

 

 
 

Figure 58. Dispositif expérimental de calibrage en laboratoire. 

 Le couvercle a été retiré pour visualiser les POCIS et la pale dans l’incubateur. 

 

En supposant que la vitesse de l’eau à la surface du POCIS est proche de celle à l’extrémité de 

la pale, le réglage de la vitesse d'agitation (N, tr/min) a été basé sur la relation suivante :  

    Eq [17] 

avec v : vitesse de l'eau recherchée (m/s), l =  moitié de la largeur de la pale. 

 

Nous avons mesuré la vitesse de l’eau au sein du réacteur à l’aide d’une sonde hauteur/vitesse 

et comparé les valeurs mesurées aux valeurs calculées avec l’Eq [17]. Cette vérification a été 

réalisée dans l’eau du robinet et dans les eaux usées. Le tableau XL présente l’écart relatif 

entre les valeurs mesurées et calculées. 

 

Tableau XL. Vitesses de circulation de l’eau mesurées à la surface du POCIS et 

calculées selon l’équation [17] dans l’eau du robinet et dans de l’eau usée de l’hôpital. 

 

  Vitesse (m/s)  

 

Rotation 

trs/min 
Mesurée Calculée 

Écart 

Relatif 

Eau du 

robinet 

30 0,11 0,11 -5% 

58 0,18 0,21 -15% 

80 0,25 0,29 -15% 

Eaux 

usées 

30 0,09 0,11 -18% 

52 0,16 0,21 -16% 

60 0,19 0,22 -14% 

80 0,25 0,29 -15% 
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Les vitesses mesurées sont légèrement inférieures à celles calculées, ce qui est logique, la 

surface du POCIS n’étant pas en contact direct avec la pale alors que la vitesse calculée 

correspond à la vitesse à l’extrémité de la pale. Il n’apparaît pas de différence entre les 

mesures dans l’eau du robinet et celles dans les eaux usées. 

 

Les vitesses minimale et maximale de l'effluent hospitalier enregistrées au sein du collecteur 

étant respectivement de 0,03 m/s et 0,26 m/s, les rotations de la pale auraient du être réglées à 

8 tr/min et 80 tr/min. La vitesse de rotation minimale admise par le moteur étant de 30 tr/min, 

la vitesse minimale de l'eau étudiée a donc été de 0,11 m/s.  

 

Les études de calibrage en laboratoire ont été réalisées en utilisant une concentration en 

médicaments de 10 µg/L déterminée en se basant sur les valeurs rapportées par Mullot (2009) 

et sur les résultats des analyses préliminaires des rejets de l’hôpital présentés dans le chapitre 

« résultats et discussion », § II.4. 

 

Préalablement au calibrage, la stabilité des composés en fonction du temps a été étudiée dans 

l'eau du robinet puis dans les eaux usées à la température 20°C, de façon à définir la fréquence 

de renouvellement du milieu pendant les expériences de calibrage. 

 

VII.2 Étude de stabilité dans le réacteur 

 

Un volume de 20 L d’eau du robinet (20°C, pH 7,8) a été dopé à 10 µg/L pour chacun des 

analytes et placé sous agitation pendant 7 jours dans le réacteur. 

Des volumes de 10 mL d’eau en triplicat ont été prélevés au début (T0) puis après 1, 2 et 7 

jours et analysés suivant le protocole décrit aux paragraphes III.3 et IV.3.  

 

Une étude similaire a été effectuée dans les eaux usées de l’hôpital. Un litre d’eau usée non 

filtrée (20°C, pH 8) a été dopé à une concentration de 10 µg/L pour chacun des analytes et 

placé sous agitation. La concentration de chaque molécule a été déterminée après dopage afin 

de tenir compte des quantités d’analytes déjà présentes dans l’échantillon. Des volumes de 10 

mL d’eaux usées en duplicat ont été prélevés après 2 et 5 jours et analysés suivant le protocole 

décrit aux paragraphes III.3 et IV.3. 

 

Une étude complémentaire a été effectuée pour évaluer la fraction adsorbée sur les matières en 

suspension (MES). Un échantillon de 1 L d’eaux usées a été dopé directement ou après 

filtration sur filtres GF/D puis GF/B à une concentration de 10 µg/L. La comparaison des 

concentrations en analytes à T0 et T30min met en évidence des pertes de composés de 13 à 25 % 

dans la phase dissoute pour l’échantillon non filtré (mais filtré avant extraction), soulignant 

ainsi qu’une fraction non négligeable de chaque molécule reste adsorbée sur les MES. Cette 

fraction n’est pas disponible lors de l’exposition d’un POCIS car c’est la fraction libre en 

phase liquide qui participe aux échanges avec l’intégrateur. 

 

VII.3 Calibrage des POCIS en laboratoire 

 

Le calibrage des POCIS a été réalisé dans l’eau du robinet dopée avec les 6 molécules 

sélectionnées à la concentration de 10 µg/L, avec une vitesse de l’eau de 0,11 m/s, une 

température de 20°C et un pH de 7,8. Ceci a permis de déterminer le profil d’accumulation de 

chaque composé et de calculer leurs coefficients d’échantillonnage (RS) respectifs. L’eau 

dopée a été renouvelée chaque 48 h, parfois 60 h lors des week-ends. 
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Des études ont été menées pour évaluer l’influence de la vitesse de l’eau (0,11 et 0,29 m/s) et 

de la température (entre 15°C et 25°C) sur les profils d’accumulation ainsi que sur les valeurs 

de RS. 

 

Le calibrage a ensuite été réalisé en parallèle dans l’eau du robinet et dans les eaux usées de 

l’hôpital Antoine Béclère, à 25°C et à une vitesse de 0,16 m/s, la température et la vitesse 

correspondant aux moyennes mesurées dans l'effluent de l'hôpital. Les concentrations des 

médicaments dans les eaux usées étaient mesurées avant de doper l’eau. 

 

Au cours de chaque expérience, les POCIS ont été prélevés à des temps définis pour évaluer la 

cinétique d'accumulation des médicaments. Le nombre de places dans l’incubateur étant limité 

à 8, le remplacement des POCIS au-fur-et-à mesure de leur prélèvement a permis de couvrir 

l’ensemble des périodes d’incubation souhaitées. Un exemple illustre cette organisation en 

annexe 8 (Tableau A8-I). 

Le suivi des concentrations en analytes dans l'eau a été réalisé par un prélèvement quotidien 

de 10 mL (en triplicat) sauf les dimanches. La concentration moyenne dans l'eau (Ceau) pour 

chacun des composés a ensuite été calculée et a permis de déterminer le rapport CPOCIS/Ceau 

pour chaque composé au cours du temps.  

L’interprétation des résultats a été réalisée à l’aide du logiciel Graph Pad (GraphPad Software, 

Inc., USA) en utilisant l'équation [1] définie dans le chapitre « synthèse bibliographique », 

paragraphe IV.1 : 

   Eq [1] 

Pour chaque cinétique, les paramètres suivants ont été déterminés : 

- kU (L/g/jour), 

- ke (1/jour) permettant d’estimer la fin de la phase linéaire par le t1/2 = ln(2)/ke [Huckins 

et al., 2006], 

- r², pour évaluer la qualité du lissage. 

 

Durant la phase linéaire délimitée par le t1/2 déterminé précédemment pour chacune des 

molécules, les données expérimentales peuvent être modélisées par régression linéaire et 

l’équation [4] définie dans le chapitre « synthèse bibliographique », paragraphe IV.1 : 

     Eq [4] 

La valeur de Rs (L/j) est alors calculée à partir de la pente pour chacun des composés, selon la 

formule : 

    Eq [5]                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                          

où MPOCIS est la masse de phase adsorbante en g. 

 

Une étude de répétabilité dans les eaux usées, à 25 °C et 0,16 m/s a également été réalisée, en 

collectant 3 POCIS à 3 périodes différentes (3, 4 et 7 jours) (Figure 59). Elle a permis de 

vérifier la durée de la période linéaire d’accumulation des molécules sur la phase adsorbante 

du POCIS. 
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Figure 59. Protocole de calibrage en laboratoire pour évaluer la repétabilité avec 3 POCIS 

exposés à 3 périodes différentes (3, 4 et 7 jours) dans les eaux usées, à 25 °C et 0,16 m/s. 

 

Pour le calibrage dans les eaux usées, la difficulté résidait dans la récupération des 20 L 

d’eaux nécessaires et ce, tous les 2 jours. Cette étape supposait une organisation complexe liée 

à l'accessibilité des lieux de prélèvements et aux strictes procédures de sécurité que nous 

devions respecter.  

 

VII.4 Étude de désorption 

 

Afin de vérifier l'absence de relargage des composés après leur fixation sur la phase 

adsorbante, des POCIS, dont la phase a été préalablement dopée à la concentration de 50 µg/g 

avec les six composés, ont été exposés dans l'eau du robinet non dopée, à 25°C et une vitesse 

de l’eau de 0,16 m/s, pendant respectivement 1, 2 et 3 jours (2 POCIS pour chaque temps 

d’exposition). Un témoin correspondant à un POCIS surchargé a été analysé au temps T0, afin 

de servir de référence pour calculer le pourcentage de diminution des concentrations des 

composés dans les POCIS en fonction du temps. 

 

L’essai décrit précédemment a également été réalisé dans les eaux usées en utilisant les 

analogues deutérés des composés pour réaliser les surcharges. 

 

T0 T3 T7 

3 POCIS 

retirés 

3 jours 
4 jours 

7 jours 

Immersion de 3 

POCIS 

Immersion de 3 

POCIS 

3 POCIS 

retirés 

Immersion de 3 

POCIS 

3 POCIS 

retirés 
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VIII. Application des POCIS au sein du collecteur de l'hôpital 

 

Les POCIS ont été implantés au sein de l’émissaire collecteur des eaux usées de l’hôpital.  

Des boulons de 2 cm ont été utilisés pour la fabrication des POCIS afin de les surélever et 

permettre le passage de l’effluent sur les deux faces du dispositif quand celui-ci est posé au 

fond de l’émissaire. 

Deux séries de 4 POCIS, reliés entre eux par une ficelle ont été attachés à un point fixe pour 

ne pas être emportés par le flux (Figure 60).  

 

 
Figure 60. POCIS implantés dans l’émissaire collecteur de l’hôpital. 

 

L’expérimentation s’est déroulée sur une semaine et, chaque jour, 2 POCIS ont été prélevés et 

remplacés par deux nouveaux. A la fin de la semaine, tous les POCIS restants ont été prélevés. 

La figure 61 schématise le protocole expérimental. 

 

POCIS 
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Figure 61. Protocole expérimental du déploiement des POCIS sur site. 

  

Des prélèvements moyennés d’eaux usées ont été effectués en parallèle. Le préleveur HACH, 

gracieusement mis à notre disposition par l’hôpital, n’étant pas équipé d’un asservissement au 

débit, sa programmation a été réalisée à partir du profil du débit sur 24 h (Figure 62) pour 

qu’il effectue des prélèvements de 100 mL toutes les 15 min entre 7 h et 21 h et toutes les 30 

min entre 21 h et 7 h. 
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Figure 62. Profil sur 24 heures du débit de l'effluent principal de l'hôpital Antoine Béclère 

(Pas de temps des enregistrements: 10 min). 
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Les échantillons moyennés ainsi que les POCIS étaient récupérés chaque matin, puis extraits 

et analysés. Le préleveur a été réfrigéré à l’aide de paillettes de glace placées dans le bac du 

préleveur et renouvelées tous les jours.  

Les concentrations mesurées dans les échantillons moyennés constituaient la valeur de 

référence. Les concentrations dans les eaux usées ont été estimées à partir des quantités 

mesurées dans les POCIS en utilisant l’Eq [4] et les valeurs de RS déterminées lors du 

calibrage dans les eaux usées.  

 

 

IX. Étude complémentaire : application des POCIS dans l’affluent d’une 

STEP 

 

Une étude complémentaire a été effectuée pour mesurer nos molécules cibles dans l’affluent 

de la station d’épuration (STEP) Seine Grésillons (Triel-sur-Seine, Yvelines) en collaboration 

avec le Syndicat interdépartemental d’assainissement de l’agglomération parisienne (SIAAP). 

Cette STEP, mise en service en 2008, présente une capacité de traitement de 100 000 m
3
 par 

jour. Elle permet de diminuer les volumes d’eaux usées envoyés vers les autres STEP 

parisiennes et dépollue les eaux de 18 communes du Val-d’Oise et des Yvelines [SIAAP, 

2012]. 

Les POCIS ont été exposés dans l’affluent après dégrillages grossier et fin (Figure 63). 

L’expérience s’est déroulée sur 8 jours : 3 POCIS ont été exposés du 19 au 23 avril 2012 

(période 1) et 3 autres du 23 au 27 avril 2012 (période 2). En parallèle, des prélèvements 

moyennés ont été effectués par le personnel de la STEP. 
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Figure 63. POCIS implantés en entrée de la STEP dans le bassin après dégrillages grossier 

et fin. 
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RÉSULTATS - DISCUSSION 

 

I. Validation des méthodes 

 

I.1 Validation des méthodes de préparation des échantillons 

 

I.1.1 Préparation des échantillons sur cartouches SPE  

 

- Extraction des échantillons d’un volume de 10 mL d’eau purifiée dopée et d’eaux usées 

dopées ou non. 

 

Les performances ont été évaluées selon la procédure décrite dans le chapitre « Matériels et 

méthodes », § IV.3 et § VI.2 et les résultats sont résumés dans les tableaux XLI et XLII. 

 - Dans l’eau purifiée, les rendements d'extraction sont compris entre 80 et 98 % avec 

des coefficients de variation inférieurs à 6 %.  

 - Dans les eaux usées, les rendements d’extraction évalués à partir des molécules 

deutérées afin de s’affranchir des quantités de molécules déjà présentes dans les prélèvements, 

varient de 91 % à 98 % pour l’ensemble des molécules, avec des coefficients de variation 

inférieurs à 5 %.  

 

Tableau XLI.  Rendements d'extraction, sur cartouche SPE Oasis
®
 HLB, de 10 mL 

d'échantillon d’eau purifiée dopée à 10 µg/L avec les 6 molécules. 

 

 

Rendement 

d’extraction (%)  

CV (%)     

(n = 3) 

ATE 84,3 4,5 

OFLO 80,4 6,0 

SMX 90,2 3,2 

PN 90,8 2,6 

MPN 86,7 2,7 

KETO 98,2 6,1 
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Tableau XLII. Paramètres de validation de l'extraction sur cartouche SPE Oasis
®
 

HLB de 10 mL d’eaux usées dopées à 10 µg/L avec 5 molécules deutérées. 

 

 

Rendement 

d’extraction
a
  

(%)  

CV (%)     

(n = 3) 

Suppression du 

signal
b
  

(%)  

Efficacité
c
 (%)  

 

ATE-d7  91 1,9 65 32 

OFLO-d3 94 2,9 62 36 

SMX-C6 96 5,0 33 64 

CORT-d4  94 5,1 22 74 

KETO-d3 98 5,5 -11 114 
a
rendement d'extraction = aire du signal dans l’extrait d’eau usée surchargée avant 

extraction/aire du signal dans l’extrait d'eau usée surchargé après extraction, n = 3.                               
b
suppression du signal = (aire du signal dans la solution de référence - aire du signal de 

l’extrait d'eau usée surchargé après extraction)/aire du signal dans la solution de 

référence, n = 3.    
c
efficacité = aire du signal dans l’extrait d’eau usée surchargée avant extraction/aire du 

signal dans la solution de référence, n = 3. 

 

Les effets de matrice montrent une suppression du signal importante pour l'ATE-d7 (65 %) et 

l'OFLO-d3 (62 %) et plus modérée pour le SMX-C6 et le CORT-d4. Une augmentation du 

signal (11%) est observée pour le KETO-d3.  

Ce phénomène d’amplification a déjà été observé pour des antidépresseurs (fluoxétine, 

paroxétine et sertraline) en CL/SM par Gros et al. (2012) et pour certains pesticides en 

CG/SM par Poole (2007). Ce dernier indique que l’augmentation du signal est induite par la 

matrice pour 2 types de composés : ceux qui sont thermiquement labiles aux températures 

nécessaires pour leur vaporisation et ceux prédisposés à s’adsorber sur les surfaces en contact 

avec l’échantillon. La matrice augmenterait le transfert des pesticides par l’injecteur en 

réduisant le choc thermique pour les composés labiles et en masquant les sites actifs dans 

l’injecteur responsables de l’adsorption ou de la décomposition des pesticides polaires. 

 

Les efficacités, prenant en compte le rendement d'extraction et l'effet de matrice, sont donc 

plus faibles pour l'ATE-d7 et l'OFLO-d3 (34 % et 40 %, respectivement) que pour les autres 

composés (entre 64 % et 114 %). 

 

- Extraction des échantillons de 250 mL d’eaux usées 

 

Pour pallier les effets de matrice amplifiés par l’extraction d’un plus grand volume d’eau usée, 

nous avons mesuré l’effet de la dilution de l’extrait dans la phase mobile dans les proportions 

de un demi, 1/5
e
 ou 1/10

e 
(Figure

 
64).  
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Figure 64.  Comparaison des efficacités d’extraction pour des extraits de 250 mL d’eaux 

usées, analysés directement ou après dilution dans la phase mobile (demi, 1/5 et 1/10) pour 

les 5 molécules deutérées. 

 

La dilution permet d’améliorer significativement l’efficacité jusqu’au seuil de dilution au 1/5
e
 

au-delà duquel l’efficacité décroit par diminution trop importante des quantités injectées. La 

dilution au 1/5
e
 permettant d’obtenir des efficacités comprises entre 46 % et 70 % a donc été 

retenue. 

Les résultats de validation présentés dans le tableau XLIII tiennent compte de cette dilution. 

 

Tableau XLIII. Paramètres de validation de l'extraction sur cartouche SPE 

Oasis
®
 HLB de 250 mL d’eaux usées dopées à 10 µg/L de chacune des molécules 

deutérées. Les données ont été obtenues après dilution au 1/5
e
. 

 

 

Rendement 

d’extraction
a
 (%) 

 (n = 3) 

CV (%)     

(n = 3) 

Suppression du 

signal
b
  

(%) (n = 3) 

Efficacité
c
 (%)       

(n = 3) 

ATE-d7  89 1,4 50 44 

OFLO-d3 74 4,6 41 44 

SMX-C6 76 5,5 51 37 

CORT-d4  95 6,1 56 42 

KETO-d3 97 4,9 41 58 
a 

rendement d'extraction = aire du signal dans l’extrait d’eau usée surchargée avant 

extraction/aire du signal dans l’extrait d'eau  usée surchargé après extraction                               
b
suppression du signal = (aire du signal dans la solution de référence - aire de l’extrait 

d'eau usée surchargé après extraction)/aire du signal dans la solution de référence   
c 

efficacité = aire du signal dans l’extrait d’eau usée surchargée avant extraction/aire du 

signal dans la solution de référence  

 

Les rendements d’extraction sont compris entre 74 % et 97 % et sont proches de ceux obtenus 

avec des échantillons de 10 mL sauf pour l’OFLO-d3 et le SMX-C6 pour lesquels on observe 

des rendements inférieurs de 20 % à ceux observés avec des échantillons de 10 mL.  
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Les effets de matrice induisent une perte de moitié du signal pour l’ensemble des molécules 

et, associés à la performance d'extraction, conduisent à des efficacités comprises entre 37 % et 

58 %.  

 

Les études de validation ont nécessité de se procurer des échantillons d’eaux usées. Les 

prélèvements ont été réalisés à chaque fois de façon ponctuelle, dans un effluent hospitalier 

dont la composition peut varier rapidement. Il est donc raisonnable de considérer l’existence 

d’un effet de matrice mais dont l’intensité peut varier d’un prélèvement à l’autre. L’utilisation 

des étalons internes deutérés permet de pallier ces variations. 

Ces performances sont en accord avec celles rapportées dans la littérature pour des 

échantillons d’eaux usées extraits sur le même type de cartouche et pour les 6 molécules 

étudiées (Tableau XLIV).   
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Tableau XLIV. Comparaison des paramètres de validation de l’extraction d’échantillons d’eaux usées sur cartouche Oasis
®
 

HLB déterminés dans cette étude avec ceux rapportés dans la littérature pour les 6 molécules sélectionnées. 

 

 

Cette étude 
Gros et al., 

2006 

Chang et al., 

2007 

Herrero et al., 

2012 

Martínez-Bueno 

et al., 2012 
Gros et al., 2012 

Volume et pH de 

l'échantillon 
250 mL - 8 100 mL - 7  70 mL - 4 100 mL - 3 100 mL - 8 25 mL - 8 

Rendement (%) 

  ATE-d7 = 89 ± 1 

OFLO-d3 = 74 ± 5 

SMX-C6 = 76 ± 5 

KETO-d3= 97 ± 5 

CORT-d4 = 95 ± 6 

  ATE = 82 ± 5 

OFLO = 95 ± 4 

SMX = 80 ± 4 

KETO = 89 ± 7 

PN = 79 ± 2 

MPN = 73 ± 2 

PN = 96        

MPN = 93 

ATE = 83 ± 11 

OFLO = 102 ± 5 

SMX = 57 ± 2 

KETO = 100 ± 7 

MPN = 95 ± 5 

ATE = 109 ± 15 

OFLO = 74 ± 5 

SMX = 84 ± 5 

KETO = 88 ± 13  

Suppression du 

signal
a 
(%) 

  ATE-d7 = 50  

OFLO-d3 = 59     

SMX-C6 = 49  

KETO-d3 = 59       

CORT-d4 = 44 

 > 60 (mode 

positif); 40 - 60 

(mode négatif) 

/ jusqu'à 65 / 20 - 90 

a 
Suppression du signal = (aire du signal dans la solution de référence - aire du signal dans l'extrait d'eau usée surchargé après 

extraction)/ aire du signal dans la solution de référence) 
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I.1.2 Taux de récupération à partir de la phase Oasis HLB 

 

Les taux de récupération, calculés après dépôt direct de 25 µg/g de chaque molécule sur la 

phase Oasis
®
 HLB, sont compris entre 64 % et 95 % avec des coefficients de variation 

inférieurs à 5 % (Tableau XLV).  

Tableau XLV. Taux de récupération à partir de la phase Oasis
®
 HLB. 

Molécule 
Taux de récupération 

 (%) 

CV  

(%) 

ATE 88 3,8 

OFLO 64 2,0 

SMX 90 4,2 

PN 94 2,3 

MPN 71 2,2 

KETO 95 1,7 

 

Une récupération incomplète à partir de la phase est notamment constatée pour l’OFLO et la 

MPN. Les valeurs observées sont fortement corrélées aux valeurs de rendements d’extraction 

déterminées à partir de solutions aqueuses.  

Le calcul des taux de récupération suppose une adsorption sur la phase de la totalité des 

quantités déposées et ceci a été vérifié en recherchant le seuil de saturation d'une quantité de 

phase correspondant à celle contenue dans le POCIS.  

Des volumes de 500 µL de solutions aqueuses de concentration croissante en molécules cibles 

ont été déposés sur 200 mg de phase Oasis
®
 HLB disposés dans des cartouches, correspondant 

respectivement à des dépôts de 25, 50, 100 et 250 µg de chacune des molécules en mélange 

par gramme de phase. La figure 65 montre que les quantités accumulées de SMX et de KETO 

correspondent aux quantités théoriques déposées pour toute la gamme de concentrations 

étudiée et confirment les taux de récupération proches de 100 %.  
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Figure 65. Quantité accumulée de chaque molécule étudiée sur 200 mg de phase Oasis

®
 

HLB (exprimée en µg/g) en fonction des quantités déposées (25, 50, 100 et 250 µg/g). 
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Pour l’OFLO, la PN et la MPN, les quantités récupérées varient proportionnellement avec les 

quantités déposées jusqu’à 100 µg/g : au-delà, les quantités accumulées sont nettement 

inférieures aux quantités déposées attestant de l’atteinte d’un seuil de saturation de la capacité 

d’adsorption de la phase. Pour ces trois molécules, les taux de récupération sont compris entre 

76 % et 95 %. Enfin, pour l’ATE, le seuil de saturation apparait à partir de 50 µg/g. 

 

Lors des études de calibrage, les quantités maximales mesurées sur les POCIS sont de l’ordre 

de 30 µg/g pour l'ATE et le SMX, entre 60 et 80 µg/g pour l'OFLO, la PN et la MPN et de 

l'ordre de 100 µg/g pour le KETO, soit dans la gamme de proportionnalité pour l’ensemble 

des produits étudiés. 

 

 

I.2 Validation de la méthode de dosage 

 

I.2.1 Limites de quantification  

 

Les limites instrumentales de quantification (LIQ) sont comprises entre 10 pg et 80 pg injectés 

(Tableau XLVI).  

Les limites de quantification (LQ), rapportées à l’analyse d’un extrait de 10 mL d’eau purifiée 

ou d’eaux usées ou de 250 mL d’eaux usées, sont comprises entre 50 ng et 1 000 ng par litre : 

les valeurs obtenues pour l’analyse de 10 mL d’eaux usées sont 2 à 10 fois supérieures à celles 

obtenues pour l’analyse de 10 mL d’eau purifiée et cette différence est imputable aux effets de 

matrice. L’augmentation du volume d’eaux usées analysé à 250 mL, associé à la dilution de 

l'extrait final permet de se rapprocher des LQ obtenues dans l’eau purifiée. 

 

Tableau XLVI. Limites instrumentales de quantification (LIQ) et limites de 

quantification (LQ) déterminées après l’extraction de 10 mL d’eau purifiée dopée, 10 

mL d’eaux usées dopées et 250 mL d’eaux usées dopées. 

 

   LQ (µg/L) 

 

LIQ (pg 

injectés)  

10 mL Eau 

purifiée 

10 mL Eaux 

usées 

250 mL 

Eaux usées 

ATE 50 ATE-d7  0,6 1,0 0,1 

OFLO 15 OFLO-d3 0,1 0,4 0,5 

SMX 40 SMX-C6 0,2 0,4 0,1 

PN 40 CORT-d4  0,3 1,2 0,1 

MPN 45 KETO-d3 0,4 0,5 0,1 

KETO 100     

 

Ces valeurs de LQ sont en adéquation avec les niveaux de concentration attendus dans ce 

travail. Elles sont du même ordre de grandeur que celles obtenues dans d’autres études pour la 

matrice « eaux usées » avec des valeurs comprises entre le centième et quelques dixièmes de 

µg/L (Tableau XLVII). 
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Tableau XLVII. Limites de Quantification (LQ) obtenues après extraction de 250 mL d’eaux usées  et comparaison avec les LQ 

rapportées dans la littérature pour la matrice « eaux usées » pour les 6 molécules sélectionnées. 

 

 
Cette étude 

Gros et al., 

2006 

Vieno et al., 

2006 
Mullot, 2009 

Martínez-Bueno 

et al., 2012 
Gros et al., 2012 

LQ (µg/L) 

ATE = 0,10        

OFLO = 0,50      

SMX = 0,10      

KETO = 0,10       

PN, MPN = 0,10 

ATE = 0,14       

OFLO = 0,11      

SMX = 0,12        

KETO = 0,09 

ATE = 0,05            

OFLO = 0,02 

ATE = 0,50             

SMX = 0,10        

PN, MPN = 0,50 

ATE = 0,01             

OFLO = 0,07    

SMX = 0,03   

KETO = 0,20   

MPN = 0,07 

ATE = 0,01       

OFLO = 0,01     

SMX = 0,02        

KETO = 0,14 

Volume 

d'échantillon 
250 mL 100 mL 100 mL 50 mL 100 mL 25 mL 

Facteur de 

concentration 
500 100 200 100 100 25 

Méthode 

analytique 
UPLC-SM/SM CLHP-SM/SM CLHP-SM/SM CLHP-SM/SM CLHP-SM/SM UPLC-SM/SM 
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Concernant l’analyse des POCIS, il est possible de rapporter les LQ à la quantité de molécules 

fixée dans la phase du dispositif : ainsi, pour 200 mg de phase, les plus petites concentrations 

de molécules fixées quantifiables varient de 0,2 µg/g pour l’OFLO à 11,5 µg/g pour la MPN 

après exposition 24 heures dans l’eau du robinet dopée et de 1,3 µg/g pour l’ATE à 12,6 µg/g 

pour la MPN après exposition 24 heures dans l’eau usée (Tableau XLVIII). Cependant, il n’est 

pas possible de remonter aux concentrations dans l’eau d’immersion des POCIS car celles-ci 

sont dépendantes des valeurs de Rs et de la durée d’exposition. 

 

Tableau XLVIII. Limites de Quantification (LQ) exprimées en quantité de molécules 

fixée sur la phase du POCIS après exposition dans l’eau du robinet dopée et dans l’eau 

usée, pour une dilution de l’extrait au 1/100
e
. 

 LQ (µg/g) 

POCIS  Eau du robinet Eau usée 

ATE 1,9 1,3 

OFLO 0,2 7,0 

SMX 3,9 2,8 

PN 10,0 11,9 

MPN 11,5 12,6 

KETO 7,8 6,3 

 

I.2.2 Linéarité 

 

La linéarité a été étudiée entre 20 µg/L et 400 µg/L à partir de solutions préparées dans la 

phase mobile. En parallèle, 10 mL de solutions aqueuses dopées à des concentrations 

comprises entre 1 µg/L et 20 µg/L ont été extraites sur des cartouches SPE Oasis
®

 HLB selon 

le protocole décrit en IV.3, conduisant à des extraits concentrés aux mêmes concentrations 

que la gamme non extraite.  

Les droites de régression ont été estimées à partir des rapports (aire du signal de la molécule / 

aire du signal de la molécule deutérée) déterminés pour chaque niveau de concentration. 

Les paramètres de régression obtenus pour les gammes non extraite et extraite sont proches, 

quelle que soit la molécule (Tableau XLIX ; Figure 65). Les droites sont parfaitement 

superposées pour SMX, PN et MPN. Une légère différence de pente est observée pour les 

autres produits. 

 

Tableau XLIX. Paramètres de régression des gammes d’étalonnage non extraite et 

extraite.  

 Gamme non extraite Gamme extraite 

y = a x + b r
2
 

Coefficient 

directeur 

Ordonnée 

à l'origine 
r

2
 

Coefficient 

directeur 

Ordonnée à 

l'origine 

ATE 0,999 0,00938 0,0539 0,998 0,01005 0,1143 

OFLO 0,999 0,00377 -0,0174 0,998 0,00404 0,0235 

SMX 1,000 0,00737 0,0324 0,998 0,00715 0,0514 

PN 0,999 0,00988 0,0447 0,998 0,00998 0,0603 

MPN 0,998 0,00600 0,0621 0,996 0,00597 0,0555 

KETO 0,999 0,01744 0,2616 1,000 0,01890 0,3484 
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Figure 66. Droites de régression linéaire obtenues pour les gammes d’étalonnage non extraite (trait plein) et extraite (pointillés) pour chaque 

molécule.
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I.2.3 Répétabilité 

 

La répétabilité d’injection est comprise entre 1,3 % et 3,4 % (Tableau L), soit des valeurs 

conformes aux spécifications du fournisseur (<1 %) et du même ordre de grandeur que les 

valeurs rapportées dans la littérature (Tableau XVII). 

Tableau L. Répétabilité d’injection (n = 5) d’une solution de référence contenant 200 

µg/L de chaque molécule. 

 

Molécule CV (%) 

ATE 1,3 

OFLO 3,4 

SMX 2,7 

PN 2,9 

MPN 2,8 

KETO 2,5 

 

Les CV de répétabilité de mesure sont inférieurs à 5 % (sauf une valeur de 9,6 % pour la PN) 

et il n’apparait pas de différence entre l’analyse d’eau purifiée ou d’eaux usées ou entre les 

volumes d’eaux usées analysés (Tableau LI). 

 

Tableau LI. Répétabilité de mesure d’un échantillon extrait et analysé (n = 3), dans le 

cas de 10 mL d’eau purifiée dopée, 10 mL d’eaux usées dopées et de 250 mL d’eaux 

usées dopées. 

CV (%) 
10 mL Eau 

purifiée 

10 mL 

Eaux 

usées 

250 mL 

Eaux usées 

ATE 2,3 2,5 1,9 

OFLO 2,1 2,4 3,5 

SMX 3,5 2,9 3,7 

PN 5,2 5,8 9,6 

MPN 5,4 3,9 / 

KETO 4,0 2,9 3,0 

 

Ces valeurs sont du même ordre de grandeur que celle rapportées dans la littérature (Tableau 

LII).  

Tableau LII. Répétabilité de mesure d’un échantillon extrait et analysé (n = 3 ou 4) dans 

le cas d’eaux usées dopées. 

  
Répétabilité (%) n 

Cette étude 1,9 - 9,6  3 

Gómez et al., 2006 0,3 - 4,9  4 

Lin et al., 2009 0,9 - 8,7 3 

Gros et al., 2006 1 - 12 3 

Xiao et al., 2008 2,8 - 10 3 

Gros et al., 2012 1 - 15 3 



169 

II. Calibrage des POCIS  

 

II.1 Concentration en médicaments dans le réacteur 

 

La stabilité au cours du temps de la concentration des différentes molécules a été vérifiée dans 

une solution d’eau du robinet dopée, sous agitation continue, à 20°C, à pH 7,8 et à l’obscurité.  

Les pourcentages de dégradation après 1, 2 et 7 jours sont présentés dans la figure 67.  

Les variations des concentrations en ATE, SMX et KETO sont faibles, inférieures à 10 %. Par 

contre, une dégradation rapide de la PN et la MPN est observée, proche de 20 % après 48 

heures et supérieure à 35 % après 7 jours (Figure 67). 

L’évolution des concentrations de chaque molécule au cours du temps est présentée en annexe 

9 (Figure A9-1). 
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Figure 67. Évolution au cours du temps, à 20°C et à l’obscurité, des concentrations en 

médicaments dans 20 litres de solution aqueuse dopée à 10 µg/L de chaque molécule. 

 

La même étude de stabilité a été conduite dans les eaux usées prélevées dans les égouts de 

l’hôpital et incubées dans les mêmes conditions d’agitation et de température.  

Les concentrations en médicaments ont été mesurées au début de l’étude, après le dopage, et 

variaient entre 12 µg/L pour la MPN et 52 µg/L pour l’OFLO.  

Un profil de dégradation similaire à celui observé dans l’eau du robinet a été obtenu, avec des 

teneurs stables pour ATE, OFLO, SMX et KETO après 48 heures, alors que les teneurs en PN 

et MPN ont diminué de 24 % et 13 % (Figure 68).  

L’évolution des concentrations de chaque molécule au cours du temps est présentée en annexe 

9 (Figure A9-2). 

 

Après 5 jours, les pourcentages de dégradation de la PN et de la MPN sont supérieurs à 90 % 

et ceux des autres molécules compris entre 5 % (KETO) et 40 % (SMX).  
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Figure 68. Évolution au cours du temps, à 20°C et à l’obscurité, des concentrations en 

médicaments dans 20 litres d’eaux usées dopées à 10 µg/L de chaque molécule. 

 

Ces études de stabilité nous ont conduits à définir la fréquence de renouvellement de l’eau du 

réacteur. Compte-tenu des difficultés rencontrées pour réaliser les prélèvements d’eaux usées, 

nous avons opté pour un renouvellement toutes les 48 heures, avec un suivi quotidien des 

teneurs dans le réacteur. 

 

II.2 Calibrage dans l’eau du robinet 

 

II.2.1 Calibrage à la température de 20°C avec une vitesse de l’eau de 11 cm/s 

 

Les profils d'accumulation des composés ont été étudiés pendant 21 jours avec une vitesse de 

l'eau de 11 cm/s, une température de 20°C et un pH de 7,8 à l’obscurité.  

 

Les concentrations dans l’eau, pendant la durée de l'expérimentation, sont stables, proches de 

10 ± 1 µg/L pour ATE, SMX, PN et MPN et de 14 ± 1 µg/L pour OFLO et KETO (Tableau 

LIII). Les résultats détaillés du suivi des concentrations pendant les 21 jours de l'expéri-

mentation, sont présentés en annexe 10 (Figure A10-1).  

 

Tableau LIII.  Concentration moyenne (µg/L) mesurée dans l’eau (n = 25) pour chaque 

composé pendant toute la durée de l'expérimentation (21 jours), à 20°C à l’obscurité. 

 

Molécule 
Moyenne 

(µg/L) 
Écart-type CV (%) 

ATE 10,2 1,1 10,4 

SMX 10,6 0,7 6,3 

OFLO 14,0 0,9 6,4 

PN 9,7 0,7 7,1 

MPN 9,9 0,7 7,4 

KETO 14,1 0,9 6,2 

 

 

La modélisation des données expérimentales avec l’Eq [1] (Figure 69) est caractérisée par des 

coefficients de détermination (r²) supérieurs à 0,95.  
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Les profils d'accumulation présentent une première phase linéaire suivie d’une phase 

curvilinéaire apparaissant après 4 à 5 jours pour l’ATE et le SMX et 10 à 13 jours pour les 

quatre autres molécules. Seuls les profils de l'ATE et du SMX atteignent un plateau au-delà de 

15 jours.  
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Figure 69. Profils d’accumulation des différentes molécules au sein des POCIS exposés dans 

une eau potable dopée. T = 20°C, vitesse de l’eau = 11 cm/s. Les points correspondent aux 

données expérimentales et les lignes aux modélisations selon l’Eq [1]. 

 

Les constantes d'accumulation kU et de désorption ke ont été déterminées selon l’Eq [1] pour 

chaque molécule (Tableau LIV). Les valeurs des constantes ke varient entre les différentes 

molécules, proches de 0,1 pour ATE et SMX et proches de 0,06 pour les quatre autres 

produits. Les temps de demi-vie sont de 4 et 5 jours pour l’ATE et le SMX et sont compris 

entre 10 et 13 jours pour les autres molécules. 

 

Tableau LIV. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation selon  l'Eq [1]. 

Conditions d’exposition : T = 20°C, vitesse de l’eau = 11 cm/s, durée = 21 jours. 

 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

kU (L/g/jour) 0,65 0,57 0,60 0,94 0,90 0,76 

ke (1/jour) 0,18 0,13 0,07 0,06 0,06 0,05 

Estimation t1/2 (jours) 3,8 5,4 10,0 11,4 12,3 13,1 

r
2
 0,951 0,991 0,985 0,977 0,985 0,976 

kU : constante d'accumulation, ke : constante de désorption et t1/2 : temps de demi-vie 
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Les temps de demi-vie permettent de délimiter la phase linéaire d’accumulation durant 

laquelle la modélisation peut se faire selon un modèle linéaire Eq [4]. Les figures 70 et 71 

montrent les modélisations selon les équations [1] et [4] pour l’ATE et le KETO, qui 

présentent respectivement les demi-vies la plus courte et la plus longue parmi les 6 molécules.  
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Figure 70. Modélisation de l’accumulation de l'aténolol au sein du POCIS selon l’Eq [1] sur 

21 jours et l’Eq [4] sur les 4 premiers jours d'exposition. T = 20°C, vitesse de l’eau = 11 

cm/s.  
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Figure 71. Modélisation de l’accumulation du kétoprofène au sein du POCIS selon l’Eq [1] 

sur 21 jours et selon l’Eq [4] sur les 10 premiers jours d'exposition. T = 20°C, vitesse de 

l’eau = 11 cm/s.  

 

Les valeurs de Rs (L/j) ont été déterminées pour chaque molécule à partir du coefficient 

directeur de la droite de régression linéaire selon l’Eq [4]. Les RS sont compris entre 0,092 L/j 

pour le SMX et 0,156 L/j pour la PN (Tableau LV).  
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Tableau LV. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation par régression 

linéaire selon l’Eq [4]. Conditions d’exposition : T = 20°C, vitesse de l’eau = 11 cm/s. 

 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

Durée estimée de la 

phase linéaire (jours) 
4 5 10 10 10 10 

Coefficient directeur 0,537 0,458 0,472 0,781 0,758 0,641 

r
2
 0,974 0,986 0,970 0,972 0,979 0,973 

Rs (L/j) 0,107 0,092 0,094 0,156 0,152 0,128 

Écart-type 0,007 0,004 0,006 0,009 0,007 0,007 

Rs : coefficient d'échantillonnage     

 

Ces premiers résultats permettent de classer les molécules en 3 catégories : 

- ATE et SMX, présentant des périodes linéaires courtes et des valeurs de Rs proches de 

0,1 L/j ; 

- OFLO, présentant une période linéaire de 10 jours et une valeur de Rs proche de 0,1 

L/j ;  

- PN, MPN et KETO, présentant des périodes linéaires de 10 jours et des valeurs de Rs 

supérieures à 0,12 L/j. 

 

II.2.2 Effet de la vitesse de l’eau  

 

Une étude de calibrage a été effectuée dans les mêmes conditions opératoires que la 

précédente mais avec une vitesse de l’eau de 29 cm/s. 

Les profils d’accumulation au sein des POCIS montrent une atteinte du plateau d’équilibre dès 

le 6
e
 jour pour l’ATE et le SMX (Figure 72).  
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Figure 72. Profils d’accumulation des différentes molécules au sein des POCIS exposés dans 

une eau potable dopée. T = 20°C, vitesse de l’eau = 29 cm/s. Les points correspondent aux 

données expérimentales et les lignes aux modélisations selon l’Eq [1]. 

 

Les valeurs de ke obtenues par modélisation avec l’Eq [1] sont plus élevées que celles 

observées précédemment, attestant d’un raccourcissement de la phase linéaire : les t1/2 sont 

compris entre 2 et 5 jours à la vitesse de 29 cm/s contre 4 et 13 jours à 11 cm/s. Les valeurs de 

kU sont également plus élevées (Tableau LVI). 

 

Tableau LVI.  Paramètres de modélisation des profils d’accumulation selon l'Eq [1]. 

Conditions d’exposition : T = 20°C, vitesse de l’eau = 29 cm/s, durée = 10 jours. 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

kU (L/g/jour) 1,33 0,77 1,12 1,36 1,41 1,50 

ke (1/jour) 0,46 0,30 0,21 0,13 0,13 0,16 

Estimation t1/2 (jours) 1,5 2,3 3,3 5,5 5,3 4,3 

r
2
 0,911 0,874 0,898 0,947 0,959 0,953 

kU : constante d'accumulation, ke : constante de désorption et t1/2 : temps de demi-vie 

 

Les valeurs de Rs obtenues par modélisation linéaire Eq [4] sont significativement plus 

élevées que celles obtenues précédemment, sauf pour le SMX (tableau LVII, figure 73).  
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Tableau LVII. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation par 

régression linéaire selon l’Eq [4]. Conditions d’exposition : T = 20°C, vitesse de l’eau = 

29 cm/s. 

 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

Durée estimée de la 

phase linéaire (jours) 
3 3 3 5 5 4 

Coefficient directeur 0,810 0,536 0,835 1,041 1,069 1,171 

r
2
 0,985 0,947 0,963 0,967 0,974 0,982 

Rs (L/j) 0,162 0,107 0,167 0,208 0,214 0,234 

Écart-type 0,007 0,009 0,015 0,011 0,010 0,010 

Rs : coefficient d'échantillonnage     
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Figure 73. Valeurs des RS calculées pour des POCIS exposés dans de l'eau dopée avec des 

vitesses de l’eau de 11 cm/s et 29 cm/s. T = 20°C, *test de Student, p < 0,05. 

 

Afin d’affiner la détermination des profils d’accumulation et de rechercher l’existence d’une 

phase de latence, nous avons réalisé des incubations pendant 24 heures avec les deux vitesses 

de l’eau préalablement étudiées. Les prélèvements ont été réalisés aux temps 1 h, 3 h, 5 h, 7 h, 

15 h et 24 h (Figure 74).  

Les profils présentent une allure linéaire et, hormis pour le KETO, une accumulation des 

molécules est observée après la première heure. Pour le KETO, l’accumulation devient 

effective au bout de 3 h à 29 cm/s et 5 h à 11 cm/s. Les valeurs de CPOCIS/Ceau sont plus 

élevées à 29 cm/s qu’à 11 cm/s, confirmant les valeurs de Rs plus élevées quand la vitesse 

augmente. 
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Figure 74. Profils d’accumulation des différentes molécules au sein des POCIS exposés 24 heures dans de l’eau du robinet dopée. 20°C, vitesse de l’eau 29 cm/s 

ou 11 cm/s. 
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II.2.3 Influence de la température  

 

L'influence de la température a été étudiée en exposant les POCIS dans de l’eau du robinet 

dopée à 10 µg/L de chaque composé, à une température de 15°C ou 25°C et une vitesse de 

l’eau de 29 cm/s.  

Les concentrations dans l'eau, mesurées pendant toute la durée des expérimentations, sont 

stables, sans différence entre les deux températures (Figure A11-1, Annexe 11). 

Les paramètres de modélisation selon l'Eq [1] sont présentés dans les tableaux LVIII et LIX. 

 

Tableau LVIII. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation selon l'Eq 

[1]. Conditions d’exposition : T = 15°C, vitesse de l’eau = 29 cm/s, durée = 10 jours. 

 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

kU (L/g/jour) 0,60 0,57 0,75 0,95 0,93 0,94 

ke (1/jour) 0,17 0,13 0,09 0,06 0,07 0,08 

Estimation t1/2 (jours) 4,2 5,5 7,4 11,2 10,4 8,7 

r
2
 0,976 0,919 0,964 0,972 0,963 0,955 

kU : constante d'accumulation, ke : constante de désorption et t1/2 : temps de demi-vie 

 

Tableau LIX.   Paramètres de modélisation des profils d’accumulation selon  l'Eq [1]. 

Conditions d’exposition : T = 25°C, vitesse de l’eau = 29 cm/s, durée = 10 jours. 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

kU (L/g/jour) 0,77 0,65 1,20 1,45 1,23 1,43 

ke (1/jour) 0,26 0,32 0,16 0,15 0,13 0,12 

Estimation t1/2 (jours) 2,6 2,2 4,3 4,5 5,2 5,6 

r
2
 0,957 0,935 0,983 0,994 0,989 0,980 

kU : constante d'accumulation, ke : constante de désorption et t1/2 : temps de demi-vie 

 

Les profils d'accumulation (CPOCIS/Ceau) mesurés pour chaque molécule aux 2 températures 

sont présentés dans les figures 75 et 76. 

 

Les profils d’accumulation observés à 15°C et 25°C sont superposables pour l’ATE.  

Pour PN et MPN, les valeurs des rapports CPOCIS/Ceau mesurés à 10 jours sont les mêmes mais 

les profils montrent un léger décalage avec des valeurs de CPOCIS/Ceau supérieures à 25°C par 

rapport à 15°C dans les premiers jours de l’accumulation. 

Pour les trois autres molécules, les profils d’accumulation sont bien distincts aux deux 

températures, avec des valeurs CPOCIS/Ceau supérieures à 25°C par rapport à celles observées à 

15°C pour OFLO et KETO et inversement pour SMX. Il est à noter que c’est pour cette 

molécule que la différence entre les profils est la plus marquée, avec un rapport CPOCIS/Ceau 

inférieur d’un tiers à 25°C par rapport à celui mesuré à 15°C.
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Figure 75. Comparaison des profils d’accumulation des différentes molécules au sein des 

POCIS exposés dans de l’eau du robinet dopée à 10 µg/L pour chaque molécule. 

Température de 15 ou 25 °C, vitesse de l’eau 29 cm/s, 10 jours. Les points correspondent 

aux données expérimentales et les lignes (trait plein à 15°C et pointillés à 25°C) aux 

modélisations suivant l'Eq [1]. 
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Figure 76. Comparaison des profils d’accumulation des différentes molécules au sein des 

POCIS exposés dans de l’eau du robinet dopée à 10 µg/L pour chaque molécule. 

Température de 15 ou 25 °C, vitesse de l’eau 29 cm/s, 10 jours. Les points correspondent 

aux données expérimentales et les lignes (trait plein à 15°C et pointillés à 25°C) aux 

modélisations suivant l'Eq [1]. 
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Les paramètres de modélisation des profils d’accumulation selon l'Eq [4] sont présentés en 

annexe 11 (Tableaux A11-I et A11-II). 

La modification des profils d’accumulation en fonction de la température se traduit par des 

variations des Rs : ainsi, les valeurs de Rs, calculées après modélisation linéaire selon l’Eq 

[4], sont significativement plus élevées d’environ 50 % à 25°C qu’à 15°C pour OFLO, PN, 

MPN et KETO. Pour ATE, l’augmentation est de 12 % sans être significative. Quant au SMX, 

il apparaît une diminution significative de 31 % de la valeur de Rs quand la température 

augmente de 15 à 25°C (Figure 77). 
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Figure 77. Valeurs des RS calculées après expositions des POCIS dans de l’eau du robinet 

dopée à 10 µg/L, à des températures de 15°C et 25°C avec une vitesse de l’eau de 29 cm/s.  

*test de Student, p < 0,05. 

 

La prise en compte des valeurs de RS déterminées lors du calibrage à 20°C et à la même 

vitesse de l'eau, confirme les observations précédentes pour OFLO, PN et KETO, les 

différences de Rs entre 20°C et 25°C étant cependant plus faibles qu’entre 15°C et 20°C. Pour 

MPN et ATE, une diminution de Rs entre 20°C et 25°C est observée, plus importante pour 

ATE. Enfin, la diminution du Rs du SMX avec l’augmentation de la température est 

confirmée, soulignant ainsi le comportement différent de cette molécule par rapport aux autres 

(Figure 78). 
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Figure 78. Valeurs des RS calculées après expositions des POCIS dans de l’eau du robinet 

dopée à 10 µg/L pour chaque molécule, à des températures de 15°C, 20°C et 25°C et à une 

vitesse de l’eau de 29 cm/s. * test de student (p < 0,05) entre 15 °C et 20 °C; ** test de student (p 

< 0,05) entre 20 °C et 25 °C. 

 

II.2.4 Synthèse des études de calibrage dans l’eau du robinet 

 

Les valeurs de RS obtenues lors des différentes expériences de calibrage sont reportées dans le 

tableau LX.  

 

Tableau LX. Valeurs des RS (± écart-type) obtenues lors du calibrage dans de l’eau du 

robinet dopée à 10 µg/L, avec des vitesses de l'eau de 11 ou 29 cm/s et des températures 

de 15°C, 20°C et 25°C. Les valeurs entre parenthèse correspondent à la durée de la 

phase linéaire de la cinétique et r
2
 est le coefficient de détermination. 

 

 Calibrage eau du robinet - Conditions (vitesse, température) 

 11 cm/s; 20°C 29 cm/s; 20°C 29 cm/s; 15°C 29 cm/s; 25°C 

Molécule Rs (L/j) r
2
 Rs (L/j) r

2
 Rs (L/j) r

2
 Rs (L/j) r

2
 

ATE 
0,107 ± 

0,007 (4) 
0,974 

0,162 ± 

0,007 (3) 
0,985 

0,102 ± 

0,004 (3) 
0,991 

0,114 ± 

0,006 (3) 
0,988 

SMX 
0,092 ± 

0,004 (5) 
0,986 

0,107 ± 

0,009 (3) 
0,947 

0,123 ± 

0,005 (3) 
0,991 

0,085 ± 

0,008 (3) 
0,968 

OFLO 
0,094 ± 

0,006 (10) 
0,970 

0,167 ± 

0,015 (3) 
0,963 

0,113 ± 

0,007 (7) 
0,968 

0,189 ± 

0,008 (4) 
0,992 

PN 
0,156 ± 

0,009 (10) 
0,972 

0,208 ± 

0,011 (5) 
0,967 

0,151 ± 

0,005 (10) 
0,988 

0,232 ± 

0,008 (4) 
0,994 

MPN 
0,152 ± 

0,007 (10) 
0,979 

0,214 ± 

0,010 (5) 
0,974 

0,145 ± 

0,006 (10) 
0,985 

0,204 ± 

0,008 (4) 
0,992 

KETO 
0,128 ± 

0,007 (10) 
0,973 

0,234 ± 

0,010 (4) 
0,982 

0,144 ± 

0,009 (7) 
0,972 

0,243 ± 

0,008 (4) 
0,994 
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Nous observons : 

- Une modélisation satisfaisante des cinétiques d’accumulation des analytes au sein 

des POCIS en utilisant l’Eq [1] ; 

- Des profils d’accumulation différents selon les molécules : ceux de l'ATE et du 

SMX atteignent rapidement un plateau alors que ceux des autres molécules sont 

en phase curvilinéaire après la même période d'exposition ;  

- Des valeurs de RS, déterminées par régression linéaire au cours de la phase 

linéaire (t ≤ t1/2), plus faibles pour l’ATE, le SMX et l’OFLO que pour le KETO, 

la PN et la MPN dans les mêmes conditions opératoires (vitesse, température) ; 

- Que l’augmentation de 11 à 29 cm/s de la vitesse de l’eau induit une réduction de 

la durée de la phase linéaire et une augmentation des valeurs de Rs, significative 

pour tous les composés sauf pour le SMX ; 

- Que l’augmentation de la température induit des variations de Rs différentes 

selon les produits : une augmentation pour l’OFLO, la PN et le KETO ; une 

augmentation suivie d’une diminution pour la MPN et l’ATE, une diminution 

pour le SMX. 

 

II.3 Discussion sur le calibrage effectué dans l’eau du robinet 

 

II.3.1 Comparaison des valeurs de RS obtenues dans cette étude avec celles rapportées dans 

la littérature  
 

Bien que les conditions et les durées d’expositions des POCIS soient rarement les mêmes 

d’une étude à l’autre, les valeurs de RS calculées par les différents auteurs dans des études 

réalisées sur des POCIS identiques (phase Oasis
®
 HLB, surface d’exposition de 45,8 cm

2
) 

avec un protocole de calibrage similaire (eau du robinet ou désionisée, température entre 15 et 

25°C, milieu agité ou non), sont cohérentes avec celles déterminées dans cette étude. 

Les valeurs de Rs, rapportées dans la littérature pour l’ATE, le SMX et le KETO sont 

présentées dans le Tableau LXI. 
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Tableau LXI.  Comparaison des valeurs de RS obtenues dans cette étude avec celles 

rapportées dans  la littérature pour l’ATE, le SMX et le KETO avec la même 

configuration de POCIS.  

Molécule Rs (L/j) 
Nombre 

de jours 
Conditions Référence 

ATE 

0,107 ± 0,007  4 eau du robinet; 10 µg/L; 20°C; 0,11 m/s Cette étude 

0,040 ± 0,070    

0,037 ± 0,064 

25          

29 

eau désionisée; 1 µg/L; 28°C; 0,03 - 0,12 m/s               

eau désionisée; 1 µg/L; 28°C; quiescent 

MacLeod et al., 

2007 

0,094 ± 0,015 

0,073 ± 0,013  
8 

eau désionisée; 2 - 10 µg/L; 25°C; milieu agité           

eau désionisée 2 - 10 µg/L; 25°C; quiescent 
Li et al., 2010 

SMX 

0,092 ± 0,004   5 eau du robinet; 10 µg/L; 20°C; 0,11 m/s      Cette étude 

0,118 ± 0,012 28 eau désionisée; 5 µg/L; 25°C; 4,5 m/s 
Bartelt-Hunt et 

al., 2011 

0,339 ± 0,057 

0,202 ± 0,019  
8 

eau désionisée; 2 - 10 µg/L; 25°C; milieu agité          

eau désionisée; 2 - 10 µg/L; 25°C; quiescent 
Li et al., 2010 

KETO 

0,128 ± 0,007 10 eau du robinet; 10 µg/L; 20°C; 0,11 m/s Cette étude 

0,139 ± 0,042 14  eau du robinet; 20,5°C; 0,46 m/s 
Miège et al., 

2012 

0,135 ± 0,035 

0,083 ± 0,078 

25          

29 

eau désionisée; 1 µg/L; 28°C; 0,03 - 0,12 m/s           

eau désionisée; 1 µg/L; 28°C; quiescent 

MacLeod et al., 

2007 

0,18 7   eau désionisée; 5 µg/L; 15°C; milieu agité 
Togola et 

Budzinski, 2007 

 

De façon générale, les valeurs de Rs rapportées pour l’ATE sont plus faibles que celles 

rapportées pour le SMX ou le KETO.  

Les auteurs ayant comparé les modes quiescent et agité, obtiennent des valeurs de Rs plus 

élevées en milieu agité, sauf pour l’ATE dans l’étude de MacLeod et al. (2007). Toutefois 

cette étude a été conduite sur une longue période et les écart-types très importants limitent 

l’interprétation des résultats. 

Les études ont été conduites à une température supérieure à 20°C sauf celle de Togola et 

Budzinski (2007), conduite à 15°C. 

Le type d'eau utilisé pour le calibrage varie entre les études : eau du robinet ou eau désionisée. 

Li et al. (2011) ont constaté que le Rs à pH 7 pour une même molécule est plus faible dans 

l'eau du robinet déchlorée que dans l'eau désionisée.  

 

- Pour l’ATE, les valeurs de MacLeod et al. (2007) sont plus faibles que celle obtenue 

dans ce travail ou celles rapportées par Li et al. (2010a). Cet écart pourrait s’expliquer par la 

plus longue période d’exposition avec dépassement de la phase d’accumulation linéaire, 

biaisant ainsi le calcul du Rs quand celui-ci est fait à partir du coefficient directeur de la 

régression estimée.  

Jacquet et al. (2012) ont également constaté lors du calibrage des POCIS in situ (rivière et 

effluent de STEP) pendant trois semaines que l'ATE présentait une phase linéaire réduite par 

rapport aux autres béta-bloquants étudiés. Les auteurs suggèrent que sa faible hydrophobicité 

(log Kow = 0,16) pourrait expliquer l'atteinte plus rapide de l'équilibre. 
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- Pour le SMX, les valeurs de RS rapportées par Li et al. (2010) sont 2 à 3 fois 

supérieures à celle obtenue dans notre étude. La valeur rapportée par Bartelt-Hunt et al. 

(2011) est également supérieure mais dans un moindre rapport. Ces deux auteurs ont utilisé 

une méthode différente puisqu’ils ont suivi la diminution des concentrations des analytes dans 

l’eau (Ceau) au cours du temps et non l’accumulation des analytes sur la phase des POCIS, ce 

qui pourrait expliquer une part de la différence. Il importe également de constater l’écart 

important entre les valeurs rapportées par ces deux auteurs, écart qui pourrait être imputable à 

la différence de durée d’exposition, 8 jours pour Li et al. (2010) et 28 jours pour Bartelt-Hunt 

et al. (2011). Dans ce mode de calcul, une valeur plus élevée de Rs signifie une diminution 

plus importante des concentrations dans le milieu d’exposition, diminution en partie liée à 

l’accumulation dans le POCIS mais également à la dégradation dans le milieu. 

 

- Pour le KETO, la valeur de RS obtenue est similaire à celles obtenues par MacLeod et 

al. (2007) et Miège et al. (2012) mais inférieure à celle rapportée par Togola et Budzinski 

(2007), qui ont conduit la calibration à 15°C et sur une période plus courte.  

 

II.3.2 Influence des caractéristiques de la molécule sur la valeur de RS 

 

Dans une première approche, nous avons recherché une relation entre les valeurs des Rs et des 

log KOW des molécules étudiées. Les log KOW varient de 0,4 pour l’ATE à 3,6 pour le KETO. 

La figure 79 ne révèle pas de corrélation entre les valeurs des Rs et les log Kow.  
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Figure 79. Relation entre les valeurs de RS déterminées dans l’eau du robinet, à 20°C et à 

une vitesse de l’eau de 11 cm/s, et les valeurs des log KOW des 6 molécules. 

 

Certaines molécules étant sous forme ionisée au pH de l'eau lors du calibrage (pH = 8), nous 

avons calculé les valeurs de log Dow à pH 8 avec le logiciel Chemsketch de la société 

Chemaxon. Les valeurs varient de -1,24 pour l'ATE et 1,56 pour la MPN (Tableau LXII). 
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Tableau LXII. Détermination du log Dow à pH 8 avec le logiciel Chemsketch de 

Chemaxon pour les 6 molécules étudiées. 

Molécule 
Propriétés acido-

basiques 
log KOW 

Forme           

à pH 7-8 

log DOW 

(pH 8) 

ATE 
Base faible                 

pKa (-NH) = 9,67  
0,43 cation -1,24 

SMX 

Acide faible             

pKa1 (-NH2) = 1,97 

pKa2 (-NH) = 6,16 

0,79 anion 0,38 

OFLO 

Acide faible            

pKa1 (-COOH) = 5,45 

pKa2 (-N-CH3) = 6,2 

0,65 zwitterion -0,84 

PN / 1,27 neutre 1,27 

MPN / 1,56 neutre 1,56 

KETO 
Acide faible              

pKa (-COOH) = 3,88 
3,61 anion 0,18 

 

La figure 80, montre cette fois une corrélation positive (r = 0,77) entre les valeurs de Rs et le 

log Dow à pH 8 pour les 6 molécules étudiées. Nous verrons par la suite que le SMX a un 

comportement particulier, quand on exclut la valeur du Rs correspondant au SMX, le 

coefficient de corrélation est égal à 0,95. Les valeurs de Rs sont d’autant plus élevées que le 

log Dow est élevé, attestant l’influence de la polarité de la molécule sur le transfert de l’eau 

vers la phase adsorbante : moins la molécule est polaire, plus elle est accumulée dans le 

POCIS, ce qui se traduit par des valeurs de rapport CPOCIS/Ceau plus élevées.  
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Figure 80. Relation entre les valeurs de RS déterminées dans l’eau du robinet, à 20°C et à 

une vitesse de l’eau de 11 cm/s et les valeurs des log Dow à pH 8 des 6 molécules. 

 



186 

Ces résultats sont en accord avec ceux de Li et al. (2011) qui montrent une relation linéaire 

positive entre les Rs et les log Dow calculés pour des molécules ionisables à pH 3, 7 et 9. Li et 

al. (2011) concluent que les formes neutres franchissent plus facilement la membrane et/ou 

sont mieux retenues sur la phase Oasis
®
 HLB que les espèces ionisées (cf. chapitre synthèse 

bibliographique, § IV.2.3). 

 

Bäuerlein et al. (2012) rapportent que les groupements donneurs ou accepteurs d’hydrogène 

des solutés présentent une affinité plus élevée pour l’eau que pour l’adsorbant. En parallèle, 

ils ont mis en évidence que les interactions apolaires de van der Waals ou π-π déterminent 

majoritairement l’adsorption des composés neutres sur la phase adsorbante. Ces observations 

justifient la capacité d’adsorption plus importante observée pour la PN et la MPN qui sont 

neutres à pH 8 ainsi que les valeurs de Rs plus faibles observées pour les quatre autres 

molécules qui sont sous forme ionisée à pH 8. 

 

L’affinité pour l’adsorbant n’est pas le seul facteur à considérer car les interactions avec la 

membrane en PES peuvent influencer les transferts du milieu d’exposition vers le POCIS. 

Vermeirssen et al. (2012) ont mis en évidence que les molécules chargées et de faible 

hydrophobicité ne se fixent pas sur la membrane en PES et diffusent rapidement vers 

l'adsorbant alors que les molécules plus hydrophobes apparaissent dans l’adsorbant après une 

période de latence. Nous avons effectivement pu constater une période de latence pour le 

KETO dans les premières heures d’exposition des POCIS (Figure 74). 

 

II.3.3  Influence de la vitesse 

 

Nous observons que les valeurs des RS augmentent quand la vitesse de l'eau varie de 0,11 à 

0,29 m/s, de façon significative sauf pour le SMX, où la différence n'est pas significative.  

Alvarez et al. (1999, 2004) suggèrent que l’accumulation sur la phase peut être contrôlée par 

la couche limite et que, dans ce cas, une augmentation de la vitesse entraîne une augmentation 

des Rs. Nos observations conduisent à supposer que l’accumulation des molécules étudiées 

est sous contrôle de la couche limite, sauf celle du SMX. L’accumulation du SMX n’étant pas 

modifiée significativement par la vitesse de l’eau, celle-ci pourrait donc être sous contrôle de 

la membrane. 

Li et al. (2010b) ont constaté que l’effet de la vitesse de l’eau sur l’accumulation sur la phase 

du POCIS est plus important pour les molécules hydrophobes, suggérant que le transfert de 

ces molécules est sans doute plus influencé par la couche limite que celui des molécules 

polaires. Ces auteurs ont trouvé un effet significatif de la vitesse pour le SMX [Li et al., 2010a 

et b]. 

 

II.3.4 Influence de la température 

 

L’effet de la température est différent selon les molécules : nous observons une augmentation 

des Rs avec la température sauf pour le SMX pour lequel la valeur de Rs décroît avec la 

température. Pour ATE et MPN, l’évolution n’est pas continue et les Rs diminuent après avoir 

augmenté. 

Ces observations confirment le comportement différent du SMX, déjà observé par Li et al. 

(2010a), pour lequel les valeurs de Rs n'étaient pas différentes entre 15 et 25°C. Pour cette 

molécule, l’accumulation est probablement sous contrôle de la membrane et, pour ce type de 

transfert, l'effet de la température n'est pas renseigné. Par contre, lorsque l’accumulation est 

sous contrôle de la couche limite, l’augmentation de la température entraîne une diminution 
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de la viscosité et ainsi une augmentation du coefficient de diffusion dans l'eau (Dw) et une 

augmentation du Rs [Huckins et al., 2002]. 

 

II.4 Calibrage dans les eaux usées de l'hôpital 

 

La campagne préliminaire de prélèvement et d’analyse des rejets de l’hôpital Antoine Béclère 

en juin 2011 a révélé la présence de 5 molécules sur les 6 recherchées à des concentrations 

inférieures au µg/L dans le cas du prélèvement ponctuel et à des concentrations plus élevées, 

comprises entre 0,6 et 13,8 µg/L dans le cas du prélèvement moyenné de 8 h 30 à 16 h 30 

(Tableau LXIII). 

  

Tableau LXIII. Concentrations en molécules dans les eaux usées de l’hôpital (pH 8) 

Antoine Béclère déterminées par prélèvement ponctuel et par prélèvement moyenné. 

 

 
Prélèvement ponctuel  Prélèvement moyenné  

Molécule Ceau (µg/L)            
CV (%)   

(n = 3) 
Ceau (µg/L) 

CV (%)    

(n = 3) 

ATE 0,2 7 2,7 6 

SMX 0,1 4 3,0 4 

OFLO 0,8 7 13,8 5 

PN 0,1 10 0,6 15 

KETO 1,0 6 7,4 4 

 

A partir de ces premiers résultats, nous avons choisi de doper les eaux usées de l’hôpital de 

façon à obtenir des concentrations proches de la dizaine de µg/L pour le calibrage dans les 

eaux usées : ainsi, 200 µg de chacune des molécules ATE, SMX, PN et MPN et 100 µg de 

KETO sont ajoutés aux 20 L d’eaux usées. La concentration en OFLO mesurée dans les eaux 

usées par prélèvement moyenné étant déjà de l'ordre de la dizaine de µg/L, l'OFLO n’a pas été 

ajoutée. 

  

II.4.1 Comparaison des profils d’accumulation dans l’eau du robinet et dans l’eau usée  

 

Les profils d'accumulation ont été étudiés simultanément sur 12 jours dans deux incubateurs, 

l’un rempli d'eau du robinet et le second rempli d'eaux usées prélevées tous les deux jours à 

l’hôpital.  

Les conditions retenues pour cette étude comparative devaient se rapprocher le plus possible 

des conditions environnementales in situ et nous avons retenu une vitesse de 16 cm/s et une 

température de 25°C, correspondant aux valeurs moyennes mesurées sur une semaine.  

Les concentrations en médicaments dans l’eau du robinet dopée ont été fixées à 10 µg/L. 

Pour les eaux usées, il a fallu tenir compte des concentrations en médicaments déjà existantes 

avant de réaliser les dopages, et ce à chaque renouvellement du milieu. Les concentrations 

dans les rejets de l’hôpital ont varié de 1 à 24 µg/L pour l’ATE, de 0,5 à 20 µg/L pour le 

KETO et de 2 µg/L à 190 µg/L pour l’OFLO. Ces variations s’expliquent par le fait que nous 

faisions des prélèvements ponctuels. Pour les trois autres molécules, les concentrations in situ 

étaient inférieures à 2 µg/L voire non détectables pour la MPN. 

Sur l’ensemble des 12 jours, les concentrations dans les eaux usées ont été maintenues 

proches de 10 µg/L pour le SMX, la PN et la MPN et proches de 15 µg/L pour l’ATE et le 
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KETO. Les concentrations en OFLO ont été beaucoup plus variables avec une moyenne de 43 

µg/L.  

La figure 81 présente les variations des concentrations dans les eaux usées pendant toute la 

durée d’exposition. 
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Figure 81. Évolution des concentrations des 6 molécules dans l’eau usée de l’hôpital après 

dopage, si besoin, pendant les 12 jours d'exposition des POCIS.  

T = 25°C, vitesse de l'eau=16 cm/s. 

 

Ces variations illustrent la nécessité de prendre en compte la concentration moyenne de l'eau 

sur chaque période d'exposition des POCIS pour déterminer le profil d'accumulation. Les 

valeurs de Rs n’étant pas influencées par la concentration des médicaments dans le milieu 

d’exposition [Alvarez et al., 2004 ; Togola et Budzinski, 2007], ces variations n’auront pas 

d’impact sur l’estimation des profils d’accumulation qui sont bâtis sur les rapports 

CPOCIS/Ceau. 

 

Les profils d’accumulation obtenus dans l’eau usée (pH 8) et modélisés à partir de l’Eq [1] 

sont présentés dans la figure 82, ceux dans l’eau du robinet sont présentés en Annexe 12 

(Figure A12-1). 
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Figure 82. Profils d’accumulation des différentes molécules au sein des POCIS exposés dans 

l’eau usée dopée. T = 25°C, pH 8, vitesse de l’eau =16 cm/s. Les points correspondent aux 

données expérimentales et les lignes aux modélisations suivant l’Eq [1]. 

 

Les profils d’accumulation sont comparables à ceux obtenus dans l’eau du robinet et deux 

groupes de molécules sont à nouveau distingués : l’ATE et le SMX, dont les profils atteignent 

rapidement un plateau d’équilibre et le groupe des quatre autres dont les profils sont en phase 

curvilinéaire après les 12 jours d’exposition.  

Les paramètres de modélisation sont présentés dans les tableaux LXIV et LXV. 

 

Tableau LXIV. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation selon l'Eq 

[1] dans le cas des POCIS exposés dans l’eau potable dopée à 10 µg/L. Conditions 

d’exposition : T = 25°C, vitesse de l’eau = 16 cm/s, durée = 12 jours, pH 7,8. 

 
ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

kU (L/g/jour) 0,64 0,57 1,21 1,25 1,09 1,36 

ke (1/jour) 0,18 0,18 0,12 0,10 0,08 0,10 

Estimation t1/2 (jours) 4,0 4,0 5,7 6,7 9,1 7,0 

r
2
 0,897 0,918 0,910 0,904 0,943 0,912 

kU : constante d'accumulation, ke : constante de désorption et t1/2 : temps de demi-vie 

 

Tableau LXV. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation selon l'Eq 

[1] dans le cas des POCIS exposés dans l’eau usée dopée. Conditions d’exposition : T = 

25°C, vitesse de l’eau = 16 cm/s, durée = 12 jours, pH 8. 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

kU (L/g/jour) 0,65 0,60 0,71 0,76 0,74 0,92 

ke (1/jour) 0,38 0,41 0,14 0,11 0,09 0,17 

Estimation t1/2 (jours) 1,8 1,7 5,0 6,1 7,8 3,8 

r
2
 0,885 0,787 0,903 0,936 0,935 0,901 

kU : constante d'accumulation, ke : constante de désorption et t1/2 : temps de demi-vie 
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La comparaison des cinétiques d’adsorption mesurées dans l’eau du robinet et dans l’eau usée 

révèle que la phase linéaire est plus courte dans l'eau usée, proche de 2 jours pour ATE et 

SMX et entre 5 et 7 jours pour les autres molécules. 

La figure 83 présente les profils obtenus dans les 2 milieux pour l’ATE et le KETO et montre 

que les ratios CPOCIS/Ceau après 12 jours sont deux fois plus faibles dans les eaux usées que 

dans l'eau du robinet.  
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Figure 83. Profils d'accumulation a) de l'aténolol et b) du kétoprofène dans l’eau du robinet 

et dans l’eau usée dopée. T = 25°C, vitesse de l’eau = 16 cm/s. Les points correspondent aux 

données expérimentales et les lignes (traits pleins: eau du robinet; pointillés: eaux usées) aux 

modélisations suivant l’Eq [1]. 

 

Les valeurs de Rs, calculées par régression linéaire, sont présentées dans le tableau LXVI. 

Les valeurs de Rs observées dans l’eau du robinet à une vitesse de circulation de 16 cm/s sont 

plus faibles que celles observées à 29 cm/s à la même température, confirmant l’effet de la 

vitesse de l’eau sur les valeurs des Rs, sauf pour le SMX.  

 

 

a) 

b) 
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Tableau LXVI. Valeurs des rapports CPOCIS/Ceau et des RS (L/j) (± écart-type) 

obtenues lors du calibrage sur 12 jours dans l'eau du robinet ou dans l'eau usée dopées, 

avec une vitesse de l'eau de 16 cm/s et une température de 25°C. Les valeurs entre 

parenthèses correspondent à la durée d’exposition utilisée pour la régression linéaire. 

 

 Eau du robinet  Eaux usées  

Molécule 
CPOCIS/Ceau 

à J12 
Rs (L/j) r

2
 

CPOCIS/Ceau 

à J12 
Rs (L/j) r

2
 

ATE 3,4 
0,101 ± 

0,009 (4) 
0,977 1,7 

0,078 ± 

0,005 (3) 
0,973 

SMX 2,8 
0,094 ± 

0,011 (4) 
0,962 1,6 

0,072 ± 

0,003 (3) 
0,983 

OFLO 8,3 
0,187 ± 

0,018 (5) 
0,955 3,7 

0,105 ± 

0,005 (5) 
0,974 

PN 9,0 
0,195 ± 

0,017 (6) 
0,957 5,0 

0,120 ± 

0,004 (6) 
0,986 

MPN 8,6 
0,173 ± 

0,007 (9) 
0,984 5,5 

0,114 ± 

0,003 (7) 
0,985 

KETO 10,6 
0,206 ± 

0,011 (7) 
0,977 4,7 

0,149 ± 

0,006 (4) 
0,978 

 

Les valeurs de RS sont significativement plus faibles dans les eaux usées, approximativement 

de 40 % pour l’OFLO, la PN, de 30 % pour la MPN et le KETO (p < 0,05). Pour l’ATE et le 

SMX, les valeurs de RS sont plus faibles de 20 % mais de façon non significative (p > 0,05) 

(Figure 84). 
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Figure 84. Comparaison des valeurs de RS (L/j) obtenues lors du calibrage dans l’eau du 

robinet et dans l’eau usée dopée. Conditions d'exposition : T = 25°C, vitesse de l’eau = 16 

cm/s. *test de student (p < 0,05). 
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Nous avons observé le développement d'un (bio)-film sur la surface des membranes des 

POCIS exposés dans l’eau usée (Figure 85).

 
  

 
Figure 85. Aspect extérieur d'un POCIS avant et après 12 jours d'exposition dans de l’eau 

usée de l’hôpital. T = 25°C, vitesse de l’eau = 16 cm/s. 

 

 

La mesure du colmatage des membranes en PES a été évaluée en mesurant la vitesse de 

filtration de l’eau purifiée : le temps de filtration était 4 à 5 fois supérieur pour les membranes 

exposées 5 jours dans l’eau usée que pour celles exposées pendant la même durée dans l’eau 

du robinet. Ceci atteste d’une diminution de la capacité de filtration des membranes exposées 

dans l’eau usée imputable à une réduction de la taille des pores et de la perméabilité de la 

membrane. De plus, la biomasse accumulée est susceptible de dégrader les molécules ce qui 

réduit leur transfert vers la phase adsorbante.  

 

Bien que la membrane utilisée pour les POCIS soit considérée comme résistante au colmatage 

[Alvarez et al., 2005], lors de l’exposition des POCIS dans des eaux de surface (rivières, lacs) 

ou des eaux traitées (effluents de STEP) sur des périodes de 3 à 4 semaines, MacLeod et al. 

(2007), Togola et Budzinski (2007), Li et al. (2010a) et Miège et al. (2012) ont observé un 

dépôt de matières inorganiques et/ou biologiques à la surface des POCIS. L’effet de ce 

colmatage des membranes n’est pas connu et reste peu étudié. 

Harman et al. (2009) ont décrit un colmatage des membranes des POCIS de 0,2 à 2,8 g de 

poids sec par dm
2
 après exposition 6 semaines dans des mares peu profondes, conduisant à 

une augmentation des valeurs de Rs pour les alkylphénols. Cette augmentation serait due à un 

traitement différent des membranes. En effet, les POCIS fabriqués avec les membranes 

colmatées ont été exposés déjà mouillés alors que ceux fabriqués avec des membranes non 

colmatées donc neuves ont été exposés sans immersion préalable dans l’eau. Le transfert à 

travers les pores de la membrane étant faible avant que la membrane soit mouillée, les auteurs 

suggèrent que cette différence de conditionnement des POCIS pourrait expliquer une part des 

variations de Rs observées. 

Lors de l’étude d’exposition des POCIS pendant 5 semaines dans l’affluent d’une STEP après 

dégrillage, Harman et al. (2011) nettoient les POCIS avec de l’eau du robinet une fois par 

semaine pour limiter le colmatage des membranes. 
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II.4.2 Vérification de la linéarité de l’accumulation au sein des POCIS  

 

Trois POCIS ont été exposés dans l’eau usée pendant 7 jours (T0-T7), 3 autres POCIS durant 

les 3 premiers jours (T0-T3) et 3 autres du 3
e
 jour au 7

e
 jour (T3-T7) avec une vitesse de l’eau 

de 16 cm/s et une température de 25°C. 

 

Les quantités mesurées accumulées dans les différents POCIS sont regroupées dans le tableau 

LXVII. 

 

Tableau LXVII. Concentrations accumulées de chaque molécule au sein des POCIS 

exposés pendant les périodes T0-T7, T0-T3 et T3-T7.T = 25°C, vitesse de l’eau =16 cm/s. 

 

 

Période T0-T7           

(7 jours) 

Période T0-T3            

(3 jours) 

Période T3-T7          

(4 jours) 

CPocis (µg/g) 
Moyenne ± Ecart-Type 

(n = 3) 

Moyenne ± Ecart-Type 

(n = 3) 

Moyenne ± Ecart-Type 

(n = 3) 

ATE 6,0 ± 0,6 7,1 ± 1,0 6,0 ± 0,7 

SMX 26,7 ± 2,7 20,1 ± 2,0 21,2 ± 0,9 

OFLO 11,2 ± 0,5 7,3 ± 0,9 7,6 ± 0,6 

PN 32,9 ± 1,8 21,2 ± 1,4 22,0 ± 1,4 

MPN 34,7 ± 1,0 23,3 ± 0,9 23,1 ± 1,9 

KETO 32,2 ± 1,1 17,7 ± 1,2 17,0 ± 2,6 

 

La variabilité des quantités accumulées au sein des 3 POCIS exposés pendant une même 

période est comprise entre 3 et 15 % quel que soit le composé ou la période d’exposition. 

 

En supposant une accumulation linéaire, la somme des CPOCIS mesurées pour les 

échantillonneurs exposés durant les périodes T0-T3 et T3-T7 devrait correspondre à celle 

mesurée pour les échantillonneurs exposés durant les 7 jours (T0-T7).  

Pour toutes les molécules, la somme calculée (T0-T3 + T3-T7) est toujours supérieure, de 20 

% à 50 %, à la quantité mesurée à T0-T7(Figure 86). Les quantités accumulées pendant la 

période T0-T7 au sein des POCIS sont donc inférieures à celles attendues, attestant d’un écart 

à la linéarité qui peut être associé à la fin de la phase linéaire du profil d’accumulation durant 

la période T0-T7. La différence est plus importante pour l’ATE et le SMX, les deux molécules 

caractérisées par les phases linéaires les plus courtes.  

Ces résultats confirment que la phase linéaire des profils d’accumulation des molécules 

étudiées dans les eaux usées est inférieure à 7 jours. 
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Figure 86. Comparaison entre les concentrations en médicaments mesurées dans les POCIS 

exposés pendant la période T0-T7 avec les sommes des CPOCIS obtenues pour les POCIS 

exposés pendant les périodes T0-T3 et T3-T7. T = 25°C, vitesse de l’eau = 16 cm/s. 

 

II.4.3 Calcul des concentrations dans l'eau usée à partir des RS obtenus lors du calibrage  

 

A partir de l'expérience précédente et des masses de composés mesurées dans les POCIS 

(Tableau LXVI) lors des différentes périodes d'exposition, les concentrations (Ceau Calc) dans 

les eaux usées ont été calculées en utilisant l’Eq [4] : 

 

Les valeurs de Rs utilisées sont celles issues du calibrage réalisé précédemment dans l’eau 

usée (Tableau LXVI). 

Les concentrations calculées ont été comparées aux moyennes des concentrations mesurées 

dans l’eau (Ceau Mes) pendant les périodes d'exposition correspondantes (Tableau LXVIII et 

Figures A13 Annexe 13). 
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Tableau LXVIII. Comparaison des concentrations mesurées et des concentrations 

calculées à partir des quantités fixées au sein des POCIS pour les différentes périodes 

T0-T3, T3-T7, T0-T7. T= 25°C, vitesse de l'eau = 16 cm/s. 

 

Période T0-T3 (3 jours) T3-T7 (4 jours) T0-T7 (7 jours) 

Ceau 

(µg/L) 
Mesurée Calculée Mesurée Calculée Mesurée Calculée 

ATE 
9,6           

± 0,6 

6,0            

± 0,8 

9,1            

± 0,9 

3,8           

± 0,4 

9,3           

± 1,0 

2,2            

± 0,2 

SMX 
12,2        

± 1,4 

18,6         

± 1,9 

12,5          

± 1,2 

14,7         

± 0,6 

11,8         

± 1,6 

10,6          

± 1,1 

OFLO 
3,4          

± 0,3 

4,6            

± 0,6 

3,6            

± 0,3 

3,6           

± 0,3 

3,5           

± 0,3 

3,1            

± 0,1 

PN 
8,2           

± 1,0 

11,7          

± 0,8 

7,4            

± 0,6 

9,1           

± 0,6 

7,7           

± 1,1 

7,8            

± 0,4 

MPN 
8,6           

± 0,9 

13,6          

± 0,5 

7,6            

± 0,5 

10,1         

± 0,9 

8,1           

± 1,0 

8,7            

± 0,3 

KETO 
7,1           

± 0,7 

7,9            

± 0,6 

6,1            

± 0,3 

5,7           

± 0,9 

6,6           

± 0,8 

6,2            

± 0,2 
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Figure 87. Comparaison des concentrations mesurées et des concentrations calculées à 

partir des quantités fixées au sein des POCIS sur les périodes d'exposition T0-T3, T3-T7, 

T0-T7. T= 25°C, vitesse de l'eau = 16 cm/s.  

 

La figure 87 montre que les valeurs des concentrations calculées diminuent quand la période 

d'exposition des POCIS augmente alors que les concentrations dans l’eau usée, mesurées 

quotidiennement, restent stables pendant les 7 jours. 

Pour l’ATE, les concentrations calculées sont toujours inférieures aux concentrations 

mesurées, avec des différences entre Ceau Calc et Ceau Mes comprises entre 40 % à 80 % selon 

les périodes d'exposition.  
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Pour les autres composés, les Ceau Calc sont généralement supérieures aux Ceau Mes et les 

différences sont comprises entre 0 et 30 % sur les périodes T0-T3 et T3-T7 et entre 2 % et 12 

% sur la période T0-T7.  

Les périodes T0-T3 et T3-T7 qui ne diffèrent que d’une durée de 24 heures conduisent à des 

résultats différents, les écarts entre les concentrations calculées et mesurées étant plus 

importants pour la période T0-T3. Ces deux périodes correspondent toutefois à des journées 

différentes, donc à des prélèvements d’eaux usées différents. Les prélèvements pour alimenter 

l'incubateur étant ponctuels, il est possible que la nature des eaux soit modifiée par les 

différents types de rejets susceptibles de s’écouler au moment du prélèvement d’autant plus 

que l’activité de l’hôpital évolue très rapidement en début de matinée au moment où nous 

avons effecté les prélèvements. 

  

En résumé, les études de calibrage dans les eaux usées ont montré : 

- Une forte influence du colmatage des membranes sur les cinétiques 

d’accumulation avec une réduction de la durée de la phase linéaire ; 

- Des rapports CPOCIS/Ceau plus faibles dans les eaux usées que dans l’eau du 

robinet pour un même temps d'exposition ; 

- 20 à 40 % de diminution des valeurs de Rs des différentes molécules après 

incubation des POCIS dans les eaux usées par rapport à l’eau du robinet ; 

- Que la cinétique d’accumulation des molécules au sein des POCIS n’est plus 

linéaire à partir de 5 jours d’incubation ; 

- La bonne adéquation des concentrations estimées à partir des quantités mesurées 

au sein des POCIS avec les concentrations mesurées dans les échantillons d'eau, 

sauf pour l’ATE. 

 

II.4.4 Discussion 

 

Les rapports CPOCIS/Ceau à l’équilibre après 12 jours d’exposition, sont inférieurs dans l’eau 

usée, probablement en raison de la compétition des molécules d'intérêt pour les sites 

d’adsorption de la phase adsorbante du POCIS avec la matière organique de l’eau usée 

[Harman et al., 2012].  

Nous avons montré des niveaux de saturation de la quantité de phase contenue dans le POCIS 

supérieurs à 100 µg/g pour l’ensemble des molécules sauf pour l’ATE pour lequel le seuil de 

saturation apparait à partir de 50 µg/g. Ceci pourrait justifier en partie les résultats différents 

obtenus pour cette molécule, avec des concentrations calculées inférieures aux concentrations 

mesurées. 

Jacquet et al. (2012) ont constaté lors du calibrage in situ que la courbe d’accumulation de 

l’ATE présente une légère inflexion après 15 jours d’exposition, révélant l’atteinte plus rapide 

de l’équilibre par rapport aux autres béta-bloquants étudiés. Les auteurs justifient ce 

comportement par la faible hydrophobicité de l’ATE (log Kow = 0,16). Lors de la 

comparaison des concentrations obtenues par échantillonnage avec les POCIS et par 

échantillonnage ponctuel, ils ont également observé une différence plus importante pour 

l’ATE, d’un facteur 2 entre les Ceau Calc et les Ceau Mes. 

Des études de type mécanistique seraient nécessaires pour comprendre le procédé d'adsorption 

et de transport des molécules à travers les membranes ainsi que l'adsorption compétitive pour 

les molécules interférentes. 

 

Le raccourcissement de la phase linéaire peut s’expliquer par le colmatage progressif des 

membranes, diminuant la capacité de transfert vers la phase adsorbante. A part l’étude de 
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Harman et al. (2009) dans le cas des alkylphénols, l’effet du colmatage des membranes est 

très peu étudié. 

Des expériences supplémentaires sont nécessaires pour déterminer l'importance du colmatage 

des membranes sur l'accumulation sur la phase adsorbante des POCIS. Une étude plus 

approfondie de la nature des matières biologiques et inorganiques déposées sur la membrane 

serait intéressante. 

L’étude de Wunder et al. (2011) apporte des informations sur l’adsorption de trois 

antibiotiques (sulfaméthoxazole, ciprofloxacine et érythromycine) sur un biofilm bactérien.  

Les auteurs ont mis en évidence que l’adsorption sur le biofilm n’est pas corrélée avec les 

valeurs de log Kow, suggérant que les interactions hydrophobes interviennent peu dans 

l’adsorption des trois composés sur le biofilm. En revanche, la spéciation (ex : charge) et la 

taille moléculaire des antibiotiques sont des facteurs importants affectant les interactions entre 

les antibiotiques et le biofilm. Les auteurs indiquent que les caractéristiques physico-

chimiques du biofilm bactérien sont contrôlées par les propriétés des substances polymériques 

extracellulaires. Ces substances possédant des groupes anioniques et cationiques vont pouvoir 

intéragir avec ceux des antibiotiques. 

 

Par ailleurs, la composition des eaux usées peut modifier le comportement physicochimique 

des molécules, notamment leur degré d’ionisation ou de fixation sur les matières en 

suspension et influencer le transfert vers la phase adsorbante du POCIS. 

 

Ces résultats nous ont conduits à proposer une période de déploiement des POCIS dans 

les eaux usées qui ne devrait pas dépasser 5 jours, notamment pour limiter l’influence 

du colmatage. 

 

II.5 Étude de désorption 

 

II.5.1 Étude de désorption dans l'eau du robinet 

  

Compte-tenu de la durée assez brève des périodes linéaires observée durant les études de 

calibrage, nous avons voulu vérifier l’absence de relargage des composés après leur fixation 

sur la phase adsorbante des POCIS. 

La figure 88 présente le pourcentage de diminution des concentrations des composés dans les 

POCIS en fonction du temps d'exposition dans l'eau du robinet non dopée. 
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Figure 88. Pourcentage de diminution des quantités d’analytes fixés sur la phase des POCIS 

(CPOCIS, µg/g) en fonction du temps d'exposition dans l'eau du robinet non dopée. 
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Aucune variation significative n’est observée pour la PN, la MPN et le KETO. Des 

diminutions progressives atteignant 15 % de la masse sont observées après 3 jours 

d'exposition pour l'ATE et l'OFLO. Les concentrations en SMX diminuent nettement, et ce 

dès le premier jour, atteignant 70 % de perte après 3 jours. 

 

Cette étude met en évidence le comportement différent du SMX par rapport aux autres 

molécules, avec une diminution des quantités fixées sur la phase adsorbante dès les premiers 

jours, pouvant traduire une désorption de la phase du POCIS et/ou une dégradation de la 

molécule. L’analyse des prélèvements d’eau du réacteur effectués en parallèle du prélèvement 

des POCIS n’a pas permis de confirmer la présence de la molécule dans l’eau, les 

concentrations étant toutes inférieures aux limites de détection. L’hypothèse d’un possible 

relargage du SMX pourrait expliquer la durée réduite de la phase linéaire et l’atteinte rapide 

de l’équilibre ainsi que les différences de comportement observées sous l’influence des 

paramètres environnementaux (vitesse, température).  

 

II.5.2 Étude de désorption dans l'eau usée 

 

La même étude a été réalisée dans l'eau usée en utilisant les analogues deutérés des molécules 

pour réaliser les surcharges des phases des POCIS.  
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Figure 89. Pourcentage de diminution des quantités d’analytes deutérés fixés sur la phase 

des POCIS (CPOCIS, µg/g) en fonction du temps d'exposition dans l'eau usée. 

 

Aucune variation significative n’est observée pour le CORT-d4 et le KETO-d3. Des 

diminutions atteignant 20 à 25 % de la masse sont observées après 4 jours d'exposition pour 

l'ATE-d7 et l'OFLO-d3. Les concentrations en SMX-C6 diminuent nettement, et ce dès le 

premier jour, atteignant 70 % de perte après 4 jours. 

 

Cette étude confirme le comportement particulier du SMX.  

Pour l’ATE-d7, Jacquet et al. (2012) ont constaté une perte de 60 % de l’ATE-d7 après 15 

jours d’exposition, les POCIS ayant été préalablement dopés avec trois béta-bloquants 

deutérés, les résultats restant à confirmer en laboratoire. 
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III. Application sur site 

 

III.1 Suivi de l’accumulation dans les POCIS 

 

Douze POCIS ont été exposés dans le collecteur général des rejets des eaux usées de l’hôpital 

et ont été prélevés par paires selon le planning présenté dans le tableau LXIX. 

 

Tableau LXIX. Planning d'exposition des POCIS sur 4 jours, pour chaque période 

d'exposition (n = 2 POCIS par durée) 

 

Période d'exposition J1 J2 J3 J4 

1 jour (P1a et P1b) X       

1 jour (P6a et P6b)  - -  - X 

2 jours (P2a et P2b)  X X     

2 jours (P5a et P5b) - - X X 

3 jours (P3a et P3b)  X  X X   

4 jours (P4a et P4b)  X  X  X X 

 

Les masses de médicaments mesurées au sein des POCIS en fonction de la durée d’exposition 

sont présentées sur la figure 90. 
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Figure 90. Évolution de la masse de médicaments accumulés dans les POCIS en fonction de 

leur durée d’exposition dans le collecteur des eaux usées de l’hôpital. 

 

Le KETO et l’OFLO sont les composés retrouvés en plus grande quantité alors que la MPN 

n’est pas quantifiable. L’accumulation sur la phase adosbrante du POCIS augmente 

linéairement en fonction du temps mais de façon beaucoup plus faible pour l'ATE et le SMX. 
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Les quantités cumulées pour les périodes J1-J2 (POCIS 2a et 2b) et J3-J4 (POCIS 5a et 5b) 

(séquence 1) ainsi que pour les périodes J1-J3 (POCIS 3a et 3b) et J4 (POCIS 6a et 6b) 

(séquence 2) ont été calculées et comparées aux quantités accumulées pendant 4 jours 

d’exposition (POCIS 4a et 4b) (Figure 91). Les quantités cumulées pour les deux séquences 

ne sont pas significativement différentes sauf pour l’OFLO avec la quantité cumulée pour la 

séquence 2 inférieure de 14 % à celle de la séquence 1. Les quantités cumulées sont 

équivalentes aux quantités mesurées après 4 jours d’exposition sauf pour le KETO pour lequel 

la quantité mesurée après 4 jours d’exposition est supérieure de 17 % aux quantités cumulées 

calculées. 

Ces résultats montrent que l’exposition des POCIS pendant 4 jours a bien été conduite 

pendant la phase linéaire d’accumulation, y compris pour l’ATE.  
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Figure 91. Comparaison des quantités de médicaments mesurées dans les POCIS (CPOCIS, 

µg/g) après 4 jours d’exposition avec la somme des quantités mesurées sur les POCIS 

exposés pendant 2 fois 2 jours (J1-J2 et J3-J4 = séquence 1) ou pendant 3 jours et 1 jour (J1-

J3 et J4 = séquence 2) dans le collecteur des eaux usées de l’hôpital. 

 

III.2 Estimation des concentrations dans les eaux usées de l'hôpital 

 

Les concentrations des molécules cibles ont été calculées à partir des concentrations 

retrouvées au sein des POCIS (Ceau Calc.), en utilisant les valeurs de RS déterminées lors du 

calibrage en laboratoire (Tableau LXVI). La MPN n’a pas été détectée et les concentrations en 

PN sont inférieures à 1 µg/L. Les concentrations en ATE et SMX sont de l’ordre de 3 µg/L et 

celles de l’OFLO et du KETO proches de 10 µg/L. Les concentrations sont assez stables sur 

les différentes périodes de mesure, les variations entre les périodes étant comprises entre 0,2 

µg/L pour la PN et 2,1 µg/L pour l’OFLO.  

 

En parallèle, les concentrations en résidus de médicaments ont été mesurées tous les jours 

dans les échantillons moyennés récupérés par le préleveur automatique installé sur le site 

(Ceau Mes) et sont présentées sur la Figure 92.  
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Figure 92. Concentrations en molécules cibles mesurées dans les échantillons d'eaux usées 

moyennés sur 24h dans le collecteur des eaux usées de l'hôpital Antoine Béclère. 

 

La figure 93 présente les moyennes des Ceau Mes obtenues pendant les 4 jours et les Ceau Calc à 

partir des extraits de POCIS prélevés au quatrième jour. 
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Figure 93. Concentrations moyennes en molécules cibles mesurées (Ceau Mes) dans les 

prélèvements d’eaux usées moyennés sur 24h  et concentrations calculées (Ceau Calc) à partir 

des extraits de POCIS après 4 jours d'exposition. 

 

Les profils des concentrations sont similaires pour les deux méthodes d’échantillonnage : les 

concentrations moyennes sont comprises entre 0,5 et 12 µg/L et la MPN n’a jamais été 

détectée ni dans les extraits de POCIS ni dans les échantillons d’eaux usées. 

Les Ceau Calc. sont inférieures de 14 % à 20 % aux Ceau Mes. sauf pour la PN pour laquelle la 

Ceau Calc. est supérieure de 30 % à la Ceau Mes., ses concentrations étant cependant proches de la 

LQ. En tenant compte des limites instrumentales de quantification (LIQ) et des Rs pour 
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chaque molécule, nous avons estimé les limites de quantification liées à l'échantillonnage par 

POCIS. Pour une exposition de 4 jours, les LQ sont comprises entre 0,1 et 0,4 µg/L. Elles sont 

du même ordre de grandeur que celles obtenues pour des échantillons de 250 mL d'eaux usées 

qui elles étaient comprises entre 0,1 et 0,5 µg/L. 

 

III.3 Prédiction des concentrations dans les eaux usées à partir des données de 

consommation 

 

A partir des données de consommation fournies par le pharmacien chef de l'hôpital pour la 

période correspondante (Tableau A15-I, annexe 15), nous avons estimé les concentrations en 

molécules attendues dans les eaux usées en tenant compte de la fraction excrétée inchangée 

pour chaque molécule (Tableau XXXI) et du volume total d'effluent estimé à 120 000 L par 

jour, suivant l'équation : 

 

                                                    Quantité administrée (µg) × Fraction excrétée inchangée (%) 

Concentration prédite (µg/L) = ———————————————————————— 

                                                                      Volume total d'effluent (L) 

 

La figure 94 présente la comparaison des concentrations prédites (Ceau prédite) à partir des 

données de consommation à celles mesurées par prélèvements d’eau moyennés (Ceau Mes) ou 

calculées à partir des extraits de POCIS après 4 jours d’exposition (Ceau Calc). 
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Figure 94.  Comparaison des concentrations prédites (Ceau prédite) d’après les données de 

concommation avec les concentrations mesurées dans les prélèvements d’eau moyennés sur 

24h (Ceau Mes) ou calculées à partir des extraits de POCIS après 4 jours d'exposition (Ceau 

Calc).   

 

Les concentrations prédites à partir des données de consommation sont concordantes avec 

celles mesurées par prélèvements d’eau moyennés ou calculées à partir des extraits de POCIS 

après 4 jours d’exposition pour l’ATE, le SMX et la PN.   

Des différences importantes sont constatées pour l’OFLO et le KETO :  

- la concentration prédite pour l’OFLO représente le double des concentrations mesurée 

ou calculée. Cela signifie qu’une partie de l’OFLO distribuée aux patients n’est pas retrouvée 
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dans les eaux usées. Une explication pourrait être liée aux traitements de certains patients en 

ambulatoire, l’OFLO serait éliminée au domicile des patients et non à l’hôpital. 

- à l’inverse, la concentration prédite pour le KETO est beaucoup plus faible que les 

concentrations mesurée ou calculée. La fraction excrétée sous forme inchangée considérée 

pour le calcul est de 1 %. Cependant,  environ 90 % du KETO sont éliminés sous forme 

glucuronoconjuguée et il est possible qu’une fraction des métabolites conjugués soit 

hydrolysée dans les eaux usées. Cette fraction n’est pas prise en compte dans notre calcul ce 

qui pourrait expliquer une part de la différence. 

Lors de l’étude MEDIFLUX, Mullot (2009) avait mis en évidence que la « fraction 

conjuguée » influait de manière importante sur la modélisation des concentrations et l’avait 

pris en compte dans son modèle même si celle-ci n’est pas connue avec précision. 

 

Concernant la MPN, la concentration prédite à partir des données de consommation est 

estimée à 0,6 µg/L alors que celle-ci n’a pas été détectée dans les prélèvements moyennés 

d’eaux usées ni dans la phase des POCIS. Cette concentration est proche de la LQ, ce qui peut 

expliquer sa non quantification. Une autre explication est la dégradation plus rapide de la PN 

et de la MPN constatée lors des études de stabilité des molécules dans l’eau usée.  

 

Notons que les différences entre les Ceau Mes et les Ceau Calc à partir des extraits de POCIS sont 

plus faibles que celles entre les Ceau prédite à partir des données de consommation et les Ceau 

Mes. 

 

III.4 Discussion 

 

Les différences entre les Ceau Calc et les Ceau Mes sont du même ordre de grandeur que celles 

rapportées par Togola et Budzinski (2007), MacLeod et al. (2007), Zhang et al. (2008), Li et 

al. (2010a) pour les eaux de surface et les effluents de STEP. Cependant, les Ceau Mes par les 

différents auteurs avaient été obtenues par échantillonnage ponctuel au début et à la fin de 

chaque période de déploiement alors que dans notre étude, elles ont été mesurées par 

échantillonnage moyenné. 

 

Les POCIS accumulent seulement les molécules présentes dans la phase liquide filtrée par la 

membrane en PES d’une porosité moyenne de 0,1 µm. Les extraits issus des échantillons 

d’eau usée sont filtrés à 1 µm et peuvent donc contenir les particules inférieures à ce seuil de 

filtration et la phase colloïdale. La fraction de molécules fixées sur ces particules est récupérée 

lors de l’extraction SPE, pouvant ainsi justifier des concentrations mesurées supérieures aux 

concentrations calculées. Cependant, nous avons implicitement tenu compte de ce biais lors 

de la détermination du RS faite à partir des rapports CPOCIS/Ceau. 

 

Les conditions rencontrées dans le milieu ne sont pas exactement les mêmes que celles 

utilisées lors des expériences de calibrage en laboratoire. En effet, nous avons constaté la 

présence de solides dans la canalisation comme du papier toilette ou des lingettes, qui avaient 

tendance à s'accumuler à la surface des POCIS et qui ont pu modifier les cinétiques 

d'adsorption et ainsi les valeurs de RS. De même, comme déjà évoqué précédemment pour 

l’étude de calibrage en laboratoire, la variation de la composition des effluents peut engendrer 

des modifications des propriétés physicochimiques des molécules et modifier leur transfert 

vers la phase adsorbante du POCIS. 
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Par ailleurs, nous avons décrit les fortes variations de vitesse des effluents entre le jour et la 

nuit. Les expériences de calibrage en laboratoire ont été réalisées à une vitesse constante car il 

n’était pas possible de programmer le moteur d’agitation pour changer la vitesse au cours du 

temps et ainsi respecter les variations de vitesse observées dans les conditions de terrain. 

Compte-tenu de la dépendance du Rs avec la vitesse de l’effluent, il est fort probable que les 

variations de la vitesse de l’effluent aient influencé l’accumulation des molécules dans les 

POCIS.   

Néanmoins, le facteur le plus limitant rencontré lors de cette étude est la présence des lingettes 

difficilement désagrégeables, qui ne devraient pas être retrouvées dans les effluents 

hospitaliers, et qui vont s’accumuler sur les POCIS.  

Lors de l’expérience in situ sur une semaine, malgré des tentatives de protection, nous avons 

retiré les lingettes présentes dans la canalisation et sur les POCIS chaque jour. Cette 

intervention quotidienne limite les avantages du POCIS (simplicité d’usage, réduction des 

coûts) et compromet son implantation directement dans la canalisation de l’hôpital pour 

un suivi hebdomadaire des concentrations en médicaments. Certains hôpitaux disposent 

de bâches de relèvement des eaux usées au sein desquelles, l’implantation serait plus adaptée.  

 

III.5 Étude complémentaire : exposition des POCIS dans l’affluent d’une STEP 

 
Parallèlement aux études en sortie de l’hôpital, des POCIS ont été exposés dans les eaux usées 

en entrée de STEP après dégrillage grossier et fin pour évaluer les niveaux de contamination 

de nos molécules cibles dans l’effluent majoritairement issu de la ville de Paris. 

L’expérience s’est déroulée pendant 8 jours : 3 POCIS ont été exposés du 19 au 23 avril 2012 

(période 1) et 3 autres du 23 au 27 avril 2012 (période 2). Lors de la période 2, un POCIS s’est 

décroché et n’a pas été retrouvé.  

 

Le tableau LXX présente les quantités de médicaments extraites des POCIS après les 2 

périodes d’exposition. 

Tableau LXX. Quantités dosées au sein des POCIS exposés dans les eaux usées en 

entrée de STEP lors de deux périodes successives de 4 jours. 

 Période 1 Période 2 

CPocis (µg/g) 
Moyenne ± Écart-

type (n = 3) 

Moyenne ± Écart-

type (n = 2) 

ATE 3,2 ± 0,8 3,9 ± 1,1 

SMX 0,8 ± 0,3 0,8 ± 0,2 

OFLO 1,4 ± 0,4 2,0 ± 0,2 

PN n.d. n.d. 

MPN n.d. n.d. 

KETO 6,4 ± 1,1 9,9 ± 0,1 

 

Les quantités retrouvées dans les POCIS sont similaires entre les 2 périodes et la PN et la 

MPN ne sont pas détectables.  

Les concentrations dans l’eau ont été calculées en utilisant les valeurs de RS déterminées lors 

du calibrage en laboratoire (Tableau LXVI) et sont présentées dans le Tableau LXXI.  
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Tableau LXXI. Concentrations calculées (µg/L) à partir des POCIS après 4 jours 

d’exposition lors des périodes 1 et 2. 

Molécule Période 1 Période 2 

ATE 1,7 ± 0,4 2,1 ± 0,6 

SMX 0,5 ± 0,2 0,5 ± 0,1 

OFLO 0,6 ± 0,2 1 ± 0,1 

PN n.d. n.d. 

MPN n.d. n.d. 

KETO 2,2 ± 0,4 3,3 ± 0,02 

 

En parallèle, les concentrations ont été mesurées dans les échantillons moyennés prélevés sur 

site chaque jour. La figure 95 présente, pour chaque période, les moyennes des Ceau Mes 

obtenues pendant les 4 jours en parallèle des Ceau Calc déterminées à partir des POCIS prélevés 

au quatrième jour. 
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Figure 95. Moyenne des concentrations en médicaments mesurées (Ceau Mes) dans les 

prélèvements moyennés d’eau usée prélevés en entrée de STEP et concentrations calculées 

(Ceau Calc) à partir des POCIS après 4 jours d'exposition : a) période 1 et b) période 2. 
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Les profils des concentrations sont similaires pour les deux méthodes d’échantillonnage et 

pour les 2 périodes, excepté un écart significatif important pour le KETO lors de la période 2. 

Les concentrations moyennes sont comprises entre 0,5 et 3,3 µg/L et la PN et la MPN n’ont 

jamais été détectées. 

Pour la période 1, les Ceau Calc. ne sont pas différentes des  Ceau Mes. pour l’OFLO et le KETO. 

Par contre, les Ceau Calc. sont inférieures aux Ceau Mes. pour l’ATE (-11 %) et le SMX (- 45 %). 

Pour la période 2, les Ceau Calc. sont supérieures aux Ceau Mes. pour l’ATE (+ 25 %), l’OFLO 

(+ 63 %) et le KETO (+ 87 %). Pour le SMX, on observe une différence inverse avec la Ceau 

Calc. inférieure de 34 % à la Ceau Mes.  

Les écarts entre les Ceau Calc. et les Ceau Mes. paraissent donc aléatoires et variables d’une 

période à l’autre.  

 

Il est à noter que les affluents de la STEP sont divisés en 2 flux et les concentrations mesurées 

correspondent à la moyenne des concentrations mesurées dans chaque flux. Les POCIS étaient 

installés dans un bassin recevant les deux flux mais dans lequel il n’a pas pu être possible de 

réaliser les dosages. L’interprétation des résultats a été réalisée sur l’hypothèse d’un mélange 

en proportions égales des deux flux ce qui n’est pas vérifié en pratique mais les concentrations 

dans les deux flux étaient équivalentes. 

Les écarts entre Ceau Calc. et les Ceau Mes. peuvent être également expliqués par l’utilisation de 

valeurs de Rs déterminées dans des conditions environnementales (T°C, vitesse de l’effluent) 

plus ou moins différentes des conditions réelles dans la STEP. 

 

Par ailleurs, les POCIS présentaient un colmatage important de la membrane (Figure 96). 

L’essai de mesure du colmatage a mis en évidence un temps de filtration de l’eau purifiée 4 à 

10 fois supérieur lorsque les membranes en PES ont été exposées 4 jours dans l’eau usée de la 

STEP par rapport à une membrane exposée dans l’eau du robinet 

  
Figure 96. Aspect extérieur de deux POCIS après 4 jours d'exposition dans de l’eau usée en 

entrée de STEP. 

 

Ces résultats sont en accord avec ceux de Harman et al. (2011) qui ont obtenu des estimations 

raisonnables des flux de drogues lors de l’application des POCIS dans un affluent de STEP 

sur des périodes de deux semaines, confirmant l’applicabilité des POCIS dans les eaux usées 

mais sur des périodes de temps réduites par rapport aux applications des POCIS dans les eaux 

de surface. L’effet du colmatage des membranes reste un paramètre à mieux appréhender. 

Dans l’étude de Harman et al. (2011), les POCIS ont été rincés à l’eau du robinet une fois par 

semaine pour limiter le colmatage des membranes. Ces auteurs ayant à disposition un site 

« pilote », avaient effectué le calibrage directement in situ afin de s’affranchir du travail 

fastidieux du calibrage en laboratoire.  
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Conclusion et perspectives 

Dans la continuité de l’étude « MÉDIFLUX », ce travail a été mené en retenant six molécules 

identifiées comme représentatives des grandes familles de médicaments utilisés à l'hôpital 

(aténolol, sulfaméthoxazole, ofloxacine, prednisolone, méthylprednisolone, kétoprofène). 

 

La première étape de mise au point analytique a permis d’établir et valider les protocoles de 

dosage des six molécules ciblées dans l’eau, l'eau usée et dans la phase adsorbante des POCIS, 

indispensables pour le suivi des concentrations durant les phases de calibrage et durant 

l’exposition des POCIS sur site. La complexité de la matrice des effluents hospitaliers a 

nécessité des efforts particuliers pour limiter les effets de matrice. 

 

Le suivi des cinétiques d'adsorption des molécules sur la phase adsorbante des POCIS avec un 

système de calibrage en laboratoire permettant de contrôler les paramètres tels que la vitesse 

de l'eau, la température, le milieu (eau potable ou eaux usées) a permis de déterminer le 

coefficient d’échantillonnage Rs pour chaque molécule. Il a mis en évidence des différences 

de comportement suivant les molécules : ATE et OFLO présentent des Rs plus faibles que 

ceux de PN, MPN et KETO. L'augmentation de la vitesse de l'écoulement entraîne une 

augmentation des valeurs de Rs pour ces cinq molécules, confirmant le contrôle de 

l'accumulation par la couche limite. Seule, le SMX présente une cinétique d’accumulation 

particulière, peu modifiée par la vitesse de l’effluent mais sensible à la température dans le 

milieu.  

Suite à ces études de calibrage, il est apparu que la durée optimale d’exposition des POCIS 

dans l’eau usée est de 4-5 jours, une période plus longue s’accompagnant d’un colmatage des 

membranes et d'un développement d'un biofilm trop important.  

 

L’étape d’application sur le terrain a été lourde à mettre en œuvre. Elle a nécessité l’utilisation 

d’une unité de prélèvement portable adaptée, permettant de réaliser des échantillons moyennés 

les plus représentatifs possibles de ce milieu complexe (matrice chargée en matières 

organiques, site difficile d’accès, variabilité des débits) afin de valider l'échantillonnage par 

POCIS. Sur les six molécules étudiées, cinq ont pu être quantifiées par les POCIS et les 

concentrations calculées sont concordantes avec les mesures analytiques effectuées 

directement dans les échantillons d’eau moyennés. La MPN n’a pas été détectée, quel que soit 

le mode d’échantillonnage, contrairement à l’hypothèse que nous avions formulée au début du 

travail, les POCIS ayant permis de diminuer le seuil de quantification dans les eaux de surface 

ou les effluents de STEP. Cependant, la concentration prédite de MPN dans l’effluent 

hospitalier est très proche de la limite de quantification et les études de stabilité ont montré la 

forte dégradabilité de cette molécule dans l’eau usée. 

 

Lors de ce déploiement sur site, nous avons constaté la présence de solides imprévus 

(lingettes), qui ne devraient pas être jetés dans les toilettes et qui viennent s’accumuler sur les 

POCIS : ceci constitue un facteur limitant, en plus des difficultés d’accès, quant à 

l’applicabilité des POCIS directement dans la canalisation de l’hôpital. 

Pour répondre à ces difficultés, il faudrait pouvoir installer les POCIS dans une bâche 

recevant les eaux usées avec un dispositif en amont pour retenir ou détourner les matières 

solides, de manière à limiter les variations de vitesse et l’accumulation des flottants sur les 

POCIS. 
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Ce travail donne néanmoins des résultats encourageants, favorables à l'utilisation des POCIS 

dans les eaux usées, les concentrations calculées à partir des extraits de POCIS étant proches 

de celles mesurées par prélèvements d’échantillons d’eau. Pour ce type d’application, la 

période d’exposition ne devra pas dépasser 4 à 5 jours en raison du colmatage des membranes 

et d'une teneur élevée en particules organiques dissoutes, l’effet du colmatage restant à 

approfondir.  

 

Dans l’optique d’un suivi hebdomadaire de la pollution, les POCIS présentent de nombreux 

avantages comparés aux prélèvements conventionnels d’eau : 

- Une logistique simplifiée avec l’extraction in situ des molécules présentes dans l’eau 

permettant de s’affranchir de certaines difficultés du prélèvement ponctuel comme le 

volume important ou le manque de représentativité des échantillons ; 

- Un faible coût qui permettrait d’augmenter la fréquence du suivi et/ou du nombre de 

site échantillonné ; 

- L’absence du besoin en alimentation électrique. 

L’inconvénient principal reste le calibrage, indispensable pour pouvoir calculer les 

concentrations en molécules dans le milieu à partir des extraits de POCIS. Le calibrage in situ 

serait une alternative dans le cas où cela est possible, permettant de tenir compte des 

conditions du milieu d’exposition et des variations.  

 

La standardisation des protocoles de calibrage serait nécessaire pour permettre une mise en 

commun des valeurs de Rs. Ce travail pourrait aboutir à l’élaboration d’une liste des valeurs 

de Rs pour les molécules à rechercher. A défaut de cette liste, il pourrait également être établi 

une relation mathématique entre Rs et log Dow des molécules permettant d’estimer le Rs 

d’une molécule pour procéder à son échantillonnage. 

 

L’utilisation des POCIS est généralement abordée en tant qu’outil de suivi des pollutions de 

différents milieux. A ce stade, il n’est pas forcément nécessaire de calculer la concentration 

dans le milieu échantillonné et un simple enregistrement des quantités fixées dans le POCIS 

pourrait servir d’éléments de comparaison à une échelle temporelle ou géographique.  

Les extraits de POCIS peuvent servir à la mise en œuvre de tests biologiques de mesure de 

toxicité, outils d’estimation des impacts toxicologiques et écotoxicologiques des sources de 

pollution. Parmi ces sources, l’hôpital revêt une place particulière et la surveillance des 

effluents des établissements hospitaliers à l’aide d'échantillonneurs passifs constitue donc une 

perspective de développement de ces outils.
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Annexe 1 
 

Tableau A1-I. Concentrations mesurées dans les affluents de STEP pour 8 molécules 

sélectionnées (données relevées dans la littérature, exprimées en ng/L). 

 

Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

OFLOXACINE 

Affluents 3 STEP Finlande 30 130     Vieno et al., 2006 

Affluent STEP Chine 3 520 5 560     Peng et al., 2006 

Affluents 8 STEP Canada 42 2 148   148 Lee et al., 2007 

Affluents STEP Chine     1 208   Xiao et al., 2008 

Affluents 3 STEP Espagne 37 1 095 219   Gros et al., 2009 

Affluents STEP Espagne 848 5 286 2 275   Rosal et al., 2010 

Affluents 4 STEP Suède 10 17     Fick et al., 2011 

Affluents 2 STEP Espagne 202 309     Gros et al., 2012 

Affluents 8 STEP Chine 440 3 100     Gao et al., 2012 

Affluent  STEP Italie 450 2 200 1 000   Verlicchi et al., 2012 

Affluents 5 STEP Espagne   2 200     Martínez-B.et al., 2012 

Affluent  STEP Espagne 290 960   760 Gracia-Lor et al., 2012 

SULFAMÉTHOXAZOLE 

Affluent STEP Chine 5 450 7 910     Peng et al., 2006 

Affluent STEP Etats-Unis     2 060   Vanderford et Snyder, 2006 

Affluents 5 STEP Croatie <150 960   450 Petrovic et al., 2006 

Affluent STEP Norvège <4 391 125   Thomas et al., 2007 

Affluent STEP Australie   3 000   250 Watkinson et al., 2009 

Affluents 2 STEP Chine 147 355     Li et al., 2009 

Affluent STEP 1 Royaume-Uni <3 150 29   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP 2 Royaume-Uni 20 274 115   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP Luxembourg 13 155     Pailler et al., 2009 

Affluents 3 STEP Espagne 163 909 354   Gros et al., 2009 

Affluent STEP France 400 700 600   Mullot, 2009 

Affluents  STEP n = 10 20 1 250 340 160 Miège et al., 2009 

Affluents STEP Espagne 162 530 279   Rosal et al., 2010 

Affluents 12 STEP Corée 49 410 254 295 Sim et al., 2011 

Affluents 5 STEP Corée 79 216 120   Behera et al., 2011 

Affluents 4 STEP Suède 110 1 500     Fick et al., 2011 

Affluent 1 STEP Espagne     768   Gros et al., 2012 

Affluents 8 STEP Chine 290 1 000     Gao et al., 2012 

Affluent  STEP Italie 280 740 440   Verlicchi et al., 2012 

Affluents 5 STEP Espagne   1 300     Martínez-Bueno et al., 2012 

Affluent  STEP Espagne 220 640   450 Gracia-Lor et al., 2012 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

ATÉNOLOL 

Affluents 3 STEP Finlande 510 800     Vieno et al., 2006 

Affluent STEP Etats-Unis     3 060   Vanderford et Snyder, 2006 

Affluents 5 STEP Croatie <50 1 000   230 Petrovic et al., 2006 

Affluent STEP 1 Royaume-Uni 3 090 33 105 12 910   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP 2 Royaume-Uni 8 100 25 145 14 220   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP  Suède     1 400   Lavén et al., 2009 

Affluent STEP France 2 200 3 900 3 100   Mullot, 2009 

Affluents 3 STEP Espagne 120 1 310 779   Gros et al., 2009 

Affluents  STEP n = 1     30   Miège et al., 2009 

Affluents STEP Espagne 660 2 432 1 197   Rosal et al., 2010 

Affluents 5 STEP Corée 5 113 11 239 7 801   Behera et al., 2011 

Affluents 4 STEP Suède 330 4 900     Fick et al., 2011 

Affluents 2 STEP Espagne 2 644 3 856     Gros et al., 2012 

Affluent  STEP Italie 1 800 2 400 2 100   Verlicchi et al., 2012 

Affluents 5 STEP Espagne 700 25 000     Martínez-Bueno et al., 2012 

KÉTOPROFÈNE 

Affluents 4 STEP Espagne <70 2 100 1 100   Santos et al., 2005 

Affluents 5 STEP Croatie 150 960   230 Petrovic et al., 2006 

Affluents 4 STEP Espagne <20 8 560 1 740   Santos et al., 2009 

Affluent STEP 1 Royaume-Uni <4 119 28   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP 2 Royaume-Uni 620 3 504 1 173   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP  Suède     1 200   Lavén et al., 2009 

Affluents STEP Espagne 500 2 270 1 496   Gros et al., 2009 

Affluent STEP France   6 100 3 200   Mullot, 2009 

Affluents  STEP n = 55 80 5 700 1 030 340 Miège et al., 2009 

Affluents STEP Espagne   801 441   Rosal et al., 2010 

Affluents 3 STEP  Espagne   1 170     Gracia-Lor et al., 2010 

Affluents 4 STEP Suède 110 270     Fick et al., 2011 

Affluents 5 STEP Corée 81 202 286   Behera et al., 2011 

Affluents 2 STEP Espagne 412 1 128     Gros et al., 2012 

Affluent  STEP Italie 130 190 170   Verlicchi et al., 2012 

Affluents 3 STEP Espagne 110 1 170   480 Gracia-Lor et al., 2012 

Affluent  STEP Espagne 250 410   370 Gracia-Lor et al., 2012 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

DICLOFÉNAC 

Affluents 5 STEP Croatie 50 500   250 Petrovic et al., 2006 

Affluent STEP Etats-Unis     116   Vanderford et Snyder, 2006 

Affluent STEP 1 Royaume-Uni 25 255 70   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP 2 Royaume-Uni 60 1 160 260   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP Luxembourg 2 43     Pailler et al., 2009 

Affluents  STEP n = 91 105 4 110 1 340 997 Miège et al., 2009 

Affluents 3 STEP Espagne 270 1 250 730   Gros et al., 2009 

Affluents 5 STEP Corée 59 243 131   Behera et al., 2011 

Affluents 4 STEP Suède 120 7 000     Fick et al., 2011 

Affluents 2 STEP Espagne 400 440     Gros et al., 2012 

Affluents 3 STEP Espagne 25 1 490   560 Gracia-Lor et al., 2012 

Affluent  STEP Espagne <140 740   530 Gracia-Lor et al., 2012 

CARBAMAZÉPINE 

Affluents 3 STEP Finlande 290 400     Vieno et al., 2006 

Affluents 5 STEP Croatie <10 950   400 Petrovic et al., 2006 

Affluent STEP Etats-Unis     232   Vanderford et Snyder, 2006 

Affluent STEP 1 Royaume-Uni 710 2 930 1 695   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluent STEP 2 Royaume-Uni 105 3 110 950   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Affluents 5 STEP Corée 43 127 72   Behera et al., 2011 

Affluents  STEP n = 64 100 1 900 968 732 Miège et al., 2009 

Affluents 3 STEP Espagne 37 277 157   Gros et al., 2009 

Affluents 4 STEP Suède 370 2 600     Fick et al., 2011 

Affluents 2 STEP Espagne 50 95     Gros et al., 2012 

Affluents 5 STEP Espagne   160     Martínez-Bueno et al., 2012 

PREDNISOLONE 

Affluents 7 STEP Chine 1,5 7,5 3   Chang et al., 2007 

Affluents  STEP France nd       Piram et al., 2008 

Affluent  STEP Japon     17   Kitaichi et al., 2010 

Affluents  2 STEP Espagne <20 33     Herrero et al., 2012 

MÉTHYLPREDNISOLONE 

Affluents 7 STEP Chine <0,08 2 0,6   Chang et al., 2007 

Affluents  2 STEP Espagne <20       Herrero et al., 2012 
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Tableau A1-II. Concentrations mesurées dans les effluents de STEP pour 8 molécules 

sélectionnées (données relevées dans la littérature, exprimées en ng/L). 

 

Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

OFLOXACINE 

Effluents STEP France 330 510     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Grèce     460   Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Italie 290 580     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Suède     120   Andreozzi et al., 2003 

Effluents II
aires 

STEP1 Etats-Unis <30 350   305 Renew et Huang, 2004 

Effluents II
aires 

STEP2 Etats-Unis 140 260   205 Renew et Huang, 2004 

Effluents 8 STEP Italie 150 1 080     Castiglioni et al., 2005 

Effluents 3 STEP Finlande <5,8 10     Vieno et al., 2006 

Effluent STEP Chine <80 740     Peng et al., 2006 

Effluents 8 STEP Canada 32 548   179 Lee et al., 2007 

Effluents STEP Chine     503   Xiao et al., 2008 

Effluents 3 STEP Espagne 13 367 95   Gros et al., 2009 

Effluents STEP Espagne   1 651 816   Rosal et al., 2010 

Effluents 4 STEP Suède   14     Fick et al., 2011 

Effluents 2 STEP Espagne 157 191     Gros et al., 2012 

Effluents 8 STEP Chine 150 1 200     Gao et al., 2012 

Effluent STEP  Italie 220 520 390   Verlicchi et al., 2012 

Effluents 5 STEP  Espagne 55 2 800     Martínez-B.et al., 2012 

Effluent  STEP Espagne 330 500   440 Gracia-Lor et al., 2012 

SULFAMÉTHOXAZOLE 

Effluents STEP Allemagne   2 000   400 Hirsch et al., 1999 

Effluents STEP France 70 90     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Grèce     90   Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Italie 10 30     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Suède     20   Andreozzi et al., 2003 

Effluents 8 STEP Italie 46 320     Castiglioni et al., 2005 

Effluent STEP Chine <400 740     Peng et al., 2006 

Effluent STEP Etats-Unis     5   Vanderford et Snyder, 2006 

Effluents 5 STEP Croatie <150 800   400 Petrovic et al., 2006 

Effluents 7 STEP Etats-Unis 98 2 200     Batt et al., 2008 

Effluent STEP Norvège <4 211 49   Thomas et al., 2007 

effluents de 7 STEP Corée 4 407 136   Kim et al., 2007 

Effluent STEP Australie   200   50 Watkinson et al., 2009 

Effluents 2 STEP Chine 15 47     Li et al., 2009 

Effluent STEP 1 Royaume-Uni <3 23 10   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP 2 Royaume-Uni 4 44 19   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP Luxembourg 4 39     Pailler et al., 2009 

Effluents 3 STEP  Espagne 13 448 208   Gros et al., 2009 

Effluent STEP France 200 600 300   Mullot, 2009 

Effluents STEP  n = 11 20 320 115 70 Miège et al., 2009 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

SULFAMÉTHOXAZOLE 

Effluents STEP Espagne 104 370 231   Rosal et al., 2010 

Effluent STEP  Allemagne     509   Nödler et al., 2010 

Effluents 12 STEP Corée 47 397 175 155 Sim et al., 2011 

Effluents 5 STEP  Corée 20 162 57   Behera et al., 2011 

Effluents 4 STEP  Suède 30 290     Fick et al., 2011 

Effluent 1 STEP  Espagne     222   Gros et al., 2012 

Effluents 8 STEP Chine 130 460     Gao et al., 2012 

Effluent STEP  Italie 170 240 210   Verlicchi et al., 2012 

Effluents 5 STEP  Espagne 210 550     Martínez-Bueno et al., 2012 

Effluent  STEP Espagne 40 60   50 Gracia-Lor et al., 2012 

ATÉNOLOL 

Effluents 8 STEP Italie 27 1 170     Castiglioni et al., 2005 

Effluents 3 STEP Finlande 40 440     Vieno et al., 2006 

Effluent STEP Etats-Unis     879   Vanderford et Snyder, 2006 

Effluents 5 STEP Croatie <50 1 200   280 Petrovic et al., 2006 

Effluents 7 STEP Etats-Unis 120 960     Batt et al., 2008 

Effluent STEP 1 Royaume-Uni 1 260 7 600 2 870   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP 2 Royaume-Uni 1 290 3 170 2 120   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP  Suède     1 100   Lavén et al., 2009 

Effluent STEP France 700 3 600 1 700   Mullot, 2009 

Effluents 3 STEP  Espagne 104 1 160 452   Gros et al., 2009 

Effluents STEP n = 18 10 380 150 150 Miège et al., 2009 

Effluents STEP Espagne 517 2 438 1 025   Rosal et al., 2010 

Effluent STEP  Allemagne     245   Nödler et al., 2010 

Effluents 5 STEP  Corée 261 5 911 2 771   Behera et al., 2011 

Effluents 4 STEP  Suède 130 920     Fick et al., 2011 

Effluents 2 STEP  Espagne 16 822     Gros et al., 2012 

Effluent STEP  Italie 550 980 730   Verlicchi et al., 2012 

Effluents 5 STEP  Espagne 1 100 15 000     Martínez-Bueno et al., 2012 

KÉTOPROFÈNE 

Effluents 5 STEP Allemagne   380   200 Ternes, 1998 

Effluents STEP France   1 620     Andreozzi et al., 2003 

Effluents 4 STEP Espagne <70  1 760 980   Santos et al., 2005 

Effluents 5 STEP Croatie 200 750   200 Petrovic et al., 2006 

Effluents 3 STEP Taiwan 330 700     Chen et al., 2008 

effluents STEPs France 22 1 080     Togola et Budzinski, 2008 

Effluents 4 STEP Espagne <10  3 920 840   Santos et al., 2009 

Effluent STEP 1 Royaume-Uni <3 33 16   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP 2 Royaume-Uni <2 269 170   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP  Suède     660   Lavén et al., 2009 

Effluents STEP Espagne <7 690 290   Gros et al., 2009 

Effluent STEP France   900 300   Mullot, 2009 

Effluents STEP n = 53 40 1 620 325 210 Miège et al., 2009 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

KÉTOPROFÈNE 

Effluents STEP Espagne 277 539 392   Rosal et al., 2010 

Effluents 3 STEP Espagne   620     Gracia-Lor et al., 2010 

Effluents 4 STEP Suède 18 220     Fick et al., 2011 

Effluents 5 STEP  Corée   37 12   Behera et al., 2011 

Effluents 2 STEP  Espagne 31 560     Gros et al., 2012 

Effluent STEP  Italie 56 110 85   Verlicchi et al., 2012 

Effluents 5 STEP  Espagne 12 80     Martínez-Bueno et al., 2012 

Effluents 3 STEP  Espagne 150 620   300 Gracia-Lor et al., 2012 

Effluent  STEP Espagne 120 420   330 Gracia-Lor et al., 2012 

DICLOFÉNAC 

Effluents 5 STEP Allemagne   2 100   800 Ternes, 1998 

Effluents STEP France 250 410     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Grèce     890   Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEPs Italie 470 5 450     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Suède     n.d.   Andreozzi et al., 2003 

Effluent de STEP Suisse 100 700     Öllers et al., 2001 

Effluents 5 STEP Croatie <50 500   200 Petrovic et al., 2006 

Effluent STEP Etats-Unis     < 0,5   Vanderford et Snyder, 2006 

effluents de 7 STEP Corée 9 127 40   Kim et al., 2007 

Effluents 3 STEP Taiwan <2 30     Chen et al., 2008 

effluents STEP France 210 485     Togola et Budzinski, 2008 

Effluents 3 STEP  Espagne 10 640 323   Gros et al., 2009 

Effluent STEP 1 Royaume-Uni 30 140 100   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP 2 Royaume-Uni 6 500 180   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP Luxembourg 1 78     Pailler et al., 2009 

Effluents STEP  n = 101 35 1 950 680 420 Miège et al., 2009 

Effluent STEP  Allemagne     1 492   Nödler et al., 2010 

Effluents 5 STEP  Corée 13 49 24   Behera et al., 2011 

Effluents 4 STEP  Suède 280 3 900     Fick et al., 2011 

Effluents 2 STEP  Espagne 34 376     Gros et al., 2012 

Effluents 5 STEP Espagne 80 3 500     Martínez-Bueno et al., 2012 

Effluents 3 STEP  Espagne 60 740   330 Gracia-Lor et al., 2012 

Effluent  STEP Espagne 210 620   340 Gracia-Lor et al., 2012 

CARBAMAZÉPINE 

Effluents 5 STEP Allemagne   6 300   2100 Ternes, 1998 

Effluent de STEP Suisse 100 700     Öllers et al., 2001 

Effluents STEP France 980 1 200     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Grèce     1 030   Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Italie 300 500     Andreozzi et al., 2003 

Effluents STEP Suède     870   Andreozzi et al., 2003 

Effluents 6 STEP Italie 33 1 320     Castiglioni et al., 2005 

Effluents 3 STEP Finlande 380 470     Vieno et al., 2006 

Effluents 5 STEP Croatie <10 600   360 Petrovic et al., 2006 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

CARBAMAZÉPINE 

Effluent STEP Etats-Unis     187   Vanderford et Snyder, 2006 

Effluents 7 STEP Corée 73 730 226   Kim et al., 2007 

Effluents 7 STEP Etats-Unis 70 800     Batt et al., 2008 

Effluents 3 STEP Taiwan 290 960     Chen et al., 2008 

effluents STEP France 158 293     Togola et Budzinski, 2008 

Effluents 3 STEP Espagne 114 277 198   Gros et al., 2009 

Effluent STEP 1 Royaume-Uni 645 4 595 2 500   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluent STEP 2 Royaume-Uni 150 2 325 825   Kasprzyk-H. et al., 2009 

Effluents STEP  n = 63 150 2 300 675 520 Miège et al., 2009 

Effluent de STEP Allemagne     1 429   Nödler et al., 2010 

Effluents 5 STEP  Corée 40 74 55   Behera et al., 2011 

Effluents 4 STEP  Suède 460 1 100     Fick et al., 2011 

Effluents 2 STEP  Espagne 13 160     Gros et al., 2012 

Effluents 5 STEP Espagne 85 270     Martínez-Bueno et al., 2012 

PREDNISOLONE 

Effluents 7 STEP  Chine 0,5 0,7 0,56   Chang et al., 2007 

Effluents 7 STEP Etats-Unis nd       Batt et al., 2008 

Effluents  STEP France nd       Piram et al., 2008 

Effluent  STEP Japon     nd   Kitaichi et al., 2010 

Effluents 2  STEP Espagne nd       Herrero et al., 2012 

MÉTHYLPREDNISOLONE 

Effluents 7 STEP Chine <0,02       Chang et al., 2007 

Effluents 2  STEP Espagne nd       Herrero et al., 2012 

 

Tableau A1-III. Concentrations mesurées dans les eaux de surface pour 8 molécules 

sélectionnées (données relevées dans la littérature, exprimées en ng/L). 

 

Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

OFLOXACINE 

rivière (7 sites) Italie   37   33 Zuccato  et al., 2005 

rivière Canada 5 57     Chen et al., 2006 

rivière Chine 150 535     Xiao et al., 2008 

rivière France   55 30 30 Tamtam et al., 2008 

n = 1 France     3   Anses, 2009 

lacs 

Inde 

2 000 11 000     Fick et al., 2009 

rivière en amont STEP 180 910     Fick et al., 2009 

rivière en aval STEP 600 10 000     Fick et al., 2009 

15 rivières Espagne 0 50 11   Gros et al., 2009 

rivières en aval STEP Espagne 32 88   325 Valcárcel et al., 2011 

rivières 

Espagne 

20 33     Gros et al., 2012 

eau de mer     2   Gros et al., 2012 

réservoir     6   Gros et al., 2012 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

SULFAMÉTHOXAZOLE 

rivières Allemagne   480   30 Hirsch et al., 1999 

139 cours d'eau Etats-Unis   1 900   150 Kolpin et al., 2002 

Rivière Allemagne <30 70     Wiegel et al., 2004 

rivière Etats-Unis     6   Vanderford et Snyder, 2006 

rivière Canada 2 48     Chen et al., 2006 

rivière Pologne 26 60     Kasprzyk-H. et al., 2007 

3 rivières Corée 2 36 20   Kim et al., 2007 

rivière Etats-Unis     140   Batt et al., 2008 

rivière France 40 140     Tamtam et al., 2008 

6 rivières Australie   2 000   8 Watkinson et al., 2009 

rivière Royaume-Uni <0,5 8 2   Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière Royaume-Uni <0,5 4 1   Kasprzyk-H. et al., 2009 

n = 17 France 0,2 5     Anses, 2009 

15 rivières Espagne 1 50 11   Gros et al., 2009 

rivière Luxembourg 1 22     Pailler et al., 2009 

122 rivières, cours d'eau Europe   4 070 76 15 Loos et al., 2009 

rivière Allemagne     93   Nödler et al., 2010 

rivière (juin) 
Chine 

5 14   7 Jiang et al., 2011 

rivière (décembre) 17 55   28 Jiang et al., 2011 

rivières et lacs (n = 125) Canada   284   0,2 Kleywegt et al., 2011 

rivières en aval STEP Espagne 49 552   180 Valcárcel et al., 2011 

rivière (n = 6 sites) 
Suède 

50 620     Fick et al., 2011 

rivière (n = 3 sites) 20 150     Fick et al., 2011 

rivières Espagne 10 80     Gros et al., 2012 

eau de mer Espagne     9   Gros et al., 2012 

ATÉNOLOL 

2 rivières Italie 50 240     Zuccato et al., 2000 

rivière (7 sites) Italie   42   17 Zuccato  et al., 2005 

rivière Finlande 12 25     Vieno et al., 2006 

rivière Espagne <10 250 72   Gros et al., 2006 

rivière Etats-Unis     6   Vanderford et Snyder, 2006 

rivière Royaume-Uni 3 60     Kasprzyk-H. et al., 2007 

rivière Pologne 3 22     Kasprzyk-H. et al., 2007 

rivière Etats-Unis     35   Batt et al., 2008 

rivière Royaume-Uni 5 258 63   
Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière Royaume-Uni 190 560 388   

rivière Royaume-Uni <1 150 50   
Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière Royaume-Uni 103 510 275   

n = 16 France 0,2 34     Anses, 2009 

15 rivières Espagne   27 9   Gros et al., 2009 

rivière Allemagne     66   Nödler et al., 2010 

rivière (n = 12) Espagne   900 470   Huerta-Fontela et al., 2011 

rivière (n = 6 sites) Suède 11 390     Fick et al., 2011 

rivière (n = 5 sites) Suède 24 360     Fick et al., 2011 

rivières Espagne 6 26     Gros et al., 2012 

eau de mer Espagne     6   Gros et al., 2012 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

KÉTOPROFÈNE 

rivières Allemagne   120   n.d. Ternes, 1998 

rivière Canada 110 620     Chen et al., 2008 

rivière France 0,7 15     
Togola et Budzinski, 

2008 

rivière 
Royaume-

Uni 
<0,5 7 2   

Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière 
Royaume-

Uni 
<0,5 12 4   

n = 9 France 0,5 22     Anses, 2009 

122 rivières, cours 

d'eau 
Europe   240 10 0 Loos et al., 2009 

rivière (n = 3 sites) 
Suède 

13 42     Fick et al., 2011 

rivière (n = 5 sites) 13 110     Fick et al., 2011 

DICLOFÉNAC 

rivières Allemagne   1 200   150 Ternes, 1998 

  Brésil 20 60     Stumpf et al., 1999 

Lacs Suisse   10     Öllers et al., 2001 

Rivières Suisse 20 150     Öllers et al., 2001 

Rivière Allemagne 10 50     Wiegel et al., 2004 

  Canada     21   Chen et al., 2006 

rivière Espagne <5 60 30   Gros et al., 2006 

3 rivières Corée 1 7 3   Kim et al., 2007 

rivière Taiwan 24 62     Chen et al., 2008 

rivière France 1,4 33     
Togola et Budzinski, 

2008 

n = 18 France 0,2 49     Anses, 2009 

rivière 
Royaume-

Uni 
<0,5 85 12   

Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière 
Royaume-

Uni 
9 40 24   

rivière 
Royaume-

Uni 
<0,5 260 50   

Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière 
Royaume-

Uni 
9 119 30   

rivière Luxembourg 1 55     Pailler et al., 2009 

rivière Allemagne     156   Nödler et al., 2010 

15 rivières Espagne 7 219 51   Gros et al., 2009 

rivière (n = 4 sites) Suède 20 230     Fick et al., 2011 

rivière (n = 4 sites) Suède 30 880     Fick et al., 2011 

rivières Espagne 16 52     Gros et al., 2012 

eau de mer Espagne     4   Gros et al., 2012 
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Matrice Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

CARBAMAZÉPINE 

Rivières Allemagne   1 100   250 Ternes, 1998 

Lacs 
Suisse 

35 60     Öllers et al., 2001 

Rivières 30 250     Öllers et al., 2001 

Rivière Allemagne <30 140     Wiegel et al., 2004 

rivière (7 sites) Italie   34   23 Zuccato  et al., 2005 

Rivière Canada 1 94     Chen et al., 2006 

Rivière Finlande 20 65     Vieno et al., 2006 

Rivière Espagne <2 110 30   Gros et al., 2006 

Rivière Etats-Unis     6   
Vanderford et Snyder, 

2006 

rivière 
Royaume-

Uni 
1 9     Kasprzyk-H. et al., 2007 

rivière Pologne 310 795     Kasprzyk-H. et al., 2007 

Rivière Etats-Unis   600     Stackelberg et al., 2007 

3 rivières Corée 5 61 25   Kim et al., 2007 

rivière Taiwan <0,5 120     Chen et al., 2008 

rivière Etats-Unis     20   Batt et al., 2008 

rivière France 1,4 57     Togola et Budzinski, 2008 

122 rivières, cours 

d'eau 
Europe   11 560 250 75 Loos et al., 2009 

n = 20 France 0,1 42     Anses, 2009 

rivière Royaume-

Uni 

1 27 11   
Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière 70 330 200   

rivière Royaume-

Uni 

<0,5 495 140   
Kasprzyk-H. et al., 2009 

rivière 650 185 30   

15 rivières Espagne 1 60 20   Gros et al., 2009 

Rivière Allemagne     265   Nödler et al., 2010 

rivière (n = 12) Espagne   54 12   
Huerta-Fontela et al., 

2011 

rivières et lacs (n = 

125) 
Canada   750   3,0 Kleywegt et al., 2011 

rivières (aval STEP) Espagne 112 3 000   455 Valcárcel et al., 2011 

rivière (n = 6 sites) 
Suède 

5 550     Fick et al., 2011 

rivière (n = 5 sites) 30 760     Fick et al., 2011 

rivières 
Espagne 

8 41     Gros et al., 2012 

eau de mer     8   Gros et al., 2012 

PREDNISOLONE 

rivières Hongrie <0,04 0,58     Tölgyesi et al., 2010 
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Tableau A1-IV. Concentrations mesurées dans les eaux souterraines pour 8 molécules 

sélectionnées (données relevées dans la littérature, exprimées en ng/L). 

 

 
Pays 

  Concentrations (ng/L) 
Référence 

   Min. Max. Médiane 

SMX 

Allemagne     470   Hirsch et al., 1999 

Allemagne n = 11   410   Sacher et al., 2001 

Etats-Unis     1 100   Barnes et al., 2008 

France n = 32 0,2 7   Anses, 2009 

Etats-Unis     170 160 Fram et Belitz, 2011 

ATE France n = 4 0,5 13   Anses, 2009 

KETO 
Allemagne     30   Heberber, 2002 

France n = 16 0,2 9   Anses, 2009 

DICLO 

Allemagne n = 4   590   Sacher et al., 2001 

Allemagne     380   Heberber, 2002 

France n = 6   3   
Togola et Budzinski, 

2008 

France n = 14 0,2 94   Anses, 2009 

CARBA 

Allemagne n = 13    900   Sacher et al., 2001 

France n = 34 0,1 23   Anses, 2009 

Etats-Unis     420 40 Fram et Belitz, 2011 
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Tableau A1-V. Concentrations mesurées dans les EDCH pour 8 molécules sélectionnées 

(données relevées dans la littérature, exprimées en ng/L). 

 

 
Pays 

Concentrations (ng/L) 
Référence 

 Min. Max. Moyenne Médiane 

OFLO 
Canada 0,7 2     Chen et al., 2006 

Suède < 10 22     Fick et al., 2011 

SMX 

Canada 0,3 0,5     Chen et al., 2006 

Etats-Unis 3 3,4     Ye et al., 2007 

France     0,8   Vulliet et al., 2011 

Canada   2     Kleywegt et al., 2011 

Suède     < 5   Fick et al., 2011 

Espagne     1   Gros et al., 2012 

ATE 

France 0,4 7     Anses, 2009 

Etats-Unis     < 0,25   Vanderford et Snyder, 2006 

Espagne   23 12   Huerta-Fontela et al., 2011 

Suède     <  5   Fick et al., 2011 

KETO 

France 0,6 7     Anses, 2009 

France   3     Togola et Budzinski, 2008 

Suède     <  10   Fick et al., 2011 

DICLO 

Allemagne   6     Webb et al., 2003 

France 0,2 1     Anses, 2009 

France   2,5     Togola et Budzinski, 2008 

Suède < 10 140     Fick et al., 2011 

CARBA 

Allemagne   30,0     Webb et al., 2003 

Canada     24   Tauber, 2003 

Canada 0,8 135     Chen et al., 2006 

Etats-Unis     258   Stackelberg et al., 2004 

Etats-Unis     140   Stackelberg et al., 2007 

France   43     Togola et Budzinski, 2008 

France 1,0 32     Anses, 2009 

Canada   600   0,2 Kleywegt et al., 2011 

Suède 2 19     Fick et al., 2011 

Espagne     2   Gros et al., 2012 
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Annexe 2  
 

Tableau A2-I. Concentrations en médicaments mesurées dans les effluents hospitaliers selon la 

classification ATC (données relevées dans la littérature, exprimées en ng/L). 

 

Classe ATC Composés Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

A Famotidine Italie 87 290 160   Verlicchi et al., 2012b 

A02 

Antagoniste

s des 

récepteurs 

  Italie 35 48 42   Verlicchi et al., 2012b 

  Italie 75 130 100   Verlicchi et al., 2012b 

Ranitidine Italie 240 2 200 1 500   Verlicchi et al., 2012b 

  Italie 1 100 1 500 1 300   Verlicchi et al., 2012b 

  Italie 1 400 4 100 3 000   Verlicchi et al., 2012b 

C Furosemide Italie 11 000 18 000 14 000   Verlicchi et al., 2012b 

C03  Italie 6 400 7 700 7 100   Verlicchi et al., 2012b 

Diurétiques   Italie 5 300 6 300 5 800   Verlicchi et al., 2012b 

C07 Aténolol Espagne 100 12 200 3 400   Gómez et al., 2006 

β-bloquants  Taïwan       1 607 Lin et al., 2008 

   France 900 4 000 1 900   Mullot, 2009                        

   France 800 14 500 4 100   Mullot, 2009                        

   France 1 500 6 200 3 600   Mullot, 2009                        

   Suisse     2 315   Kovalova et al., 2012 

    Italie 3 500 6 200 5 100   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 2 200 2 600 2 400   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 5 100 6 600 5 800   Verlicchi et al., 2012b 

  Métoprolol Norvège 419 2 232 1 072 951 Thomas et al., 2007 

   Norvège 455 25 097 5 811 3 408 Thomas et al., 2007 

   Suisse     1 325   Kovalova et al., 2012 

    Italie 580 990 830   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 510 970 740   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 860 1 200 1 100   Verlicchi et al., 2012b 

  Propranolol Espagne 200 6 500 1 350   Gómez et al., 2006 

    Taïwan   225   54 Lin et al., 2009 

    Suisse     116   Kovalova et al., 2012 

    Italie   51 23   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 76 94 85   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 30 61 43   Verlicchi et al., 2012b 

  Sotalol Italie 3 800 5 900 4 800   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 350 610 480   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 3 300 6 700 5 100   Verlicchi et al., 2012b 

C10 Atorvastatine Italie 62 100 83   Verlicchi et al., 2012b 

Régulateur 

des lipides  

  Italie 80 170 130   Verlicchi et al., 2012b 

  Italie 240 310 270   Verlicchi et al., 2012b 

  Bezafibrate Italie 57 2 900 950   Verlicchi et al., 2012b 

  Mevastatine Italie 380 2 000 1 100   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 450 530 490   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 68 200 150   Verlicchi et al., 2012b 

  Pravastatine Italie 190 1 100 620   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 64 80 77   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 91 270 170   Verlicchi et al., 2012b 
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Classe ATC Composés Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

D 
Methylprednisolone 

France 600 2 100 1 600   Mullot, 2009                

D07 Suisse     1 420   Kovalova et al., 2012 

  Prednisolone Pays-Bas 315 1 918     Schriks et al., 2010              

J 
Chlortétracycline 

Norvège   69 11   Thomas et al., 2007 

J01A Taïwan   11     Lin et al., 2009 

Cyclines   Italie 20 60 40   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 63 94 77   Verlicchi et al., 2012b 

  Doxycycline Suède 600 6 700     Lindberg et al., 2004 

   Norvège   403 124   Thomas et al., 2007 

   Norvège   336 72   Thomas et al., 2007 

   Australie   200 130   Watkinson et al., 2009 

   Italie 100 270 170   Verlicchi et al., 2012b 

   Italie 56 97 78   Verlicchi et al., 2012b 

  
Oxytétracycline 

Norvège   3 743 750   Thomas et al., 2007 

  Norvège   2 294 435   Thomas et al., 2007 

    Australie   200 130   Watkinson et al., 2009 

    Taïwan   14   3 Lin et al., 2009 

    Italie 300 1 300 780   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 74 100 89   Verlicchi et al., 2012b 

  Tétracycline Norvège   1 537 519 210 Thomas et al., 2007 

    Norvège   4 178 1 385 1 252 Thomas et al., 2007 

    Taïwan   455   89 Lin et al., 2009 

    Italie   26 14   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie   33 17   Verlicchi et al., 2012b 

J01C Amoxicilline Australie   900   90 Watkinson et al., 2009 

Pénicillines Ampicilline Taïwan   5 080   21 Lin et al., 2009 

  Pénicilline Australie   10     Watkinson et al., 2009 

J01D Céphalexine Australie   10 000   4 100 Watkinson et al., 2009 

Céphalosporines   Taïwan       2 457 Lin et al., 2008 

J01E Sulfadiazine Chine 48 253     Chang et al., 2010 

Sulfonamidés et 

triméthoprime 

  Suisse     1 896   Kovalova et al., 2012 

  Italie 29 33 32   Verlicchi et al., 2012b 

  Italie 77 120 100   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 270 380 330   Verlicchi et al., 2012b 

  
Sulfaméthoxazole Allemagne   6 000   1 000 Ohlsen et al., 2003 

    Suède 400 12 800     Lindberg et al., 2004 

    Etats-Unis 400 2 100     Brown et al., 2006 

    Norvège   1 375 404 260 Thomas et al., 2007 

    Norvège   4 107 1 389 1 076 Thomas et al., 2007 

    Australie   300 100   Watkinson et al., 2009 

    Taïwan   7 350   1 335 Lin et al., 2009 

    Chine 195 1 060     Chang et al., 2010 

    Corée     25 300   Sim et al., 2011 

    France   2 100 600   Mullot, 2009                       

    France 1 000 6 500 3 100   Mullot, 2009                       

    France 1 700 6 100 4 000   Mullot, 2009                       

    Suisse     3 476   Kovalova et al., 2012 
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Classe ATC Composés Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

J01E Sulfaméthoxazole Italie 3 000 6 500 4 200   Verlicchi et al., 2012b 

suite  Italie 900 2 700 1 800   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 940 3 400 2 000   Verlicchi et al., 2012b 

  
Triméthoprime 

Allemagne   6 000 2 000   Ohlsen et al., 2003 

  Suède 600 7 600     Lindberg et al., 2004 

   Etats-Unis 2 900 5 000     Brown et al., 2006 

   Espagne 10 30 25   Gomez et al., 2006 

   Norvège 50 14 993 4 302 1 813 Thomas et al., 2007 

   Norvège   11 899 3 896 2 668 Thomas et al., 2007 

   Taïwan       1 040 Lin et al., 2008 

   Australie   300 300   Watkinson et al., 2009 

   Chine 61 174     Chang et al., 2010 

   Corée 28 7 260 1 620 229 Sim et al., 2011 

   Suisse     930   Kovalova et al., 2012 

   Italie 800 1 800 1 200   Verlicchi et al., 2012b 

   Italie 450 860 650   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 68 360 180   Verlicchi et al., 2012b 

J01F 
Erythromycine 

Allemagne   27 000   1 000 Ohlsen et al., 2003 

Macrolides, 

lincosamides 

Espagne 10 30 19   Gomez et al., 2006 

 Corée 4 858 330 128 Sim et al., 2011 

   Chine 13 261     Chang et al., 2010 

   Suisse     188*   Kovalova et al., 2012 

    Italie 60 320 160   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 80 86 82   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 91 230 160   Verlicchi et al., 2012b 

  
Erythromycine-H2O 

Allemagne   83 000   23 000 Ohlsen et al., 2003 

  Taïwan   6 110   938 Lin et al., 2009 

   Chine 448 827     Chang et al., 2010 

  
Roxithromycine 

Australie   400 50   Watkinson et al., 2009 

  Chine 1 190 2 189     Chang et al., 2010 

    Italie 20 140 79   Verlicchi et al., 2012b 

  Clindamycine Australie   90   4 Watkinson et al., 2009 

    Taïwan       341 Lin et al., 2008 

    Suisse     983   Kovalova et al., 2012 

  Lincomycine Australie   1 700   6 Watkinson et al., 2009 

   Chine 63 174     Chang et al., 2010 

    Corée 4 570 4 820 4 690   Sim et al., 2011 

J01M Ciprofloxacine Allemagne   51 000   2 000 Ohlsen et al., 2003 

Quinolones   Suède 3 600 101 000     Lindberg et al., 2004 

    Etats-Unis 850 2 000     Brown et al., 2006 

    Norvège   54 049 23 336 24 030 Thomas et al., 2007 

    Norvège   39 843 15 531 14 028 Thomas et al., 2007 

    Vietnam 1 100 44 000     Duong et al., 2008 

    Brésil 19 000 155 000 59 500   Martins et al., 2008 

    Australie   15 000   2 500 Watkinson et al., 2009 

   Portugal 1 554 2 893    Seifrtová et al., 2008 

   Portugal 726 2 927    Seifrtová et al., 2008 

    Suède 3 300 9 300     Zorita et al., 2009 
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Classe ATC Composés Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

J01M Ciprofloxacine Chine 11 217     Chang et al., 2010 

Quinolones   Corée 460 5 030 1 980 1 210 Sim et al., 2011 

   France 6 700 20 400 12 300   Mullot, 2009                       

   France 13 500 95 600 34 900   Mullot, 2009                       

   France 7 100 22 000 14 800   Mullot, 2009                       

   Suisse     32 000   Kovalova et al., 2012 

    Italie 10 000 15 000 12 000   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 1 400 1 900 1 600   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 15 000 26 000 21 000   Verlicchi et al., 2012b 

  Loméfloxacine Chine 190 1 162 -   Chang et al., 2010 

  Norfloxacine Allemagne   44 000     Ohlsen et al., 2003 

   Australie   200 90   Watkinson et al., 2009 

   Portugal 135 229     Seifrtová et al., 2008 

   Portugal 89 334     Seifrtová et al., 2008 

   Suède     22   Zorita et al., 2009 

   Chine 136 1 620     Chang et al., 2010 

   Suisse     5 933   Kovalova et al., 2012 

   Italie 40 100 70   Verlicchi et al., 2012b 

   Italie 23 44 34   Verlicchi et al., 2012b 

   Italie 220 510 350   Verlicchi et al., 2012b 

  Ofloxacine Allemagne   31 000     Ohlsen et al., 2003 

   Suède 200 7 600     Lindberg et al., 2004 

   Etats-Unis 25 500 35 500     Brown et al., 2006 

   Taïwan       1 088 Lin et al., 2008 

    Portugal 353 3 008     Seifrtová et al., 2008 

    Portugal 1 585 9 452     Seifrtová et al., 2008 

   Suède 58 840     Zorita et al., 2009 

   Chine 1 600 4 240     Chang et al., 2010 

   Italie 13 000 22 000 19 000   Verlicchi et al., 2012b 

   Italie 3 300 4 100 3 700   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 25 000 37 000 31 000   Verlicchi et al., 2012b 

J01X 
Métronidazole 

Suède 100 90 200     Lindberg et al., 2004 

Imidazoles Espagne 1 800 9 400 5 900   Gomez et al., 2006 

    Taïwan       1 591 Lin et al., 2008 

    Suisse     3 388   Kovalova et al., 2012 

    Italie 330 1 640 720   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 260 390 330   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 850 1 100 960   Verlicchi et al., 2012b 

L 
Cyclophosphamide 

Allemagne     146   
Steger-Hartmann et al., 

1996 

L01 Allemagne 19 4 500     
Steger-Hartmann et al., 

1997 

anticancéreux   Norvège   21     Thomas et al., 2007 

    France 300 900     Catastini et al., 2009 

    France   1 600 200   Mullot, 2009                        

    France   2 000 600   Mullot, 2009                        

    France   1 300 200   Mullot, 2009                        

    France   3 600 1 500   Mullot, 2009                        

    France   2 200 1 300   Mullot, 2009                        

    Suisse     161   Kovalova et al., 2012 
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Classe ATC Composés Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

L01 Ifosfamide Allemagne     24   
Steger-Hartmann et al., 

1996 

anticancéreux   Allemagne   1 914   109 Kummerer et al., 1997 

suite   Norvège   338 56 12 Thomas et al., 2007                    

    Norvège   291 44 5 Thomas et al., 2007                    

    France 200 900     Catastini et al., 2009 

    Suisse     895   Kovalova et al., 2012 

  5-fluorouracil Autriche 20 000 122 000     Mahnik et al., 2004 

    Autriche 11 500 122 000 55 600   Mahnik et al., 2007  

    Autriche   40 100 21 000   Mahnik et al., 2007  

    Autriche 18 000 123 500 91 000   Mahnik et al., 2007  

    Autriche 17 100 29 100 23 800   Mahnik et al., 2007  

    France     30   Catastini et al., 2009 

    France   4 000 800   Mullot, 2009                        

    France   800 100   Mullot, 2009                        

    France   800 200   Mullot, 2009                        

    France   5 800 1 700   Mullot, 2009                        

    France   1 900 500   Mullot, 2009                        

  Doxorubicine Autriche   1 350 600   Mahnik et al., 2007  

    Autriche   500 300   Mahnik et al., 2007  

  Etoposide France   600 110   Catastini et al., 2009 

  Méthotréxate France   120     Catastini et al., 2009 

M Diclofénac Espagne 60 1 900 1 400   Gomez et al., 2006 

M01   Norvège 238 1 629 819 784 Thomas et al., 2007 

anti-

inflammatoires 

et anti-

rhumatismaux 

  Norvège 365 14 934 2 737 1 550 Thomas et al., 2007 

  Taïwan   70 000   328 Lin et al., 2009 

  Suède 210 380     Zorita et al., 2009 

  Grèce   6 300 2 900   Kosma et al., 2010 

    Corée 28 6 880 1 920 392 Sim et al., 2011 

    Suisse     833   Kovalova et al., 2012 

    Italie 170 460 300   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 180 270 220   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 480 530 510   Verlicchi et al., 2012b 

  Ibuprofène Espagne 1 500 151 000 19 770   Gomez et al., 2006 

    Norvège 69 987 499 417 Thomas et al., 2007 

    Norvège 392 8 957 2 440 1 220 Thomas et al., 2007 

    Taïwan   300   119 Lin et al., 2009 

    Suède 8 800 10 800     Zorita et al., 2009 

    Grèce 7 000 8 900 7 800   Kosma et al., 2010 

    Italie 1 000 2 500 1 700   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 380 810 600   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 2 200 3 200 2 600   Verlicchi et al., 2012b 

  Kétoprofène Taïwan   231   10 Lin et al., 2009 

    France 1 100 3 400 1 700   Mullot, 2009                        

    France 3 700 14 000 7 900   Mullot, 2009                        

    France 2 200 30 200 14 500   Mullot, 2009                        

    Italie 2 200 9 800 5 000   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 830 1 400 1 100   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 1 100 1 800 1 400   Verlicchi et al., 2012b 

  Kétorolac Espagne 200 59 500 4 200   Gomez et al., 2006 
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Classe ATC Composés Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

M 
Ac. Méfénamique 

Suisse     6 140   Kovalova et al., 2012 

M01 Italie 180 500 330   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 100 130 120   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 330 750 550   Verlicchi et al., 2012b 

  Naproxène Taïwan   1 010   698 Lin et al., 2009 

    Suède 6 600 9 300     Zorita et al., 2009 

    Grèce   21 800 11 600   Kosma et al., 2010 

    Corée 306 6 040 3 170 3 170 Sim et al., 2011 

    Italie 1 200 3 200 2 300   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 340 480 410   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 1 100 11 000 4 900   Verlicchi et al., 2012b 

N Propofol France 1 000 7 600 2 800   Mullot, 2009                        

N01   France   15 300 2 900   Mullot, 2009                        

Anesthésiques   France   1 500 600   Mullot, 2009                        

  Lidocaine Suisse     9 133   Kovalova et al., 2012 

  Thiopental Suisse     763   Kovalova et al., 2012 

N02 Acide 

Acétylsalicylique 

(aspirine) 

Grèce 23 400 70 100 45 300   Kosma et al., 2010 

Analgésiques Corée 1 540 384 000 126 000 30 600 Sim et al., 2011 

  Italie 2 200 9 800 5 000   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 830 1 400 1 100   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 1 100 1 800 1 400   Verlicchi et al., 2012b 

  Codéine Espagne 10 5 700 900   Gomez et al., 2006 

    Italie 260 430 360   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 420 640 530   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 410 320 190   Verlicchi et al., 2012b 

  Morphine Suisse     3 679   Kovalova et al., 2012 

  Paracétamol 

(acétaminophène) 

Espagne 500 29 000 16 020,0   Gomez et al., 2006 

  Norvège 13 874 177 674 58 372 46 928 Thomas et al., 2007 

    Norvège 5 421 1 368 474 329 852 197 258 Thomas et al., 2007 

    Taïwan       36 950 Lin et al., 2008 

    Grèce 3 100 21 200 9 300   Kosma et al., 2010 

    Corée 271 63 100 25 500   Sim et al., 2011 

    Suisse     107 000   Kovalova et al., 2012 

    Italie 3 300 5 900 4 500   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 3 500 4 700 4 100   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 1 400 3 400 2 500   Verlicchi et al., 2012b 

N03 Carbamazepine Espagne 30 70 40   Gomez et al., 2006 

Antiépileptiques  Taïwan       163 Lin et al., 2008 

   Grèce   1 700 1 000   Kosma et al., 2010 

   Corée 18 6 080 827 110 Sim et al., 2011 

   Suisse     222   Kovalova et al., 2012 

    Italie 640 870 730   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 760 1 200 970   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 750 1 100 950   Verlicchi et al., 2012b 

  Gabapentine Suisse     19 400   Kovalova et al., 2012 

  Lévétiracetam Suisse     11 020   Kovalova et al., 2012 
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Classe ATC Composés Pays 
Concentrations (ng/L)   

Référence 
Min. Max. Moyenne Médiane 

N05 Diazepam Italie 21 38 31   Verlicchi et al., 2012b 

Psycholeptiques Lorazepam Italie 620 790 670   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 170 200 180   Verlicchi et al., 2012b 

    Italie 460 700 600   Verlicchi et al., 2012b 

N06 Fluoxetine Italie   18 5   Verlicchi et al., 2012b 

Psychoanaleptiques 
  Italie 24 33 27   Verlicchi et al., 2012b 

  Italie 35 69 56   Verlicchi et al., 2012b 

  Paroxetine Italie 56 76 67   Verlicchi et al., 2012b 

V Iobitridol France   2 900 000 1 294 000   Mullot, 2009                  

V08 Ioméprol France   9 900 000 2 942 000   Mullot, 2009                  

Agents de contraste   Suisse 28 000 2 400 000     Weissbrodt et al., 2009 

    Suisse     439 000   Kovalova et al., 2012 

  Iopamidol Suisse   1 120 000     Weissbrodt et al., 2009 

    Suisse     2 599 000   Kovalova et al., 2012 

  Iopromide Suisse   1 390 000     Weissbrodt et al., 2009 

    Suisse     170 600   Kovalova et al., 2012 

  
Ac. Ioxitalamique 

Suisse 15 000 550 000     Weissbrodt et al., 2009 

  Suisse     342 000   Kovalova et al., 2012 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



247 

Annexe 3  
 

Tableau A3-I. Conditions et techniques d'extraction appliquées à l'analyse des résidus de 

médicaments  dans les eaux usées (affluents et effluents de STEP). (nombre entre parenthèses = 

nombre de composés étudiés) 

Référence 
Classe/famille 

molécules 

Nature de 

la phase 

pH de 

l'échantillon 

Volume 

d'échantillon 

Solvant de 

récupération 

Gros et al., 

2006 

29 médicaments : 

antibiotiques (5), β-

bloquants (4), 

analgésiques et AINS 

(8), antidépresseurs… 

Oasis
®

 HLB 

(Waters) 
neutre 

100 mL 

(affluent)     

200 mL 

(effluent)  

MeOH (2 × 4  

mL) 

Vieno et al., 

2006 

8 médicaments : 

antibiotiques (3), β-

bloquants (4), 

antiépileptique… 

Oasis
®

 HLB 

(Waters) 
10 

100 

(affluent)- 

250 mL 

(effluent) 

MeOH (4 × 1 

mL) 

Chang et al., 

2007 
glucorticoïdes (6) 

Oasis
®

 HLB 

(Waters) 
4 

200 mL 

(affluent)     

Acétate 

d'éthyle/ACN 

(1:1, v/v) (6 mL) 

Xiao et al., 

2008 
antibiotiques (20) 

Oasis
®

 HLB 

(Waters) 
3 

200 mL 

(affluent)    

400 mL 

(effluent) 

MeOH + 0,1% 

AF (6 mL) 

Gracia-Lor 

et al., 2010 

20 médicaments : 

analgésiques, AINS, 

hypolipémiants, 

antidépresseurs 

Oasis
®

 HLB 

(Waters) 
7 100 mL MeOH (5 mL)  

Martínez-

Bueno et al., 

2012 

70 médicaments : 

analgésiques/AINS (11), 

antibiotiques (16), 

bétabloquants (5), 

antidépresseurs (6)… 

Oasis
®

 HLB 

(Waters) 
8 

100 mL 

(affluent)    

200 mL 

(effluent) 

MeOH (2 × 4 

mL)  

Gros et al., 

2012 

81 médicaments : 

antibiotiques (13), 

analgésiques/AINS (14), 

β-bloquants (6)... 

Oasis
®

 HLB 

(Waters) 
8 

25 mL 

(affluent)     

50 mL 

(effluent) 

MeOH (6 mL) 

Castiglioni 

et al., 2005 

21 médicaments : 

antibiotiques (8), β-

bloquants (2), AINS (2) 

… 

Oasis
® 

MCX 

(Waters) 

1,5 - 2 500 mL 

MeOH (2 mL), 

MeOH/2 % NH3 

(2 mL), 

MeOH/0,2 % 

NaOH  (2 mL) 

Batt et al., 

2008 

48 médicaments : 

antibiotiques, 

antidépresseurs, β-

bloquants, 

glucocrticoïdes  

Oasis
® 

MCX 

(Waters) 

neutre 500 mL 

a) ACN (2 × 4 

mL)  b) 

ACN/NH4OH (2 

× 4 mL)     
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Tableau  A3-II. Conditions et techniques d'analyse des résidus de médicaments dans les 

eaux usées (affluents et effluents de STEP). 

 

Référence 
Classe/famille 

molécules 
Technique Phase colonne Phase mobile Ionisation 

Gros et al., 

2006 

29 médicaments : 

antibiotiques (5), β-

bloquants (4), 

analgésiques et AINS 

(8), antidépresseurs… 

CL-SM/SM 
Purospher Star 

RP-18 (Merck) 

mode +: A: ACN/MeOH 

(2:1), B: NH4Ac 5 

mM/CH3COOH (pH = 4,7); 

mode - A: ACN, B: MeOH 

ESI 

Vieno et al., 

2006 
8 médicaments CL-SM/SM 

ZORBAX XDB-

C18 (Agilent) 

A: ACN, B: H2O + 1 % 

Ac.A 
ESI+ 

Castiglioni 

et al., 2005 
28 médicaments CL-SM/SM 

Luna C8 

(Phenomenex) 

A: ACN, B: H2O + 0,1 % 

AF 
ESI+/- 

Martínez-

Bueno et al., 

2012 

70 médicaments : 

analgésiques/AINS 

(11), antibiotiques 

(16), bétabloquants 

(5)… 

CL-SM/SM 
ZORBAX SB-C18 

(Agilent) 

A: ACN + 0,1 % AF, B: 

H2O + 0,1 % AF;  A: ACN, 

B: H2O  

ESI+           

ESI- 

Petrovic et 

al., 2006 

29 médicaments : 

antibiotiques (5), β-

bloquants (4), 

analgésiques et AINS 

(8), antidépresseurs… 

UPLC-

SM/SM 

Acquity C18 

(Waters) 

mode +: A: ACN/MeOH 

(2:1), B: NH4Ac 5 

mM/CH3COOH (pH = 4,7); 

mode - A: ACN, B: MeOH 

ESI 

Chang et al., 

2007 
glucorticoïdes (6) 

UPLC-

SM/SM 

Acquity UPLC 

BEH C18 (Waters) 

A: H2O + 0,1 % AF, B: 

MeOH 
ESI- 

Xiao et al., 

2008 
antibiotiques (20) 

CLUP-

SM/SM 

Acquity UPLC 

BEH C18 (Waters) 

A: MeOH, B: H2O + 0,1 % 

AF 
ESI+ 

Référence 
Classe/famille 

molécules 

Nature de 

la phase 

pH de 

l'échantillon 

Volume 

d'échantillon 

Solvant de 

récupération 

Kasprzyk-

Hordern et 

al., 2009 

37 médicaments : 

antibiotiques, 

analgésiques, AINS, β-

bloquants… 

Oasis
® 

MCX 

(Waters) 

4 250 mL 

MeOH (1 mL), 

MeOH/5% 

NH4OH (2 mL) 

Castiglioni 

et al., 2005 

7 médicaments : 

antibiotiques (4), 

antiépileptique, 

anticancéreux, 

diurétique 

Lichrolut
®
 

EN (Merck) 
7 500 mL 

MeOH (3 mL), 

acétate d'éthyle 

(3 mL) 

Herrero et 

al., 2012 
glucocorticoïdes (9) 

Bond Elut 

Plexa 

(Varian) 

3 100 (affluent) MeOH (10 mL) 
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Référence 
Classe/famille 

molécules 
Technique Phase colonne Phase mobile Ionisation 

Kasprzyk-

Hordern et 

al., 2009 

37 médicaments : 

antibiotiques, 

analgésiques, AINS, 

β-bloquants,..  

UPLC-

SM/SM 

Acquity UPLC 

BEH C18 (Waters) 

A: H2O + 0,5 % AcA, B: 

MeOH 
ESI+/- 

 Gracia-Lor 

et al., 2010 
20 médicaments 

UPLC-

SM/SM 

Acquity UPLC 

BEH C18 

(Waters) 

A: MeOH et B: H2O avec 

0,1 mM NH4Ac/0,01 % 

AF 

ESI+/- 

Huerta-

Fontela et 

al., 2010 

49 médicaments : β-

bloquants (10), 

antidépresseurs (16)… 

CLUP-

SM/SM 

Acquity BEH C18 

(Waters) 

A: ACN + 0,1 % AF, B: 

10 mM AF/NH4HCOOH 

(pH 3,5);  A: ACN/MeOH 

(90:10), B: H2O  

ESI+           

ESI- 

Herrero et 

al., 2012 
glucocorticoïdes (9) 

CLUP-

SM/SM 

Zorbax Eclipse 

XDB-C18 

(Agilent) 

A: H2O/ACN (78:22, v/v) 

+ 0,1 % AF, B: 

MeOH/ACN (78:22, v/v)  

+ 0,1 % AF 

ESI- 

Gros et al., 

2012 

81 médicaments : 

antibiotiques (13), 

analgésiques/AINS 

(14), β-bloquants 

(6)… 

UPLC-

SM/SM  

Acquity HSS T3 

(Waters)  

A: MeOH, B: H2O 10 mM 

AF/NH4HCOOH (pH 3,2) 
ESI+ 

Acquity BEH C18 

(Waters)  

A: ACN, B: H2O 5 mM 

AF/NH4CH3COO (pH 8) 
ESI- 
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Annexe 4  
 

Tableau A4-I. Propriétés des membranes testées. 

 

Matières Formule développée Propriétés de la membrane 

Polyéthylène de basse 

densité (PBDE) 

 
hydrophobe, non poreuse 

Polyfluorure de vinylidène 

(PVDF) 

 hydrophobe, non poreuse, 

poids moléculaire seuil ≈ 80 

000 daltons 

Cellulose régénérée 

 hydrophile, utilisée comme 

membrane de dialyse, poids 

moléculaire seuil ≈ 1 000 

daltons 

Copolymère d'acide 

acrylique 

 
hydrophile, diamètre des 

pores 0,2 µm 

Nylon 6,6 

 

hydrophile, diamètre des 

pores 0,2 µm 

Polypropylène hydrophile   

(Hy-PP) 

 

hydrophile, diamètre des 

pores 0,2 µm 

Polyéthersulfone (PES) 

 

hydrophile, diamètre des 

pores 0,1 µm 
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Annexe 5  
 

 
Figure A5-1. Schéma de principe de la méthode de priorisation des médicaments susceptibles de 

contaminer les eaux usées des hôpitaux développée au sein de notre laboratoire [Mullot, 2009]. 
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Annexe 6  
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure A6-1. Évolution temporelle des débits d'eau potable à l’entrée du réseau de l'hôpital 

Antoine Béclère, compteur n°2. 

 

 

 
 

Figure A6-2. Mesure des hauteurs de l’effluent dans la canalisation principale de l’hôpital 

Antoine Béclère sur une période de 5 jours (Pas de temps des enregistrements : 5 min). 

 

Débit 

(m
3
/h) 
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Tableau A6-I. Paramètres globaux caractérisant l’effluent de l’hôpital Antoine Béclère, 

d’après un rapport d’analyse fourni par le service technique de l’hôpital et datant du 14 

juin 2010. 
 

Paramètre Unité 
Effluent de 

l'hôpital 

DCO  mg O2/L 397 

DBO5 mg O2/L 180 

MES* mg/L 130 

Azote Total Kjeldahl 

(NTK)  
mg/L 70 

Nitrites (NO2) mg/L 0,04 

Nitrates (NO3) mg/L <0,4 

Azote Global (N) mg/L 70 

Phosphore total (P) mg/L 6,8 

Sulfates (SO4) mg/L 50 

AOX (Cl) mg/L 1,1 

Agents de surface 

anioniques 
mg/L 0,1 

*filtre whatman GF/C   
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Annexe 7 

 

Tableau A7-I. Consommation de médicaments contenant les 6 molécules ciblées pour 

l’année 2011, au sein de l'Hôpital Antoine Béclère. 

 

Spécialité 

Quantité 

(unité de 

prise) 

Quantité 

(g) 
Total(g)  

OFLOCET *CPR*O/*200 mg**CP                4 604 920,8 

1 291 OFLO 

OFLOCET *INJ*P/*200 mg*40 mL*Poudre           28 5,6 

OFLOXACINE 1,5 mg/0,5 mL SOL AURICULAIRE 120 1,8 

OFLOXACINE 200 mg CPR 534 106,8 

OFLOXACINE 200 mg/40 mL SOL INJ POCHE 165 33,0 

OFLOXACINE WINTHR *INJ*P/*200 mg*40 mL*PO  1 113 222,6 

SULFA + TRIMETHOPRIME AD CPR 400 mg 1 565 626,0 

1766 SMX 
SULFA TRIMETHOPRIME SUSP BUV 200 mg/c-mesure 11 44,0 

SULFA TRIMETOPRIME IV INJ 400 mg 816 326,4 

SULFA/TRIMETHOPRIME FORTE CP 800 mg 962 769,6 

ATENOLOL 100 mg CPR 906 90,6 

926 ATE 

ATENOLOL 50 mg CPR 4 220 211,0 

ATENOLOL 5 mg/10 mL SOL INJ IV 589 2,7 

ATENOLOL SDZ 100 mg CPR (X30)             207 621,0 

ATENOLOL SDZ 50 mg CPR                    4 0,2 

KETOPROFENE 100 mg SUPPO 516 51,6 

2 410 KETO 

KETOPROFENE 150 mg CPR 3 397 509,6 

KETOPROFENE 50 mg GELULE 30 891 1544,6 

KETOPROFENE IM 100 mg/2 mL SOL INJ 86 7,9 

KETOPROFENE IV 100 mg PDR INJ 2 720 272,0 

KETOPROFENE LP ARW *CAP*O/*200 mg**GELULE 122 24,4 

PREDNISOLONE 20 mg CPR ORODISPERSIBLE 1 429 28,6 

35 PN PREDNISOLONE 5 mg CPR ORODISPERSIBLE 1 189 5,9 

PREDNISOLONE ACETATE 2,5% SUSP INJ 5ML 125 mg 4 0,5 

METHYLPREDNISOLONE 120 mg PDR INJ 296 35,5 

76 MPN 

METHYLPREDNISOLONE 16 mg CPR 98 1,6 

METHYLPREDNISOLONE 20 mg/2 mL PDR INJ 1 450 29,0 

METHYLPREDNISOLONE 40 mg/1 mL SUSP INJ 11 0,4 

METHYLPREDNISOLONE 40 mg/2 mL PDR  INJ 2 457 9,8 

METHYLPREDNISOLONE 4 mg CPR 22 0,1 

CPR: comprimé; SOL INJ : solution injectable; SUSP BUV: suspension buvable; CAP: Capsule  

IV: Intra-veineuse; O: Oral; P: parentéral     
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Annexe 8 

 

Tableau A8-I. Protocole de mise en place et de prélèvement des POCIS au cours d’une expérience de calibrage en laboratoire sur 15 jours. 

 

J0 J1 J2 J3 J4 J5 J6 J7 J8 J9 J10 J11 J12 J13 J14 J15  

Pocis 1 prélevé                             1 jour 

Pocis 2   prélevé                          2 jours 

Pocis 3     prélevé                        3 jours 

Pocis 4           prélevé                   6 jours 

Pocis 5             prélevé                 7 jours 

Pocis 6                   prélevé           10 jours 

Pocis 7                           prélevé   14 jours 

 Pocis 8                           prélevé 14 jours 

  Pocis 9                       prélevé   12 jours 

   Pocis 10                   prélevé     10 jours 

        
Pocis 

11 
            prélevé     7 jours 

        
Pocis 

12 
    prélevé           3 jours 

          Pocis 13         prélevé 5 jours 

          Pocis 14     prélevé     3 jours 

             Pocis 15   prélevé 2 jours 

             Pocis 16 prélevé   1 jour 
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Annexe 9 
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Figure A9-1. Evolution de la concentration de chaque molécule dans l'incubateur (eau 

du robinet dopée), au cours du temps, à 20°C et à l'obscurité.   
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Figure A9-2. Evolution de la concentration de chaque molécule dans l'incubateur (eaux 

usées), au cours du temps, à 20°C et à l'obscurité. 
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Annexe 10 
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Figure A10-1. Suivi des concentrations dans l'eau (Ceau, µg/L) au cours du temps en 

tenant compte du renouvellement des solutions. 20°C, vitesse de l'eau 11 cm/s, 21 jours. 
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Annexe 11 
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Figure A11-1. Concentrations moyennes (µg/L) en médicaments mesurées sur toute la 

durée des expériences de calibrage en laboratoire. Conditions d'exposition: T = 15°C ou 

25°C, vitesse de l'eau = 29 cm/s, durée = 10 jours. 

 

Tableau A11-I. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation par régression 

linéaire selon l’Eq [4]. Conditions d’exposition à 15°C, vitesse de l’eau 29 cm/s. 

 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

Durée estimée de la 

phase linéaire (jours) 
3 3 7 10 10 7 

Coefficient directeur 0,511 0,617 0,564 0,754 0,724 0,722 

r
2
 0,991 0,991 0,968 0,988 0,985 0,972 

Rs (L/j) 0,102 0,123 0,113 0,151 0,145 0,144 

Ecart-type 0,004 0,005 0,007 0,005 0,006 0,009 

 

Tableau A11-II. Paramètres de modélisation des profils d’accumulation par régression 

linéaire selon l’Eq [4]. Conditions d’exposition à 15°C ou 25°C, vitesse de l’eau 29 cm/s. 

 

 ATE SMX OFLO PN MPN KETO 

Durée estimée de la 

phase linéaire (jours) 
3 3 4 4 5 5 

Coefficient directeur 0,568 0,424 0,946 1,159 1,020 1,216 

r
2
 0,988 0,968 0,992 0,994 0,992 0,994 

Rs (L/j) 0,114 0,085 0,189 0,232 0,204 0,243 

Ecart-type 0,006 0,008 0,008 0,008 0,008 0,008 
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Annexe 12 
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Figure A12-1. Profils d’accumulation des différentes molécules au sein des POCIS exposés 

dans l’eau potable dopée. T=25°C, vitesse de l’eau=16 cm/s. Les points correspondent aux 

données expérimentales et les lignes aux modélisations suivant l’Eq [1]. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Annexe 13 



260 

0

5

10

15

20

25

ATE SMX OFLO PN MPN KETO

C
e
a

u
 (

µ
g

/L
)

Ceau mesurée Ceau calculée

T0-T3

 

0

2

4

6

8

10

12

14

16

18

ATE SMX OFLO PN MPN KETO

C
e
a

u
 (

µ
g

/L
)

Ceau mesurée Ceau calculée

T3-T7

 

0

2

4

6

8

10

12

14

16

ATE SMX OFLO PN MPN KETO

C
e
a

u
 (

µ
g

/L
)

Ceau mesurée Ceau calculée

T0-T7

 
Figure A13-1. Comparaison des concentrations mesurées et des concentrations calculées 

à partir des quantités fixées au sein des POCIS a) après 3 jours d'exposition (T0-T3), b) 

après 4 jours d'exposition (T3-T7), c) après 7 jours d'exposition (T0-T7). T= 25°C, 

vitesse de l'eau = 16 cm/s. 

Annexe 14 

a) 

b) 

c) 
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Tableau A14-I. Consommation des médicaments contenant les 6 molécules ciblées pour 

la période du 25 au 30 mars 2012 au sein de l'Hôpital Antoine Béclère. 

 
 

Spécialité 

Quantité 

administrée 

(unité de 

prise) 

Quantité 

administrée 

(g) 

Quantité 

(g/jour) 

 

ATENOLOL ARW 50 MG CPR PELL SEC PU 40 2 0,33 ATE 

OFLOXACINE ARW 200MG CPR PEL SEC PU      120 24 4,00 
OFLO 

OFLOXACINE AGT 200MG/40ML SOL PERF POC   4 0,8 0,13 

BACTRIM FORTE CPR 800 MG 10 8 1,33 

SMX BACTRIM AD CPR 400 MG              30 12 2,00 

BACTRIM TUTTI FRUTTI SIROP 100 ML 200 MG 1 0,2 0,03 

PROFENID 50MG GELULE            554 221,6 36,93 KETO 

PREDNISOLONE 20MG 100 2 0,33 PN 

METHYLPREDNISOLONE PDRE INJ 120MG 20 2,4 0,40 

MPN METHYLPREDNISOLONE PDRE INJ 20MG 15 0,3 0,05 

METHYLPREDNISOLONE PDRE INJ 40MG 33 1,32 0,22 
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Annexe 15 

 

Valorisation scientifique de l’étude 
 

Communication orales 

 
Calibrage et évaluation des échantillonneurs passifs POCIS « Polar Organic Chemical 

Integrative Sampler » pour l’analyse des résidus de médicaments dans les effluents 

hospitaliers. Bailly E., Karolak S., Levi Y. 20
ème

 Journées Information Eaux (JIE), Poitiers, 

25-27 septembre 2012. 

 

Calibration and field evaluation of Polar Organic Chemical Integrative Sampler (POCIS) for 

monitoring pharmaceuticals in hospital wastewaters. Bailly E., Levi Y., Karolak S. 22
e
 

congrès annuel européen et 6
e
 congrès mondial de la « Society of Environmental Toxicology 

and Chemistry » (SETAC), Berlin, Allemagne, 20- 24 mai 2012. 

 

Calibration and in situ evaluation of Polar Organic Chemical Integrative Sampler (POCIS) for 

monitoring pharmaceuticals in hospital wastewaters. Bailly E., Karolak S., Levi Y. 3
ème

 

séminaire des jeunes doctorants européens sur « Eau et Santé », Cannes, 27-29 juin 2011. 

 
Communication affichées 

 
Calibration and in situ evaluation of Polar Organic Chemical Integrative Sampler (POCIS) for 

monitoring pharmaceuticals in hospital wastewaters. Bailly E., Levi Y., Karolak S. Congrès 

« EuCheMS International Conference on Chemistry and the Environment », Zurich, Suisse, 

12-14 septembre 2011. 

 

Résidus de médicaments dans les eaux usées des hôpitaux. Développement d’un protocole 

d’échantillonnage intégratif in situ par capteurs passifs de type POCIS (Polar Organic 

Chemical Integrative Sampler). Bailly E., Karolak S., Levi Y. Colloque « Chimie et Santé », 

Cité Internationale Universitaire, Paris, 5 mai 2011. 

 

Développement d’un protocole d’échantillonnage intégratif in situ par capteurs passifs de type 

POCIS (Polar Organic Chemical Integrative Sampler) pour l’évaluation des sources de 

contamination par les résidus de médicaments. Bailly E., Karolak S., Levi Y. Journées de 

l’École Doctorale « Innovation Thérapeutique : du fondamental à l’appliqué », Orsay, 25-26 

mai 2010. 

 

Communication écrite 

 
Calibration and Field Evaluation of Polar Organic Chemical Integrative Sampler (POCIS) for 

Monitoring Pharmaceuticals in Hospital Wastewater. Bailly E., Levi Y., Karolak S. 

Environmental Pollution 174 [2013], 100-105. 
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Annexe 16 

 

Liste des équations 

Eq [1] :  

 

Eq [2] : 
 

Eq [3] :  

Eq [4] : 
        

 

Eq [5] :  
 

Eq [6] : 
 

 

Eq [7] : 
 

 

Eq [8] :  

 

Eq [9] :  

 

Eq [10] : 
 

 

 

Eq [11] :  

 

Eq [12] :  

 

Eq [13] :  

 

Eq [14] :  

 

Eq [15] :  

 

Eq [16] :  

 

Eq [17] : 
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 Résumé :  

 

L’évaluation des risques environnementaux et sanitaires liés à la présence de  résidus 

de médicaments dans l’environnement, représente un enjeu majeur en particulier au regard de 

la gestion du cycle des usages de l’eau. Les effluents des établissements de soins représentent 

une source non négligeable de pollution et justifient le développement de techniques 

spécifiques de mesures des émissions de résidus de médicaments dans leurs eaux usées. Dans 

le cadre de ces développements de méthode, l'échantillonnage représente une des difficultés 

majeures. Les échantillonneurs intégratifs apparus récemment, offrent une alternative 

intéressante aux stratégies d’échantillonnage existantes, permettant d'effectuer un suivi 

moyenné sur de longues périodes d'observation associé à une simplicité d'usage et une 

réduction des coûts. 

Ce travail porte sur l’étude de l’applicabilité des échantillonneurs intégratifs POCIS 

(Polar Organic Chemical Integrative Sampler) au dosage des résidus de médicaments dans les 

effluents hospitaliers. 6 molécules déjà identifiées comme représentatives des grandes familles 

de médicaments utilisés à l'hôpital (Aténolol, Prednisolone, Méthylprednisolone, 

Sulfaméthoxazole, Ofloxacine, Kétoprofène) ont été retenues. 

Les cinétiques d’adsorption des molécules sur les POCIS ont été suivies en laboratoire 

en condition de maitrise des paramètres les plus influents : température, vitesse de l’eau, 

charge en matière organique, colmatage…Ce calibrage a pour but de déterminer le coefficient 

d’échantillonnage Rs (L/j) spécifique à chaque molécule et nécessaire au calcul de la 

concentration dans le milieu d’exposition du POCIS. Les cinétiques d’adsorption des 

molécules ont également été étudiées pour évaluer la durée optimale d’implantation dans les 

effluents des hôpitaux. 

Après calibrage dans l’eau du robinet et dans l’eau usée, les POCIS ont été exposés in 

situ dans un effluent hospitalier pour mesurer les concentrations en 6 molécules ciblées. Les 

concentrations calculées à partir des extraits des POCIS sont concordantes avec celles 

obtenues par prélèvement direct d’un échantillon  moyenné d’eaux usées.  

Le facteur limitant l’application des POCIS pour le dosage des résidus de médicaments 

dans les effluents hospitaliers réside dans les difficultés d’accès au site et la présence de 

solides dans la canalisation. 
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