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Cette thése est dédiée d la mémoire de mon pére,
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Ces années de thése auront été riches a la fois en expériences, découvertes et apprentissages
mais elles m’auront également permis de rencontrer de formidables personnes avec lesquelles j'ai eu
I’occasion de travailler ou méme échanger humainement. Il va de soi que je me dois a présent de tous

vous remercier pour avoir contribué de pres ou de loin a ce travail.

Je souhaite tout d’abord remercier les membres de mon jury et particulierement a Cécile
Mieége (Ingénieure de recherche a IRSTEA) et Marcello Brigante (Professeur a I'Université de Clermont-
Auvergne), pour avoir évalué ce travail de thése en qualité de rapporteurs. Vos remarques m’ont
permis d’améliorer ce manuscrit et je vous suis profondément reconnaissante pour le temps que vous
m’avez accordé. Je remercie également Patrick Hohener (Professeur a I'Université d’Aix-Marseille)
d’avoir accepté de présider ce jury, ainsi que Séverine Jean (Maitre de conférences a I'Université de
Toulouse) et Mohamed Sarakha (Professeur a I'Université de Clermont-Auvergne) pour leur intérét porté
a ce travail. Mohamed, merci également pour ton accueil au sein de I'Institut de chimie de Clermont-
Ferrand et pour ta formation a la spectrophotométrie résolue en temps. Tes conseils ont été précieux. Et

merci d’avoir partagé un délicieux couscous avec Pascal et moi.

Je ne peux continuer ces remerciements sans exprimer mes plus sinceres remerciements a mes
trois directeurs de these: Pascal Wong-Wah-Chung, Professeur a |’Université d’Aix-Marseille, Laure
Malleret, Maitre de conférences a I'Université d’Aix-Marseille et Isabelle Laffont-Schwob, Professeur a
I’'Université d’Aix-Marseille. J’ai eu une chance inouie de travailler avec vous trois et je ne vous remercierai
jamais assez pour I'expérience que vous m’avez transmise et vos différentes manieres de travailler. Cette

codirection n’aura pas toujours été trés simple a gérer pour moi notamment lors de réunions « animées »

mais votre bonne humeur aura été communicative et m’aura profondément motivée chaque journée.

Pascal, tu as été exceptionnel pendant ces 4 ans, tu as complétement compris ce dont j’avais besoin pour
progresser en m’encourageant chaque jour, en t'intéressant aux résultats des manips. Ta disponibilité au
sein du laboratoire m’aura permis de me « dépatouiller » de divers problemes d’appareillages plus ou
moins rapidement et je te revois me dire « Fanny contextualise ! » quand j’arrivais paniquée dans ton
bureau. Tu as été bienveillant tout au long de cette these et je suis sincerement heureuse de t’avoir cotoyé
(presque) tous les jours et de la rigueur que tu m’as transmise. Ta pédagogie m’aura permis d’acquérir des
connaissances en photochimie dont je n’avais qu’une trés vague notion au départ et j’ai toujours apprécié
de connaftre ton point de vue. Je suis encore bien loin de ton efficacité mais j'espére un jour réussir a

abattre, ne serait-ce qu’un 1/3, de tout le travail que tu effectues en une seule journée. Merci aussi pour
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m’avoir permis de travailler avec I'Université de Clermont-Auvergne, de m’avoir accompagnée durant ces
deux séjours et d’avoir partagé avec moi de bons restaurants et ta connaissance en cenologie ! Merci pour
toute cette bonne humeur communicative durant ces années et pour ton implication jusque pendant tes

week-ends et vacances pour m’aider.

Laure, je vous remercie infiniment pour votre soutien durant ces années. J'ai parfois eu du mal a m’adapter
a votre maniére de travailler, un peu trop au dernier moment a mon go(t, surement parce que je ne me
rendais pas compte que ma thése n’était pas votre seul travail. Ca m’aura fait stresser quand je voyais les
échéances arriver, mais finalement tout se sera dissipé quand je voyais I'apport de votre réflexion au travail.
Merci pour tous ces échanges qui m’auront fait évoluer scientifiquement, en particulier sur les expériences
analytiques et les automatismes qui me serviront longtemps. Vous m’aurez aussi beaucoup rassurée quand
les manips ne fonctionnaient pas comme je le voulais. En particulier, lors de la mise en place des expériences
d’écotoxicologie ol le matériel nécessaire n’arrivait pas et que j'étais stressée et en perte d’énergie. Ce
jour, au téléphone, vous avez réussi a calmer mes pleurs et a me remotiver pour la suite. Merci également
pour le temps que vous m’avez consacré pour m’aider a écrire cette review (surtout ce fameux vendredi ol
on a quitté le labo a 02h30). L’accouchement aura été trés compliqué et trés fatigant mais je suis tellement

contente du résultat et de votre contribution.

Isa, mille mercis pour cette joie de vivre communicative et ton énergie débordante, tu as toujours réussi a
me transmettre ta bonne humeur par de nombreux fous-rires lors des repas et a me donner envie de
travailler dans cette ambiance. J'imagine que me former a I'écotoxicologie et au monde du « vivant » n’a
pas été tres simple pour toi puisque je n’avais que des notions mais ¢a a été un plaisir d’apprendre a tes
cotés. Grace a toi, j'ai découvert la définition de la pluridisciplinarité et tu m’as donné I'opportunité
d’échanger avec des experts de différents domaines. Tu m’as aussi aidé a la réalisation de protocoles
d’écotoxicité, a interpréter les résultats et a prendre conscience des variabilités liées au vivant (ce qui n’était
pas gagné !). Parmi les expériences en laboratoire, tu m’auras quand méme fait des frayeurs en mettant
ton doigt dans un cristallisoir contenant les lentilles et en renversant un peu de solution dans un autre (et
tout ¢ca le méme jour !)...Tu m’as aussi beaucoup appris humainement et les discussions que I’on a pu avoir
entre quelques flash au multiplex (entre-autres) resteront toujours dans un coin de ma téte. Merci de
m’avoir fait confiance, de t'étre impliquée dans mon encadrement et de t'étre rendue disponible quand
j’en avais besoin surtout avec ton agenda déja presque complet en septembre pour toute lI'année

universitaire suivante...

Dans un second temps, je tiens a remercier les co-financeurs de ce travail, c’est-a-dire la région
Provence-Alpes-Cote d’Azur et I'entreprise Seakalia qui m’ont permis de réaliser cette these dans des
conditions optimales. Merci a Nicolas Tiliacos (Directeur de Seakalia) pour ta confiance et pour m’avoir

permis de mener a bien ces travaux de thése et ton sourire a chaque fois que j’avais I'occasion de te croiser
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sur Marseille. Egalement, un immense merci au Docteur Christophe Tiliacos, pour avoir suivi ce travail dés
que tu en avais I'occasion. Au-dela du travail, merci de t'étre préoccupé de bon bien étre mental et d’avoir
partagé ces différentes soirées de « remontage de moral ». Tu as été d’un grand soutien pendant ces
années. Merci de nous avoir fait découvrir tes talents culinaires... ce fiadone au citron sans gout de citron
était merveilleux !1l... Je reviendrai avec plaisir partager un repas chez toi a condition que tes pommes de
terre soient parfaitement cuites cette fois et j’espére que tu ne nous feras pas faux bond pour faire les sushi
la prochaine fois | Merci aussi de nous avoir emmenés visiter quelques bouts de la ville de Marseille. Je suis
trés heureuse de t’avoir rencontré, ta bonne humeur a été communicative et toutes tes conneries auront

eu le grand mérite de me faire rire en continu ! Merci Mr le Troll !

Il va de soi, que je me dois de remercier tous les membres du LCE pour m’avoir accompagnée durant
ces 4 années et en particulier I'équipe MPO devenue récemment I'équipe TRAME. Professeur Pierre
Doumenq, merci infiniment de m’avoir acceptée dans votre équipe ! Il est vrai que votre fort caractére est
a prendre avec des pincettes et je ne sais pas si j'aurais aimé que vous soyez mon directeur de thése mais
ce dont je suis certaine c’est que votre bienveillance m’aura fait le plus grand bien. Vous avez toujours
cherché a savoir comment j’allais et vos blagues nulles (oui il fallait que je vous le dise...) m’auront bien fait
rire. Je suis aussi trés heureuse de vous avoir arraché des sourires dans des périodes ou vous fronciez plut6t
les sourcils. Votre voix mécontente qui résonne dans les couloirs me manquera c’est certain. Merci d’avoir
partagé vos connaissances et de m’avoir soutenue dans les moments difficiles. Je remercie également Anne
Piram, pour ton aide précieuse et ta formation rigoureuse sur le Q-ToF, cela a été un réel plaisir de travailler
avec toi et de pouvoir échanger et apprendre pendant ces 4 ans. Je ne t'ai pas cassé le Q-ToF mais
heureusement que tu étais la pour gérer les différentes crises rencontrées. J'ai été ta « téte de Turque »
mais j’avoue avoir pris un grand plaisir a I'étre ! Je vais devoir m’essayer au cheesecake maintenant que tu
m’as transmise cette recette et j'espere sincérement étre a ta hauteur ! Bien qu’arrivée plus récemment,
Stéphanie Rossignol, tu as aussi été un grand moteur pour moi. J’ai beaucoup aimé discuter avec toi de ton
expérience et de ton ressenti pendant ta thése, tes post-doc ou méme ton nouveau poste de Maitre de
conférence. Ton calme et ta douceur m’auront réellement fait du bien sur cette fin de these, merci ! Je
souhaite également remercier le Professeur Gilbert Mille, récemment décédé et qui aura laissé un vide sur
cette fin d’année. Vous avez toujours été bienveillant avec les étudiants du laboratoire, j'espere qu’on I'est
autant avec vous oU que vous soyez. Merci a Jean-Frangois Barbion pour ton aide informatique et a
Stephanie Lebarillier pour ton aide sur les différentes LC (et on sait qu’il y en a eu des galéres !!l) et merci
beaucoup pour ton aide sur mes prélévements quand je devais gérer le multi-site. Merci a Cécile Langlois
pour avoir toujours été disponible pour gérer la paperasse administrative des commandes,
remboursements et réservations avec efficacité ! Je remercie également Loloe pour sa bonne humeur
pendant ces 4 ans. Je n’ai pas vraiment eu I'occasion de travailler avec toi mais je te remercie pour m’avoir
formée sur le GC pour que je puisse assurer les TP de master. Merci pour ton oreille attentive, ta compassion

quand rien n’allait comme je voulais et tes éclats de rire. Je veux également remercier Maxou, qui m’a
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accompagné lors des campagnes terrain, tu t'es fait un plaisir de me prendre en photo pour te moquer, tu
m’as conduit et emmené au resto (pour joindre I'utile a I’agréable). Merci pour ton sourire-moustache (qui
a rendu jaloux Fred), c’était vraiment agréable de partager ces moments avec toi, méme si tu as cassé ma
bouteille de prélevement... Enfin, je désire remercier chaque membre du LCE que je n’ai pas eu la chance
de fréquenter chaque jour mais que j’ai pris grand plaisir a croiser de temps a autres. Plus personnellement,
je voudrais remercier Bruno Coulomb, Laurent Vassalo et Carine Demelas pour avoir réalisé les analyses
chimiques sur les eaux étudiées dans le cadre de ce travail. Merci pour votre disponibilité et efficacité pour
répondre a chacune de mes questions. Je remercie aussi Laurence Coulomb pour ta disponibilité et ton
sourire a chaque fois que j’avais I'occasion de venir sur Marseille. C’était un plaisir de correspondre avec
toi et un grand merci pour ton aide administrative. Pour finir, je tiens a remercier le Professeur Henri
Wortham (directeur du LCE), pour m’avoir accueillie au sein du LCE en tant que doctorante puis en tant
gqUu’ATER. C’est grace a vous que j’ai disposé des meilleures conditions pour réaliser ce travail de thése,

merci !

Dans un second temps, je tiens a remercier les petites mains du laboratoire, encore jeunes
étudiants ou post-doctorants. Lorsque j'ai commencé ma these, Marie et Fred m’ont aidé a m’intégrer au
laboratoire et avec vous j’ai partagé quelques soirées qui m’ont mise dans de bonnes conditions. Merci
pour vos conseils. Mickael, ton passage au labo aura été important mine de rien, tu n’es resté qu’un an
mais ton soutien et ton écoute m’auront fait le plus grand bien (avec les quelques biéres partagées
évidemment). Merci également a Clémentine et Lauren avec qui j’aurais partagé le méme bureau quelques
mois. Lauren merci pour ton aide et ton partage d’expérience pour la rédaction de ma review et Clem, pour
toutes les discussions que I'on a eu, j'espére que tu finiras ta thése en beauté méme si c’est parfois difficile,
tu verras le sentiment de joie une fois que c’est derriére toi. Merci aussi a Kévin, méme si tu n’es parmi
nous que quelque temps dans I'année, c’était un plaisir de te croiser et de pouvoir discuter avec toi. Merci
a Nuning, pour cette joie de vivre et ce sourire chaque jour ! Et tu arrétes de casser le Q-ToF maintenant !!
Merci aussi a EI-Mountassir pour ta gentillesse et ton calme. J’espére que tu vivras de belles années de
these au sein du laboratoire. Je tiens aussi a remercier mes deux chouchous, fraichement doctorants depuis
2017 qui m’ont beaucoup soutenue cette derniére année, Mathilde dit MathildA, je I'avoue, je t’'ai (un peu)
bizuté entre ton stage de M2 et ton début de these mais continue d’abattre le travail comme tu le fais, tu
es une fille bourrée d’énergie et tu la transmets aux autres donc ne change pas! Et mon doudou Houssein,
tu es un amour et tu as toujours été attentionné envers moi, fais toi confiance (la thése t’aidera beaucoup
pour ¢a tu verras), et reste cette belle personne que j'ai eu la chance de connaitre. A tous les futurs docteurs
du labo, j'espere avoir réussi a vous transmettre les points importants avant de partir, surtout éclatez-vous !
Merci également aux autres doctorants pour avoir échangé et partagé quelques instants avec moi, Rafika,
Rayene, Yudhis et Halik. J’en viens aux différents stagiaires de I’équipe qui auront fait des passages plus ou
moins long prés de moi, notamment Loris et Mathilde qui m’auront bien aidée sur certaines expériences

d’irradiation et de développement de méthodes. Loris, je te remercie pour ton travail, bien que tu n’aies
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été qu’en 1 année de licence a I'époque, tu as trés bien cerné le sujet et ¢’était un plaisir de te former sur
les appareils et je suis contente de t'avoir eu en cours pendant ce poste d’ATER. Mathilde, tu as été une
trés belle rencontre, il a fallu te canaliser et te rassurer mais je suis trés reconnaissante de ton implication
pour les manips et pour I'intérét que tu as porté a ma thése. C’était un vrai bonheur de te former ces 2 mois
et de partager mes connaissances. Merci de m’avoir tant fait rire avec toutes tes expressions. Tu es ma
stagiaire pref’, t'inquiete pas ! Merci aussi aux stagiaires que je n’ai pas encadrés mais avec qui j'ai eu
I’occasion de partager un bureau ou mon expérience. Merci a Mélanie, tu as été un rayon de soleil, tu as
mis une ambiance que je n’oublierais jamais dans le bureau, ta voix résonne encore dans ma téte quand tu
chantais du Disney. J'ai adoré partager avec toi les petites soirées jagger/mojitos a I'appart et tu m’as permis
de découvrir I'Ecosse. Merci aussi a Stella, la petite Corse du labo pour ton accent et pour m’avoir tenu téte
pendant 6 mois. Merci d’avoir payé le loyer du bureau en nounours a la guimauve avec I'aide d’Axelle.
Merci a Magali, qui aura démarré sa licence pro en méme temps que ma thése et qui m’aura bien soutenue
pendant cette premiéere année et également pendant son stage de M1. C’était toujours agréable de discuter
avec toi. Je souhaite également remercier Oumar, stagiaire de M2, que j’ai eu la chance de former sur les
appareils de LC et d’irradiation. Tu m’auras aussi débloqué sur une de mes manips que je n’arrivais pas a
résoudre depuis 2 mois. Merci pour ton aide et ton calme et je te souhaite du courage pour la suite de ta
thése ! Enfin, je remercie Arnaud, mon petit Nono, je n’aurais pas eu |'occasion de te former mais ¢a aura
été un plaisir de passer ces 2 mois avec toi. J'ai trouvé un allié pour taquiner Mathilde, un mec attentionné

et souriant ! Ne change pas.

Merci également aux « metteurs d’ambiance » des couloirs ! Vos éclats de rires m’auront permis
de passer 4 ans de la maniére la plus agréable possible. Merci Sylvain, Lionel et Fred pour ces repas tous
plus dréles les uns que les autres, pour vos remontages de moral et votre écoute quand j’avais besoin de

m’énerver. Ca y est Fred, elle est finie cette these !

J'en viens a remercier les membres de I'lMBE, mon second laboratoire. Merci a Véronique Masotti
pour ton partage d’expérience (et de bureau ces derniers temps) et également a Héléne Folzer pour ton
calme et ta douceur que j’ai beaucoup appréciés les fois ol je suis venue. Tu as toujours été d’une oreille
attentive et tu m’auras beaucoup appris humainement. Merci aussi a Marie-Dominique Salducci qui aura
toujours été disponible pour m’aider selon les expériences que j'avais besoin de réaliser. Merci pour ton
fou-rire communicatif quand tu racontes I'histoire de Marie-Eléonore et la débroussailleuse | Merci
également aux autres doctorantes que j'ai eu I'occasion de croiser régulierement lors de mes passages a
Marseille, Alma, Ahlem et Julie. Je terminerais par remercier Marie-Eléonore, mon petit chat de labo. Je
suis si heureuse de m‘étre fait une amie sur qui je peux compter. Tu as été d’un soutien indéfectible depuis
que je t'ai rencontrée. On n’a finalement pas été dans la chorale de I'université mais ¢a nous aura valu des

échanges de nombreux mails et fous-rires. Ta culture, ton ouverture d’esprit et ton envie d’apprendre

Vi
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toujours plus de choses sur les personnes m’ont fait énormément de bien. J’ai adoré discuter des heures
avec toi et t'apprendre un langage fleuri comme tu dis si bien. Grace a cette these, j’ai pu partager un
congres, squatter ton appartement, faire des masques « embellisants » a I’argile, mais aussi faire un festival
qui aura laissé des traces... Je ne te remercierai jamais assez de ton dévouement, de ta facilité d’acces, de
ton affection. Tu es un formidable docteur (et hippie) et je suis heureuse d’avoir vécu ces années a tes

cotés. Merci pour tout ma belle !

Pour continuer les remerciements du personnel IMBE, je dois adresser un immense et sincere
MERCI a Xavier Moreau et Laetitia de Jong Moreau pour leur implication a mes c6tés afin de développer
un test d’écotoxicité sur les hydres. Vous étes deux personnes joyeuses, douces et trés pédagogues. Ma
formation au monde du vivant n’a pas d{ étre simple mais vous n’avez rien laissé paraitre. De mon c6té,
c’était un plaisir de me lever le matin pour venir travailler avec vous, méme si j’avoue qu’il m’a fallu du
temps pour m’habituer aux lunettes binoculaires. Je ne vous remercierai jamais assez pour la quantité de
travail que vous avez abattu pour moi. J'espere sincerement que cette publication va prochainement étre
acceptée et qu’on aura I'occasion un jour de travailler a nouveau ensemble. A tous les 2 un tres grand
merci ! Je tiens aussi a remercier toutes les petites mains qui ont été présentes en stage de master ou de
licence et qui m’ont beaucoup aidée dans la réalisation des expériences, Quentin, Mickael, Florian, Laetitia

et Juliette.

J’adresse ensuite mes remerciements a I’équipe Prodibio/Seakalia. Je n’ai pas eu I'occasion de tous
vous connaftre mais ¢’était un grand plaisir de vous croiser quand j’avais I'occasion de venir. Merci a Sovana,
Romain, Hervé, Nicolas, Fabien, Benjamin, Eva, Bérengére, Christine, Olivier et Audrey qui m’aura
particulierement fait rire en prenant les plantes pour des talkie-walkie lors d’un repas d’entreprise... (je
reviendrais m’occuper de ton bureau, n’aie crainte). Je tiens enfin a remercier Guillaume pour m’avoir
accompagnée et intégrée a la vie Marseillaise, en me faisant partager ta passion pour la plongée, pour les
balades en kayak depuis la Pointe Rouge, ou encore pour cet aioli dégusté avec ton équipe de plongée. Tu
as été un vrai cordon bleu (petit bémol pour ta creme patissiére a la pistache, il faudra retenter ta chance).

Merci d’avoir été bienveillant avec moi et de m’avoir écouté quand « il fallait que ¢a sorte ».

Je remercie également Isabelle Hammad, qui m’a guidé au sein de ces 4 années et qui a prété
attention et a apporté des réponses a chaque question que je me posais vis-a-vis de I'Ecole Doctorale

Sciences de I'Environnement.

Je remercie I'Institut de Chimie de Clermont-Ferrand et particulierement I'équipe de Photochimie
pour leur accueil lors de mes deux visites méme si certains avaient des doutes sur les résultats que I'on
obtiendrait. Finalement ¢a a marché ! Je remercie aussi Laurent (ami de Pascal), pour m’avoir hébergé et
pour avoir partagé quelques anecdotes croustillantes sur mon directeur de thése lors de mes séjours

professionnels en Auvergne!
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Merci également au personnel de PerkinElmer (Philippe Boniteau, Eric Muron, Nicolas Bongard et
Christian Missitch) pour leur conseils, formations et interventions sur les appareils a chaque nouveau

probléme rencontré (surtout la premiere année) !

J'ai aussi une pensée pour Eva et Fabienne, mes responsables de stage de master au sein de
I'IRSTEA. Vous m’avez transmis le got de la recherche et si j’en suis la aujourd’hui vous n’y étes pas pour

rien, alors merci beaucoup !

Enfin je remercie la cellule de culture scientifique et technique de I'Université d’Aix-Marseille, en
particulier Hannah, Isabelle, Alix qui m’ont fait découvrir le merveilleux monde de la vulgarisation grace a
I'atelier EXPERIMENTARIUM, au doc’ en clip (avec I'aide de Benoit et Frangois), et diverses fétes de la

Science ou nuit Européenne des chercheurs.

D’un point de vue plus personnel, je tiens a remercier certaines personnes bienveillantes comme
Adrien, qui a toujours été d’un soutien. Je suis bien contente d’avoir partagé ce saut en parapente avec toi.
Merci aussi aux sportifs des salles Keepcool (Elo, Margaux, Caro, Alex) et plus particulierement, Océane,
Céline, Justine qui m’auront poussée dans mes retranchements juste avant de finir le manuscrit en
participant a la Mudday sans entrainement, « des monstres fada ! ». Vous avez été géniales et des grosses
sources de motivation pendant ces années. Merci les filles | Merci aussi a Sylvie pour tes encouragements
et ta bienveillance, tu as été une vraie maman ici et merci a ma gatounette, Christelle pour toute I'affection
que tu m’as apportée et ces sessions de zumba qui m’ont tant fait rire aprés certaines journées
compliquées. Merci a mes amis de master, dit « la meule » qui m’ont soutenue et supportée pendant ces
4 ans. Vous n’imaginez pas le bien que ¢a me faisait les quelques mariages, week-ends et virées que I'on a
partagé ces derniéres années. Merci a mes amis de DUT et plus particulierement du BDE, pour avoir pris de
mes nouvelles et pour vos encouragements, en particulier Sophie, Elise, Caro, Jules, Julien et Rémi ! Et
merci aux amis de plus longues dates pour leur soutien en particulier Jennifer. Bien que ce soit plutot
récent, je voudrais aussi remercier Léa, tu n’as vécu que cette derniére année de these et pourtant je crois
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Introduction générale

Introduction

Une grande variété de micropolluants organiques a été détectée dans les compartiments
aquatiques environnementaux dans le monde entier au cours des derniéres décennies par de
nombreuses équipes de recherche. Parmi ces composés, on retrouve certains pesticides ou
hydrocarbures mais également des composés dits émergents, tels que les produits pharmaceutiques
(PP). En effet, ces derniers sont de plus en plus fréquemment quantifiés a des concentrations de I’ordre
du ng.L'* au pg L™ dans divers plans d'eau récepteurs, tels que les eaux douces, les eaux souterraines,
les ressources en eau potable et I'eau de mer (Arpin-Pont et al., 2016; Benotti et al., 2009; Ebele et al.,

2017; Kolpin et al., 2002; Liu et Wong, 2013; Pal et al., 2010; Watkinson et al., 2009; Yang et al., 2017).

Les PP sont devenus un sujet préoccupant notamment du fait de I'utilisation, en constante
augmentation, de médicaments visant a améliorer la santé des populations humaines et animales. Ces
composés, suite a leur ingestion, sont excrétés dans les urines et les féces (en partie sous leur forme
originale) et se retrouvent dans les influents de stations de traitement des eaux usées (STEU). Or, dans
les STEU, les traitements biologiques secondaires (procédés a boues activées) ont été congus a I'origine
pour éliminer les matieres organiques et les solides en suspension, afin de respecter les exigences
minimales de rejet (Barraqué, 2004; Bloch, 2005). Leurs efficacités d'élimination des produits
pharmaceutiques sont du coup trés variables ; par exemple, supérieure a 80 % pour |'acétaminophéne
(ou paracétamol) et l'ibuprofene (anti-inflammatoire), mais inférieure a 20 % pour la carbamazépine
(antiépileptique) et I'aténolol (béta-bloquant) (Miége et al., 2009). La consommation généralisée et
I'efficacité parfois limitée des procédés de traitement des eaux usées ont conduit a une large diffusion
des produits pharmaceutiques dans I'environnement aquatique faisant d’eux des polluants «pseudo-

persistants» (Daughton, 2003).

La présence dans I’environnement de substances thérapeutiques, ayant donc un effet sur
I’homme ou les animaux, est considérée, depuis peu, comme présentant un danger a la fois pour les
organismes aquatiques mais également pour la santé humaine (Comber et al., 2018; Daughton, 2016;
Ebele et al., 2017). De ce fait, sept produits pharmaceutiques ont été récemment ajoutés sur la liste
de priorisation de la réglementation Européenne sur la qualité des masses d’eaux. Ainsi, on retrouve
sur cette liste : le diclofénac, le 17a-éthynilestradiol, le 17B-estradiol, I'estrone, I'érythromycine, la
clarithromycine et I'azithromycine (EU, 2015). Cependant, cette liste est bien sir incompléte du fait de
la détection de nombreux autres produits pharmaceutiques dans les compartiments aquatiques, voire
méme discutable car elle ne prend pas en compte le devenir de ces composés dans |I’environnement

et donc leurs produits de transformation, qui sont pour la plupart inconnus.
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C’est dans ce contexte qu’intervient ce travail de these, dont I’objectif est d’étudier I’évolution
des PP une fois rejetés dans I’environnement, précisément sous l'influence de la lumiere solaire. Pour
cela, trois composés ont été pris comme modeles pour étudier leur réactivité photochimique a la fois
dans une eau ultrapure mais surtout dans des masses d’eaux réelles d’origine diverses provenant de
riviere, fleuve, étang et mer. Un des objectifs de ce travail était de corréler leur réactivité aux
propriétés photoinductrices des milieux aquatiques ainsi qu’a leur contenu chimique. Pour
appréhender le devenir des polluants ciblés dans I’environnement, le travail a aussi porté sur les
réactions mises en jeu, leur importance et leurs origines. Un autre objectif était de caractériser I'impact
des PP sur |"écosysteme aquatique en prenant en compte les niveaux de concentrations
environnementales et les effets mélange liés a la présence concomitante des PP et de leurs sous-
produits photochimiques, en I'occurrence. Pour ce faire, le but était d’adapter ou développer des tests
d’écotoxicologie originaux pour les appliquer a notre problématique, et comparer les résultats a ceux

fournis par des tests classiques.

Pour aborder ce travail, le premier chapitre présente une synthese bibliographique
approfondie du bilan de la contamination par les produits pharmaceutiques a I’échelle du bassin
méditerranéen. Ceci nous a permis d’identifier les composés les plus occurrents et de connaitre les
niveaux de concentrations mesurées dans différents compartiments aquatiques. De plus, I'effet des
PP sur divers organismes aquatiques a été recensé, afin d’identifier les composés les plus
problématiques sur un plan écotoxicologique. Ensuite, les connaissances sur le devenir des composés
dans les milieux aquatiques ont été rassemblées avec la prise en compte des différents phénomeéenes
d’atténuation naturelle, en particulier les réactions photochimiques. Les réactions par absorption
directe de la lumiere et celles photoinduites ont été décrites ainsi que les espéces chimiques réactives

susceptibles de se former dans les milieux aquatiques.

Dans le second chapitre, sont détaillés les matériels et méthodes employés dans ce travail pour
les essais de réactivité photochimique, pour les caractérisations physico-chimiques et analytiques, et

pour les bioessais aigus et chroniques.

Le chapitre 3 présente les résultats sur la caractérisation des eaux naturelles sélectionnées
pour les travaux de thése. Dans un premier temps, les propriétés physicochimiques de chacune des
eaux déterminées sur les sites de prélevement et en laboratoire sont présentées. Dans un second
temps, les propriétés photoinductrices des eaux sont détaillées, notamment la mise en évidence et la

qguantification d’especes chimiques réactives (radicaux) grace a deux méthodes, a savoir la
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spectrophotométrie d’absorption résolue en temps et l'utilisation d’une sonde chimique, I'acide

téréphtalique.

L'étude du devenir des trois composés sélectionnés (carbamazépine (CBZ), oxcarbazépine
(OxCBZ) et I'acide 9-carboxylique acridine (9-CAA)) dans les différents milieux aquatiques a été réalisée
par la suite et fait I’objet du chapitre 4. Les résultats des études cinétiques de transformation des PP
dans les eaux (ultrapure ou naturelles) sous irradiation ou a I’obscurité sont présentés, ainsi que les
constantes de réactions entre les PP et les especes chimiques réactives, qui ont été déterminées en
mettant en ceuvre des réactions de compétition. Ces deux aspects ont permis la compréhension des
différences de comportements observées dans les eaux. De plus, les PP se dégradant, on a cherché a
identifier les sous-produits formés dans chacune des eaux. Et par suite, des mécanismes et voies de

dégradation des 3 composés sont proposés.

Les aspects écotoxicologiques abordés dans cette these sont traités dans le chapitre 5. Trois
tests d’écotoxicité aigué et chroniques en utilisant trois organismes modeéles (Vibrio fischeri, Lemna
minor et Hydra circumcincta) ont été sélectionnés afin d’étre adaptés ou développés pour mesurer les
effets a faibles doses des composés d’intérét pris seul ou en mélange. Enfin, I’évolution de I'écotoxicité
des trois composés au cours de l'irradiation lumineuse a été mesurée dans le but d’évaluer les effets

des PP au cours de leur devenir environnemental.

Ce travail de recherche a été mené entre deux laboratoires universitaires : le Laboratoire de
Chimie de I'Environnement (UMR 7376, France) et I'Institut Méditerranéen de Biodiversité et Ecologie
marine et continentale (UMR 7263, France) et financé par la Région Provence-Alpes-Cote d’Azur et
I’entreprise Seakalia (Marseille, France) (DEB n°141198/2014). Ce travail s’inscrit dans le cadre du
projet éco-industries MICROPOL, dont I'objectif est de trouver des solutions pour anticiper les

évolutions de la réglementation européenne sur les rejets de micropolluants dans I’environnement.
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Ce premier chapitre dresse un bilan de la contamination aquatique du bassin méditerranéen
par les produits pharmaceutiques, en examinant d’une part la pollution en entrée et sortie de stations
de traitement des eaux usées (STEU) et d’autre part dans les réceptacles naturels (rivieres, mer). La
qualité des eaux du bassin méditerranéen est discutée en regard des effets écotoxicologiques des
composés pharmaceutiques dans la deuxieme partie. En troisieme partie, le devenir de ces composés
dans les milieux aquatiques, lié aux phénomenes d’adsorption, de biodégradation et de

photodégradation est présenté.

1. Bilan de la contamination du bassin méditerranéen par les produits

pharmaceutiques

1.1 La problématique environnementale des produits pharmaceutiques

et particularités du bassin méditerranéen

Depuis deux décennies, la problématique du rejet des PP dans I’environnement naturel et
I'impact potentiel de ces composés sur la santé humaine est devenue une préoccupation majeure
comme le montre la figure 1-1 représentant I’évolution du nombre d’articles scientifiques traitant des

contaminations environnementales par les produits pharmaceutiques entre 1998 et 2016.
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Figure 1-1: Evolution du nombre d’articles scientifiques traitant des contaminations de
I’environnement par les produits pharmaceutiques*

*Résultats obtenus apres une recherche dans la base de données Sciencedirect en utilisant les termes «pharmaceutical» et
«environment» dans le titre, le résumé ou les mots clés; en sélectionnant les thémes 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 synthése chimique : «Drug
Discovery Today», «International Journal of Pharmaceutics», «Journal of Pharmaceutical and Biomedical Analysis»,
«Advanced Drug Delivery Reviews».
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Au cours de ces derniéres années, la présence des produits pharmaceutiques a été
principalement étudiée au niveau international (Gogoi etal., 2018; Li, 2014; Tran et al., 2018; Wilkinson
et al., 2017; Yang et al., 2017). Seuls quelques articles récemment publiés ont examiné l'impact des
produits pharmaceutiques a I'échelle locale, par exemple en Inde (Balakrishna et al., 2017), ou encore
en Chine (Bu et al., 2013; Liu et Wong, 2013). Le recensement a I’échelle mondiale des produits
pharmaceutiques est intéressant pour évaluer I’étendue de cette problématique tandis que les études
de cas par pays peuvent constituer un outil d’aide a la gestion économique et politique de ce probleme.
Et, d'un point de vue environnemental, il est particulierement intéressant de considérer un bassin
hydrogéographique complet. C'est ce que nous nous sommes proposés de faire en dressant un état

des lieux a I’échelle du bassin versant correspondant a la Méditerranée et ces tributaires.

Le bassin méditerranéen comprend des pays développées et des pays en voie de
développement avec des différences importantes en termes de population, de démographie, de
croissance économique, d’industrialisation, de fabrication et prescriptions pharmaceutiques et de
réutilisation et de traitement des eaux usées (Gurlik, 2009; Kookana et al., 2014). Une gestion de |'eau
et des politiques nettement différentes induisent un traitement des eaux usées dans 70 % des cas en
moyenne dans les pays a revenus élevés, comme la France, |'ltalie et Israél, suivis par les pays a revenus
intermédiaires (38 % des cas) tels que I'Algérie, la Croatie, la Turquie et les pays a faibles revenus (28 %
des cas) comme le Maroc, la Syrie et la Tunisie (Madikizela et al., 2017; Sato et al., 2013; “World bank
list of economies,” 2017). Dans les pays d'Afrique du Nord, la connectivité des égouts est généralement
faible et, dans certaines zones, les déchets sont principalement collectés dans les fosses septiques
(Bouchaala et al., 2017; Plan bleu pour la Méditerranée, 2009; Salama et al., 2014). D’autre part, le
bassin méditerranéen comprend des pays classés parmi les 10 premiers producteurs et exportateurs
européens de produits pharmaceutiques, tels que la France, I'ltalie et I'Espagne avec respectivement
10, 5 et 4 % du total des exportations de médicaments en Europe (Eurostat, 2017). On retrouve
également plusieurs pays qualifiés de grands consommateurs de médicaments, tels que la Gréce, la
France, I'ltalie, I'Espagne et la Slovénie. En comparaison avec des pays a revenus élevés, les indicateurs
utilisés montrent que les pays a faibles revenus consomment moins de médicaments que la population
mondiale moyenne (World Health Organization, 2004), mais ces indicateurs n’intégrent pas les taux
plus élevés d'automédication pour les médicaments en vente libre et de prescriptions liées aux

maladies infectieuses (Segura et al., 2015).

La mer Méditerranée présente également un intérét particulier car elle constitue le réceptacle
ultime des rivieres et des eaux usées de pays fortement urbanisés et industrialisés et elle est presque

totalement fermée, ce qui en fait un écosysteme aquatique plus sensible que les autres mers et océans.
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Ces observations soulévent une série de questions concernant l'impact des médicaments sur

I'environnement aquatique particulier du bassin versant méditerranéen.

1.2  Sélection des composés d’intérét et construction de la base de

données de présence dans le bassin méditerranéen

Afin de réaliser un bilan de contamination du bassin méditerranéen par les produits
pharmaceutiques, notre étude a considéré les 19 pays bordant la mer Méditerranée et une liste de 43

composés appartenant a différentes classes pharmaceutiques.

L’'ensemble de ces 43 substances pharmaceutiques actives a été initialement sélectionné en
fonction de plusieurs criteres. Premierement, toutes les substances sélectionnées ont été
régulierement mises en évidence dans un contexte international (Santos et al., 2010), notamment dans
les effluents de STEU. Deuxiemement, chaque molécule choisie devait également répondre a au moins
I'un des trois criteres suivants : (1) faible efficacité d'élimination dans une STEU (comme la
carbamazépine et I'aténolol) ; (2) principalement trouvées en phase dissoute (LogKow < 3, par exemple
la norfloxacine, le métronidazole et I'acétaminophéne), (3) ayant montré un impact écotoxicologique
a des concentrations environnementales (dans la gamme des dizaines de pg.L?, par exemple le
propanolol, la fluoxétine) (Fent et al., 2006). Cette liste comprend 7 analgésiques et anti-
inflammatoires (dont un dérivé: l'acide salicylique, métabolite urinaire humain de I'acide
acétylsalicylique (aspirine) (Hutt et al., 1986)), 5 régulateurs de lipides (dont un dérivé : l'acide
clofibrique, métabolite plasmatique actif du clofibrate (Du et al., 2003), 4 médicaments psychiatriques,
10 antibiotiques, 4 bétabloquants, 7 hormones (5 cestrogenes, 1 progestatif et 1 androgéne) et 6
autres composés appartenant aux classes des stimulants cardiovasculaires, diurétiques, produits de

contraste, antihistaminiques et bronchodilatateurs (tableau 1-1).

Pour construire notre base de données, les publications ont été sélectionnées a partir de
banques de données d’articles scientifiques, telles que ScienceDirect, PubMed, TitaneScience et des
moteurs de recherche tels que Google Scholar et Web of science. Une recherche a été effectuée avec
les mots clés suivants : « pharmaceuticals », chaque classe de produits pharmaceutiques
(antibiotiques, béta-bloquants, hormones, ...), « occurrence », « wastewater treatment plants »,
« sewage », « surface water », « seawater », « Mediterranean Sea » et chacun des 19 pays riverains de
la mer Méditerranée. De plus, lorsqu'aucune ou trés peu de références ont été trouvées pour un

composé, son nom spécifique a été directement recherché.
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Tableau 1-1 : Classes thérapeutiques et molécules ciblées dont 2 dérivés de PP (en italique)

Classe thérapeutique

Molécules

Analgésiques et anti-inflammatoires

Régulateurs lipidiques

Psychotropes
Bétabloquants

Antibiotiques

Diclofénac, Ibuproféene, Kétoproféne, Naproxene,
Acétaminophene, Acide salicylique, Acide acétylsalicylique
Bézafibrate, Gemfibrozil, Atorvastatine, Fénofibrate, Acide
clofibrique

Carbamazépine, Fluoxétine, Venlafaxine, Amitriptyline
Propanolol, Aténolol, Sotalol, Métoprolol

Sulfaméthoxazole, Triméthoprime, Ofloxacine, Norfloxacine,
Clarithromycine, Azithromycine, Erythromycine,
Ciprofloxacine, Métronidazole, Amoxicilline

Produits de contraste lopromide
Antihypertenseurs Enalapril
Antihistaminiques Ranitidine
Diurétiques Furosémide
Bronchodilatateurs Salbutamol
Antidiabétiques Metformine

17B-estradiol, Estriol, Estrone, Estrone-3-sulfate,
Hormones L . i i
17a-éthinylestradiol, Progestérone, Testostérone

Ainsi, 67 articles (Annexes 1 et 2) publiés entre 2002 et 2018 dans des revues internationales
ont été utilisés pour constituer la base de données recensant la présence des 43 PP sélectionnés autour
du bassin méditerranéen. Elle comprend 6072 valeurs de concentrations, soit 904 valeurs pour les
influents de STEU, 1451 pour les effluents de STEU, 2964 pour les rivieres et 753 pour les eaux de mer.
Toutes les données concernant les STEU proviennent de structures conventionnelles domestiques et
municipales (comprenant le traitement primaire suivi éventuellement d'un traitement biologique
secondaire). De plus, toutes les données prises en compte pour les eaux de surface ont été mesurées
dans des échantillons d’eau de mer ou dans des tributaires de la mer Méditerranée (c'est-a-dire des
effluents de STEU et des rivieres se déversant dans la mer Méditerranée). Les concentrations
recueillies correspondent a la phase dissoute (d) a I'exception de la mer Méditerranée (phase dissoute
et particulaire, d + p). Enfin, pour les données obtenues par échantillonnage passif, seules celles
converties et exprimées en masse par litre d'eau ont été conservées pour permettre la comparaison
entre toutes les valeurs de concentration, tandis que les valeurs rapportées en masse par gramme

d'échantillon ont été écartées.

La figure 1-2 représente |'emplacement géographique des STEU, des rivieres et des
échantillons d'eau de mer des différents points d’échantillonnage évoqués dans les 67 articles. La

figure 1-2 montre clairement que les PP ont principalement été recherchés dans les pays
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méditerranéens européens, a savoir |'Espagne (28 articles), la France (15 articles), I'ltalie (14 articles),
la Grece (11 articles) représentant 83 % des données. Inversement, cette carte met en évidence le
manqgue de données publiées dans des articles scientifiques internationaux pour des pays comme le
Maroc, |'Albanie, la Libye et tres peu de données dans d'autres pays du sud de la Méditerranée :
Turquie (4 articles), Croatie (2 articles), Palestine et Israél (2 articles), Tunisie (1 article), Liban (1 article)
et Algérie (1 article). Cet écart peut s'expliquer notamment par I’obligation de surveillance de I'état
chimique du milieu aquatique et donc un certain nombre de substances, imposé par la directive-cadre
sur I'eau aux pays européens (EU, 2015). Cette disparité peut également s'expliquer en partie par le
fait que certains pays disposent de plus de fonds pour la recherche ainsi que des laboratoires
universitaires dotés d'une instrumentation sophistiquée (Madikizela et al., 2017). De plus, seuls les
articles scientifiques publiés en anglais ont été sélectionnés dans cette étude excluant de ce bilan des

potentielles publications écrites dans les langues respectives des pays méditerranéens.
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Figure 1-2 : Emplacement géographique des stations de préléevement dans les STEU (M), rivieres (O)
et mer (%) référencées dans les 67 articles publiés entre 2002 et 2018.

Les études présentant des valeurs individuelles de concentrations ont été privilégiées, quelle
qgue soit la taille de I'échantillon. Néanmoins, lorsque seules les données statistiques étaient
accessibles, nous avons décidé d'utiliser aussi les concentrations individuelles minimales (min, quand
supérieures a la limite de détection de la méthode, LD), maximales (max), médianes et moyennes en
considérant une taille d’échantillons égale a 4. Les tableaux en annexe 1 (STEU) et annexe 2 (eau de
surface) présentent les concentrations minimales et maximales mesurées pour un composé
pharmaceutique dans chaque pays. Ensuite, les valeurs moyennes et médianes (respectivement en

gras et en italique) ont été calculées sur toutes les valeurs non nulles obtenues pour une molécule
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dans tous les pays confondus. Pour limiter les valeurs nulles et tenir compte des faibles niveaux dans
le calcul de la moyenne, une concentration a la limite de quantification (LQ) / 3 a été utilisée comme
une estimation pour un composé mentionné comme détecté, mais inférieur a la LQ. Pour éviter une
mauvaise interprétation, lorsqu'un composé est recherché mais non détecté, l'indication <SD
(inférieur au seuil de détection) est notée, tandis qu'un manque de données, pour un composé non

recherché, est indiqué comme « aucune donnée » dans les figures et les tableaux.

Enfin, la fréquence de détection (FD) pour chaque molécule a été calculée comme le rapport
du nombre de valeurs supérieures a la limite de détection spécifique a chaque molécule et a chaque
étude sur le nombre total d'échantillons ou la molécule a été recherchée. Lorsque le nombre total
d'échantillons était inférieur a 3, la fréquence de détection n'a pas été calculée. Lorsque seules les
valeurs statistiques ont été rapportées (min, max, médiane, moyenne) sans spécifier la taille de
|'"échantillon, si la valeur min était supérieure a la limite de détection, un ratio de 4 valeurs positives
sur un total de 4 échantillons a été considéré. Si la valeur minimale était inférieure a la limite de
détection, cet ensemble de données n'a pas été pris en compte dans le calcul de la fréquence de

détection, puisque le nombre d’échantillons négatifs enregistré n’était pas connu.

1.3 Consommation des produits pharmaceutiques dans des pays

bordant la Méditerranée

Afin d’évaluer les usages, la consommation des produits pharmaceutiques dans les différents
pays a été considérée en s'appuyant sur des données de I"OECD (Organisation for Economic
Cooperation and Development), qui recense la prescription de toutes les classes de produits

pharmaceutiques pour chaque pays a I’échelle mondiale.

Le tableau 1-2 présente la prescription de diverses classes thérapeutiques en 2013 dans
différents pays méditerranéens (a I'exception de la France en 2009 et d'Israél en 2014), selon les
données de I'Organisation mondiale de la Santé (OMS) (WHO. Collaborating Centre for Drug Statistics
Methodology, 2012).
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Tableau 1-2 : Prescription des classes thérapeutiques sélectionnées dans les pays méditerranéens en
2013 (OECD, 2016)

Dose thérapeutique quotidienne pour 1000 habitants en 2013

Classes Code
thérapeutiques ATC  France* Gréce Israél** Italie Slovénie Espagne Turquie  Total
Analgésiques NO2 - 4,3 7,9 17,0 18,2 37,0 8,3 93
Anti-inflammatoires MO1A 54,2 12,0 12,5 48,6 39,6 49,5 47,6 264
Antidépresseurs NO6A 49,8 44,7 42,1 42,5 53,3 65,2 36,3 334
Régulateurs lipidiques C10 91,7 102,9 109,3 82,6 109,9 96,2 18,3 611
Bétabloquants co7 56,8 44,1 26,3 50,3 42,9 21,5 16,6 249
Médicaments du
systéme rénine- Cc09 144,8 176,1 115,1 233,1 263,3 162,6 74,4 1169
angiotensine
Diurétiques Cco3 - 23,2 20,8 44,1 35,5 41,6 7,0 172
Antidiabétiques Al10 65,7 85,0 55,3 66,7 73,2 66,6 58,4 471
Antihistaminiques A02 66,4 57,8 62,0 94,0 58,8 121,8 53,0 514
Bronchodilatateurs RO3 - 50,0 20,9 40,7 38,5 45,2 28,8 224
Antibiotiques Jo1 29,6 18,0 22,1 30,1 14,5 19,5 41,1 175
Hormones GO03 - 3,7 17,1 41,8 44,4 16,9 22,8 147
Total 559 622 511 791 792 744 413 4432

*Données en 2009 ; ** Données en 2014
Valeurs pour les antibiotiques en 2013 (DDD) : Croatie : 21,1 ; Malte : 23,8 ; Chypre : 28,2
http://stats.oecd.org/Index.aspx?DataSetCode=HEALTH PHMC

La dose quotidienne définie (DDD pour Defined Daily Dose en anglais) est spécifiée par 'OMS
comme étant « la dose moyenne journaliére supposée d'un médicament utilisé pour son indication
principale chez I’adulte ». Le total de DDD pour tous les pays confondus montre de loin que la plus
forte prescription correspond aux agents agissant sur le systeme rénine-angiotensine, et appartenant
a la classe ATC C (systeme cardiovasculaire). Leurs prescriptions élevées peuvent étre liées a un
probleme de santé publique mondial lié aux maladies cardiovasculaires. Les régulateurs de lipides, les
antidiabétiques et les antihistaminiques montrent également des taux de prescription significatifs et
équivalents. Les analgésiques quant a eux représentent la classe de médicaments la moins prescrite,
mais la prescription n'est pas une source fiable de consommation pour cette classe de composés, qui
sont pour la plupart en vente libre dans les pharmacies. Pour les hormones également, la prescription
n'est pas la seule source puisqu'elles sont produites naturellement par le métabolisme humain et se

retrouvent dans les eaux usées.
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1.4 Présence de produits pharmaceutiques dans le bassin

méditerranéen

Pour avoir un meilleur apercu des niveaux de contamination autour de la mer Méditerranée,
nous avons examiné chaque classe de produits pharmaceutiques et chaque composé individuellement,
en prenant en compte quatre types de masse d'eau (influents et effluents de STEU, rivieres et eau de

mer), comme présenté dans les paragraphes suivants.
1.4.1 Cas des eaux de STEU

Les concentrations aqueuses des composés et leur fréquence de détection en phase dissoute
en entrée et sortie de STEU sont représentées sur les figures 1-3 (antibiotiques, analgésiques / anti-
inflammatoires et hormones) et 1-4 (régulateurs lipidiques, psychotropes, béta-bloquants et autres).
Lorsque la fréquence de détection calculée était inférieure a 50 %, la gamme des LD des méthodes

rapportées dans les études est donnée comme étiquette de données (ng.L?) sur le graphique a barres.

Comme le montre le grand nombre de points sur la figure 1-3, de nombreuses études ont été
menées pour mesurer la présence des antibiotiques dans les pays méditerranéens. La FD a révélé que
5 composés sur 10 ont été quantifiés dans plus de 90 % des cas a des valeurs médianes comprises
entre 90 et 461 ng.L* dans les eaux de STEU. Cette classe est omniprésente a I'échelle mondiale
également avec des concentrations allant jusqu'a plusieurs pg.L? (Deblonde et al., 2011; Miége et al.,
2009; Van Doorslaer et al., 2014; Verlicchi et al., 2012). On retrouve notamment la triméthoprime, la
ciprofloxacine, le sulfaméthoxazole, I'ofloxacine et la norfloxacine comme les composés les plus
concentrés (pug.L?) dans les eaux de STEU européennes (Pal et al., 2010) asiatiques (Balakrishna et al.,
2017; Li, 2014; Liu et Wong, 2013; Pal et al., 2010; Yang et al., 2017), africaines (Madikizela et al., 2017)
et américaines (Li, 2014; Vidal-Dorsch et al., 2012).
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Figure 1-3 : Concentrations en ng.L! des antibiotiques, anti-inflammatoires et analgésiques et des
hormones en entrée () et sortie (*) de STEU dans la phase dissoute d’échantillons filtrés des pays
méditerranéens (Espagne, France, ltalie, Grece, Turquie, Israél, Liban, Tunisie, Algérie, Croatie,
Palestine) et fréquence de détection en entrée (gris clair) et sortie (gris foncé) de STEU selon 67 articles
scientifiques de 2002 a 2018. Les étiquettes de données sur le graphique a barres représentent les
limites de détection des méthodes en ng.L! lorsqu'un composé est détecté en dessous de 50 %.

Dans le bassin méditerranéen, comme dans le monde entier (Balakrishna et al., 2017,

Deblonde et al., 2011; Liu et Wong, 2013; Miege et al., 2009; Pal et al., 2010; Verlicchi et al., 2012;

Yang et al.,, 2017), les antalgiques et les anti-inflammatoires se révelent étre les produits
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pharmaceutiques les plus abondants dans les eaux usées. Ces médicaments sont largement
consommés méme si le chiffre de prescription ne le reflete pas, puisqu’une grande majorité d’entre
eux est en vente libre. Les concentrations médianes calculées variaient de 410 (kétoprofene) a
10 000 ng.L* (acide acétylsalicylique) et les FD de 80 a 100 %, sauf pour l'acétaminophéne et
I'ibuprofene avec une FD égale a environ 10-15 %, justifiée par des rendements d'élimination en STEU
élevés (> 80 % par boues activées, (Miege et al., 2009)). Les concentrations retrouvées sur le continent
africain (Madikizela et al., 2017), américain (Li, 2014; Pal et al., 2010; Vidal-Dorsch et al., 2012) et
asiatique (Balakrishna et al., 2017; Li, 2014; Liu et Wong, 2013; Pal et al., 2010; Yang et al., 2017) sont
sensiblement les mémes et les composés ayant les plus fortes concentrations reportées sont le
diclofénac, le naproxene, I'ibuprofene et I’acide salicylique principalement en Asie. A l'inverse, les
concentrations mesurées en acétaminophéne sont bien inférieures a celles trouvées en STEU

méditerranéennes (inférieures au pg.L ).

Les hormones, bien que médiatisées pour leurs effets perturbateurs endocriniens, ont été
moins fréquemment recherchées dans les eaux de STEU, puisque leur LogKow compris entre 3 et 4,2
ont orienté leurs mesures plutét dans les boues. Néanmoins, les estrogenes ont été trouvés dans les
eaux usées avec des FD d’environ 70-80 %, mais a des niveaux assez bas comme prévu (environ
50 ng.L'! et moins de 10 ng.L?, respectivement dans les influents et les effluents). La testostérone et
la progestérone, quant a elles, ont rarement été recherchées. Les estrogénes, également recherchées
dans des eaux de STEU tchéques, sont généralement pas ou peu quantifiées (< 41 ng.L") (Yang et al.,
2017). La recherche d’hormones est également plus rare de par le monde, toutefois, certains articles
de synthese (Li, 2014; Madikizela et al., 2017) ont montré que les concentrations sur d’autres
continents (Amérique, Afrique, Europe) sont bien plus élevées qu’a I’échelle du bassin méditerranéen

(plus d’une centaine de ng.L?).

En ce qui concerne les psychotropes (figure 1-4), comme la carbamazépine largement étudiée,
les concentrations dans les STEU méditerranéennes (une centaine & 1000 ng.L?, avec des
concentrations presque identiques en entrée et en sortie) corroborent les résultats antérieurs publiés
en Europe, Amérique et Afrique (Deblonde et al.,, 2011; Madikizela et al., 2017; Pal et al., 2010;
Verlicchi et al.,, 2012). Parmi les produits pharmaceutiques du systéme cardiovasculaire de classe C de
I'ATC, les régulateurs lipidiques sont recherchés aussi souvent que les bétabloquants et sont détectés
dans 70 a 85 % des cas. Le gemfibrozil et |'aténolol ont été les produits pharmaceutiques les plus
étudiés dans la classe C, ce qui explique leur présence aux niveaux les plus élevés (des centaines a
1000 ng.L? tout comme en Amérique et en Asie (Pal et al., 2010)) dans leurs classes respectives.
Etonnamment, le métoprolol et le propanolol, excrétés sous leur forme initiale & seulement 10 %

(Godoy et al., 2015), étaient encore détectés dans les eaux usées a des concentrations non
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négligeables (environ 200 et 50 ng.L! respectivement pour le métoprolol et le propanolol). En
conséquence, il semblerait pertinent d'inclure les métabolites urinaires connus de ces médicaments,
tels que I'a-hydroxymétoprolol (Xu et al., 2013), dans les analytes ciblés et d'élucider plus avant les
autres voies de métabolisation. Dans la méme lignée, larecherche de I'acide fénofibrique pourrait étre
plus appropriée que celle de son composé parent le fénofibrate (Verlicchi et al., 2012). Toutefois, les

acides clofibrique et fénobrique ont été peu détectés comme déja indiqué par Deblonde et al. (2011).

Certains composés, tels que la carbamazépine, la venlafaxine ou le propanolol, ont révélé des
concentrations médianes plus élevées dans les effluents que dans les influents. Ceci a déja été observé
et expliqué par le clivage des conjugués glucuronides par des processus enzymatiques dans les STEU
(Ternes, 1998; Vieno et al., 2007), conduisant a I'augmentation des concentrations tout au long du

traitement.

Trois médicaments appartenant a trois classes différentes, a savoir la ranitidine, le furosémide
et la metformine, sont également présents a des teneurs aussi élevées que les analgésiques et
semblent mal éliminés dans les STEU. Un nombre restreint de données a été trouvé pour l'iopromide,
le metformine et I'énalapril. Notons que la recherche de I'iopromide, qui est un produit de contraste,
est certainement plus appropriée dans les effluents hospitaliers que dans les STEU municipales et
domestiques considérées ici. Le metformine a toujours été décelé lorsqu’il a pu étre recherché (FD de
100 % dans les influents et effluents de STEU). C'est un composé trés polaire avec un LogK.w de -2,4,
qui est encore particulierement difficile a extraire des eaux. Ainsi, les laboratoires effectuant cette
analyse sont encore rares. L'énalapril est le seul antihypertenseur inclus dans notre étude. Pourtant,
cette classe pharmaceutique regroupe un grand nombre de composés, tres peu (valsartan, losartan)
voire méme non étudiés, alors que leurs consommations ont fortement augmenté depuis deux

décennies dans de nombreuses régions du monde (Godoy et al., 2015; Pereira et al., 2016).
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Figure 1-4 : Concentrations en ng.L™ des régulateurs de lipides, psychotropes, bétabloquants et autres
en entrée () et sortie (k) de STEU dans la phase dissoute d’échantillons filtrés des pays
méditerranéens (Espagne, France, ltalie, Grece, Turquie, Israél, Liban, Tunisie, Algérie, Croatie,
Palestine) et fréquence de détection en entrée (gris clair) et sortie (gris foncé) de STEU selon 67 articles
scientifiques de 2002 a 2018. Les étiquettes de données sur le graphique a barres représentent les
limites de détection des méthodes en ng.L? lorsqu'un composé est détecté en dessous de 50 %.

1.4.2 Cas des eaux de surface (rivieres et mer)
Les concentrations des produits pharmaceutiques et leur fréquence de détection dans la

phase dissoute pour les riviéres et dans les phases dissoute et particulaire pour I'eau de mer sont
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présentées sur les figures 1-5 (antibiotiques, analgésiques / anti-inflammatoires et hormones) et 1-6

(régulateurs lipidiques, psychotropes, bétabloquants et autres).

Les fréquences de détection calculées dans les rivieres et I'eau de mer étant souvent
inférieures a 60 %, ceci montre que dans de nombreux cas, les composés étaient présents a des
concentrations inférieures aux limites de détection des méthodes. Globalement, 41 des 43 produits
pharmaceutiques sélectionnés ont été détectés dans les eaux de surface du bassin méditerranéen.
Comme attendu, les concentrations médianes trouvées dans les rivieres étaient significativement plus
faibles que dans les effluents de STEU, allant d'environ 1 (atorvastatine, métronidazole, cestrone-3-
sulfate) a 43 ng.L* (acide salicylique), en raison de I'effet de dilution. Des transformations biotiques et
abiotiques, telles que la biodégradation (Quintana et al., 2005), la sorption par les sédiments et les
particules en suspension, la photolyse (Baena-Nogueras et al., 2017), I'hydrolyse (Biatk-Bieliriska et al.,
2012) et la volatilisation (Tissier et al., 2005), sur lesquelles nous reviendrons en partie 3 de ce chapitre,
peuvent également étre responsables de la diminution des concentrations en micropolluants

organiques dans les eaux naturelles (Banjac et al., 2015).

Néanmoins, les concentrations retrouvées dans les rivieres couvrent une tres large gamme
(6 unités de log a base 10). Des niveaux de concentration étonnamment élevés ont été mesurés dans
des eaux de rivieres ou de mer prélevées a proximité d’émissaires de STEU ou sur le front de mer de
grandes villes. Par exemple, I'azithromycine a été mesurée a 16633 ng.L™* dans un affluent de la riviére
El Albujon (Moreno-Gonzalez et al., 2014) et I'acétaminophéne a été mesuré a 3000 ng.L? prés de
Thessalonique, une grande ville grecque (Nodler et al., 2014). Des concentrations élevées ont
également été mesurées sur d’autres continents, par exemple dans des étangs en Arabie Saoudite
proche des sorties de STEU, notamment pour le diclofénac, la metformine et I'acétaminophéne
(respectivement 10,2 ; 4,8 ; et 2,3 pg.L?) ou encore en riviére a proximité d’une grande ville indienne

(Chennai) pour I'ibuproféne et I’aténolol (respectivement 2,3 et 3,2 pg.L?).

Certaines classes de médicaments, comme les analgésiques, les antibiotiques et les
bétabloquants, étaient encore quantifiées a des concentrations comprises entre 0,3 (métoprolol) et
des centaines de ng.L! (azithromycine) dans l'eau de la mer Méditerranée. En particulier, six
substances (azithromycine, amoxicilline, venlafaxine, acide salicylique, acétaminophéne et
ibuproféne) ont été quantifiées a des concentrations médianes supérieures a 20 ng.L. Des produits
pharmaceutiques ont également été trouvés dans les eaux cétieres et océaniques adjacentes au
détroit de Gibraltar (Biel-Maeso et al., 2018), le long de la c6te nord du Portugal (Loli¢ et al., 2015), ou
sur les cotes Norvégiennes (Weigel et al., 2004) a des concentrations trés similaires a celles présentées
ici (de I'ordre du ng.L). Dans la mer du Nord, Wille et al. (2010) ont montré que seuls I’acide salicylique

et la carbamazépine étaient retrouvés (jusqu’a respectivement 660 et 19 ng.L™?). Dans I’océan pacifique
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(Californie), Vidal-Dorsch et al. (2012), ont mesuré des concentrations médianes pour le gemfibrozil,
I’aténolol, le naproxene, le sulfaméthoxazole et le triméthoprime proches de celles calculées en

Méditerranée, avec une fréquence de détection supérieure a 60 %.
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Figure 1-5 : Concentrations en ng.L? des antibiotiques, anti-inflammatoires et analgésiques et des
hormones en riviéres (<) et dans la mer Méditerranée (%) dans la phase dissoute et dans la phase
dissoute et particulaire (<) des pays méditerranéens (Espagne, France, ltalie, Gréce, Turquie, Israél,
Liban, Tunisie, Algérie, Croatie, Palestine) et fréquence de détection en entrée (gris clair) et sortie (gris
foncé) de STEU selon 67 articles scientifiques de 2002 a 2018. Les étiquettes de données sur le
graphique a barres représentent les limites de détection des méthodes en ng.L? lorsqu'un composé
est détecté en dessous de 50 %.
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Cette présence de produits pharmaceutiques confirme que la mer Méditerranée est devenue
un écosysteme vulnérable, en raison de sa position en tant que réceptacle ultime des polluants et du
fait que cette mer est enclavée. Cette constatation avait déja été établie pour d'autres micropolluants
organiques, tels que les hydrocarbures (Guigue et al., 2011; Mille et al., 2007), les pesticides (Moreno-
Gonzélez et al., 2013; Sanchez-Avila et al., 2012; Syakti et al., 2012), les alkylphénols (Robert-Peillard
etal., 2015; Zoller, 2006) et les métaux lourds (El-Serehy et al., 2012; Lopes-Rocha et al., 2017), qui ont
été retrouvés en mer Méditerranée (eau ou sédiments) et également dans des organismes aquatiques,

tels que les moules et les huitres (Maurice, 1996).

Il manque encore de nombreuses données pour un examen plus approfondi de la pollution de la mer
Méditerranée, puisqu’aucune valeur de concentration en mer n'a été trouvée pour 10 composés sur
les 43 étudiés. De plus, la majorité des données provenaient principalement des eaux marines au large
de I'Espagne, de la France, de I'ltalie et de la Gréce. De plus, des améliorations sont encore nécessaires,
notamment en ce qui concerne la sensibilité des méthodes analytiques et la représentativité des
données, grace a des techniques innovantes d'échantillonnage passif, dans le but d’établir des
politiques environnementales robustes et d'améliorer la qualité des milieux, afin de préserver la

biodiversité (Daumalin et Laffont-Schwob, 2016).
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Figure 1-6 : Concentrations en ng.L™ des régulateurs de lipides, psychotropes, bétabloquants et autres
en riviéres (<) et dans la mer Méditerranée (%) dans la phase dissoute et dans la phase dissoute et
particulaire (<) des pays méditerranéens (Espagne, France, Italie, Grece, Turquie, Israél, Liban, Tunisie,
Algérie, Croatie, Palestine) et fréquence de détection en entrée (gris clair) et sortie (gris foncé) de STEU
selon 67 articles scientifiques de 2002 a 2018. Les étiquettes de données sur le graphique a barres
représentent les limites de détection des méthodes en ng.L? lorsqu'un composé est détecté en
dessous de 50 %.
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2. Impact des PP sur les organismes aquatiques

La présence avérée des PP dans différents milieux aquatiques et leurs rejets continus
pourraient avoir des effets néfastes sur I'environnement et sur les organismes aquatiques, comme I'a
révélé par exemple I'observation de la féminisation des poissons sous l'influence d’hormones
féminines au début des années 2000. Il convient donc d’étudier leurs effets sur différents organismes,
afin de faire ressortir la dangerosité de certains PP. Différents bioessais permettant d’évaluer

I’écotoxicité aigué ou chronique sont disponibles.

2.1  Ecotoxicité aigue et chronique

Les essais biologiques d’écotoxicité aigue étudient I'exposition de courte durée, en général de
qguelques heures a quelques jours selon la durée de vie de I'organisme (soit 15 min a 96 h). Les
concentrations des polluants chimiques pour lesquelles on observe un effet chez les organismes
aquatiques sont souvent peu réalistes et bien supérieures aux teneurs retrouvées dans les milieux
aquatiques (supérieures a 1 mg.L}). Ces tests sont donc généralement utilisés en cas de pollution
accidentelle ou les micropolluants sont détectés a de fortes concentrations. L’écotoxicité aigué peut
étre exprimée par 4 concentrations seuils en polluant pour lesquelles on constate un effet sur un

pourcentage des individus testés, ECso, ECig, ICsp et LCso (Ramade, 2007) :

- L’ECso (ou CEsp) est la concentration effective pour laquelle la molécule aura un impact sur la
croissance ou la reproduction de 50 % des organismes étudiés. C'est le premier critére
d’écotoxicité aigu et le plus mesuré.

- L’ECyo (ou CE1o) est le méme critere que I’ECso mais induit 10 % d’effet sur un organisme. Cette
valeur est plus rarement donnée dans les publications.

- L'ICso (ou Clso) est une mesure de 50 % d'inhibition d'une fonction chez un organisme par un
polluant. Par exemple une inhibition de luminescence d’une bactérie ou une inhibition de
mobilité chez un crustacé. Cette donnée est tres souvent confondue avec I’ECs.

- Lla LCso (ou CLso) est la concentration létale en polluant pour laquelle la mort de 50 % des

individus est observée.

L'écotoxicité chronique est mesurée par une exposition prolongée (au moins 1/10 de la durée de
vie de I'organisme) a des concentrations, en général, plus faibles qu’en test aigu et pour une exposition
a un ou plusieurs composés simultanément ou en mélange. Cependant, bien que plus représentatifs,

ces essais biologiques chroniques sont moins utilisés pour des raisons pratiques, puisqu’ils exigent un
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suivi des organismes sur une durée plus longue. Deux criteres permettent d’exprimer I'écotoxicité

chronique d’un polluant : NOEC et LOEC (Ramade, 2007) :

- La NOEC (No Observed Effect Concentration ou CSEQ, Concentration Sans Effet Observable)
représente la plus forte concentration d'un polluant pour laguelle aucun effet n’est observé
sur les individus étudiés. Ce critére constitue souvent le point de départ des réglementations
environnementales (European Commission, 2011).

- La LOEC (Lowest Observed Effect Concentration ou CMEO, Concentration Minimale avec Effet
Observé) est la plus faible concentration testée qui entraine une différence significative par
rapport au controle.

Dans le cas des algues unicellulaires, le temps d'exposition dans les tests standardisés (72 ou 96 h)
correspond a une durée permettant le développement de plusieurs générations. Par conséquent, ces
tests sont considérés comme de |'écotoxicité chronique. Cependant, presque toutes les publications
mesurent des ECsp sur I'inhibition de croissance des algues. Dans ce contexte le test des algues peut
étre considéré comme un test d’écotoxicité aigué. Il en est de méme pour les expériences sur les
lentilles d’eaux. Les ECsp obtenues en mesurant l'inhibition de leur croissance peut donc étre

considérée comme un test d’écotoxicité aigué.

2.2 Construction de la base de données de valeurs d’écotoxicologie des

produits pharmaceutiques sur les organismes aquatiques

Pour I’état de I’art sur I’écotoxicité des PP dans les milieux aquatiques, les publications ont été
sélectionnées a partir des bases de données de recherche scientifique précédemment citées (cf 1.2).
Les mots « pharmaceuticals » ainsi que chaque classe de produits pharmaceutiques indépendamment
(« antibiotics », « lipid regulator », ...) ont été croisés avec « ecotoxicology » et chaque espéce utilisée
dans des essais biologiques standardisés. De plus, quand aucun article ou un nombre restreint
d'articles ont été trouvés pour un composé donné, une recherche supplémentaire a été effectuée en

utilisant son nom spécifique.

Les études comprises dans la base de données d’écotoxicité devaient répondre aux quatre
critéres suivants : (1) test sur une molécule isolément (pas de mélange), (2) appliquant au moins un
des bioessais normalisés listés dans les tableaux 1-3 et 1-4, (3) étudiant les effets comme la mortalité
ou l'altération fonctionnelle (reproduction, croissance, bioluminescence ou mobilité) ou méme les
effets perturbateurs chez les poissons (ponte, parade nuptiale, proportion des sexes, fécondité),
(4) exprimant leurs résultats en ECyg, 1C10, LCso, ECsp, ICs0, LOEC ou NOEC. Ainsi, les effets délétéres au

niveau moléculaire ou génotoxique ont été écartés en raison de leur grande diversité et de leur
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hétérogénéité, bien qu’ils puissent potentiellement permettre de mettre en évidence des effets a des
concentrations plus faibles. Ces filtres ont été appliqués pour permettre la comparaison des valeurs
écotoxicologiques obtenues pour un composé, et entre les composés ainsi que pour rapporter les
impacts de chaque produit a différents niveaux trophiques, afin de définir une PNEC (Predicted No

Effect Concentration ou CPSE pour Concentration Prédite Sans Effet).

Tableau 1-3 : Inventaire des bioessais normalisés pour évaluer l'impact écotoxicologique aigu d'une

substance sur les écosystemes aquatiques.

Espéces Normes Date ’ Dure'e . Critere
d’exposition
. OCDE 202 1984 24 h Mobilité
Daphnia magna,
Ceriodaphnia 1989 - 1996 - _
Crustacés dubla 1SO 6341:1989 1558 - 2012 24 -48h Mobilité
EPA Test Method 1002.0 2002 24-48-72-96h  Mortalité
LIS IS ISO 14380:2011 2011 24 h Mortalité
platyurus
s Brachionus ASTM E1440 - 91(2012) 1998 - 2004 - 24 h Mortalité
Rotiféeres ) 2012
calyciflorus
1SO 19827:2016 2016 24 h Mortalité
srachvdanio rerio ISO 7346-1:1996 1984-1996  24-48-72-96h  Mortalité
o z}/{as fitid 1SO 7346-2:1996 1984-1996  24-48-72-96h  Mortalité
boissons Poec’;ﬂm i ﬁcz o ISO 7346-3:1996 1984-1996  24-48-72-96h  Mortalité
e ISO 15088:2007 2007 48 h Mortalité
OncoFr)h ncth T OCDE 236 2013 24-48-72-96h  Mortalité
y y OCED 210 2013 24-48-72-96h  Mortalité
ISO 11348-1:2007 1998 - 2007 5-15-30min Mhibitionde
luminescence
Bactéries Vibrio fischeri 1SO 11348-2:2007 1998 - 2007 sl s REEER
luminescence
. Inhibition de
ISO 11348-3:2007 1998 - 2007 5-15- 30 min :
luminescence

Ainsi, 98 publications de revues scientifiques internationales indexées, publiées entre 1993 et
2018, ont été utilisées pour appréhender I'impact des PP. L'évaluation de I'écotoxicité de ces PP repose
sur un total de 691 valeurs obtenues a différents niveaux trophiques par des essais biologiques
d'écotoxicité aigué ou chronique, soit 356 ECsg, 101 LCso, 22 ICso, 5 1C10 €t 7 EC10 pour |'écotoxicité aigué
d'une partet 110 NOEC et 90 LOEC, pour I'écotoxicité chronique. Ces chiffres montrent comme évoqué
plus haut, que les tests d’écotoxicité aiglie sont bien plus souvent appliqués que les tests d’exposition

chroniques.
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Tableau 1-4 : Inventaire des bioessais normalisés pour évaluer l'impact écotoxicologique chronique

d'une substance sur les écosystemes aquatiques.

s Duré .
Espéces Normes Date ’ ure'e . Critére
d’exposition
OCDE 202 1984 - 1998 7-14j Reproduction
ISO 10706:2000 2000 7-14j Reproduction
Daphnia magna EPA Test . '
Crustacés Ceriodaphnia dubia Method 1002.0 7j Reproduction
1SO 20665:2008 2008 7] Reproduction
Hyalella azteca SO 16303:2013 2013 14-28] Inhibition de |3
croissance
AFNOR T90-377 2000 48 h Reproduction
. . . (2000b)
Rotiféres Brachionus calyciflorus Inhibition de |a
ISO 20666:2008 2008 48 h .
croissance
Pseudokirchneriella subcapitata
(syn. Selenastrum capricornutum) o
Desmodesmus subspicatus OCDE 201 1984-2002 Jusquagsh  "heitiondela
Algues et (syn. Scenedesmus subspicatus) croissance
Cyanobactéries Synechococcus leopoldensis
Chlorella vulgaris o
Microcystis aeruginosa S08692:2012 20042012 Jusqua96h  hibitiondela
Aphanizomenon flosaquae croissance
. OCDE 221 2002 7i Inhibition de fa
. , Lemna gibba croissance
Lentilles d"eau Lemna minor Inhibition de la
ISO 20079:2005 2005 7] .
croissance
Brachydanio rerio OCDE 299 2012 21] Reproduction
Oryzias latipes
Poissons Poecillia reticulata
Pimephales promelas ISO 10229:1994 1994 Taux de croissance
Oncorhynchus mykiss
Inhibition de |
Bactéries pseudomonas putida ISO 10712:1995 1995 40 ] nhibrtion defa
croissance
Escargots Potamopyrgus antipodarum OCDE 242 2016 28 j Reproduction

La PNEC est la concentration d'une substance dans tout environnement pour laquelle des
effets indésirables ne se produiront probablement pas pendant une exposition a court ou long terme.
Les PNEC sont généralement calculées en divisant les concentrations obtenues grace aux tests
écotoxicologiques (ECso, NOEC, LOEC) par un facteur de correction. Ainsi, la PNEC d’'un composé peut
étre calculée en utilisant I'ECsp obtenue pour |'espéce la plus sensible de 3 niveaux trophiques
(écotoxicité aigué) divisée par le facteur de correction de 1000 donné dans le tableau 1-5 (TGD, 2003).
Lorsque les données pour trois niveaux trophiques différents n'étaient pas disponibles, la NOEC ou, si
elle manquait, la LOEC/2 des espéces les plus sensibles a été considérée et le facteur de correction le

plus pertinent a été appliqué en suivant les indications du tableau 1-5.
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Tableau 1-5 : Facteurs correctifs utilisés pour calculer les PNEC de chaque composé

Données disponibles F:::z:;?odne
Valeur d’écotoxicité aigue pour 3 niveaux trophiques (LCso ou ECso) 1000
Valeur d’écotoxicité chronique pour 1 niveau trophique (ECi0, NOEC ou LOEC/2) 100
Valeur d’écotoxicité chronique pour 2 niveaux trophiques (EC1o, NOEC ou LOEC/2) 50
Valeur d’écotoxicité chronique pour 3 niveaux trophiques (EC1o, NOEC ou LOEC/2) 10

Afin de répondre a la question du risque potentiel di aux produits pharmaceutiques dans la
mer Méditerranée, la méthode générale consiste ainsi a mesurer l'impact de ces substances sur des
organismes aquatiques. Actuellement, une large gamme d’essais écotoxicologiques standardisés est
disponible (tableaux 1-3 et 1-4). Si la disponibilité de tests a différents niveaux trophiques peut aider
a fournir une évaluation précise et globale de I'écotoxicité d'un composé, il ne faut cependant pas
négliger que la multiplicité des tests complique la comparaison des données. De plus, suite aux mises
ajour et al'adaptation des méthodes standardisées, les valeurs écotoxicologiques publiées en utilisant
différentes versions d'un méme bioessai peuvent conduire a des divergences de résultats et in fine a

des interprétations erronées.

2.3 Ecotoxicités aigues et chroniques des 43 produits pharmaceutiques
étudiés sur divers organismes aquatiques appartenant a différents

niveaux trophiques

Pour fixer rigoureusement les priorités en matiere d'amélioration de la qualité de I'eau, il
apparait nécessaire de comparer les valeurs écotoxicologiques d'un produit pharmaceutique donné
aux valeurs écotoxicologiques d'autres produits. Cependant, pour étre comparés, les résultats d’un
bioessai donné doivent étre effectués avec les mémes organismes modele, les mémes descripteurs et
en appliquant striccement le méme protocole expérimental. Par cette démarche, il est possible de
proposer une typologie des effets écotoxicologiques des produits pharmaceutiques et de fournir
ensuite une base pour les classer en fonction du danger potentiel pour les écosystéemes. Une telle
typologie peut étre utile pour suggérer une priorisation en matiere de gestion des effluents en fonction

du type de produits pharmaceutiques.

2.3.1 Valeurs d’écotoxicologie aigue et chronique des 43 PP

Une synthese de I'écotoxicité des PP est présentée dans la figure 1-7 pour I'écotoxicité aigué

(partie gauche) et I'écotoxicité chronique (partie droite). La PNEC calculée sur la base de ces
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concentrations écotoxiques est donnée dans la partie droite de la figure 1-7 et toutes les références

sont présentées en annexe 3.

Les valeurs d’écotoxicité aigué couvrent une gamme de concentrations allant de 1 pg.L* a
7 000 mg.L?, alors que les valeurs d'écotoxicité chronique couvrent une gamme plus large de
concentrations de 1 ng.L™ a 100 mg.L™. Cela met en évidence des niveaux d’impacts trés étendus en
fonction du produit pharmaceutique testé et de I'organisme modele utilisé. Selon les valeurs
d'écotoxicité aigué, les classes pharmaceutiques peuvent étre grossierement hiérarchisées en
définissant les antibiotiques comme la classe la plus dangereuse, suivis par les psychotropes tandis que
les autres classes ont des valeurs d’écotoxicités aiglies a peu pres identiques et plus faibles. Le méme
classement peut étre fait pour les valeurs d'écotoxicité chronique mais a des niveaux de concentration
inférieurs et en ajoutant également une toxicité avérée pour certaines hormones. Il faut toutefois
noter que pour des expositions aigues comme chroniques, les données publiées souffrent de manque

concernant la toxicité des hormones, des composés cardiovasculaires et des bronchodilatateurs.

Les faibles valeurs de PNEC obtenues pour les antibiotiques (environ 10 ng.L?) et, dans une
moindre mesure, pour les hormones (de I'ordre de quelques pg.L? a centaines de ng.L?) suggérent un
risque potentiellement élevé de ces derniers composés pour les écosystemes. Pour les autres classes,
les valeurs plus élevées de la PNEC (allant de 1 a 10 pg.L?) indiquent un danger potentiellement plus

faible pour les espéeces aquatiques.
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Figure 1-7 : Valeurs écotoxicologiques obtenues pour une exposition aigiie (gauche) (ECio, ECso, 1C10, ICso, LCs0) et chronique (droite) (NOEC, LOEC) groupées
par niveau trophique (crustacés, bactéries, poissons, algues et cyanobactéries, lentilles d'eau et autres), des 43 produits pharmaceutiques issus de 98

articles scientifiques entre 1993 a 2018 et leur PNEC associée
(a : LOEC a un niveau trophique chronique (NOEC= LOEC/2 et PNEC : NOEC/100); b : ECso sur un seul niveau trophique (PNEC : ECso/100); ¢ : NOEC sur deux niveaux trophiques chroniques (PNEC :
NOEC/50); d : LCsp sur un niveau trophique chronique (PNEC : LCso/100); e : NOEC sur trois niveaux trophiques chroniques (PNEC : NOEC/10)). Toutes les références sont citées en annexe 3.
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2.3.2 Sensibilité des espéces aquatiques modeéles pour évaluer

I’écotoxicité des produits pharmaceutiques

Toutes les données collectées ont permis de montrer la répartition des tests les plus utilisés
pour mesurer |’écotoxicité des produits pharmaceutiques sur les organismes aquatiques. La figure 1-8
représente les niveaux trophiques et les organismes les plus étudiés. Trois niveaux trophiques sont
principalement représentés : les crustacés comme taxon majeur (41 %), dont I’organisme le plus étudié
est Daphnia magna (28 %), les algues (18 %) dont I'espéce Pseudokirchneriella subcapitata est la plus

souvent étudiée (13 %) et les bactéries (12 %) ou I'espéce la plus répandue est Vibrio fischeri (12 %).

Ces pourcentages s’expliquent parce que ce sont les essais biologiques les plus faciles et rapides a
mettre en ceuvre. Dans le cas spécifique de |"évaluation de |'écotoxicité des hormones, 2 niveaux
trophiques sont principalement représentés comme le montre la figure 1-9 : les poissons (58 %) en
majorité représentés par le poisson zébre Danio rerio (29 %) et les crustacés (21 %) représentés encore
une fois par I'espece Daphnia magna (8 %). Ces observations permettent de confirmer que les tests

d’écotoxicité aigue sont les plus utilisés a part pour les hormones.

Autre
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Pseudomonas putida
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2% Hyalella azteca Lemna gibba

1% Moina macrocopa

Figure 1-8 : Pourcentage de chaque niveau trophique et organisme étudié issus des 80 articles
scientifiques (1993-2018) traitant de I’écotoxicité des produits pharmaceutiques. Niveaux trophiques
et organismes étudiés dans la littérature pour mesurer |’écotoxicité des produits pharmaceutiques
(hors hormones)

Cependant, malgré ces informations, il n'est pas facile de se faire une idée de l'impact a long

terme des produits pharmaceutiques sur la biocénose aquatique puisque 27 espéces sont utilisées
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pour représenter au total 9 niveaux trophiques. En outre, 60 % des articles de notre analyse
bibliométrique n'utilisent qu’un seul bioessai, 16 % évaluent I'écotoxicité sur deux organismes et
seulement 23 % avec trois organismes ou plus, Daphnia magna étant I'organisme le plus largement
utilisé. De plus, pour effectuer une analyse de risque, il est recommandé d'évaluer l'impact
écotoxicologique de la substance étudiée sur au moins trois niveaux trophiques. Un faible impact
écotoxicologique d'une molécule (soit un effet observé pour un niveau de concentration élevé) sur un
organisme modele n'est ni une garantie de non-impact ni méme une indication de lI'impact de cette

molécule sur un autre organisme modele vivant dans le méme écosysteme.

Cnidaire

Crustacé

4% Hydra vulgaris

Daphnia magna
Insecte

4% Ceriodaphnia dubia

Amphibien
4% Crustacé

Insecte Hyalella azteca

4% Chironomus tentans

Amphibien

4% Xenopus laevis
Poisson
58 %

Rotifére

Poisson

Gammarus pulex

- Brachionus calyciflorus

Danio rerio
Oryzias latipes

Carassius auratus

4% Pimephales promelas

Figure 1-9 : Pourcentage de chaque niveau trophique et organisme étudié issus des 18 articles
scientifiques (1993-2018) traitant de I’écotoxicité des hormones

Pour chaque classe de produits pharmaceutiques, les especes les plus sensibles pour

I'exposition aigué ou chronique ont été étudiées afin d'identifier les organismes les plus pertinents.

Les crustacés semblent étre I'espece la plus sensible pour 4 analgésiques et anti-
inflammatoires sur les 7 étudiés. L'ibuproféne et le naproxene ont respectivement la plus faible NOEC
(0,1 pg.LY) (Han et al., 2010) et ECso (0,33 mg.L?) (Isidori et al., 2005) mesurées, et sont donc les
composés les plus dangereux de cette classe. D’une maniére générale, les effets écotoxicologiques sur
les poissons sont peu étudiés pour cette classe pharmaceutique, ce qui confirme les travaux de Fent
et al. (2006) et montre qu’il n'y a pas eu d’évolution a ce sujet depuis 2006. Dans le cas des régulateurs
lipidiques, I'organisme Ceriodaphnia magna est aussi le plus vulnérable, et |'atorvastatine se montre
8tre le composé le plus dangereux pour la lentille d’eau Lemna gibba avec une LOEC de 0,019 mg.L™

(Brain et al., 2006). La fluoxétine et la carbamazépine semblent étre les substances pharmaceutiques
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les plus toxiques de la classe des psychotropes, avec respectivement une NOEC de 5 ug.L? sur le
poisson Oryzias latipes (Foran et al., 2004) et un ECso de 1 ug.L? sur Daphnia magna (Rivetti et al.,
2016). Cette classe de produits pharmaceutiques apparait comme la plus dangereuse, avec des valeurs

d'écotoxicité majoritairement inférieures a 1,7 mg.L ™.

Comme indiqué précédemment par Fent et al. (2006), |a toxicité des bétabloquants n'est pas
étudiée de maniére homogene avec, par exemple, une seule étude pour le sotalol contre un grand
nombre pour le propanolol. Ce dernier est un des composés pharmaceutiques le plus largement étudié
surement en raison de sa forte toxicité avérée (NOEC = 9 pg.L?), en particulier sur les crustacés (Ferrari

etal., 2004).

Les résultats obtenus en mesurant la croissance des algues ont montré la grande sensibilité de
ces organismes en particulier aux antibiotiques a faible dose. Notamment la NOEC de la
clarithromycine a été mesurée a 3,1 pg.L™* (Yamashita et al., 2006) et pour I'amoxicilline a 0,78 pg.L*
(Andreozzi et al., 2004). Pour certains composés, on note également un manque de valeurs
écotoxicologiques dans la littérature scientifique notamment pour l'iopromide, le salbutamol,

métformin et I'énalapril.

Enfin, dans la classe des hormones, les cestrogénes peuvent altérer plusieurs fonctions
physiologiques chez les poissons, telles que la détermination du sexe. Le 17B-estradiol et le 17a-
éthinylestradiol sont les plus toxiques des 4 hormones testées, avec une NOEC inférieure a 29,3 ng.L*
sur le poisson Oryzias latipes (Kang et al., 2002) et une NOEC de 0,5 ng.L? sur le poisson Danio rerio
(Nash et al., 2004). Cependant, un manque de données d'écotoxicité pour les progestatifs et les

androgenes est a déplorer et il serait nécessaire de le combler.

2.4  Point de vue critique sur les valeurs écotoxicologiques de la banque

de données
2.4.1 Limites des tests écotoxicologiques standardisés

Aujourd’hui de nombreux articles de recherche ou de synthese mesurant ou estimant
I’écotoxicité permettent de dresser des listes de priorisation concernant les micropolluants organiques
et plus particulierement les produits pharmaceutiques (Escher et al., 2011; Fent et al., 2006; Halling-
Sgrensen et al., 1998; Orias et Perrodin, 2013). Pourtant, une comparaison entre chaque donnée
écotoxicologique est pratiquementimpossible. Les réglementations sont nombreuses et different pour
un méme organisme (OCDE, US EPA, ISO, AFNOR) conduisant a une grande disparité des résultats.

Dans certains cas, ou la méme norme a été appliquée, les résultats difféerent d’un facteur 10 par
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exemple pour I'espéce Daphnia magna en suivant les lignes directrices de I'OCDE, I'ECso de I'acide
salicylique varie de 118 mg.L? (Henschel et al., 1997) a 1945 mg.L (Marques et al., 2004) ou encore
pour la carbamazépine la NOEC sur les algues varie de de 0,5 mg.L? (Harada et al., 2008) a plus de
100 mg.L? (Ferrari et al., 2004, 2003). Cette différence peut venir d’une application non stricte de la
norme a cause de contraintes qui ne sont pas toujours faciles a respecter, notamment en travaillant
sur des organismes ayant un stade de vie plus avancé que celui répertorié dans la norme. De plus, avec
|'augmentation des connaissances sur I'écotoxicité, les tests standardisés sont régulierement mis a jour
ou optimisés, entrainant parfois la coexistence de plus de deux versions pour un méme bioessai et
provoquant ainsi une certaine confusion (tableaux 1-3 et 1-4). Par exemple, pour les algues, les tests
standardisés ont été mis a jour 3 fois depuis la premiére formalisation en 1989 jusqu'en 2012 pour la
norme 1SO 8692, et deux fois entre 1984 et 2002, pour la norme OCDE 201. Par conséquent, cette
divergence des résultats peut conduire a une difficulté a évaluer de fagon reproductible I'écotoxicité
de certains produits chimiques. Il existe aussi des incohérences entre les tests d’écotoxicité aigué et
chronique. Cela s'explique par le fait que les mémes critéres d'évaluation sont utilisés dans les deux
essais, en particulier I'ECso. Ce probleme conduit a des interprétations peu claires et ne permet pas

toujours des comparaisons entre les espéces.

En général, la mise en ceuvre de tests biologiques normalisés implique |'utilisation d'au moins
un solvant, par exemple le DMSO (diméthylsulfoxyde) ou I’éthanol. Ce solvant permet une meilleure
dissolution des polluants et permet d’exposer les organismes a de plus fortes concentrations.
Cependant, méme si des contrbles sont réalisés avec le méme niveau de DMSO, cette expérience n’est
pas représentative des conditions environnementales ou le DMSO n’est pas présent. De plus, dans
certains cas, des espéces comme les algues ou les lentilles d'eau sont désinfectées en surface avec de
I'éthanol (Pomati et al., 2004) afin d'éviter diverses contaminations. Bien que cette technique évite la
prolifération d’especes indésirables, elle peut induire un stress sur ces plantes avant I'exposition aux

olluants, qui n’est jamais évalué.
J

Enfin, les résultats écotoxicologiques peuvent étre influencés par des eaux artificielles
représentatives des eaux de STEU (généralement appelées “moderately hard water” et “reconstituted
hard water” dans la littérature) a la place d’eau ultrapure (US EPA 2002 et US EPA 1991). L'intérét de
ces approches est de montrer les effets synergiques possibles lorsqu’un organisme est en contact avec
les composés d’intérét dans une matrice réelle incluant d’autres pollutions potentielles. Cependant,
ces extensions par rapport a la norme ne sont pas toujours mentionnées, et cela génere des
incohérences visibles dans les résultats obtenus. Certains chercheurs font également des
« modifications mineures » de la méthode standard et appliquent un test sans détailler clairement les

changements opérés dans la partie matériels et méthodes. De plus, Hernando et al. (2004) ont testé
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|'écotoxicité de produits pharmaceutiques dans différentes matrices telles que des milieux de culture
ou des échantillons d'eaux usées. Les résultats ont montré que dans les eaux usées, la toxicité est
augmentée par rapport au milieu de culture. L’approche qui consiste a utiliser une eau reconstituée

semble étre la plus réaliste par rapport aux conditions environnementales.

2.4.2  Ecotoxicité de mélanges et de produits de dégradation

Les effets des mélanges de polluants sont encore mal illustrés et peu compris méme si la
plupart des écotoxicologues ont souligné la pertinence de ces recherches pour évaluer le risque
environnemental. Actuellement, la mise en place d'essais écotoxicologiques devient plus
représentative des conditions environnementales avec des études croisées de mélanges de polluants.
Dans les articles sélectionnés pour cet état de I'art, I’évaluation des molécules isolées avait été ciblée
pour permettre une hiérarchisation des résultats obtenus sachant cependant que cela ne pouvait pas
représenter les conditions environnementales avec une exposition a un polluant a des concentrations
souvent largement supérieures (mg.L?) a celles de I'environnement (ng.L? et pg.L?). Cleuvers (2005,
2003) a montré que les mélanges d’anti-inflammatoires et bétabloquants sont vraiment plus toxiques
avec des effets synergiques notables en comparaison aux effets mesurés pour un polluant seul et des
études ont décrit que le concept d'addition de concentration était le meilleur moyen de prédire la
toxicité d’'un mélange pour des composés ayant le méme mode d’action (Backhaus et al., 2000; Quinn
et al., 2008; Watanabe et al., 2016). Par exemple, un mélange de 10 quinolones, ne provoquant que
1 % d’effet sur Vibrio fischeri lorsqu’elles sont seules, conduit a plus de 50 % d’effet lorsqu’elles sont
en mélange. En revanche, Christensen et al. (2006) a montré que les mélanges 2 a 2 d’antibiotiques
pouvaient avoir un effet antagoniste (érythromycine et flumequine), synergique (oxytétracycline et
érythromycine) et/ou additif (florfenicol et érythromycine) sur I'algue Pseudokirchnelleria
subcapitata. Lang et K6hidai (2012) ont étudié la toxicité de mélanges binaires sur des cnidaires
(Tétrahymena pyriformis) et ont montré que les interactions antagonistes étaient les principales (59 %)
suivies d’effets additifs (37 %) et enfin synergique (4 %) mais que ces interactions dépendaient des
concentrations testées. Par exemple, le mélange ibuproféne / métoprolol, en faibles concentrations
(0,5 a 0,75 unité toxique (TU)) montre des effets additifs alors qu’en plus forte concentration (1,5 a

2 TU) des effets antagonistes sont observés.

Certaines études mettent aussi en lumiere I'écotoxicité des produits de transformation des PP.
Par exemple, Isidori et al. (2009) ont étudié 2 photoproduits de la ranitidine et ont montré que les ECso
étaient plus faibles pour ces 2 produits sur les rotiféres et crustacés que la molécule mere. Les produits

de transformation montrent un effet jusqu’a 200 fois plus important que la ranitidine seule. De méme,
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un produit de phototransformation du furosémide a été étudié et montre une écotoxicité 4 fois plus
importante que le composé parent sur I'espece Daphnia dubia (Isidori et al., 2006). Toutefois il faut a
nouveau souligner la sensibilité des especes et I'importance de prendre en compte plusieurs tests
d’écotoxicité avant d’affirmer que les produits de transformation peuvent étre plus toxiques. En effet,
I’écotoxicité de composés appartenant a la classe des régulateurs lipidiques a été étudiée (bézafibrate,
fénofibrate et gemfibrozil) ainsi que leurs produits de transformation. Il s’avére que selon les especes
les produits de transformation sont plus ou moins toxiques que le composé parent. Par exemple, un
sous-produit du gemfibrozil possede un ECso 5 fois plus grande que le gemfibrozil sur I'espece P.
subcapitata mais 1,2 fois plus faible sur I'espece B. calyciflorus. On peut toutefois noter que les 2
produits de transformation du bézafibrate étudiés dans cet article sont moins toxiques que le composé
parent pour les 3 tests écotoxicologiques réalisés (P. subcapitata, B. calyciflorus et C. dubia) (Isidori et
al., 2007). 'acridine et I’acridone, identifiés comme produits de dégradation de la carbamazépine se
sont avérés avoir une écotoxicité plus grande que la carbamazépine sur V. fischeri, P. subcapitata, et

D. magna. De plus I'acridine est également plus toxique que I'acridone (Donner et al., 2013).

2.5 Composés pertinents et évaluation du risque dans le bassin

méditerranéen

Les concentrations en produits pharmaceutiques dans le bassin méditerranéen ont été
croisées avec les données écotoxicologiques rassemblées, afin d’évaluer le risque au niveau du bassin
méditerranéen et de faire ressortir les composés qui méritent une attention plus particuliére dans
cette zone géographique. Le quotient de danger (Hazard Quotient en anglais, HQ) a été calculé dans
ce but en prenant en compte toutes les concentrations relevées dans chaque compartiment du bassin
pour chaque composé. Selon I'U.S. EPA (2009), le HQ est défini comme étant le rapport entre la
concentration environnementale mesurée (MEC) du composé et la concentration prédite a laquelle
aucun effet indésirable n'est attendu (PNEC). Le but du HQ est donc de déterminer quelles substances
sont les plus dangereuses pour I'écosystéme du bassin méditerranéen. Plus la valeur du HQ est élevée,
plus le danger est grand pour I'organisme testé. Ainsi, trois classes de danger ont été définies. Sile HQ
estinférieura 0,1, aucun effet indésirable n'est attendu mais des effets indésirables potentiels doivent
étre pris en compte, si 0,1 < HQ < 1, le danger est faible, mais les effets indésirables doivent étre pris
en compte ; et si 1,0 < HQ £ 10, un effet indésirable ou un danger modéré est probable. Enfin, si HQ
est supérieur a 10, un danger élevé est a prévoir (U.S. EPA 1989e). Les valeurs calculées de HQ, sont
dépendantes des concentrations mesurées, et ont été représentées par des boites a moustaches, afin

de représenter au mieux la forte variation entre les valeurs (figure 1-10), pour les 43 PP sélectionnés a

35



Chapitre 1 : Synthese bibliographique

|'exception de I'estriol, de I'estrone, de I'estrone-3-sulfate, de l'iopromide, du sotalol et du salbutamol

(les données écotoxicologiques n'étant pas disponibles).
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Figure 1-10 : Boites a moustaches représentant les Quotients de Danger (QD ou HQ) et les Indices de
Priorisation (IP) dans les effluents de STEU, les riviéres et la mer pour 25 a 37 produits
pharmaceutiques.

De plus, pour mettre en évidence les produits pharmaceutiques les plus préoccupants dans le bassin

versant méditerranéen et classer les substances les plus dangereuses, un indice de priorisation (IP) a

été calculé pour les eaux naturelles (rivieres et mer). L'IP correspond au HQ le plus élevé d’un composé
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dans un compartiment (correspondant a la MEC la plus élevée) multiplié par la fréquence de détection

du composé dans le compartiment étudié. Les IP sont reportés sur la partie droite de la figure 1-10.

2.5.1 Danger potentiel représenté par les effluents de STEU

Six antibiotiques (amoxicilline, ciprofloxacine, azithromycine, clarithromycine, triméthoprime,
sulfaméthoxazole) et une hormone (17a-éthinylestradiol) apparaissent comme étant les produits
pharmaceutiques les plus dangereux, représentant un risque élevé (HQ > 10) dans 75% des
échantillons des STEU méditerranéennes. En comparaison, la ciprofloxacine, la clarithromycine et le
sulfaméthoxazole se sont révélés étre les substances les plus dangereuses également dans les STEU
asiatiques (Ashfaq et al., 2017, Liu et al., 2017). De plus, le sulfaméthoxazole et le triméthoprime ont
été identifiéss comme des produits pharmaceutiques potentiellement dangereux au Mexique
(Amérique du Sud) (Rivera-Jaimes et al., 2018). Dans une zone proche de la mer Méditerranée
(effluents espagnols prés du golfe de Cadix et affluents de I'océan Atlantique), I'ofloxacine était le seul
antibiotique posant un risque élevé (Biel-Maeso et al., 2018). Dans une moindre mesure,
I'érythromycine et la fluoxétine (1 < HQ <10 dans 50 % des échantillons de STEU) présentent un risque
modéré et plusieurs analgésiques (acétaminophéne, naproxéne, kétoproféne et ibuprofene) ainsi que
|'atorvastatine pourraient causer des effets indésirables potentiels (0,1 < HQ <1 dans 50 % des
échantillons de STEU). L'acétaminophéne, le naproxéne, l'ibuprofene et le diclofénac comptaient

parmi les substances les plus dangereuses mises en évidence au Pakistan (Ashfaq et al., 2017).

2.5.2 Danger potentiel en riviéres et mer et priorisation des PP

Les mémes six antibiotiques que dans les effluents de STEU peuvent également représenter un
risque modéré pour les organismes non ciblés de |I'écosysteme méditerranéen dans 50 a plus de 75 %
des échantillons de riviere. Plus surprenant, le 17a-éthinylestradiol présente un risque élevé dans
100 % des échantillons. L'érythromycine, la fluoxétine et le 173-estradiol peuvent générer des effets
indésirables potentiels dans 50 a 75 % des échantillons prélevés dans les rivieres. Dans |'eau de mer,
I'amoxicilline, I'azithromycine, la clarithromycine représentent un risque élevé et le triméthoprime, le
sulfaméthoxazole et I'érythromycine peuvent causer certains effets indésirables. Le triméthoprime,
I'érythromycine, la clarithromycine, la ciprofloxacine et le sulfaméthoxazole se sont également avérés
problématiques dans les eaux douces en Chine et en Amérique du Sud (Rivera-Jaimes et al., 2018; Z.
Wang et al., 2017; Wu et al., 2014; Zhang et al., 2018). Dans une revue internationale, Godoy et al.
(2015) ont démontré que les bétabloquants, en particulier I'aténolol et le propanolol, peuvent induire

un danger modéré a élevé aussi bien dans les eaux douces que dans I'eau de mer. A I'opposé, dans les
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bassins versants méditerranéens, cette classe de produits pharmaceutiques ne présente

apparemment aucun risque.

A un autre niveau, le risque que les produits pharmaceutiques peuvent poser pour les espéces
aquatiques est non seulement directement lié a |a toxicité des substances dissoutes, mais aussi a une
possible bioaccumulation par la chaine trophique (Ruhi et al., 2016; Zenker et al., 2014). C'est un autre
facteur important a approfondir et a prendre en compte dans I'évaluation des risques

environnementaux dus aux produits pharmaceutiques.

L'indice de priorisation qui a été élaboré a la suite prend en compte MEC, PNEC et FD. Cet
indice permet de lisser I'impact des composés a haut HQ mais rarement détectés. Inversement, il
permet d'inclure des composés ayant un faible HQ mais une FD élevée. Treize produits
pharmaceutiques, sur les 43 étudiés, avec un IP > 1 peuvent étre signalés dans les eaux du bassin
méditerranéen : 17a-éthinylestradiol, amoxicilline, ciprofloxacine, érythromycine, azithromycine,
clarithromycine, ofloxacine, triméthoprime, sulfaméthoxazole, métoprolol, acétaminophéne,
naproxene et ibuproféne. En plus des antibiotiques et des hormones, certains analgésiques et anti-
inflammatoires ainsi que des bétabloquants doivent étre inclus dans cette liste de priorisation, et ont
également été signalés comme dangereux dans d'autres parties du monde (Godoy et al., 2015; Mutiyar
et al., 2018). Il convient de souligner que quatre de ces substances (17oa-éthinylestradiol,
érythromycine, azithromycine, clarithromycine) ont récemment été ajoutées a la liste de surveillance

de la communauté européenne dans le domaine des politiques de I'eau (EU, 2015).

3. Devenir des produits pharmaceutiques dans les milieux aquatiques

L’élimination partielle de nombreux produits pharmaceutiques dans les STEU implique donc le
rejet de ces derniers, et la présence aussi de leurs métabolites biologiques et autres produits de
transformation, dans les milieux récepteurs. Les composés organiques sont ainsi soumis a différents
phénomeénes d’atténuation naturelle, décrits dans les paragraphes suivants en prenant soin de les
définir, d'expliquer leurs origines et de les illustrer par des exemples issus de la littérature scientifique

traitant des produits pharmaceutiques.

3.1 Les phénomenes d’atténuation naturelle

L’atténuation naturelle est définie par I’ASTM (American Society for Testing and Materials)
comme la « réduction de la masse ou de la concentration d’un composé dans les eaux souterraines au

cours du temps ou a distance de la source de contamination par des processus physiques, chimiques
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et biologiques naturels comme la biodégradation, la dispersion, la dilution, I’adsorption et la
volatilisation ». Nous réserverons une partie plus détaillée a I'atténuation naturelle liée aux processus
photochimiques, puisque ces travaux de thése s’y sont plus particulierement intéressés, et qu’ils

représentent I'ensemble des transformations liés a I'exposition a la lumiere solaire.

3.1.1 Le phénomene de dilution

Ce phénoméne est le premier pouvant se produire apres le rejet des composés organiques
(produits non transformés, métabolites, produits de transformation) en sortie de STEU. En effet, les
teneurs en ces composés diminuent de la source vers le milieu récepteur, puis du milieu récepteur
vers un milieu marin ouvert. Cette dilution est plus ou moins importante selon le débit des cours d'eau,

ce dernier étant fonction des saisons (crues, étiages).

3.1.2 Le phénomene d'adsorption

Le second phénomeéne est |'adsorption sur les particules en suspension dans les milieux.
L’adsorption physique ou physisorption repose sur la capacité des surfaces solides a fixer certaines
molécules de maniére réversible, par des liaisons de type Van der Waals (liaisons de type
électrostatique de faible intensité, avec des énergies d'interaction entre 5 et 40 kl.mol?). Cette
propriété est liée a la structure du solide ol subsistent, en surface, des forces non équilibrées par suite
des dissymétries dans la répartition des atomes : la formation d'une couche de molécules adsorbées

compense en partie ce déséquilibre.

Le phénomene d'adsorption de composés organiques a été particulierement étudié en STEU
sur les boues (Ternes et al., 2004a), cependant, dans le milieu naturel, certains composés sont aussi
susceptibles de s’adsorber sur les sédiments ou sur la phase particulaire. Le paramétre principal
exprimant le potentiel de rétention d’une substance sur la matiére organique du sol notamment est le
coefficient K, (tableau 1-6) sans dimension ou exprimé en L.kg™?, qui est le coefficient de partage
carbone organique/eau, et qui donne une indication sur I'aptitude de la molécule a étre adsorbée ou
désorbée de la matiére organique. Selon le ministere de I’Agriculture, une valeur de K, supérieure a
500 (log koc > 2,7) signifie que le composé étudié est fortement adsorbé sur les sols ou la matiére
organique alors qu’une valeur de Ko inférieure a 100 (log Ko < 2,0) signifie que le composé est mobile
dans les sols (Tissier et al., 2005). Un autre parametre jouant sur I'adsorption d’un composé sur les
particules solides (sols, sédiments, matiéres en suspension) est le coefficient de partage octanol-eau

(kow) (tableau 1-6). Il renseigne sur la capacité d’'un composé a se partager entre I'octanol (qui
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représente le caractére lipophile) et I’eau (caractere hydrophile). Si le log Kow est supérieur ou égal a

3, le composé est susceptible d’étre bioaccumulé et il est dit liposoluble (Tissier et al., 2005).

D’apres les valeurs de log Kow des PP présentées dans le tableau 1-6, il est raisonnable de
penser que l'adsorption de composés appartenant a certaines classes thérapeutiques est non
négligeable. C'est notamment le cas pour les hormones, les antidépresseurs, les hypolipémiants voire
pour une grande majorité des anti-inflammatoires. Pour les autres classes thérapeutiques, 'adsorption
reléve davantage du composé lui-méme avec néanmoins, la classe des antibiotiques pour laquelle
I’adsorption devrait étre relativement faible. Les valeurs de log Ko quant a elles indiquent une forte
adsorption des psychotropes et des hormones sur la matiére organique présente dans les sols et

sédiments, tandis que certains antibiotiques et anti-inflammatoires seront majoritairement mobiles.

Concernant la phase particulaire, les études sont plus rares notamment a cause de la faible
teneur en matiére en suspension dans les eaux, avec des teneurs comprises entre 2,1 et 70,5 mg.L?
pour les eaux les plus chargées. Ainsi, les travaux menés par Togola (2006) montrent une faible
présence de composés pharmaceutiques dans cette phase avec des concentrations inférieures a
22 ng.g’ pour le naproxéne, doxépine, imipramine, diclofénac, kétoproféne et salbutamol par
exemple. A I'inverse, la concentration en carbamazépine et aspirine dans les particules s’est révélée
assez importante (respectivement < 6-771 ng.g et <6 - 357 ng.g™) contrairement aux concentrations
mesurées dans les sédiments (respectivement < 12 - 24 ng.gl et < 8 - 62 ng.g?). Toutefois étant donné
la faible teneur en particules, ces concentrations ramenées en ng.L sont négligeables (< 1,3 ng.L) par
rapport a la teneur en phase dissoute. Le kétoproféne, le diclofénac et le gemfibrozil comptent parmi
les composés pharmaceutiques les moins polaires (log Kow = 3,1 ; 4,5 et 4,1), ce qui peut justifier leur
présence dans la phase particulaire. A I'inverse I'aspirine, avec un log Kow de 1,19, est fortement
polaire, et ne devrait pas étre retrouvée dans les phases solides. Cependant , au-dela des caractéres
lipophiles et apolaires, d’autres phénoménes, comme des interactions électrostatiques, tels que
I’échange de cations, le pontage cationique sur les surfaces d’argile, la complexation de surface et les

liaisons hydrogene (Tolls, 2001), peuvent entrer en jeu dans les mécanismes d’adsorption.
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Tableau 1-6 : Propriétés physico-chimiques de certains produits pharmaceutiques

Famille Molécules Log Kow Log Koc Pka Snf:lguf Ilhgezgf; Atl-r:rrzr”s. rrC10I'1

Clarithromycine 3,2 2,2 9,0 0,34 1,7 x 10%°

Erythromycine 3,1 2,8 8,9 1,44 5,4x 10%°

Azithromycine 4,0 3,5 8,7 7,1 5,3 x107%°

Norfloxacine -1,0 1,3 6,3-8,8 1,7 x 10° 8,7 x107°

Antibiotiques Ofloxacine -0,4 1,1 6,0 -8 2,8 x 10* 5,0 x 1020
Sulfaméthoxazole 0,9 2,4 5,7 610 6,4 x 1013

Triméthoprime 0,9 2,9 7,1 400 2,4 x 1014

Ciprofloxacine 0,3 1,0 6,1 3,0 x 10* 5,1x107"°

Tétracycline -1,3 1,6 3,3 231 4,7 x 10

Oxytétracycline -0,9 1,9 3,27 313 1,7 x 10%

Carbamazépine 2,5 3,1 13,9 17,7 1,1 x 10

Amitriptyline 4,9 5,3 9,4 9,71 6,9 x 108

Antidépresseurs Fluoxétine 4,1 5,0 10,5 60,3 8,9 x 10
Venlafaxine 3,3 2,9 8,9-14,4 230 2,9 x 1011

Diazépam 2,8 3,9 3,4 50 3,6 x 10°

Paracétamol 0,5 1,7 9,4 1,40 x 10* 6,4 x 1013

Kétoproféne 3,1 2,6 4,5 51 2,1 x 10"

Diclofénac 4,5 2,7 4,1 2,37 4,7 x 102

2 -10

Anti-inflammatoires Nair(?xene 3,2 2,5 4,2 15,9 3,4x10
| Acide 1,2 1 3,5 4600 1,3 x 10°
acétylsalicylique

Acide salicylique 2,3 1,3 3,0 2240 7,3 x107°

Ibuproféne 4,0 2,6 4,9 21 1,5 x 107

Métoprolol 1,9 2,1 9,7 1,7 x 10* 1,4 x 1013

Batabloguants Propanolol 3,5 3,2 9,4 61,7 8,0 x 103
Aténolol 0,2 1,8 9,6 1,3 x 10* 1,4 x 108

Sotalol 0,2 1,8 5510 2,5x 101

Bronchodilatateurs Salbutamol 0,6 1,5 5,9 1,43 x 10* 6,4 x 10716
Benzodiazépines Oxazépam 2,2 2,8 1,7-11,3 179 5,53 x 100
Diurétiques Furosémide 2,0 2,0 3,9-4,2 73,1 3,94 x 10°%°
Produits de contraste lopromide -2,1 1 2,2-4,2 23,8 1,00 x 1028
Cardiovasculaires Enalapril 2,5 2,5 3,5-5,2 1,64 x 10* 3,5x 10710
Antihistamines Ranitidine 0,3 3,8 8,1 2,47 x 10* 3,42 x 10
Anti-diabétiques Metformin -2,6 1,4 12,3 1,4 x 10° 7,6 x 10716
Bezafibrate 4,3 2,6 3,6 1,55 2,2 x 107"

Hypolipémiants Atorvastatin 6,4 4,5 -2,7-43 0,63 2,4 x 1023
Gemfibrozil 4,8 2,6 4,8 27,8 1,2 x 108

Acide clofibrique 2,6 1,6 2,84 583 2,2x10%

17B-estradiol 3,3 4,2 10,4 23,4 3,5x 107
Estriol 2,5 3,1 441 1,33 x 102
Estrone 3,1 4,4 30 3,80 x 100

Estrone-3-sulfate 4,01 4,1 960 2,0 x 102

Hormones
A 3,7 4,7 10,4 11,3 7,94 x 1022
éthinylestradiol
Progestérone 3,9 4,0 Aucun 8,8 6,49 x 108
Testostérone 3,3 3,4 17,4 23,4 3,53 x 10°

* Constante de Henry

Références : ChemIDplus 2014; DrugBank; Pal et al. (2010) ; EPI suite
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3.1.3 Le phénomeéne de volatilisation

La volatilisation des micropolluants par un transfert de la phase aqueuse vers la phase gazeuse
peut également se produire. La propriété intrinseque a considérer est la constante de Henry (H). Cette
valeur tient compte de la tension de vapeur saturante du composé et de sa solubilité dans I'eau. Les
constantes de Henry supérieures a 10° atm.m3.mol™? permettent de prévoir une volatilisation de la
substance a partir des riviéres (Tissier et al., 2005). En dessous de 3 x 107 atm.m3.mol %, la substance
est essentiellement non volatile. Comme le montre le tableau 1-6, les constantes de Henry des produits
pharmaceutiques sont trés faibles puisqu’elles sont inférieures a 10 atm.m3.mol. ’acide clofibrique,
la fluoxétine, I'amitriptyline et la progestérone sont les composés avec les constantes les plus élevées
(de I'ordre de 10°® atm.m3.mol?) alors que I’érythromycine, la clarithromycine et I’azithromycine ont,

quant a elles, les plus faibles constantes de Henry (10%° atm.m3.mol )

De ce fait, il est logique de penser que la probabilité pour que les composés pharmaceutiques
se volatilisent et se retrouvent dans la phase atmosphérique est faible, si ce n'est peut-étre en étant

adsorbés sur des particules solides subissant une érosion éolienne.

3.1.4 Le phénomene de biodégradation

La biodégradabilité d’une substance est une propriété intrinseque d’une substance mais elle
dépend aussi de la présence ou pas de microflores de biodégradation compétentes dans le milieu
considéré. La biodégradation est une suite de réactions enzymatiques qui simplifie progressivement la
structure de la molécule. On distingue |la biodégradation en aérobie de celle en anaérobie par le taux
d’oxygene, la nature des microorganismes dégradateurs et celle des produits de dégradation. La
biodégradation en aérobiose entraine une oxydation ou le carbone organique est transformé en
dioxyde de carbone tandis que la biodégradation en anaérobie produit en grande partie du méthane,

du dioxyde de carbone et de I’eau. Il s’agit d’une réduction.

Au cours de la biodégradation, les composés pharmaceutiques peuvent étre transformés de
trois manieres différentes : la minéralisation, la transformation hydrophobe ou hydrophile. Une
minéralisation compléte conduit a la formation de dioxyde de carbone, de méthane, d’eau, de dérivés
minéraux ou de substances métabolisables par les micro-organismes. Si le médicament est transformé
en un composé plus hydrophobe, il s’adsorbera potentiellement sur les matiéres en suspension, les

sols et sédiments, tandis qu’il restera probablement dans I'eau s'il devient plus hydrophile.

Les micro-organismes bactériens sont les principaux acteurs de la biodégradation mais les

enzymes isolées, les champignons et certains protozoaires peuvent également initier ce processus. Les

42



Chapitre 1 : Synthese bibliographique

conditions de I’environnement doivent aussi permettre I’activité microbienne : une humidité dans les
sols et sédiments supérieure a 20 % (en masse), un pH proche de la neutralité, un taux d’oxygene
permettant I'aérobiose, et une température comprise entre 10 et 40°C. Dans le milieu naturel, les

conditions sont en général aérobies dans les eaux de surface avec la présence d’oxygene dissous.

OH
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\K/ COOH

Métabolite 1

Figure 1-11 : Mécanisme de biodégradation aérobiose du kétoproféne (Quintana et al., 2005)

Deux types de biodégradation peuvent se produire. La biodégradation directe, ol le composé
sert de substrat aux populations microbiennes. C’est par exemple le cas du kétoprofene dans les boues
activées qui est partiellement minéralisé en tant que seule source de carbone et d’énergie (Quintana
etal., 2005). La biodégradation du kétoproféne entraine notamment la formation de deux métabolites
(figure 1-11), identifiés en chromatographie liquide couplée a la spectrométrie de masse, avec la
présence de deux groupements carboxylates et d’une fonction hydroxyle dans leur structure chimique

(métabolite 1 et 2).

Cependant, la biodégradation directe ne semble pas étre la voie la plus efficace pour les
composés pharmaceutiques. Le co-métabolisme en revanche apparait |'étre. Dans ce processus, les

micro-organismes ont besoin d'une source primaire de substrat, et le polluant est considéré comme
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un substrat secondaire. C’'est par exemple le cas du bézafibrate, du naproxene et de I'ibuproféne dans
un systeme de boues activées. La premiere étape de la dégradation microbienne du bézafibrate
semble étre la coupure hydrolytique de la liaison amide, générant ainsi 'acide 4-chlorobenzoique lui
aussi biodégradable. Dans le cas du naproxene, la coupure de la fonction éther (ou encore sa
déméthylation) pour former le desméthylnaproxene est I’étape initiale de la dégradation microbienne

(figure 1-12).

COOH COOH
—_—
H
\O \O

Naproxene Desméthylnaproxene

Figure 1-12 : Ftape initiale de la dégradation microbienne du naproxéne

Enfin, I'hydroxy-ibuprofene (métabolite majeur en conditions oxiques), le carboxy-ibuproféne
(métabolite majeur en conditions anoxiques) et I'acide carboxy-hydratropique (formé en conditions
oxiques et anoxiques) ont été détectés comme des intermédiaires dans la minéralisation de

I'ibuproféne (Quintana et al., 2005; Zwiener et al., 2002).

Dans les eaux naturelles, Yamamoto et al. (2009) ont montré que les produits
pharmaceutiques avaient une faible biodégradabilité dans les eaux douces avec des temps de demi-
vie (ti2) supérieurs a 120 h pour l'aténolol, le propanolol, la carbamazépine et I'ibuproféene
contrairement a l'acétaminophéne dont la durée de vie s'est avérée plus courte (ti2 = 50 h). De plus,
une étude menée par Baena-Nogueras et al. (2017) a montré que |'origine et la composition de I'eau
pouvaient avoir un impact significatif sur I’élimination des composés pharmaceutiques. Ainsi, la
biodégradation de certains produits (dont la concentration initiale est égale & 1 pg.L) semble plus
importante dans des eaux marines apres 28 jours que dans les eaux douces : I'acétaminophéne (89 %
contre 50 %), la sulfaméthoxazole (89 % contre 0 %) et le triméthoprime (100 % contre 0 %). A l'inverse,
I"acide salicylique se dégrade plus rapidement dans une eau douce avec un temps de demi-vie de 4 h
contre 116 h dans une eau salée. Ceci peut s’expliquer par la présence de microorganismes différents
dans les milieux. Les composés les plus récalcitrants a la biodégradation, et ce quel que soit le type
d’eau naturelle, sont: la carbamazépine, I'amitriptyline et le kétoproféne qui ne subissent aucune
transformation, et le gemfibrozil avec une transformation partielle d’environ 14 %. Ils sont donc

considérés comme étant des composés biorécalcitrants ou faiblement biodégradables.
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3.1.5 Les réactions chimiques possibles : I'hydrolyse et les réactions

d'oxydo-réduction

L’hydrolyse est la coupure d’une liaison covalente d’une espece chimique RX par une molécule
d’eau qui entraine un échange du groupement X par une fonction OH selon la réaction :

RX + H20 — ROH + HX

Puisque l'eau est constamment présente dans |’‘environnement (atmosphére, sols,
compartiments aqueux), les produits pharmaceutiques sont régulierement en contact avec des

molécules d’eau et des réactions d’hydrolyse peuvent avoir lieu.

Cependant, les substances ont plus ou moins d’aptitude a I’hydrolyse et parmi les groupes
sensibles a I’hydrolyse, on trouve notamment les acétals (érythromycine), les imines (diazépam), les
halogénures d'alkyle, les esters et les amides (acétaminophéne, oxazépam) (Jiang et al., 2010; Papp,
2010; Waterman et al., 2002). L’hydrolyse de certains composés pharmaceutiques est trés lente avec
des constantes de vitesse (k) trés faibles (par exemple, égales respectivementa 1x10°et 7,32 x 10 85!
pour I'acétaminophene et I'aténolol (Wang et al., 2012)), rendant ce phénomeéne négligeable selon les
durées d’exposition. A I'inverse, la constante de réaction élevée de I’érythromycine (1,3 s?) fait de
cette molécule un composé sensible a I’hydrolyse avec des voies de transformation dépendantes du
pH. Dans des solutions plutot acides (pH = 6,3), I'érythromycine se dégrade en éther d’énol, en
érythromycine anhydre et en érythromycine 6,9-hémiacétal alors qu’a pH basique (pH = 7,8), elle se
transforme en érythromycine dihydratée comme le montre la figure 1-13 (Atkins et al., 1986; Tsuji et

Goetz, 1978) .

Erythromycine-A

Erythromycine dihydratée ' Erythromycine-Aanhydre
Erythromycine 6,9-hemiacétal

Figure 1-13 : Hydrolyse de I'érythromycine en condition acide ou basique d’apreés Atkins et al. (1986)
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Certains antibiotiques (tétracycline, chlortétracycline, -lactamine) sont peu stables dans I’eau
(Halling-Sgrensen, 2000 ; Jiang et al., 2010b). Les B-lactamines se dégradent partiellement dans des
eaux naturelles stérilisées (entre 20 et 80 % de transformation) aprés 168 h a I'obscurité avec des

constantes de vitesse comprises entre 0,032 30,28 j*.

A l'inverse, des études ont montré que d’autres PP étaient stables dans I'eau comme le
diclofénac ou ceux appartenant a la classe des sulfonamides (sulphadiazine, sulfaméthoxazole) a
plusieurs pH (acides et basiques). La stabilité du diclofénac a été démontrée sur 72 h dans une eau
ultrapure et une eau douce reconstituée a deux pH différents (7 et 9). Cependant, il a été montré que
ce composé peut précipiter a pH acide (pH < 4) (Agliera et al., 2005). Les sulfonamides quant a eux
sont relativement stables quel que soit le pH. Toutefois un pH acide semble favoriser I’hydrolyse (Biatk-
Bielinska et al., 2012) car, dans ces conditions, les sulfonamides sont principalement présents sous
forme cationique (Graafland et al., 1979). Les taux de dégradation restent tout de méme faibles, avec
moins de 15 % de la concentration initiale (1 mg.L?) dégradés a pH 4, a 20°C, en 30 jours, et des
constantes de vitesse faibles et des temps de demi-vie élevés (k = 0,0027 j* et t1/> = 257 jours pour la

sulfadiméthoxine).

Des réactions d’oxydo-réduction peuvent également se produire, impliquant le transfert d’un
électron (gain ou perte). Dans les eaux naturelles et les sédiments, le potentiel d’oxydo-réduction est
directement lié a la quantité d’oxygéne disponible. En effet, dans les environnements aérés (comme
les eaux de surface ou la surface des sédiments), le potentiel d’oxydo-réduction est élevé puisque
I’oxygeéne est disponible comme accepteur d’électron, alors qu’en conditions anoxiques, le potentiel
redox est faible. C'est le cas notamment des eaux ou des sédiments profonds.

Plusieurs études se sont intéressées a la dégradation de certains composés dans des conditions
aérobiques ou anaérobiques. Ainsi, des composés tels que le 17B-estradiol (Ternes et al., 2004b),
I’estrone (Ternes et al., 2004b), la phénazone (Greskowiak et al., 2006) et la tylosine (Ali et al., 2013;
Kolz et al., 2005) sont plus facilement dégradables dans des conditions aérobiques avec par exemple
une dégradation de la tylosine (20 mg.L) de 90 % en 12 & 26 h contre 30 % a 120 h en condition
anaérobiques. A I'inverse, des composés comme le 17a-ethynilestradiol et la classe des sulfonamides
seront dégradés dans des conditions réductrices et donc dépourvues d’oxygene (Holm et al., 1995;

Ternes et al., 2004b).
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3.1.6 Les réactions photochimiques

Dans I'environnement et en particulier dans les eaux naturelles de surface, les produits
pharmaceutiques sont susceptibles de subir des dégradations photochimiques. Deux types de
processus photochimiques sont observés : la photolyse directe qui se produit par absorption des
rayonnements UV-visible par les molécules organiques et la photodégradation indirecte, qui est le
processus de transformation initié par I'absorption des rayonnements UV-visible par des éléments
chimiques présents dans le milieu comme la matiere organique, les ions inorganiques ou encore les

métaux, qui vont ensuite pouvoir réagir avec les molécules d’intérét.

Comptes tenus des expériences réalisées au cours de cette these, les deux paragraphes

suivants sont consacrés a la description de ces processus de phototransformation.

3.2 Les processus de phototransformation

3.2.1 La photolyse (phototransformation directe)

Pour qu’une molécule chimique se transforme par le biais d’un processus de photolyse, elle
doit étre capable d’absorber un ou plusieurs photons lumineux. Le diagramme de Perrin- Jablonski
permet d’expliquer les états électroniques d’une molécule et les transitions entre ces états
(figure 1- 14). Apres absorption d’un photon de longueur d’onde (M), il se produit un apport d’énergie
(E), défini par la relation de Planck-Einstein, que les électrons absorbent. Cette relation est donnée ci-
apres: E=hv= h% ou h est la constante de Planck (6,63 x 1034 J.s), vest la fréquence de I'onde
électromagnétique associée au photon en s et ¢ correspond a la célérité de la lumiére dans le vide

(2,998 x 108 m.s™2).
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Figure 1-14 : Diagramme de Perrin-Jablonski
(CIS : conversion inter-systéme ; Cl : conversion interne)
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Ainsi, les électrons du niveau électronique fondamental Sp accedent a un niveau d’énergie plus élevée
(S1, S2) et la molécule se trouve dans un état dit excité. Cette transition se fait sur un temps trés court
(10 a 10" s) et verticalement sur le diagramme car elle correspond a une transition sans
modification de la distance internucléaire (regle de Franck Condon). Les niveaux d’énergie atteints
étant, par nature, instables, la durée de vie d’un électron sur un tel niveau est de I'ordre de 10™°s.
Plusieurs processus peuvent avoir lieu a partir de cet état, parmi lesquels la relaxation vibrationnelle,

la conversion interne, la fluorescence, la conversion inter-systéme ou encore la photolyse.

La relaxation vibrationnelle et la conversion interne : La relaxation vibrationnelle (RV) est un processus

non radiatif entre les niveaux vibrationnels (v = n vers v = n-1 ou vers v = 0) qui permet la dissipation
d’une partie de I’énergie généralement sans changement de niveau électronique. Ce processus est tres
rapide, il prend place en 10"* a 10" s. Cependant, si les niveaux d'énergie vibrationnels chevauchent
les niveaux d'énergie électroniques, il peut y avoir RV d’un état électronique a un état électronique
inférieur (de S; vers S;). Ce processus s'appelle la conversion interne (Cl). Cl se produit sur la méme
échelle de temps que RV. Cependant, Cl est trés lente pour qu'un électron retourne a So ce qui permet

a d'autres processus de se produire.

La fluorescence ou la phosphorescence : Ces phénomenes correspondent au retour a [|'état

fondamental d’'une molécule a un état électroniquement excité avec émission de photons a partir du
niveau vibrationnel le plus bas (v = 0) (régle de Kasha). Ce phénomene est appelé la fluorescence
lorsque la transition se fait a partir de S; (état excité singulet) et la phosphorescence quand la transition
est issue de T, (état excité triplet). La longueur d'onde réémise par la molécule excitée peut étre de
méme longueur d'onde (fluorescence de résonance) ou de longueur d'onde plus grande (appelé

décalage de Stokes). La fluorescence est un processus un peu plus lent qui se produit en 10° a 107 s.

Le croisement inter-systéme : Le croisement inter-systeme (CIS) est le passage d'un état excité singulet

a un état excité triplet (S; vers Ti). C'est le processus le plus lent (10® - 103 s). Ensuite, 2 voies
permettent le retour a I'état électronique fondamental: la phosphorescence (T: vers So) et la
fluorescence retardée. En effet, par une nouvelle CIS, les électrons peuvent peupler a nouveau S, ce

qui permet la transition émettrice S; vers So.
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La photolyse directe : L'absorption d'un rayonnement par un composé permet de l'exciter

électroniquement et de conduire a sa dégradation d'une fagon irréversible soit a partir de I'état excité
singulet mais le plus souvent a partir de |'état excité triplet de plus grande durée de vie. Pour quantifier
ce phénomeéne de transformation photochimique d’un composé organique, il est possible de s’appuyer

sur la valeur du rendement quantique.

Le rendement quantique, (1), a été défini comme étant le nombre de molécules du composé soumis
au rayonnement, ayant donné lieu a une réaction photochimique par photon absorbé. Généralement,

le rendement quantique est défini par I’équation ci-dessous et il est en général inférieura 1:

nombre de molécules i photodégradées subissant la réaction d'intérét

d; (D) =

nombre total de photons (pour une longueur d'onde 1) absorbés par le composé i

Une autre facon d’évaluer quantitativement ce phénomeéne de photolyse est d’utiliser une approche
cinétique. En effet, les cinétiques de dégradation des polluants sont généralement exprimées a |'aide
d’une cinétique d’ordre 1 ou de pseudo-ordre 1 et il est possible alors de déterminer le temps de demi-
vie du polluant (ti2) c’est-a-dire le temps pour lequel la concentration initiale du composé est divisée
par 2. Néanmoins, cette constante va étre dépendante de différents parametres : source de lumiére,
intensité, saison (Andreozzi et al., 2003), pH (Boreen et al., 2004). Afin de s’en rendre compte, les
rendements quantiques de photolyse et les temps de demi-vie de quelques composés

pharmaceutiques ont été rassemblés dans le tableau 1-7.

Il est important de noter que les rendements quantiques de photolyse directe sont parfois
différents pour un composé donné (cas du sulfaméthoxazole) mais parfois du méme ordre de grandeur
(cas du naproxene). Cette variabilité peut étre attribuable a la nature de la source lumineuse et donc
a I'excitation de différentes bandes d’absorption du composé (et donc de transitions électroniques
n- t* ou m-nt). Dans le cas de sources polychromatiques (lumiére solaire ou dans I'ultraviolet), les
rendements quantiques sont dépendants des classes de composés pharmaceutiques voire méme des
composés eux-mémes. En effet, des rendements quantiques de I'ordre de 10 8 102 ont été mesurés
pour les hormones, faisant d’elles des composés assez facilement dégradables par photolyse directe
(ti2 inférieurs a quelques heures). A I'inverse, les antidépresseurs, dont la carbamazépine, présentent
des rendements quantiques compris entre 102 et 10 et peuvent étre considérés comme faiblement
photodégradables ce qui laisse présager un long temps de résidence dans les milieux naturels (ti2

supérieurs a quelques dizaines voire centaines d’heures dans les études référencées).
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Tableau 1-7 : Rendement quantique de photolyse de produits pharmaceutiques

Famille Molécules [0} t2 Plage . Référence
(h) (nm)
Norfloxacine 4,3 x 1072 296 - 450 (Wammer et al., 2013)
Ofloxacine 7,79 x 10° LS (Andreozzi et al., 2003)
Antibiotiques sulfaméthoxazole 3,3 x 102 254 (Boreen et al., 2004;
0,5 (pH =5,3) LS Carlson et al., 2015)
Triméthoprime 6,2 x 103 (pH=8) Suntest (Ryan et al., 2011)
Carbamazépine 4,77 x 10° LS (Andreozzi et al., 2003)
Antidépresseurs Amitriptyline 7,6 x 103 254 (Nassar et al., 2017)
Diazépam 4,3x10° 28 290 - 400 (Calisto et al., 2011b)
Alprazolam 3,4x10°% 865 290 - 400 (Calisto et al., 2011b)
Paracétamol 6,0x 103 254 (Carlson et al., 2015)
o 0,094 - 0,18 0,07 LS (Meite et al., 2010;
Diclofénac 028 254 Packer et al., 2003;
Anti- ’ Poiger et al., 2001)
. . -2
inflammatoires ‘ 3,6 x 10_2 LS (Meite et al,, 2010;
Naproxene 2,4x10 254 Packer et al,, 2003)
3,2 centrée 312* !
Ibuprofene 8,6 x 102 254 (Carlson et al., 2015)
Bétabloquants Propranolol 2,22 x103 LS (Andreozzi et al., 2003)
Benzodiazépines Oxazépam 4,45 x 10°® 15,1 290 - 400 (Calisto et al., 2011b)
. . o 5,53 x 103 LS (Andreozzi et al., 2003;
Hypolipémiants Acide clofibrique 5 % 10° LS Packer et al., 2003)
. 6,7 x 102 254 (Mazellier et al., 2008)
17p-estradiol 6,2  centrée 312* Meite et al., 2010)
Estrone 3,5x 107 254 (Carlson et al., 2015)
17a 8,0 x 107? 254 (Carlson et al., 2015;
- 6,02 x 107 254 Mazellier et al., 2008)
Hormones Athi i ’ ’
éthinylestradiol 59  centrée 312* (Meite et al., 2010)
, 2,2 x 102 254 .
Progestérone 6,6 centrée 312* (Meite et al., 2010)
. 3,3 x 10 254 .
Testostérone 11,2 centrée 312 (Meite et al., 2010)

*Lumiere polychromatique centrée a 312 nm ; LS : Lumiere solaire

Pour les autres classes thérapeutiques, les données sont soit trop dispersées, soit insuffisantes

pour que des généralités puissent apparaitre. Néanmoins, ces classes de composés semblent avoir une

photodégradabilité moyenne a faible (¢ de I'ordre de 10 a 10°) hormis quelques cas particuliers. Le

diclofénac, apparait facilement photodégradable avec des rendements quantiques de photolyse

compris entre 0,1 et 0,3 (t1> = 4,3 min (Meite et al., 2010)) et a l'inverse I'oxazépam est plutot

photostable avec un rendement de I’ordre de 10°®.
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Figure 1-15 : Mécanisme de transformation du diclofénac par photolyse directe (Agliera et al., 2005)

Cette forte dégradation du diclofénac par absorption de la lumiére a fait I'objet de nombreuses
études cinétiques mais aussi analytiques. Ainsi, plusieurs produits de dégradation ont été identifiés,
permettant de comprendre les mécanismes de transformation du diclofénac (figure 1-15). On observe
notamment une photocyclisation, une déshalogénation (déchloration), une substitution d’un atome
de chlore par un groupement hydroxyle (responsable de la formation de dimeéres),

décarboxylation, et enfin une oxydation du composé.

3.2.2 La phototransformation indirecte

Dans les compartiments aquatiques, le phénomene de photodégradation indirecte doit étre
pris en compte car il conduit également a la transformation des composés. Il implique une espece
photosensible, présente naturellement dans le milieu, qui en absorbant la lumiere, produit des
especes chimiques réactives qui réagiront avec le polluant. Parmi ces espéces réactives, on retrouve
des états excités réactifs mais aussi de nombreux radicaux libres dont les principaux sont répertoriés

dans le tableau 1-8 suivant.
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Tableau 1-8 : Liste de radicaux libres et leur potentiel d’oxydation (E°)

Radicaux| HO*® ‘0" |H202|HOO®*| 02*" | NOs* |SO3*| SO4~ | Clb* [Br,* | I,* | CIO®* | BrO* | CO3™

2,6- 1,6- 2,3- 2,5- 1,5-
E° (V) 29 19 1,8 | 1,5 |0,25 57 0,6 31 2,09| 15|11 18 | 0,24| 1,59

(Faust, 1999; Huie et al., 1991; Sun et al., 1997)

D'apres ce tableau, il est possible de se rendre compte que de nombreuses especes sont
susceptibles de se former dans les milieux aquatiques, mais leurs sources ainsi que leurs voies de
formation sont multiples. En conséquent, nous avons choisi de présenter dans un premier temps, les
constituants des milieux aquatiques susceptibles de produire aprés absorption de la lumiere des états
excités réactifs et des especes réactives oxygénés. Et dans un second temps, nous nous attarderons

sur la formation d’especes radicalaires halogénés et inorganiques.
3.2.2.1  Etats excités réactifs et espéces réactives oxygénées

Dans les milieux aquatiques naturels, de nombreux constituants sont susceptibles de produire
des états excités réactifs triplet ou singulet et des espéces réactives oxygénées (*OH, 10,...), dont les
plus connus sont : la matiere organique dissoute, les ions nitrite, les ions nitrate ou encore les oxydes
de fer. Apres une présentation concise de la nature et de la concentration de ces constituants dans les
milieux aquatiques naturels, leur réactivité photochimique sera détaillée. En parallele, la production
et la concentration quasi-stationnaire des nombreuses espéces réactives susceptibles de se former
seront présentées en fonction des compartiments aquatiques (lacs, rivieres, cotes, mers ou encore

océans), ainsi que leurs interactions avec les PP.

La matiere organique dissoute (MOD). La MOD est définie comme un matériau organique de taille
généralement inférieure a 0,7 um, de masse inférieure a 3 kDa, englobant aussi les colloides (Xu et
Guo, 2017). La MOD est constituée de deux classes de composés : les composés autochtones et les
substances humiques. Les premiers sont facilement dégradables ou assimilables et de structures
simples (lipides, sucres, polysaccarides, peptides, protéines, etc.) (Xu et Guo, 2017) qui proviennent de
la dégradation des organismes, des algues ou de la synthése microbienne. Les substances humiques
sont quant a elles, des molécules comportant principalement des groupements phénoliques et
carboxyliques. Ces substances dissoutes (chromophores) donnent selon leur concentration, une

couleur jaunatre a marron aux eaux naturelles.
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Dans les compartiments aquatiques, la MOD est associée a la quantité de carbone organique
dissous, les concentrations (en mg.L?) varient dans l'ordre suivant : zone humide (39,0) > lac (9,6) >
riviere (7,2) > eaux cotiéres (3,6) > estuaires (1,2) > océans (0,6) (Massicotte et al., 2017). Ces données
ont été confirmées par d’autres études ((Brezonik et Fulkerson-Brekken, 1998; Brinkmann et al., 2003;
Chin et al., 2004; Housari et al., 2010; Marchisio et al., 2015; Matamoros et al., 2009; Minero et al.,
2007; Vione et al., 2006; Xu et Guo, 2017).

La réactivité photochimique de la MOD est principalement liée a sa partie chromophore (ou
Chromophoric Dissolved Organic Matter (CDOM) en anglais). Sous excitation lumineuse, CDOM va
passer a un état excité singulet (*\CDOM”), de trés courte durée de vie (< 150 ps) (Boyle et al., 2009) et
donc négligeable dans les réactions de photochimie (eq. 1). *CDOM” peut former un radical cation
CDOM** et un électron solvaté (e ou e,q) par photoéjection (eq. 2). L'oxygéne moléculaire présent dans
les eaux va capter I’électron par réduction (Rasburn et Michaels, 1977) et produire le radical anion

superoxyde 0,* (eq. 3).

CDOM + hv — ‘cbom” (1)
‘cbom” — CDOM* + e (2)
30+ € — 0, k=1,75x10"M?1s? (3)

L'anion superoxyde étant instable, il se dismute en peroxyde d’hydrogene selon la réaction 4 suivante :

20" + 2HY - H,0, +0; (4)

1CDOM" peut également revenir 3 I’état fondamental par fluorescence et conversion interne ou

générer I'état excité triplet de la matiére organique (3CDOM®) par conversion inter-systéme (eq. 5).

‘cboM’ — 3cDOM’ (5)

3CDOM" a une durée de vie d’environ 2 ps (McNeill et Canonica, 2016) et se forme 15 & 100 fois
plus lentement que !CDOM’. La concentration quasi-stationnaire de *CDOM" est d’environ 104 3 10°
12 M dans les eaux de surface. Dans les lacs, cette concentration a été estimée a 4-5 x 10> M (Minella
et al., 2013). Néanmoins, Housari et al. (2010) ont montré que la production de 3CDOM™ augmentait

d’une eau douce a une eau salée.

53



Chapitre 1 : Synthese bibliographique

Dans des conditions environnementales, la désactivation par I’oxygene moléculaire est tres
efficace pour limiter la durée de vie de 3CDOM” et peut conduire a la formation d’oxygéne singulet

(*0,) selon I'équation 6.

30, +3CDOM" — 10, + CDOM (6)

Cet oxydant (E = 1,23 V), malgré sa courte durée de vie (< 1 us) dans I’eau, est capable d’oxyder un

grand nombre de composés organiques (eq.7).

102 + P % Pox (7)

Les concentrations de 0, mesurées dans des eaux de riviére sont comprises entre 5,4 x 10
et 2,2 x10? M et entre 2 3 3 x103 M dans des eaux salines (Housari et al., 2010; Santoke et Cooper,

2017; Zepp et al., 1977).

Des études sur I'interaction de 10,, susceptible d’étre généré par CDOM, avec les PP a montré
gue la paroxétine et la fluvastatine réagissent efficacement avec cette espece réactive a I'inverse du

sulfaméthoxazole (Santoke et Cooper, 2017; Y. Wang et al., 2017).

Par ailleurs, 3CDOM" peut également réagir avec les contaminants organiques soit par transfert
d’énergie triplet-triplet (eq. 8) soit par une réaction de photooxydo-réduction (eq. 9) conduisant a un

CDOM réduit (CDOM™) et un contaminant organique oxydé (P**).
3CcbOM™ +P > 3p" + CDOM (8)

3CcDOM* +P  — P** + CDOM*" (9)

Deux comportements opposés ont été observés dans la littérature : une accélération ou un
ralentissement de la dégradation des PP en présence de MOD et plus exactement d’acides humiques.
Lors de leur ajout dans de I’eau ultrapure, le temps de demi-vie de plusieurs PP a été diminué, comme
c’est le cas pour la carbamazépine, I'aténolol, le métoprolol et le 17B-estradiol (Mathon et al. 2016;
Andreozzi et al. 2003; Grebel et al., 2012). Cependant, pour d’autres PP, tels que le naproxene ou le

diclofénac, le comportement inverse a été observé (Koumaki et al. 2015).
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Dans les eaux naturelles, CDOM est également responsable de la formation de radicaux
hydroxyles HO® (Vione et al., 2006) soit a partir de H,0; (eq. 1 a 4 et eq. 10) (Zellner et al., 1990), soit

par réaction directe (eq. 11) :
H,0, + hv - 2°0OH (¢'0H, 308nm = 0,98 a ZOOC) (10)

CDOM + H,0 + hv —>  CDOM®" +°OH +H* (11)

Toutefois, la MOD est aussi dégradée par les radicaux *OH. Une étude de Mopper et Zhou (1990)
a montré que la matiére organique dissoute est dégradée 6 a 15 fois plus rapidement par *OH dans

une eau de mer profonde qu’en surface.

Les ions Fe(ll). Le fer est le métal de transition le plus abondant dans la croute terrestre. Il est aussi
présent, en plus faibles quantités, dans les systémes aqueux (dissous ou en suspension). Généralement
le fer se retrouve dans la phase solide sous forme d'oxydes ou d'oxyhydroxydes, parmi lesquels les plus
fréquents sont I'hématite, la magnétite, la limonite, la goethite et la Iépidocrocite (Calza et al., 2016).
Le Fe(lll) est la forme la plus stable dans les eaux naturelles et on le retrouve généralement sous la
forme de complexes solubles (aquacomplexes) tels que [Fe(H,0)s]3*, [Fe(H20)s(OH)]*>* ou Fe(OH)%,

[Fe(H20)4(OH),]" ou Fe(OH),* [Fe(H,0)3(OH)3], etc.

Dans les compartiments aquatiques, les plus faibles concentrations de fer dissous ont été
mesurée dans les eaux salées (entre 0,2 et 4 nM), alors que dans les eaux continentales des

concentrations allant jusqu’au UM (voire jusqu’a 150 mM) ont été rapportées (Calza et al., 2016).

Les ions Fe(lll) sont responsables de la formation de radicaux hydroxyles par photodissociation du

complexe Fe(OH)?* selon la réaction suivante (eq.12)

Fe(OH)* +hv —  Fe? +°OH (12)

L’efficacité de cette réaction dépend fortement de la spéciation du Fe(lll) et de la longueur
d'onde d'irradiation (Calza et al., 2016; Feng et Nansheng, 2000). A une longueur d’onde d’irradiation
de 313 nm, le rendement quantique de formation de OH" est de 0,140 3 partir de Fe(OH)** (Faust et

Hoigné, 1990) et de 0,3 a partir de I'espece Fe(OH)," sous excitation a 280 nm (Calza et al., 2016).

Certains ligands organiques (L) présents dans les eaux de surface tels que le citrate, le malonate
et I'oxalate peuvent former des complexes tres stables avec le Fe(lll). Ces complexes de Fe(lll) peuvent

absorber le rayonnement a des longueurs d'onde beaucoup plus grandes que les autres constituants
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chimiques (A> 500 nm) et générer des especes oxydantes ( eq.14) (Faust et Zepp, 1993; Panias et al.,

1996) :
Fe(ll)=L+hv — [Fe(Ill) = L] - Fe(ll) + L* (13)

L* + 0 > 0" + I—oxydé (14)

Les ions nitrate et nitrite. Ces ions sont des éléments du cycle de I'azote que I'on retrouve dans de
nombreux compartiments aquatiques environnementaux. La concentration en nitrates (en mg.L?)
mesurée dans les rivieres est comprise entre 3 et 37, pour les lacs entre 0,13 a 6 et enfin entre 0,04 et
1,8 pour les eaux de mer (Baena-Nogueras et al., 2017; Brezonik et Fulkerson-Brekken, 1998; Huertas
et al., 2006; Li et al., 2016b; Marchisio et al., 2015). La concentration en ions nitrite mesurée dans les
eaux est plus faible que celles des ions nitrate. Par exemple, il a été montré que ces concentrations
étaient (en mg.L) de 0,073 pour les riviéres, 0,003 dans les lacs et 0,004 pour I’eau de mer (Baena-

Nogueras et al., 2017; Marchisio et al., 2015).

Les ions nitrite (Amax = 355 nm, € = 22 Mt.cm™) et nitrate (Amax= 303 nm, € = 7 Ml.cm) en
solution aqueuse peuvent absorber la lumiére solaire et étre a I'origine de la formation de radicaux

hydroxyles selon les réactions suivantes (Vione et al., 2006) :
NO; +hv +H" — NO*® + *OH (15)

NOs; +hv +H' — NO,"+°OH  ¢30snm = 0,01 (16)

Dans I’eau ultrapure, sous excitation a 308 nm et a 20°C, le rendement quantique de formation
des radicaux *OH a partir des nitrates est de 0,017 et de 0,07 a partir des nitrites (Zellner et al., 1990).
Cette formation privilégiée a aussi été confirmée dans les eaux naturelles (Takeda et al., 2004; Zepp et

al., 1987 ; Mopper et Zhou, 1990).

La présence des ions nitrate améliore la dégradation de certains PP (ibuproféne,
carbamazépine, aténolol, métoprolol, acide salicylique) par rapport a la photolyse mais n’affecte pas
celle du diclofénac ou du kétoprofene (Mathon et al., 2016; Gangwang et al., 2012; Zafiriou et True,
1979) du fait de leur photolyse importante. L’ajout d’ions nitrite n’a qu’une faible influence sur la
dégradation des PP comme cela a été démontré pour I'acide salicylique (Gangwang et al., 2012). Cette
plus faible réactivité s’explique par la capacité des nitrites a piéger les radicaux "OH pour produire NO;

qui peut produire ensuite NO; et NOs,
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Le radical hydroxyle ("OH). Ces radicaux sont omniprésents dans les eaux naturelles (riviéres, lacs et
eau de mer) (Haag et Hoigné, 1985; Qian et al., 2001; Takeda et al., 2004; Vione, 2016; Vione et al.,
2006; Zhou et Mopper, 1990). Leurs concentrations quasi stationnaires en eaux douces ont été
mesurées entre 0,1-5 x 101 M (Mill, 1980; Russi et al., 1982), dans les lacs entre 2,5-3 x 10" M (Haag
et Hoigné, 1985; Zepp et al., 1987), dans les étangs et estuaires entre 1-8,4 x 101 M (Housari et al.,
2010; Zhou et Mopper, 1990) dans les eaux cotiéres entre 1,2-13,7 x 10" M (Housari et al., 2010;
Mopper et Zhou, 1990). De plus, les vitesses de formation initiales de °OH varient de
2,6-4,3x 10 *M.s? dans I’eau de I’Antarctique (Qian et al., 2001), de 0,28-3,1 x 10! M.s™ dans les

eaux cotiéres et de 0,32-4,2 x 107° M.s? dans les étangs riches en matiéres organique.

L’origine des radicaux hydroxyles dans ces différents milieux incombe a la MOD, aux ions
nitrate et nitrite et au peroxyde d’hydrogene. Dans les eaux douces, la MOD contribuerait a plus de la
moitié des *OH produits et I'autre moitié en majorité a H,O, puis aux anions avec une part plus
importante attribuable aux nitrites (Minero et al., 2007 ;Takeda et al., 2004; Nakatani et al., 2007; Page
etal., 2011; Vione et al., 2006). Dans les eaux salées, la MOD serait le constituant principal responsable
de la production des *OH (a plus de 80 %), ensuite les ions nitrate et enfin d’une fagcon négligeable les
ions nitrite et le peroxyde d’hydrogene (Mopper et Zhou, 1990; Takeda et al., 2004). Néanmoins, des
résultats opposés ont été obtenus par Takeda et al. (2004) qui ont montré que dans des eaux de mer,
les principales sources de radicaux hydroxyles provenaient des nitrites, et dans une moindre mesure,

des nitrates.

Par son fort pouvoir oxydant, le radical hydroxyle est I'espece réactive qui dégrade le mieux la
majorité des PP avec des constantes de réaction élevées comprises entre 10°-10%° M.s? (Packer et al.,
2003; Lam et Mabury, 2005; Boreen et al., 2004) pour la sulfaméthoxazole, I'atorvastatine, la
carbamazépine, le naproxene, I'acide clofibrique et I'ibuproféene. Cette forte réactivité a été étudiée
d’un point de vue mécanistique pour la carbamazépine avec la mise en évidence du dérivé époxyde et
cétonique de CBZ. Leur formation est expliquée par une premiere réaction du radical hydroxyle sur la
double liaison de I'azépine, suivi par la formation de deux radicaux hydroperoxydes qui par élimination

génerent I'époxyde et le dérivé énolique (ou cétonique) de CBZ (figure 1-16).
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Figure 1-16 : Mécanisme de transformation de la carbamazépine en présence de radicaux *OH (Lam et

Mabury, 2005).

3.2.2.2  Especes réactives halogénées et inorganiques

Dans cette partie, nous avons choisi de présenter les radicaux halogénés et inorganiques
pouvant étre formés dans les milieux aquatiques naturels, en particulier les radicaux bromures,
chlorures, carbonates et sulfates. Aprés une introduction concise des ions dont ils sont issus, leurs
voies de formation seront détaillées ainsi que leur présence dans les compartiments aquatiques et leur

réactivité avec les PP.

Les radicaux halogénures (Cl,*, Br;*). Les ions halogénures sont trés abondants dans I’environnement
aquatique marin. Les anions prédominants sont les chlorures que I'on trouve a des concentrations
comprises entre 14200 et 19400 mg.L? suivi des bromures entre 0,695 et 71,9 mg.L* (Li et al., 2016b,
2016a; Parker et Mitch, 2016). Dans les lacs, les concentrations en ions chlorure sont tres faibles (0,1
a 8,8 mg.L?) et souvent en dessous de la limite de détection pour les ions bromure (Marchisio et al.,

2015; Vione et al., 2006).

CDOM peut étre impliquée dans la formation de radicaux halogénés par transfert d’électron

entre |'état excité triplet et les ions chlorure (Brigante et al., 2014; Jammoul et al., 2009; Loeff et al.,
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1993) et bromure en solution (De Laurentiis et al., 2012; Jammoul et al., 2009; Loeff et al., 1993; Parker

et Mitch, 2016) comme le montre les équations 17 et 18 :

Cl +3CcDOM™ — Cl*+CcDOM™ (17)
cl*+cr - Cl*™ k=1,2x10°M1s?

Br +3CDOM™ — Br* + CDOM™ k=3,0x10°Mtst  (18)
Br® + Br - Bry™ k=1,2x10"°M1s?

Br,* + CDOM — 2Br" + CDOM**

Par ailleurs, les radicaux Cl,* peuvent étre générés dans les eaux naturelles par |’oxydation des

ions chlorure par les radicaux hydroxyles dans des conditions acides (eq. 19-21) (Jayson et al., 1973).

*OH + CI S CIOH* ki=4,3x10°M?'s? / ki=6,1x10°M1s?  (19)
CIOH" + H* & Cl* +H,0 ki=2,1x10°M?s? / k;=1,3x103M?*s?  (20)
cl* +cr S Cly™ ki=2,1x10°M?s? / ky=1,1x10°M?ts?  (21)

De la méme facon, les radicaux Br," peuvent étre formés par réaction avec *OH a pH neutre
(eq. 22, 23, 24) (Zehavi et Rabani, 1972). Les réactions mises en jeu sont les suivantes (Buxton et al.,

1988; Rafi et Sutton, 1965; Treinin et Hayon, 1975; Westerhoff et al., 1998; Zehavi et Rabani, 1972)

“OH + Br —>  BrOH- k=1,1x10"M"s*  (22)
Br + BrOH"™ —  Br” +OH k=1,9x10°M™st  (23)
Br* +Br — Bry™ k=12x10"M%s™  (24)

Enfin, les radicaux chlorures et bromures peuvent également étre générés par d’autres voies,
notamment par le biais des radicaux sulfates ou encore par I'intermédiaire de semi-conducteurs
oxydants comme le Fe(lll) (Anipsitakis et al., 2006; Lutze et al., 2014; Redpath et Willson, 1975; Yang
et al., 2014 ; Jayson et al., 1973).

Leur formation est 2 a 3 fois plus importante dans les eaux salées que dans les eaux douces
(Parker et Mitch, 2016) mais aucune concentration n’a pu étre mesurée. Par contre, il a été montré

gue les radicaux bromures sont formés par les radicaux hydroxyles qui réagissent irréversiblement et
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presque exclusivement avec les ions bromure a hauteur de 93 % dans les eaux salées (Mopper et Zhou,

1990; Zafiriou, 1974; Zafiriou et al., 1987).

La réactivité entre les radicaux halogénés et certains antibiotiques a été étudiée par Li et al.
(2016a). Il a été montré que les radicaux halogénés accélerent la disparition de la sulfaméthazine, que
les radicaux Cl,* réagissent faiblement avec le sulfaméthoxazole et |a sulfapyridine, et que les radicaux
Br,* inhibent leur dégradation. Cette inhibition a été attribuée a la formation d'exciplexes entre les
ions halogénures et les composés excités (Geddes, 2001; Hurley et al., 1988; Loeff et al., 1993). De

plus, ces mémes auteurs ont montré la formation de produits de transformations bromés ou chlorés.

Les radicaux carbonate (COs™). La formation de ces radicaux est liée a la présence des ions carbonate
dans les milieux aquatiques. Le pH des rivieres est généralement compris entre 6,5 et 8,5 et sa stabilité
est majoritairement due a la présence d’ion hydrogénocarbonates, HCOs", qui est la forme la plus
abondante. Les concentrations en HCO3™ ont été mesurées dans des eaux douces a 170 mg.L?! et
146 mg.L! dans des eaux de mer (Baena-Nogueras et al., 2017) et 158 mg.L? dans les lacs (Vione et al.,

2006).

Le radical carbonate est produit dans des systemes aqueux naturels principalement par
piégeage des radicaux hydroxyles par les ions carbonate ou bicarbonate (Buxton et Elliot, 1986) ou par

oxydation avec les radicaux SO, selon les réactions suivantes (eq . 25, 26)(Canonica et al., 2005) :
*OH + CO5> > CO,"+0OH  k=4,2x108M1s? (25)

SO4" + COs% > CO,"+50.*  k=4,1x10°M™s?  (26)

D’autres processus peuvent conduire a leur formation : la photoionisation ou encore par réaction
avec le radical halogéné Br,* (Huie et al., 1991). La concentration en CO,* dans les eaux naturelles

irradiées a été mesurée entre 103 et 10> M (Faust, 1999; Huang et Mabury, 2000a).

La réactivité des radicaux carbonates a été démontrée sur de nombreux composés
aromatiques (Larson et Zepp, 1988; Huang et Mabury, 2000b), mais compte tenu de leur faible
réactivité par rapport aux radicaux hydroxyles (Canonica et al., 2005), un nombre restreint d’études a
été mené sur leur réactivité avec les produits pharmaceutiques. Néanmoins, la réactivité du radical
COs™ avec quelques PP (Jasper et Sedlak, 2013) a été déterminée montrant que ce radical réagit assez
efficacement avec le sulfaméthoxazole (k = 4,4 x 108 M?s?), I'aténolol et le propanolol

(k=5,9—46 x 10’ M1.s!) mais beaucoup moins avec la carbamazépine (k = 2,3 x 10° M.s?)
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Les radicaux sulfates (SO,*). La formation des radicaux sulfates dans les eaux est due a la présence
des ions sulfate qui proviennent de I'oxydation des minerais de sulfites, la présence de schistes ou de
déchets industriels. Les concentrations en ions sulfate dans les eaux naturelles douces ou salées sont
peu étudiées dans la littérature. Marchisio et al. (2015) ont mesuré des concentrations allant de 1,04

a 24,4 mg.L* dans les lacs.

Le radical sulfate se forme dans les eaux par réaction avec CI* (eq. 27) (Huie et al., 1991) ou

encore par photolyse des ions persulfate (eq. 28) (Lutze et al., 2014; Wan et al., 2012) :
S0 +ClI* = S0,* +CI ki=2,5x102 M1s?t / ky=4,7x102 Mts?  (27)

$,08%" + hv - 250~ (28)

La dégradation des produits pharmaceutiques par les radicaux sulfates a été étudiée
principalement dans les STEU par des procédés d’oxydation avancée (Mahdi Ahmed et al., 2012). Les
études réalisées ont mis en évidence une forte réactivité du radical sulfate avec la carbamazépine
(k=1,9x 10° M1.sY), le sulfaméthoxazole (k = 12,5 x 10° M.s?) et le diclofénac (k = 9,2 x 10° M1.s?)
(Matta et al., 2011; Mahdi Ahmed et al., 2012).

4. Problématiques abordées dans la thése et approches proposées

Cette synthése bibliographique a permis de montrer que de nombreuses classes de produits
pharmaceutiques, notamment les analgésiques, antibiotiques, psychotropes, diurétiques, hormones
et antihistaminiques sont présentes dans les différents compartiments aquatiques du bassin
Méditerranéen mais aussi a I’échelle mondiale. Les niveaux de concentration s’étendent du ng.L™? au
pg.L! dans les eaux usées, en partie liés a un faible pourcentage d’élimination en STEU pour certains
PP. Dans les riviéres et dans la mer, les concentrations sont de I'ordre du ng.L? voire inférieures,
principalement dd a un effet de dilution mais aussi aux phénomeénes d’atténuation naturelle. Ces
derniers regroupent la biodégradation, I’adsorption, des réactions d’oxydo-réduction et d’hydrolyse

et également des réactions photochimiques, auxquelles ce travail s’intéresse plus précisément.

La littérature a montré que la dégradation des PP était dépendante non seulement des
propriétés physicochimiques des composés mais également des milieux étudiés. Ainsi, des travaux ont
déja été réalisés concernant le devenir des PP dans des eaux souvent ultrapure, parfois reconstituées

mais rarement naturelles. Certains composés se sont avérés tres sensibles au processus de photolyse
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comme le diclofénac, I’estrone ou encore le sulfaméthoxazole avec des rendements quantiques de
I'ordre de 1023 10! tandis que d’autres semblent photostables comme la carbamazépine, le diazépam
ou encore |'ofloxacine (¢ compris entre 10 et 10°). De nombreux travaux ont également étudié le
comportement des PP dans des eaux synthétiques (en maitrisant donc leur contenu chimique) et ont mis
en évidence des constituants tels que MOD, NOs, NO,, et Fe(lll) pouvant générer des espéces chimique
réactives telles que °OH, 0, 3CDOM’, Br,” Cl,", COs*, SO4*. Ces espéces chimiques sont
potentiellement capables de dégrader, par réaction photoinduite, les composés pharmaceutiques
avec des constantes de réactions comprises entre 10° 8 10° M1.s, diminuant ainsi les temps de demi-
vie de ces composés. Toutefois, ce premier chapitre souligne aussi que le devenir des produits
pharmaceutiques dans des milieux aquatiques naturels n’a été que trés peu abordé et, par
conséquent, il n’existe que de rares comparaisons sur leur comportement en fonction du type d’eaux
étudiées. La complexité des matrices aqueuses est donc a prendre en compte, afin de mieux
appréhender les réactions qui auront lieu a I’échelle environnementale aussi bien d’un point de vue
cinétique pour évaluer la persistance des PP, que d’un point de vue mécanistique, pour identifier les
espéeces réactives impliquées et les sous-produits susceptibles de s’accumuler dans le compartiment
aquatique. Bien que de nombreuses études aient été conduites pour déterminer des constantes de
réactions entre les PP et des espéces chimiques réactives formées au cours de I'irradiation
(principalement des radicaux hydroxyles), des lacunes persistent encore notamment sur la réactivité
avec les radicaux halogénés ou carbonates. Egalement, malgré I'intérét récent porté aux sous-produits
de certains polluants, I'étude de leur devenir n’a pratiquement jamais été étudié. Il semble donc
primordial de s’intéresser aux produits de transformation de PP susceptibles de se former dans
I’environnement, afin de déterminer leur persistance, d’identifier leurs sous-produits et de prédire

leur toxicité globale.

Cette synthese bibliographique a également permis de répertorier les différents tests
écotoxicologiques normalisés existants. L'analyse des données a révélé que les tests d’écotoxicité
aigué sont les plus utilisés notamment ceux utilisant D. magna, P. subcapitata, et V. fischeri. Ces
derniers sont appliqués pour des PP pris individuellement et a des concentrations généralement trés
supérieures a celles retrouvées dans I’environnement. Ces données montrent les limites de ces tests
en termes de représentativité environnementale du fait d’'une sensibilité inadaptée mais aussi de

temps de contact courts peu comparables a une exposition chronique.

C’est dans ce cadre que s’inscrivent ces travaux de thése avec pour premier objectif I'étude du
devenir de la carbamazépine et de deux de ses sous-produits dans différents milieux aquatiques. La

carbamazépine qui est une substance active utilisée dans les produits pharmaceutiques a usage
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humain pour traiter I'épilepsie a été choisie du fait de: (1) sa détection fréquente dans
I’environnement compte tenu de sa faible élimination en STEU, (2) sa photostabilité dans I'eau
ultrapure, et (3) la connaissance de certains de ses sous-produits. En effet, I'oxcarbazépine (OxCBZ)
ainsi que I'acide 9-carboxylique acridine (9-CAA) sont deux métabolites ou sous-produits de CBZ déja
identifiés dans des travaux de recherches (Bahlmann et al., 2014; Brezina et al., 2017; Kaiser et al.,
2014; Leclercq et al., 2009). Néanmoins, I'oxcarbazépine (OxCBZ) est également un produit
pharmaceutique antiépileptique ainsi qu’un thymorégulateur et sa structure se rapproche fortement
de la carbamazépine. L'acide 9-carboxylique acridine (9-CAA) est un métabolite commun de la
carbamazépine et de I'oxcarbazépine. Leur devenir a été envisagé aussi bien d’un point de vue
cinétique, mécanistique que réactionnel dans des eaux d’origines variées (salée, douce, saumatre) en

portant une attention particuliére aux différences observées entre les composés et selon le type d’eau.

Le second objectif consiste a étudier I’écotoxicité des trois composés ciblés. Pour ce faire trois
organismes aquatiques ont été sélectionnés pour répondre a plusieurs criteres. Dans un premier
temps, le test normalisé sur la bactérie Vibrio fischeri (1SO 11348-1:2007) été sélectionnée pour son
applicabilité a I’évaluation de la toxicité des composés dans des milieux de salinité différentes et parce
gu’il s’agit d’un test normalisé validé et éprouvé. Dans un second temps, deux organismes modeles
originaux, ayant une durée de vie assez longue permettant d’appréhender les effets chroniques
(jusqu’a 14 jours), et également supposés sensibles afin d’évaluer l'impact de produits
pharmaceutiques & des concentrations environnementales (centaine de ng.L) ont été choisis: la
macrophyte, Lemna minor et le métazoaire, Hydra circumcincta. Bien que le premier modéle
biologique (L. minor) soit utilisé dans un test normalisé (OCDE 221, 2006), un nouveau protocole a été
mis au point consistant a mesurer les phytométabolites, afin de tenter de détecter de maniére précoce
et non destructive les effets des PP. Le second modele, les hydres, n’est pas utilisé dans un test
normalisé pour l'instant, mais permet le suivi de nombreux parametres biologiques, tels que la
morphologie, la reproduction, la balance oxydative, etc, afin de déceler des effets potentiels liés a

I’exposition aux polluants a des niveaux biologiques trés divers.
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Les deux premiéres parties de ce chapitre 2 s’attachent a présenter les différents sites et
milieux aqueux ainsi que chacun des composés étudiés dans le cadre de ces travaux de these. Les
parties 3-5 présentent les principaux outils, instruments et méthodes utilisés pour effectuer les
analyses chimiques et évaluer les devenirs photochmiques des molécules. Enfin, la derniére partie

décrit, les bioessais mis en ceuvre ainsi que les méthodes de mesure de I’écotoxicité des composés.
1. Prélevements des eaux naturelles

Quatre eaux naturelles de salinités différentes ont été échantillonnées régulierement dans la
région Provence-Alpes-Cote d’Azur (France), afin de pouvoir travailler sur différents types d’eaux de
surface. Les prélévements ont été effectués a I'aide d’'une perche a une profondeur de -15 a -20 cm

sous la surface dans des bouteilles en pyrex préalablement pyrolysées a 400°C pendant 12 h.

Les bouteilles ont été stockées au laboratoire a I’abri de la lumiéere et a 4°C pendant une durée
maximale de 14 jours en accord avec la stabilité de parameétres physicochimiques (cités ci-apres). Les
coordonnées GPS (Global Positionning System) de chaque site sont indiquées dans le tableau 2-1 ainsi

que quelques caractéristiques, et la figure 2-1 donne une vue d'ensemble de la localisation de ces sites.

Tableau 2-1 :Localisation des sites de prélevements

Site Latitude (N) | Longueur (E) Remarques
43° 30’ Riviere Arc, proche de I'aqueduc de Roquefavour, 127 km de longueur et
1 5°18'49,19” - 3
59,36" un débit de 50 m3 s?

2 43°31'34,91"” 5°4'29,5"” Etang de Berre, proche de la centrale hydroélectrique EDF a Saint-Chamas

Riviere Rhdne a Port-Saint-Louis-du-Rhone, 812 km de longueur et un débit

3 43°23'8,28"” 4°48'10,54”
de 1690 m3s?

Mer Méditerranée, plage Napoléon, 10 km de longueur, entre le Golfe de

4 43°21'7,38"” 4°52'53,81" R
Fos et I’embouchure du Rhone
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Figure 2-1 : Carte de localisation des sites de prélevement des eaux naturelles
O Riviere Arc @ Etang de Berre © Riviere Rhone @ Mer Méditerranée

Des paramétres physicochimiques globaux ont été mesurés sur le terrain en utilisant un
multimetre portable de la marque HACH (modeéele HQ40d) équipé de différentes sondes. Ces
parametres et les sondes utilisées sont référencés dans le tableau 2-2. La mesure systématique de ces
parametres a permis d'observer leur faible évolution au cours du temps, témoignant d'une relative
stabilité de ces eaux et donc la possibilité de les utiliser d'une fagon reproductible sur la durée de la

these.

Tableau 2-2 : Parametres mesurés sur site aprés échantillonnage et références des sondes utilisées.

Parametres Matériel

pH
Electrode IntelliCAL PHC101

Température (°C)

Potentiel redox (mV) Electrode IntelliCAL MTC101 ORP

Conductivité (ms.cm™) IntelliCAL CDC401 Conductivité

Oxygeéne dissous (mg.L) | IntelliCAL LDO101 LDO

D’autres analyses ont également été réalisées au laboratoire, afin de déterminer la quantité de matiéere
en suspension, les concentrations en carbone dissous, en ions et métaux (chlorure, sulfate, nitrate, fer,

etc.) dans la phase dissoute et particulaire. Les techniques employées sont décrites dans la partie 5.
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2. Composés chimiques et solvants utilisés

La carbamazépine et

I'acide 9-carboxylique acridine proviennent de Sigma-Aldrich et

I’oxcarbazépine de VWR et sont disponibles sous forme de poudre avec une pureté supérieure a 97 %.

Quelques propriétés physico-chimiques de ces composés sont reportées dans le tableau 2-3.

Tableau 2-3 : Propriétés physico-chimiques des composés étudiés

. Solubilité dans Masse
Nom commercial , . pH*
Formule I’'eau pKa LogKow | molaire .
Nom IUPAC 1s ao ) a25°C
(mg.L* a 25°C) g.mol
Carbamazépine (CBZ o
arbamazépine (CBZ) O O 17.72
5H-dibenzo[b,flazépine-5- N X 13,9 2,5 236,27 5,83
_ 100,0
carboxamide
o NH,
OxCarbazépine (OxCBZ) K
202,8°
ST Q O 13,7 | 1,44 | 252,27 7,93
benzo[b][1]benzazépine-11- N 30,0°
carboxamide O/J\NHZ
Acide 9-carboxylique COOH
acridine (9-CAA) 4,72 0,9
X 3,08 223,227 5,54
acridine-9-acide P 20,0° 4,1*%*
carboxylique N

a : valeur prédite (EPISuite) ; b : valeur expérimentale dans ce travail
* a une concentration de 5 mg.L'1 dans I'eau milliQ ; ** pKa de I'acridine

Les solutions meres de chaque composé ont été préparées dans I’eau ultrapure (Direct-Q 5UV,

Millipore) a des concentrations respectives de 100, 40 et 20 mg.L™* pour CBZ, OxCBZ et 9-CAA aprés

2 jours sous agitation magnétique, a I'obscurité et a température ambiante (25°C). Les solutions ont

été stockées a I’obscurité a 4°C et I'absence de dégradation des composés dans ces conditions, validée

par un suivi en chromatographie liquide (LC) détaillé en partie 5.3, a permis de conserver ces solutions

pendant 2 mois.

Les solvants et autres produits chimiques sont répertoriés dans les tableaux 2-4 et 2-5 suivants.

Tableau 2-4 : Caractéristiques des solvants utilisés

Solvant

Pureté/Qualité

Fournisseur

Acétonitrile Optima LC-MS

>99 %

Eau Optima LC-MS

Qualité LC-MS

Fisher Chemical

Acétonitrile

Hipersolv Chromanorm

VWR
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Tableau 2-5 : Caractéristiques des autres produits chimiques utilisés

Produit chimique Pureté/Qualité Fournisseur
Hydroquinone Prolabo.
NacCl 99 %
NaBr 99 % VWR
Acide formique AnalaR Normapur
Sodium anthraquinone-2-sulfonate >98 %
NaN3 >99,5%
NaOH >99,8%
NH4SCN >99,8 %
Sigma Aldrich
Acide téréphtalique 98 %
Acide hydroxytéréphtalique 97 %
HCIOs a 70% >99,9%
Acridine >97 %
9-(10)H-acridone >97 % Alfa Aesar
10-hydroxy-10,11-dihydrocarbamazépine | >97 % LGC
Composé trans/cis C1sH14N203 >97 % Provence Technologies
Acrylamide >99,9%
Fluka AG Chem Fabrik
Isopropanol >99,7 %
H,0, >30 % w/w
Fluka Analytical
CaCos; 299,5%

3. Irradiation simulée
3.1 Systeme d'irradiation

Le systeme d’irradiation est distribué par LOT Quantum Design (France). Ce systéme est équipé
d’une lampe Xénon (300 W) et de deux filtres. Le filtre a eau supprime les rayonnements infrarouges
(A > 900 nm) et permet de réduire la charge thermique sur les autres filtres et les optiques. Le filtre
d’atténuation atmosphérique supprime les rayonnements ultra-violets inférieurs a 290 nm. Le faisceau
incident est dévié en sortie du filtre a eau avec un angle de 45° grace a un miroir dichroique avant de

passer au travers du filtre d’atténuation et d’arriver sur le réacteur (figure 2-3).

Le réacteur de 130 mL est fermé hermétiquement. Il est équipé d’une double enveloppe qui
permet une circulation d’eau afin de réguler la température (20°C) durant toute |'expérience. Un

disque en quartz positionné dans sa partie supérieure permet le passage de la totalité du
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rayonnement. L’homogénéité du milieu est assurée par une agitation magnétique. Les expériences
d’irradiation ont été réalisées pour chaque composé placé individuellement dans un volume de 30 mL
d’eau. Pour les suivis, les prélevements ont été effectués a I’aide d’une aiguille (Sterican 70mm, VWR)

et d’une seringue (Norm-ject, VWR) insérées dans le réacteur.

Intensité (W m? nm")

T - T T T T
300 400 500 600 700 800
Longueur d'onde (nm)

Figure 2-2 : Dispositif d'irradiation (gauche) et spectres d'émission du systéme d'irradiation non
corrigé (noir) et corrigés (Laszakovits: tiret, Dulin: pointillé)

Le spectre d’émission du systeme d’irradiation, présenté sur la figure 2-2, a été obtenu a I'aide
d’un radiometre distribué par LOT-Oriel, modéle SR-501. Pour connaitre avec exactitude le flux de la
lumiere regu par les solutions, le flux de photons incidents a été déterminé par actinométrie chimique

en utilisant le para-nitroanisole (PNA) en présence de pyridine (pyr).

. . . . OM oM
Sous irradiation, la solution contenant PNA ° ¢

(10,69 uM) et pyr (10,3 mM) donne un photoproduit, hy

+ CHN ————> + NOy

le p- pyridinium anisole, selon la réaction suivante :

NO, NCsHs

Il a été montré que le rendement quantique de transformation de PNA (denaspyr) dépend de la
concentration en pyridine, selon les équations suivantes :

@pna/pyr = 0,44 x [pyr] + 0,00028  (Dulin et Mill, 1982) (1)

Bpna/pyr = 0,29 x [pyr] + 0,00029  (Laszakovits et al., 2017) (2)
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Or denaspyr dépend directement du nombre de molécules N de PNA disparues par unité de surface et
de temps (molécule.m™.s?), ANpna, et de l'intensité du flux photonique absorbé par PNA entre 290 et

400 nm, P.bs, comme le montre I’équation 3.

ANpNA

) = Pabs (3)
PNA/pyr

ANpna a été calculé en déterminant la vitesse initiale de disparition de PNA par LC dans les conditions
suivantes : élution en mode isocratique (MeOH/Eau : 60/40), colonne Eclipse plus Cis (Agilent, 2,1 x
150 mm, 3,5 pum), débit fixé a 0,3 mL.min?, température du four a 40°C et longueur d’onde de
détection égale a 315 nm. Apres calcul de ¢ena/pyr, ON détermine Paps qui correspond a la somme des
intensités du flux photonique absorbé pour chaque longueur d’onde sur I'ensemble du spectre

d’absorption du PNA (eq. 4) :

Paps = [{P(DdQ) = [ Py(D)(1 —1074D)d()  (4)

Avec Po()A), l'intensité réelle du flux photonique pour une longueur d’onde A donnée, en
photon.cm 2.5 ! et A(L), 'absorbance de la solution de PNA a la longueur d’onde donnée. Si I'on
considéere que Po()\) est proportionnel d’un facteur de correction k, a lomesuré avec le radiometre, il

en découle I'équation 5 suivante :

Paps = [k X Iy(A)(1 — 1074D)d(2) (5)

Et le facteur de correction peut alors étre calculé par |’équation 6 :

= Paps
k= falo(/l)(l—lo_A(l))d(A) (6)

Ces facteurs de correction k déterminés par actinométrie (kpuin = 2,096 et Kiaszakovits = 1,427)
permettent de prendre en compte les phénomeénes de réflexion et de réfraction pouvant avoir lieu

dans le réacteur de travail. Les spectres d'émission corrigés sont présentés sur la figure 2-2.

3.2 Evaluation des réactions photochimiques

Afin de quantifier les processus photochimiques, les rendements quantiques de

transformation ont pu étre calculés en appliquant la relation (7) suivante :

b = AC N,4.1073
T At Z1y(A)(1- 107P02)p

(7)
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Avec AC/At, la vitesse initiale de disparition du composé (encore appelé v) en M.s?, V;, nombre
d’Avogadro, DO, I'absorbance du composé ou du milieu a la longueur d’onde A, Ip(A), le flux de
photons corrigé a chaque longueur d’onde en photons.cm?.s;?2, et {, le trajet optique de la solution

dans le réacteur en cm.
4. Identification et réactivité des espéces chimiques transitoires

La mise évidence et la quantification des espéeces chimiques transitoires susceptibles de se
former et leur réactivité vis-a-vis des composés sélectionnés ont été envisagés selon trois approches :
par spectrométrie d'absorption résolue en temps (échelle de la nanoseconde), par I'utilisation de

sondes chimiques et par la mise en ceuvre de réactions de compétition.
4.1 Spectrophotométrie d'absorption résolue en temps
4.1.1 Principe

La spectrophotométrie d'absorption résolue en temps (ou Laser Flash Photolysis (LFP) en
anglais) permet I’étude par mesure directe ou indirecte d'espéeces chimiques transitoires de courtes
durées de vie, telles que des radicaux ou des états excités. Cette technique consiste a perturber le
systeme étudié par une excitation lumineuse breve et intense pour peupler les états excités
intervenant dans le mécanisme et a suivre I’évolution du systéme vers un nouvel état d’équilibre ou
vers un retour a |'état initial. Elle permet ainsi d’effectuer des mesures cinétiques et spectroscopiques

dans I’échelle de temps de la réaction élémentaire (fs a us).

Les études par spectrophotométrie d'absorption résolue en temps ont été réalisées a I'aide

d’un ensemble Applied Photophysics type LKS 60 présentée sur la figure 2-3.

Figure 2-3 : Appareillage utilisé Applied Photophysics type LKS 60.

Le laser est un Quanta Ray GCR 130-1 Nd:YAG de Spectra Physics (largeur d’'impulsion = 5 ns,
E = 44 mJ par impulsion a 266 nm). Nd-YAG est I'acronyme pour néodymium-yttrium aluminum garnet
solid-state laser. C'est un «minéral» synthétique, qui, excité, produit de la lumiére dans la région

infrarouge du spectre électromagnétique a 1064 nm. Pour convertir la lumiére infrarouge dans la
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région du visible, puis dans I'UV, un systéeme optique est utilisé. Il est ainsi possible de doubler puis
tripler et enfin quadrupler les fréquences du photon. Quatre harmoniques peuvent donc étre obtenues
a 1064, 532, 355 et 266 nm. Pour nos expériences, les échantillons ont été excités a l'aide de la
guatrieme harmonique du laser c’est-a-dire a 266 nm. Les absorptions transitoires ont été mesurées

avec un systeme de détection détaillé sur la figure 2-4.

A o

Tele et

ST
DI
®

@ Laser ou (rayons a, B, y, ions accélérées) @ Module a trappes d’entrée/sortie
@ Prisme @ Monochromateur

@ lampe Xénon Photomultiplicateur

@ Pulseur (9@ Oscilloscope

@ Echantillon dans une cuve @ Systéme d’exploitation

fluorescence en quartz

Figure 2-4 : Schéma de principe de I'appareillage de spectrophotométrie d'absorption résolue en
temps.

Ce systéeme est constitué d’une lampe Xénon pulsée (150 W), permettant de lire les densités
optiques immédiatement apres I'excitation par le laser. La lumiere d’analyse traverse la cellule
perpendiculairement au faisceau d’excitation. Le signal polychromatique passe ensuite dans un
monochromateur pour aboutir a un signal monochromatique, dont l'intensité est amplifiée dans un
photomultiplicateur (type 1P28). L'intensité du signal est alors mesurée par un oscilloscope digital
(HP54522A), qui transmet le signal a un ordinateur. Un module permet de gérer I'ouverture et la

fermeture des trappes permettant I'excitation par le laser et la lecture de I'absorption (figure 2-4).

Préalablement a toute analyse, les valeurs So correspondant a 0 % de transmission (absorbance
toutes trappes fermées), et Siqo correspondant a 100 % de transmission (absorbance de I'échantillon
sans excitation laser) sont enregistrées. Les variations de la transmission optique a une longueur
d’onde donnée peuvent ainsi étre converties en variation de I'absorbance AA: a un instant t donné par
larelation: AA; = log[(S100 — So) / (St — Sp)] ou St représente la valeur du signal a un instant t aprés

excitation.

4.1.2 Etude des espéces chimiques transitoires

Dans un premier temps, les spectres d’absorption des eaux allant de 300 a 720 nm avec un pas

de 20 nm ont été réalisés pour chacune des eaux en utilisant une cellule de 1 cm en quartz surmontée
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d‘un réservoir de 15 mL. Toutes les 10 expériences, la solution a été homogénéisée en agitant le

réservoir afin de ne pas changer de solution pendant I’expérience.

Dans un second temps, 'identification des espéces chimiques transitoires a été menée en
placant les solutions étudiées dans une cellule en quartz de 1 cm de trajet optique (d'un volume
environ égal a 3 mL) et a été agitée apres chaque flash d’excitation. Les especes chimiques transitoires
étant faiblement concentrées dans les eaux naturelles, une série de 5 expériences moyennées a di
étre réalisée pour chaque longueur d’onde afin de diminuer le bruit de fond et d’avoir une lecture

mieux résolue du signal.

4.2  Utilisation de sonde chimique

Pour mesurer la quantité de radicaux hydroxyles formée dans ©° ONa o ONa
les eaux naturelles, un piege chimique a été utilisé : I'acide OH
téréphtalique (TPA). Ce produit est connu pour réagir avec les —o

radicaux hydroxyles d'une fagon sélective pour donner 'acide

hydroxytéréphtalique (HTPA) qui peut étre détecté par ° oA ONa © HTPZNa
fluorescence a 425 nm en LC, selon la réaction suivante (Page et k=(4,4%0,1)x 10° ML.s?

al., 2010) :

Les solutions méres de concentrations 0,049 mM (8,2 mg.L!) pour TPA et 0,052 mM
(9,5 mg.L ) pour HTPA ont été réalisées dans I’eau ultrapure a pH 8 pour aider a la solubilisation. Les
parametres d’analyses de TPA et HTPA par LC-UV-Fluo sont décrits dans la partie 5.3. A l'aide des
cinétiques de dégradation de TPA et HTPA déterminées dans les différentes eaux (a I’obscurité et sous

irradiation), il a été possible de quantifier les radicaux hydroxyles.

4.3 Mesure de la réactivité des espéces radicalaires par réactions de

compétition

Les constantes de réactions entre les produits organiques (P) et les radicaux (X*) ont été
déterminées en mettant en ceuvre des réactions de compétition. La méthode mise en place consiste a
faire varier la concentration d'un compétiteur (C) ou alors la concentration de P et de suivre la
disparition de P, de C ou encore de X*. Deux méthodes ont été employées : sous excitation continue et

sous excitation de courte durée de vie (LFP pour laser flash photolysis).

Sous excitation continue, si on suit la disparition du composé P, sa constante de vitesse de

réaction (kp) vis a vis du radical X* en présence du compétiteur (C) (dont on connait par la littérature la
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constante de réaction (kc) vis-a-vis de X*) a pu étre déterminée en s'appuyant sur les réactions et

équations suivantes :
e EnabsencedeC: X* + P = photoproduits de P
Alors la vitesse de disparition de P (v,) en absence de compétiteur est v, = ky[X*][P]

avec [X°] la concentration en radicaux X* et [P], celle du composé P.

e EnprésencedeC: X* + C + P—> photoproduits de C + photoproduits de P
Alors la vitesse de disparition de P (v'p) en présence de compétiteur est v'p = kp[X*1[P] - ke[X*][C]
soit encore v'p = [X*](ko[P] - kc[C])

avec [C] la concentration en compétiteur.

Le rapport des vitesses de disparition de P en présence et en absence de C s'exprime alors de la fagon

suivante :

Ve _ kPl = kel ) ke
Vp kp[P] kp[P]

, . s N . , \4 . .
La constante k, est alors déterminée a partie du tracé du rapport — en fonction de la concentration
vp

" k , .
du compétiteur [C] et de la valeur de la pente (k_[CP])' kc et [P] étant connues. Il est a noter que, dans
P

cet exemple, la concentration de C est celle que nous avons fait varier et I'ordonnée a I'origine doit

étre proche de 1 pour vérifier cette relation.

Sous excitation de courte durée de vie, la méthode est basée sur le suivi de la formation d'une
espece de courte durée de vie (C*) issus de la réaction d'un compétiteur C avec le radical X* (dont on

connait par la littérature la constante de réaction (kc) vis-a-vis de X*, selon I'équation suivante :
e EnabsencedeP: C+X =>C+X
Alors la vitesse de disparition de X* sera égale a k¢[C][X"]
avec [C] la concentration du compétiteur et [X*] celle des radicaux.

e Enprésence ducomposéP: X* + P — produits de P

76



Chapitre 2 : Matériel et Méthodes

Alors la vitesse de disparition de X* sera égale a kp [P][X"]

avec [P] la concentration du composé P.

Soit alors une vitesse de disparition de X* en présence de C et de P égale a k[C][X"] + ke[P][X"]. Or,
ce radical ne pouvant étre détecté directement, la formation de C* nous a permis d'obtenir une

constante de vitesse observée, kos, égale a kc[C] + kp[P].

Le tracé de kobs €n fonction de [C] nous permet de déterminer I'ordonnée a I'origine (kp[P]) et

donc d'accéder a la constante de vitesse de réaction (kp) du composé P vis a vis du radical X°.

5. Analyses chimiques
5.1  Caractérisation chimique des eaux

Les phases dissoute et particulaire des eaux naturelles ont été analysées séparément afin de
déterminer différents parametres globaux et contenus inorganiques, a savoir : le carbone organique
dissous (COD), le carbone inorganique dissous (CID), le carbone total (CT), I’azote total (NT), la matiere
organique particulaire (MOP), les matieres en suspension (MES), la concentration en anions (chlorure,

bromure, sulfate, nitrate, nitrite, carbonate), et la concentration en fer.

Détermination de CID, CT, COD et NT. Ces valeurs ont été mesurées grace a un analyseur C/N
Analytik Jena. La concentration en CID a été mesurée par analyse infrarouge des gaz de CO; libérés
apres acidification de I’échantillon (500 pL) par du HsPO4 a 10 %. Les mesures de COD et NT ont été
réalisées a I’aide d’une technique d’oxydation catalytique a haute température. L’échantillon (500 uL)
a été injecté dans un four garni de billes de catalyseur a base de platine (Pt) pré-conditionnées. La
combustion a été réalisée a 800 °C et les gaz de combustion ont été transportés par un gaz vecteur
d’oxygene pur (Linde Gas) vers un détecteur infrarouge non dispersif (NDIR) pour la mesure du CO;
pour le parameétre carbone total dissous (CD) puis vers un détecteur de chimiluminescence (CLD) pour
la mesure du NT. La concentration de COD a été calculée en soustrayant la concentration de carbone
inorganique dissous (CID) de la concentration en carbone total (CT). Chaque échantillon a été analysé
en triplicat. Le NDIR a été préalablement calibré par de I’'hydrogénophtalate de potassium pour le COD
et par un mélange de carbonate de sodium et d’hydrogénocarbonate de sodium pour le CID. Le CLD a

été étalonné par un mélange de sulfate d’ammonium et de nitrate de potassium.
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Détermination de la MOP. La matiére organique particulaire (MOP) a été estimée par la
méthode de la perte au feu. Les échantillons ont été filtrés sur des filtres Whatman GF/F (pré-
conditionnés par combustion) qui ont ensuite été placés dans une nacelle céramique et chauffés a
550°C toute une nuit. Les échantillons ont alors été mis a refroidir dans un dessiccateur et pesés. La

MOP a été calculée par la différence entre la masse initiale et la masse finale.

Détermination de la MES. Les matiéres en suspension ont été quantifiées suivant la norme NF
EN 872:1996. Les échantillons (1 L pour les eaux de riviére et d’étang et 250 mL pour I’eau de mer) ont
été filtrés sur des filtres en fibre de verre de type Whatman GF/F préalablement rincés a I'eau
déminéralisés et séchés a 105°C. Apres filtration, les filtres ont été placés a I’étude a 105°C pendant
1 h puis laissés a refroidir a température ambiante dans un dessiccateur pendant 2 h. Le calcul de MES

se fait par différence entre la masse initiale du filtre sec et la masse apreés filtration du filtre sec.

Analyse des anions minéraux. L'analyse des anions chlorure, sulfate, bromure, nitrate a été
réalisée par chromatographie ionique haute performance suivant la méthode EN 1SO 10304-2 :1996
sur un systeme ICS3000 (Dionex, USA) piloté par la logiciel Chromeleon® v6.80. Le systeme était équipé
d’une colonne de garde (Dionex AG11-HC) suivie d’une colonne séparative Dionex AS11-HC (4 x
250 mm), d’un détecteur conductimétrique (Dionex CD-25) et d’'une boucle de 25 yL montée sur une
électrovanne d’injection. Les analyses ont été réalisées en mode isocratique a I'aide d’un éluant
constitué de soude a une concentration de 22,5 mM préparée dans de lI'eau déminéralisée
préalablement purgée a I’hélium. Le débit d’éluant a été fixé a 1,5 mL.min™ et 'ensemble du systéme
était régulé a 30°C. Pour améliorer le rapport signal/bruit lors de la mesure de la conductivité, un
suppresseur électrochimique (ACRS 500 4 mm) a été ajouté au systéme analytique. Cependant pour

les eaux salées, les mesures ont di étre réalisée a partir de kits colorimétriques.

Analyse du fer. Le fer dissous et particulaire a été quantifié par spectrométrie d’émission
atomique a couplage plasma inductif (ICP-AES). Pour les mesurer, tous les échantillons ont été filtrés
avant analyse sur une membrane PolyEtherSulfone d’une porosité de 0,45 um. Pour la détermination
du fer particulaire, les filtres ont été minéralisés en four a micro-ondes (Milestone Start D) dans un
milieu eau régale (aqua regia) composée d’un mélange de 7 mL HCl et de 3,5 mL HNOs. Les produits
de la minéralisation ont été filtrés sur membrane 0,45 um et complétés a 50 mL dans une fiole jaugée
avec de I'eau déminéralisée (18,2 MQ de résistivité). Le fer dissous et particulaire a été quantifié a

I’aide d’un systéme JY2000 Ultratrace (Jobin-Yvon, France) équipé d’une chambre de nébulisation en

78



Chapitre 2 : Matériel et Méthodes

verre Meinhard TR50-C1. Les analyses ont été réalisées en utilisant les parameétres suivants : puissance
1000 W, débit de pompe 20 mL.min?, débit de gaz plasma 12 L.min, débit de gaz vecteur 0,2 L.min™,

débit du nébuliseur 0,83 L.min & une pression de 3,1 bars.

5.2  Spectres d’absorption UV-Visible des composés et eaux étudiés

Un spectrophotometre d’absorption UV-visible Perkin EImer Lambda 35 a été utilisé ainsi que
des cellules en quartz de 1 cm de trajet optique afin de réaliser les spectres d’absorption de chacune
des eaux mais également de CBZ, OxCBZ et 9-CAA a la fois pour développer les méthodes LC-UV et

pour calculer leur rendement quantique de transformation.

5.3 Dosage des composés par LC-UV-Fluorescence

Le dosage des composés a été réalisé par chromatographie liquide ultra haute performance
(LC ou LC) sur une chaine Perkin EImer (modele FX 10) équipée de deux détecteurs, I'un a barrettes de
diodes (modele Flexar PDA Plus) disposant d’une cellule haute sensibilité (trajet optique de 50 mm et
volume de 5 pL) et I'autre a fluorescence (modele Flexar). La séparation chromatographique est
effectuée sur une colonne Brownlee SPP (Surficially Porous Particles) RP-amide (150 mm x 2,1 mm ;
2,7 um) équipée d’'une précolonne Brownlee SPP C18 (5 mm x 2,1 mm ; 2,7 um) distribuée par la
société Perkin Elmer. Le débit de la phase éluante a été fixé a8 0,5 mL.min? et cette phase était
composée d’un mélange d’acétonitrile (A) et d’eau ultrapure avec 0,1 % d’acide formique (v/v) (B). Les
données sont traitées par le logiciel Chromera. Les parameétres d’analyse des différents composés sont

représentés dans le tableau 2-6.

La quantification des composés a été réalisée a partir de droites d'étalonnage allant de 0,05 a
5 mg.L" pour CBZ, OXCBZ et 9-CAA et de 1.102 M 3 4,9.10° M pour TPA et 5.10° M 3 5.10° M pour
HTPA. Les limites de détection (LD) et de quantification (LQ) ont été calculées graphiquement sur le
plus bas point de gamme a partir de la hauteur du signal (S) sur la hauteur du bruit de fond (N). Ces
déterminations ont pu étre faites en considérant que la LD correspond a la concentration pour laquelle

le rapport S/N est égal a 3 et la LQ, la concentration pour laquelle ce rapport est égal a 10.

Tous les échantillons ont été injectés trois fois et des injections réguliéres de blanc analytique et
d’étalons de controle ont été réalisées toutes les 6 injections afin de s’assurer de la stabilité de la
réponse des détecteurs et de I'absence de contamination. Pour les expérimentations, les écarts-types
et les coefficients de variations ont été calculés a partir de triplicats d’injection et étaient inférieurs a

2,7 %.
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Tableau 2-6 : Parametres d'analyse des différents composés par LC

CBz OxCBZ 9-CAA TPA HTPA
Vinj (UL) 2 5 0,5 2
Tsour (°C) 30 35 30 30
tret (Min) 4,4 3,7 2,4 4,3 4,8
Temps %B Temps %B Temps %B Temps % B Temps % B
(min) (min) (min) (min) (min)
Gradient 0 80 0 80 0 95 0 95 0 80
LC 7 80 7 80 5 95 7 95 7 80
10 50 10 50 13,5 50 10 50
12,2 50 12,2 50
Détecteur Adet (nm) Adet (nm) Aget (nm) Aget (nm) Adet (nm)
DAD 285 256 et 304 255 et 355 241 et 247 311
Détecteur Aexc Aem Aexc Aem
Fluo (hm) | (nm) (hm) | (nm)
245 431 320 425
LD 7,1 pug.L? 6,3 ug.L? 9 ug.L? 1,3x107 M 2x10Mm
LQ 23,8 pg.Lt 20,9 pg.L? 30,1 pg.L? 4,4x107 M 6,7x101°M

Aget = longueur d’onde de détection, Aex = longueur d’onde d’excitation et Ae¢m = longueur d’onde d’émission

Vinj = volume injecté, Trour = température du four et tre: = temps de rétention

Pour les expériences dans les eaux naturelles, une étape complémentaire de filtration sur
filtres en cellulose régénérée (0,2 um, 15 mm, Agilent Technologies) a été nécessaire avant analyse par
chromatographie liquide. Il a été vérifié, au préalable, qu'aucun des composés étudiés n'était retenu

sur ce filtre.

Pour chaque expérience, les vitesses de disparition (v, pente de la tangente a I'origine de la
courbe Ci/Co = f(t)) et les constantes de vitesses d’ordre 1 (k, pente de la tangente a I'origine de la
courbe In(C/Co) = f(t)) ont été déterminées en réalisant une régression linéaire avec le logiciel Origin®,
permettant aussi d’accéder aux incertitudes sur les pentes. Les temps de demi-vie pour des cinétiques
d’ordre 1 ont été calculés selon I'équation suivante ti> = In(2)/k et en tenant compte des incertitudes
sur la constante de vitesse. Les pourcentages de disparition a un instant t, ont été déterminés

graphiqguement.
5.4 Identification des produits de photodégradation par LC-MSQToF

Les analyses par LC/ESI-MS ont été réalisées par un systéme LC Agilent 1290 Infinity system,
couplé a un spectrométre de masse hybride a haute résolution QToF (quadripble/temps de vol)
(Agilent 6530) équipé d’une source d’ionisation par électrospray (ESI). Le pilotage de I'appareil et le

retraitement des données sont effectués avec le logiciel Mass Hunter B4.00.

Le gradient d’élution a été modifié afin d’éluer la totalité des produits de transformation tandis

gue la colonne et le débit sont restés inchangés. Les échantillons de 10 pL sont injectés dans le systeme
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LC utilisant de I'acétonitrile (A) et de I'’eau contenant 0,1 % d’acide formique (B) avec le gradient
suivant pour CBZ et OxCBZ : 90 % de B (0,5 min), 80 % de B (en 4,5 min), 60 % de B (en 4 min) et 10 %
de B (en 5 min). Pour 9-CAA, un gradient différent a été appliqué : 95 % de B (0,5 min), 80 % de B (en
4,5 min), 60 % de B (en 4 min) et 10 % de B (en 5 min).

La calibration en masse du spectrométre a été réalisée dans un premier temps par la pré-
acquisition d’'un mélange faible concentration provenant d’Agilent Technologies et la correction des
masses a été réalisée par l'infusion de molécules de référence pendant I'acquisition hexakis(1H, 1H,
3H, tetrafluoropropoxy) phosphazine et purine de m/z respectivement égaux a 922,0098 et

121,0509 amu.

Les parametres de la source ont été fixés comme suit: fragmenteur: 140 V, tension du
capillaire : 3000V, skimmer 65 V, pression de nébulisation (30 psi), tension de I'aiguille de nébulisation
(500 V), I'azote a été utilisé comme gaz de désolvatation (température 350°C, débit 10 L.min?), et les

température et débit pour le gaz fourreau étaient respectivement fixés a 350°C et 8 L. min™.

Les solutions étudiées ont été injectées telles quelles ou apres reconcentration d’un facteur 5
ou 10 par évaporation sous flux d’air a 40°C et analysées en mode spectrométrie de masse simple (ToF,
résolution en masse sur I'ion de m/z = 922 de 9382 + 317) et en mode MS/MS (QgToF) dans certains
cas selon I'abondance des fragments. Dans le premier cas, I'acquisition des ions a été effectuée pour
des rapports m/z allant de 100 a 1000 amu avec 10000 transients par spectres. Les analytes ont été

ionisés en mode positif.

Dans le second cas, les analytes ont été ionisés en mode positif également, les ions précurseurs
ont été soumis a trois énergies de collision (10, 20 et 40 eV), et I'acquisition des ions fils a été effectuée

pour des rapports m/z allant de 50 a 1000 amu.

6. Evaluation de I'écotoxicité des 3 composés pharmaceutiques

sélectionnés

L’écotoxicité des trois composés a été étudiée pour les produits pris individuellement et en
mélange sur les trois especes Vibrio fischeri (Beijerinck 1889) Lehmann & Neumann 1896, Lemna minor
L., 1753 et Hydra circumcincta Schulze, 1914. Une étude bibliographique a permis de cibler les gammes
de concentrations a tester. Ainsi pour V. fischeri, la gamme de concentration est comprise entre une
dizaine de mg.L™" a une centaine de mg.L?, pour L. minor entre une dizaine de ng.L'* a une dizaine de
mg.L™ et pour I'espéce H. circumcinta, une gamme de concentrations environnementales mesurées en

sortie de STEU ont été testées (Kaiser et al., 2014). Ces concentrations environnementales sont
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également les concentrations testées pour évaluer I’écotoxicité du mélange des 3 composés (27 ng.L'!

pour OxCBZ, 900 ng.L™* pour 9-CAA et une concentration de 600 ng.L* pour CBZ).

6.1 Evaluation de I’écotoxicité aiglie
6.1.1 Mesure de la diminution de bioluminescence chez Vibrio fischeri

La bactérie marine V. fischeri a été utilisée afin d’étudier I'écotoxicité aiglie des 3 composés

pharmaceutiques seuls mais également en mélange.
6.1.1.1  Présentation du modele

Vibrio fischeri est une bactérie marine, flagellée, bioluminescente, hétérotrophe, Gram-
négative non pathogéne. Cette bactérie a la particularité d’émettre de la luminescence lors de sa
croissance (figure 2-5). Cette bioluminescence est liée a la respiration cellulaire qui est, elle-méme, liée
au métabolisme cellulaire. L'activité de la cellule induisant une baisse de la bioluminescence en
présence de composés toxiques, est donc un tres bon indice d’état de la bactérie. L'intérét de ce
bioessai réside dans sa simplicité d’exécution pour évaluer I’écotoxicité de polluants et la rapidité de

rendu des résultats (détermination de I'ECso, en 15 ou 30 minutes).

Ce test s’applique aux eaux usées, aux extraits aqueux et aux
lixiviats, aux eaux douces (eaux de surface ou souterraines),
a l'eau de mer ou aux eaux saumatres, aux éluats de
sédiments (eau douce, eau saumatre et eau de mer), aux
eaux interstitielles et aux substances individuelles diluées
dans l'eau. La norme 11348 décrit trois méthodes de
détermination de I'inhibition de luminescence émise par la

bactérie marine Vibrio fischeri (NRRL B-11177). L'ISO 11348-

1:2007 spécifie une méthode utilisant des bactéries

Figure 2-5: Visualisation de la
bioluminescence de la bactérie
déshydratées et 1'ISO 11348-3:2007 des bactéries Vibrio fischeri

fraichement préparées, I'ISO 11348-2:2007 des bactéries

lyophilisées.

6.1.1.2  Origine de la souche et matériel utilisé

Les cellules procaryotes utilisées dans le biotest Microtox sont obtenues exclusivement a partir

d'une souche clonée de la bactérie marine V. fischeri NRRL B-1117, isolée, cultivée et entretenue par
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le fabricant. Cette souche clonale est déposée par SDI au Northern Regional Research Laboratory,
Agricultural Research Service, US Department of Agriculture, Peoria, IL, USA. Le luminomeétre Microtox
ainsi que les réactifs utilisés (solution osmotique (22 % de NaCl), diluant (2 % de NacCl), solution de
reconstitution (eau ultrapure non toxique), les cuvettes et les bactéries Microtox proviennent de la

société R-Biopharm.
6.1.1.3  Application de la Norme ISO

Le principe de cette méthode est normalisé ISO 11348-3 : Qualité de I'’eau — Détermination de
I’effet inhibiteur d’échantillons d’eau sur la luminescence de Vibrio fischeri (Essai de bactéries
luminescentes) — Partie 3 : méthode utilisant des bactéries lyophilisées. Cette méthode repose sur la

mesure de la variation de luminescence induite par I’exposition des bactéries a une substance.

Lors de I'expérience, un lot de bactéries lyophilisées a été sorti du congélateur (-20 °C) et
réhydraté avec une solution de reconstitution pour fournir une suspension méere d’organismes préte
a I’'emploi (environ un million d’organismes par cuvette). Compte tenu de la culture clonale de cette
souche, les différences génétiques sont amoindries et offrent une sensibilité plus importante aux

expositions.

Avant d’étudier I’écotoxicité des composés ciblés, un test de contréle préliminaire a été réalisé
sur une substance dite de référence (le phénol) pour rendre compte de la viabilité des bactéries et
pour s’assurer de la précision des pipetages. Connaissant I'ECso de cette substance, il a ainsi été

possible de confirmer les bonnes conditions de chaque manipulation.

Les bactéries remises en suspension ont été exposées a une gamme de concentration de
chaque produit en partant de leur solubilité maximale dans I’eau. Pour cela, le pH des solutions meres
contenant les composés pharmaceutiques dans I’eau ultrapure, a été ajusté entre 6 et 8,5, tout comme
I’'osmolarité grace a I’ajout de NaCl. Les 8 dilutions testées ont directement été préparées en suivant
la norme I1SO donnée par le logiciel d’utilisation MicrotoxOmni (concentrations allant de 6,25 a 80 %
de la concentration de la solution mére). Dans le cadre du mélange, une solution contenant CBZ, OxCBZ
et 9-CAA a respectivement 4,8 pg/L, 320 ng/L et 7,2 ug/L a été réalisée pour que la dilution a 12,5 %
corresponde aux concentration environnementales en sortie de STEU (soit CBZ: 600 ng/L, OxCBZ:
27 ng/L and, 9-CAA: 900 ng/L). La mesure de luminescence a été effectuée aprés 15 et 30 min grace
a un luminometre Microtox 500 (figure 2-6) thermostaté a 15°C. Cet appareil permet de réaliser la

lecture du niveau de bioluminescence avec |'aide du logiciel : MicrotoxOmni.

L'appareil Microtox a permis de mesurer des valeurs d’écotoxicité aiglies : ECso, pour chacun
des composés individuellement et pour le mélange de polluants a des concentrations

environnementales.
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Figure 2-6 : Luminomeétre thermostaté Microtox 500

6.1.1.4  Screening et basic tests

Afin de mesurer I’écotoxicité des eaux naturelles dopées en CBZ avant et aprés irradiation, un
autre protocole a été testé. Préalablement, le pH des échantillons a été ajusté entre 8 et 8,5 et ces
derniers ont été filtrés sur filtre en cellulose 0,2 um afin de s’affranchir des matiéres en suspension.
Dans un premier temps, un screening test, a 81,9 % de la concentration initiale, a été appliqué afin de
définir le degré de toxicité de I'échantillon. Ces derniers s’avérant de faible toxicité, un basic test a
81,9 %, comprenant une série de 8 dilutions, a été réalisé pour définir les ECso des eaux naturelles

dopées avec CBZ avant et aprés irradiation.

6.2  Evaluation de I’écotoxicité chronique

6.2.1 Mise au point d’un test par la mesure non-destructive de

phytométabolites chez Lemna minor
6.2.1.1  Présentation du modeéle

Cette espece cosmopolite Lemna minor L. (figure 2-7) est utilisée dans les essais de détection
de la phytotoxicité depuis les années 30. Le test d’inhibition de la croissance de population de Lemna
minor est un test normalisé de toxicité simple et standardisé (OCDE 221, 2006) qui mesure la toxicité
chronique de solutions aqueuses en mesurant I'inhibition de la croissance. Cependant, les effets sur la
croissance refletent la somme d'altérations métaboliques qui ne peuvent devenir détectables qu'a

partir d'un temps suffisant ou de concentrations en polluants au-dessus d'un certain seuil. Notre
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hypothése est que le suivi de phytométabolites peut informer de maniere précoce sur les effets de ces

expositions.
6.2.1.2  Origine de la souche et conditions de culture

Les lentilles d’eau de
I'espece L. minor ont été prélevées
dans un bassin d'eau douce dans le
jardin botanique de I’Université
d’Aix-Marseille, campus de Saint-
Jérdme. Apreés prélevement, les
lentilles ont été placées dans un

bac d’eau désionisée contenant 10

% de milieu de culture de Hoagland

modifié (Sigma-Aldrich). Le milieu de Figure 2-7 : Lentilles sans nutriment (gauche) et lentilles

o . aprés une semaine d’acclimatation (droite)
culture a été ajouté toutes les 1 a 2

semaines pour garantir une bonne prolifération des lentilles (figure 2-7). Afin d’optimiser le
développement des lentilles d’eau et d’éviter la prolifération algale, les bacs de culture ont été placés
dans un phytotron (enceinte régulée en température, lumiére et humidité) présentant un éclairage
d’intensité lumineuse faible pour éviter la prolifération algale et limiter I’évaporation de
20 umol.m2s*de 7 h a 18 h et aucun entre 18 h et 7 h, 60 % d’humidité et une température assez

basse de 15°C.

6.2.1.3  Mise au point du protocole et étude des phytométabolites

L’expérience d’exposition des lentilles d’eau a été réalisée avec les 3 composés (CBZ, OxCBZ et
9-CAA) dans des cristallisoirs en verre. Les solutions meres des composés ont été réalisées dans I'eau
désionisée. Dans des fioles de 100 mL, 10 % de milieu de Hoagland a été ajouté pour un bon
développement des lentilles, ainsi que le composé a la concentration désirée et de I'eau désionisée.
Le pH a également été ajusté entre 6 et 7 avec KOH ou HCIl. Une gamme de 3 concentrations a été
testée pour chague composé et chaque expérience a été répliquée 5 fois (tableau 2-7). Un témoin avec

uniquement de I’eau désionisée et la solution de Hoagland a également été répliqué 5 fois.
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Tableau 2-7 : Concentrations testées sur les lentilles d'eau

Composés Concentrations étudiées
CBz 600 ng.L* 600 pg.L* 60 mg.L?
OxCBZ 27 ng.Lt 270 ug.Lt 24 mg.L?
9-CAA 900 ng.L? 900 pg.L* 15 mg.L?
Mélange 2. CBZ+OXCBZ+9CAA - -

Chaque dilution de 100 mL a été répartie par volume de 30 mL dans des cristallisoirs numérotés
pour avoir chaque concentration en triplicat. L'équivalent de 15 mL de lentilles d’eau a été récupéré
puis transvasé dans une passoire avant d’étre égoutté délicatement sur un papier absorbant. Les
lentilles ont ensuite été pesées dans une boite de pétri, préalablement tarée, pour obtenir une masse
fraiche proche de 1,15 g puis transférées dans les cristallisoirs. Les lentilles étaient ainsi a confluence.
Les cristallisoirs ont ensuite été placés dans un phytotron suivant les conditions indiquées
précédemment (figure 2-8). Une évaporation du milieu ayant quand méme été constatée, le niveau
d’eau de chaque cristallisoir a été ajusté chaque jour. L'expérience a été menée sur 17 jours. Chaque
jour, 3 mesures avec un équipement de mesure non-destructive des phytométabolites par

fluorescence (Multiplex, Force-A®) ont été réalisées sur chaque réplicat de chaque concentration.

Figure 2-8 : Expérience sur les lentilles d’eau en phytotron

Le multiplex est un appareil de mesure optique portable (fluorimétre, figure 2-9) et non
destructif qui renseigne sur I'état physiologique des plantes en donnant des indices proportionnels a

la présence de métabolites primaires (chlorophylles) et secondaires (composés phénoliques). Cet
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appareil nous a permis de mesurer ces parametres au niveau des tissus superficiels des feuilles de
lentilles d’eau de maniere non-destructive chaque jour pendant I’expérience sur une durée de 17 jours
et de faire un suivi de plusieurs indices :

- ANTH, indice des anthocyanes

SFR (simple fluorescence ratio), indice de chlorophylles

- FLAV, indice des flavonols

NBI (nitrogen balance index), marqueur de la balance azote/carbone

Figure 2-9 : Equipement portatif pour la mesure de la fluorescence des phytométabolites (Multiplex,
FORCE-A®, Orsay)

6.2.2 Mise au point d’un test sur Hydra circumcincta
6.2.2.1  Présentation du modele

Ce Cnidaire suscite un intérét grandissant chez les écotoxicologues, bien qu’il n’existe pas de
test normalisé utilisant cet organisme. Les Cnidaires sont des organismes diploblastiques a la base des
Métazoaires, c’est-a-dire que le corps de I'animal est formé de deux feuillets cellulaires, ectoderme et
endoderme, composés d’une vingtaine de types cellulaires différents (Martinez, 1998; Miiller, 1995).
Les feuillets sont séparés par une mésoglée qui est une couche aqueuse contenant du collagene, de la
fibronectine, de la laminine et des protéoglycanes (Pachura-Bouchet, 2005). Leur caractere
diploblastique implique un échange constant de I’ensemble de leurs cellules avec le milieu, ainsi, lors
des expositions toutes les cellules de I’'hydre sont en contact direct avec les substances a tester, ce qui
confére une certaine « sensibilité » a cet animal. De plus, la reproduction asexuée par
bourgeonnement permet un élevage simple et rapide avec I'obtention de nouveaux individus
génétiquement identiques en seulement quelques jours. Enfin, la population exposée, issue d’un

clone, permettra de minimiser les variations individuelles.
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IIs représentent le premier phylum animal possédant un systéme nerveux organisé en relation
avec un comportement actif et complexe permettant par exemple a I’'hydre d’eau douce de capturer
ses proies. Le plan d’organisation simple d’Hydra circumcincta (figure 2-10) et les capacités de
régénération et de reproduction asexuée font de cet organisme un modele prometteur dans une

multitude de champs de recherches (Galliot, 2012).

Endodermal Ectodermal
epithelial cell| |epithelial cell

Mesoglea
Tentacles \ Neuronl NeaoEe
\ |

Hypostome
Gastric

region
Budding

region |

VA ;

Peduncle Gland cells Nematoblasts
Basal disk | Interstitial stem cells |

Figure 2-10 : Morphologie et histologie de I'hydre d’eau douce (d’aprés Fujisawa, 2003).
Traduction des légendes : Basal disk = sole pédieuse ; Budding region = zone de bourgeonnement ; Ectodermal epithelial
cell = cellule épithéliale de I'ectoderme ; Endodermal epithelial cell = cellule épitheliale de 'endoderme ; Gastric region =

région gastrique ; Gland cells = cellules glandulaires ; Hypostome = hypostome ; Interstitial stem cells = cellules souches
interstitielles ; Mesoglea = mesoglée ; Nematoblasts = cnidoblaste ; Nematocyte = cnidocyte ; Neuron = neurone ;

Peduncle = pédoncule ; Tentacles = tentacules

Parmi le large panel de réponses biologiques que nous pouvions étudier, nous avons choisi :
(1) d’évaluer les changements morphologiques des polypes exposés reflétant directement la toxicité
pendant I’exposition aux pharmaceutiques ; (2) la capacité de reproduction asexuée qui, si elle est
modifiée, peut avoir des répercussions sur la fitness de la population ; (3) les capacités de capture et
d’ingestion des proies qui influencent directement la capacité de reproduction asexuée; (4) la
distribution de deux neuromodulateurs, la dopamine et la sérotonine, tous deux impliqués dans de
nombreuses fonctions physiologiques ; (5) I’état de la balance oxydative pouvant traduire la mise en

place de mécanismes de résistance et également des dommages sur les membranes cellulaires.
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6.2.2.2  Origine de la population et conditions de culture

La population d'Hydra circumcincta
(figure 2-11) provient d'un seul individu issu
d’une population gracieusement donnée par le
Laboratoire Interdisciplinaire des
Environnements Continentaux (Université
Lorraine, Metz, France). Tous les spécimens
utilisés dans cette expérience ont été obtenus par
une reproduction asexuée (bourgeonnement

d’unseulindividu). Son élevage a été réalisé selon

le protocole de Trottier et al. (1998) modifié par

Figure 2-11 : Hydra circumcincta
(oculaire : x10 ; objectif : x1)

de Jong et al. (2016). Le milieu de culture est
composé de 0,11 g.L! de tampon TES (Acide 2-
{[1,3-dihydroxy-2-(hydroxyméthyl)-2-propanyl]amino}-éthanesulfonique) ainsi que de 0,004 g.L*
d’EDTA (acide éthyléne diamine tétra acétique) et de 0,147 g.L* de CaCl,, 2H,0. Le pH du milieu est
maintenu a 7 £ 0,1. L’élevage de polypes a été réalisé a une température constante de 19,5 + 0,1°C
avec une photopériode de 12 : 12 h, obscurité : lumiére, dans des plats en pyrex recouverts pour éviter
toute évaporation. Les polypes ont été nourris tous les deux a quatre jours avec des nauplii

d’Artemia sp.

Les expériences ont été menées sur une période de 2 semaines a deux températures. La
premiere a 19,5°C, conditions optimales pour les hydres (Pachura et al., 2005; Trottier et al., 1998) et
la seconde a 23°C afin de simuler un effet lié a une augmentation de température de 3,5°C prévue dans
le scénario le plus pessimiste lié au réchauffement climatique. Aux cours de ces expériences, plusieurs
parameétres ont été suivis : la morphologie des polypes, le taux de reproduction, la distribution de deux
neuromodulateurs (dopamine et sérotonine) et deux parameétres de la balance oxydative, la capacité

antioxydante totale (AOC) et la peroxydation des lipides membranaires (LPO).

L'expérience a été réalisée dans des puits de microplaques en polycarbonate de 10 mL. Dans
chaque puits, ont été placées 12 hydres. Ces derniéres ont été nourries 24 h avant le début des
expérimentations et ne devaient pas présenter de bourgeons. Huit millilitres de chaque solution ont
été ajoutés par puits en suivant les concentrations indiquées dans le tableau 2-8. Les concentrations
ont été testées en triplicats. Tous les 3 jours, les hydres ont été nourries avec des artémias avec un

renouvellement du milieu apres digestion et régurgitation des débris de proies.
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Tableau 2-8 : Concentrations en composés pharmaceutiques testés sur les Hydres

Condition Concentration ou composition
Témoin Ong.L?
CBZ 605 ng.L?
OxCBz 27 ng.L?!
9CAA 900 ng.L?
Mélange CBZ + OxCBZ + 9CAA

6.2.2.3  Analyse morphologique

Pour évaluer la toxicité des composés, les stades morphologiques de I'hydre ont été
déterminés par une observation a la loupe binoculaire. Les stades morphologiques sont décrits par
Pachura et al. (2005). Brievement, 6 stades ont été définis selon I’état physiologique de I'hydre (figure
2-12) :a :stade normal, b : premiers signes d’intoxication, apparition de bulbes au bout des tentacules,
¢ : seconds signes d’intoxication, rétractation modérée des tentacules et du corps, d : seconds signes
d’intoxication, rétractation tres prononcée des tentacules et du corps, e : stade tulipe, les tentacules
et le corps sont completement rétractés. Ce dernier stade conduit a la mort des animaux, stade f. Les

stades b a d sont considérés comme sublétaux et donc réversibles contrairement aux stades e et f.

Figure 2-12: 6 stades morphologiques d'Hydra circumcincta observés par de Jong et al. (2016)

6.2.2.4  Taux de reproduction des hydres

Au cours des expositions a CBZ, OxCBZ, 9-CAA ainsi qu’a leur mélange, les hydres et les

bourgeons ont été dénombrés tous les 3 jours avant le nourrissage. Le taux de reproduction de I’hydre
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(RHR) a été calculé en tenant compte uniquement des individus détachés et est donné par la formule

suivante :

Ne=No 100
Ny

RHR =

oU N; est le nombre d’hydres a I'instant t et No le nombre d’hydres au jour 0 (Arkhipchuk et al., 2006).

6.2.2.5 Mesure des parametres de la balance oxydative

Apres les expositions a CBZ, OxCBZ, 9-CAA ainsi qu’a leur mélange, les hydres ont été asséchées
puis congelées a -80 °C. La capacité antioxydante totale, AOC, a été mesurée selon les instructions
données par le fournisseur (kit de dosage AOC, Cayman chemical®, Bertin Pharma, Montigny-le-
Bretonneux, France). La peroxydation lipidique (LPO) a été dosée grace aux substances réagissant a
I'acide thiobarbiturique selon les instructions données par le fournisseur (kit TBARS, Cayman
chemical®, Bertin Pharma). Le dosage spectrophotométrique de I’AOC consiste en la mesure de la
capacité des processus antioxydants de I’organisme ainhiber I’oxydation d’un substrat réduit (incolore,
mais coloré une fois oxydé) par un oxydant, puis a la comparer a un antioxydant connu. Le dosage
spectrophotométrique de la LPO va quantifier le malondialdéhyde, un produit de la LPO. Ces deux
dosages ont été ramenés a la masse de protéines afin de pouvoir comparer les échantillons entre eux.
IIs ont été réalisés pour les témoins, pour chacun des composés testés individuellement et pour le

mélange apres 2 semaines d’exposition.

6.2.2.6  Distribution de la sérotonine et de la dopamine

L'immunohistochimie (IHC) est une méthode qui permet de détecter des protéines dans des
tissus biologiques au moyen d’anticorps spécifiquement dirigés contre celles-ci. Le complexe
anticorps-protéine d’'intérét dans les tissus peut ensuite étre visualisé a I'aide d'un marqueur, par
exemple, un fluorochrome, une enzyme, une molécule radioactive. Cette méthode de détection dite
« directe » est cependant moins sensible. La localisation des molécules a donc été réalisée par IHC
« indirecte », d’abord en incubant le tissu avec un ler anticorps spécifique du neuromodulateur
recherché, puis en incubant avec un anticorps secondaire spécifiquement dirigé contre I'anticorps
primaire. Ainsi, en utilisant des fluorochromes conjugués a I'anticorps secondaire, il a été possible de

détecter la liaison anticorps-antigene en observant I’hydre entiére sous un microscope a fluorescence.

Apres 14 jours d’exposition et aux températures de 19,5 et 23°C, les hydres (n=5 minimum)
ont été fixées avec du paraformaldéhyde dissout a 4 % (PFA) dans du tampon phosphate salin (TPS,
0,1 M, pH 7,2) dans le but de bloquer tout métabolisme et de préserver la structure anatomique du

tissu. Les échantillons ont été conservés a 4°C jusqu’aux expérimentations d’IHC. Ce jour-13, le PFA a
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été rincé par du tampon TPS 0,1 M a pH 7,2 pendant 2 h. Puis les sites de liaison non spécifiques des
anticorps ont été saturés. Pour cela, les hydres ont été plongées dans du TPS additionné de détergent
(Triton X100 a 0,6 %), d’albumine sérique bovine 2 % (BSA) et de sérum de chevre 10 %. Ces protéines
sériques ayant une bonne affinité avec de nombreuses autres protéines, elles permettent par
compétition d’assurer la saturation des sites ou une réaction croisée avec les anticorps pourrait se

réaliser.

e |Incubation avec I’anticorps primaire

La solution de saturation a été remplacée par une solution contenant I’anticorps primaire (AC1)
produit chez le lapin et dirigé contre la dopamine ou la sérotonine pendant 1 h a 20°C. Cet AC1 a été
dilué a 1/200 dans la solution de saturation a partir de la solution du fournisseur (Abcam®, Cambridge,
GB; 1 mg.mL?).

e Premierringage

Pour retirer I'exces d’AC1 non fixé, un ringage de la solution de I’AC1 a été réalisé avec une
solution de rincage de TPS contenant 0,6 % de Triton x100, 0,2 %de BSA et 1% de sérum de chévre.
Cette étape a été faite 3 fois pendant 5 minutes chacune.

e Incubation avec I'anticorps secondaire

Les hydres ont ensuite été incubées avec une solution contenant I’AC2, anti-AC1, produit chez
I’ane (5 pug.mL?) et couplé a un fluorochrome (Fluoroprobe® 488, Interchim®, Montlugon, France).
Cette étape a été réalisée a I'obscurité. Les longueurs d’ondes d’excitation et d’émission du
fluorochrome sont respectivement 490-495 nm et 520 nm.

e Second rincage

Méme protocole que le premier ringage afin de retirer I’'excés d’AC2 non fixé.

e Montage entre lame et lamelle

Les polypes ont été placés sur une lame en verre et montés entre lame et lamelle dans un
liquide de montage contenant un agent limitant la décroissance de la fluorescence (Cityfluor AFs®,
Euromedex)

e  Observation des lames

L’observation des lames a été réalisée a I'aide d’un microscope optique (LEICA DMRB) équipé

d’une lampe a vapeur de mercure pour I'observation en fluorescence.
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Le microscope est équipé d’un filtre laissant passer les longueurs d’ondes de 480 a 490 nm afin
d’exciter le fluorochrome qui va ensuite réémettre un faisceau de lumiere a 520 nm. Pour éviter de
confondre la fluorescence émise par le fluorochrome et celle provenant des tissus de I’hydre, une autre
longueur d’onde d’excitation (515 - 535 nm) a permis de vérifier qu’il ne s’agissait pas de bruit de fond.
L'expression des neuromodulateurs et leur distribution a permis d’évaluer de facon subjective
I'intensité des immuno-marquages fluorescents dans les trois parties majeures du corps de I’hydre
(tentacules, région de I'hypostome et cavité gastrique), comme précédemment réalisé par de Jong et

al. (2016).

L’acquisition des images a été faite avec le logiciel KAPPA au niveau des tentacules, de la région

de I’hypostome ainsi que celle de la cavité gastrique.
6.2.3 Analyses statistiques

Pour les résultats obtenus chez I’espéce L. minor, les études statistiques ont été réalisées avec
I’aide du logiciel IMP Pro 12. Les moyennes et écarts types ont été déterminés. Dans un premier temps,
les tests non paramétriques de Wilcoxon / Kruskal-Wallis ont été appliqués. Si le résultat au test
univarié, approximation de Khi deux, donnait des résultats significativement différents, alors une

comparaison multiple des moyennes était réalisée a I'aide du test non paramétrique de Dunn.
Y

Concernant les résultats sur I'espéce Hydra circumcincta S., les analyses statistiques ont été
effectuées grace au logiciel XLStats 2016 (2.28.815). Les données (stades morphologiques, taux de
croissance et parametres de la balance oxydative) de chaque série d’expositions ont été analysées par
des analyses de variances (ANOVA) multifactorielle avec interactions suivis de comparaisons par paires
par le test de Tukey. Lorsque les conditions n’étaient pas remplies (distribution non normale,
échantillons inférieurs a 30 individus...), les données ont été comparées par le test non paramétrique

de Kruskall-Wallis suivi du test de comparaisons par paires de Dunn. Le risque a utilisé est de 5 %.
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Chapitre 3 : Caractérisation des eaux naturelles

Compte-tenu des objectifs de ce travail de thése et d’aprés la littérature, il nous est apparu
incontournable d’analyser avec le plus de précision possible le contenu chimique des eaux naturelles
de surface (riviere Arc, riviere Rhone, mer Méditerranée, étang de Berre), afin de pouvoir comprendre
les processus mis en jeu au cours du suivi du devenir de polluants organiques dans ces milieux et de

répondre aux questions suivantes :

- Quelle est la composition physico-chimique de chacune des eaux ? Existe-t-il des différences
notables entre ces derniéres ?

- Quelles sont les propriétés et capacités photo-inductrices des eaux, c’est-a-dire, pouvons-nous
identifier les différentes espéces chimiques réactives formées dans les eaux mais également
sommes-nous capables de déterminer leurs origines et de les quantifier ?

- Enfin, peut-on établir une corrélation entre le contenu chimique des eaux et les especes

réactives générées sous irradiation lumineuse ?

De ce fait, ce chapitre de résultats présente les propriétés des différentes eaux de surface
utilisées au cours de ce travail. Dans un premier temps, les caractéristiques spectroscopiques et
physicochimiques de ces eaux ont été développées et commentées en distinguant les phases dissoute
et particulaire. Puis, dans un second temps, la mise en évidence des espéces réactives pouvant
potentiellement étre produites sous irradiation lumineuse de ces eaux ont été détaillées aussi bien du
point de vue de la démarche suivie que des méthodologies mises en place et enfin les résultats obtenus
ont été discutés. De la méme fagon, des études sur les phases dissoute et particulaire sont présentées

dans cette seconde partie.

1. Propriétés physicochimiques des eaux
1.1 Propriétés spectroscopiques

Les spectres d’absorption UV-visible des différentes eaux (filtrées et non filtrées) sont
présentés sur la figure 3-1. Il est possible de se rendre compte que pour I'ensemble des spectres, il
existe une zone de recouvrement non négligeable avec le spectre d’émission de la lumiere solaire

témoignant de la possible formation d’especes réactives par réaction photochimique.
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Figure 3-1: Spectre d'absorption des eaux de surface non filtrées (ligne pleine) et filtrées (pointillé)
Arc (gris), étang de Berre (orange), fleuve du Rhone (bleu), mer Méditerranée (rouge) et spectre
d'émission du systeme d'irradiation (noir), cellule en quartz de 1 cm

A partir de ces spectres, il a été possible de calculer le flux de photons absorbé par les échantillons

d'eau, I, (unités de pmol.m=2.s?), en utilisant I'expression (1) suivante :
I, = [, Io() (1-10744WP) da (1)

ou lo (A) (unités de umol.m?2.s?) est la densité de flux de photons spectraux incidents, A(A) est
|'absorbance de I'échantillon d'eau avec un trajet optique de 1 cm, et b est la longueur du trajet optique
dans le réacteur (b = 3,0 cm). Les résultats de calcul utilisant I'équation 1 sur des échantillons d'eau

filtrés (l.,¢) et non filtrés (l,nf) sont présentés dans le tableau 3-1.

Pour les eaux non filtrées, ces flux de photons confirment bien que le recouvrement des
spectres est plus important pour I’eau de I’Arc suivi par celle de I’étang Berre, de la mer Méditerranée
et enfin celle du Rhéne avec des valeurs de flux décroissantes. Pour les eaux filtrées, la filtration permet
de s’affranchir de tout phénomeéne de diffusion lié aux particules en suspension (MES) et les spectres
d’absorption UV-visible obtenus correspondent aux substances totalement solubilisées dans les
milieux. Il est cependant possible de faire la méme observation sur les flux de photons que pour les
eaux brutes (non filtrées) avec néanmoins une différence moins marquée notamment pour I'eau du

Rhone, de I’étang de Berre et de la Méditerranée.
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Tableau 3-1 : Flux de photons absorbés par les eaux filtrées (1. ¢) et non filtrées (l.nf) et paramétres
mesurés in situ apres préléevement a I'aide du multimetre portable HACH, HQ40d équipé de
différentes sondes

Mer Etang de . . A
T ’
ype d’eau Méditerranée Berre Riviere Arc Riviere Rhone
Ia,nf/ Ia,f
(10° pmol.m2.s1) 1,62 /0,68 2,25/0,77 3,70/1,29 0,55/0,54
H 7,8-8,2 7,88-8,4 7,63-8,57 7,8-8,22
2 7,98 (1,6 %) 8,10(20%) | 802(21%) | 7,99(1,7%)
T(°0) 10,5-25,3 8,9-26,6 12-23,1 7,5-25,3
15,8 (28,6 %) 16,9 (33,3 %) 17,8 (26,5 %) 14,9 (35,3 %)
Turbidité (FNU) 241,0 0,5 4,4 37,0
Conductivité (ms.cm-) 27,2-58,4 23,5-40,8 0,8-0,9 0,4-6,1
) 49,3 (20,7 %) 35,4 (14,1 %) 0,86 (4,6 %) 2,32 (101,4 %)
G (s G/l 8,41-10,8 7,3-17,7 8,3-12,0 8,7-9,13
Ve A 9,9 (8,1 %) 11,2 (29,8%) | 9,5(11,9%) | 10,2(10,2 %)
Potentiel redox (mV) 101,2-214,2 97,2-193,2 156,9-217 114,9-192,5
177,2 (18,7 %) 164,1 (18,6 %) | 167,7 (18,1 %) | 166,3 (16,9 %)
Matiere en SLflspensmn 4272 11,2 32 26,2
(mg.L™)

valeurs minimale — maximale ; valeur moyenne (en gras) et coefficient de variation (en italique et entre
parenthéses)

1.2 Les parametres physicochimiques des eaux naturelles

Apres le prélevement manuel des eaux, des parameétres physico-chimiques ont été mesurés
sur place et d’autres ont été déterminés ultérieurement au laboratoire. Ainsi, le pH, la température, la
concentration en oxygene dissous, la conductivité et le potentiel redox ont été immédiatement
déterminés a l'aide de sondes portables décrits dans le tableau 2-2 du chapitre 2. Les valeurs minimale
et maximale obtenues sur les différentes eaux au cours des divers préléevements (entre mai 2015 et

octobre 2017) sont indiquées, ainsi que leur moyenne et leur coefficient de variation.

D’aprés I'ensemble des valeurs répertoriées dans le tableau 3-1, il est possible de constater
gu’une seule d’entre elles est plutbét stable au cours du temps avec des coefficients de variation au
maximum de 2,1 %. Il s’agit du pH avec des valeurs qui fluctuent peu selon les périodes de
prélévements et qui sont du méme ordre de grandeur quel que soit le milieu et comprises entre 7,98
et 8,10, ce qui est en accord avec les données présentées dans la littérature (Brezonik et Fulkerson-

Brekken, 1998; Zafiriou, 1990; Zepp et al., 1977).

Pour les autres parametres, notamment la température, une variation certaine (entre 26 et
35 %) a été mesurée du fait, bien entendu, des changements saisonniers. De la méme fagon, il est
possible de noter que d’autres données (concentration en oxygene dissous, conductivité ou encore
potentiel redox) présentent un coefficient de variation conséquent probablement lié a des variations

de température ou encore aux afflux d’eau (marée, précipitation ou autres). Néanmoins, les potentiels
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redox et concentrations en oxygene dissous sont, quel que soit le type d’eau, du méme ordre de
grandeur avec des valeurs moyennes respectivement égales a 168,8 mV et 10,2 mg d’oxygéne par litre.
A l'inverse, la conductivité est le critére le plus discriminant pour les quatre milieux avec des valeurs
de I'ordre de quelques dizaines de mS.cm™ pour les eaux salines (mer Méditerranée et étang de Berre)
et de quelques mS.cm™ pour les eaux douces. Ceci est principalement d{i a la forte concentration en
NaCl dans les eaux salines (Li et al., 2016a, 2016b; Parker et Mitch, 2016). Pour I’eau du Rhone, I'apport
possible d’eau salée, du fait de la proximité entre le point de prélevement et I’embouchure, peut
expliquer une valeur de conductivité trois fois plus élevée que celle de la riviere Arc (Housari et al.,

2010).

Afin de compléter ces mesures de terrain, des analyses complémentaires ont été réalisées au
laboratoire, telles que la détermination de la matiere en suspension (MES), le contenu en espéces
ioniques inorganiques (chlorure, sulfate, nitrate, nitrite, carbonate, bromure), la quantité totale
d’azote, de fer et aussi en carbone organique. Ces valeurs ont été déterminées distinctement en phase

dissoute ainsi qu'en phase particulaire et sont rassemblées dans les tableaux 3-1 et 3-2.

Dans le tableau 3-1, on peut remarquer que la turbidité des eaux collectées est trés variable
avec dans l'ordre croissant : I’étang de Berre, la riviere Arc, le fleuve Rhone et la mer Méditerranée.
Ce résultat s’explique par une activité hydrodynamique (courant, houle) qui favorise la mise en
suspension de particules mais aussi de matieres colloidales et de planctons, augmentant de ce fait, le
trouble des eaux. D’ailleurs, cette évolution de la turbidité est en partie corrélée aux valeurs de MES

déterminées pour chacun des milieux (cf. tableau 3- 1).

La phase dissoute. Pour les ions carbonate, comme le pH des milieux se situe autour de 8 (tableau
3-1) et le pKa (HCO;/COs*) étant égal a 10,33, alors le rapport des concentrations en
hydrogénocarbonate et carbonate est largement en faveur des ions hydrogénocarbonate (rapport égal
a environ 214). Cela signifie que dans notre cas les ions hydrogénocarbonate prédominent avec des
concentrations comprises entre 137,2 et 297,4 mg.L™ . Ces niveaux de concentration sont en accord
avec ceux décrits dans la littérature dans les eaux de riviére, de lac ou de mer, hormis la concentration
mesurée dans I’Arc qui est globalement deux fois plus importante que celles mesurées dans des eaux
douces (Baena-Nogueras et al., 2017; Vione et al., 2006), probablement a cause de diverses roches

carbonatées locales.
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Tableau 3-2 : Caractérisation chimique des échantillons d'eau

Méditerranée Berre Arc Rhone
DOC | mgC.L?! 2,3 3,7(53 %) 51(2,3 %) 2,6 (1,6 %)
HCOs | mg.l? | 137,2 (2,0 %) 160,6 (2,0 %) 297,4 (2,0 %) 159,6 (2,0 %)
TN | mglL?! <0,06 <0,06 3,08 (0,9 %) 1,25 (1,6 %)
cr gL't | 23,64(1,2%) 16,3 (1,2 %) 0,06 (1,2 %) 0,10 (1,2 %)
d:;:zzie SO | mg.Lt | 3754 (1,4 %) 2987 (1,4 %) 147 (1,4 %) 265 (1,4 %)
NOs | mgl' | 2,6(25%) 2,6 (2,5 %) 11,2 (2,5 %) 4,7 (2,5 %)
Fe pg.L? <3 <3 14 (10,8 %) <10
MES | mg.L? 427,2 11,2 3,2 26,2
Br | mg.l! | 73,9(2,8%) 57,2 (2,8 %) 0(2,8%) 4,7 (2,8 %)
Phase POC | mgC.L* 14,9 5,6 2,6 5,5
particulaire | Fe ug.L't | 5100,8 (2,4%) 96,1 (3,8 %) 101,4 (4,5 %) 839,5 (2,8 %)

Nd : non détecté ; MES : matiére en suspension ; DOC : carbone organique dissous ; POC : carbone organique
particulaire ; TN : azote total, coefficient de variation sur un triplicat de mesure (en italique entre parenthése)

Pour les ions nitrate, tout comme pour I’azote total (TN), on retrouve un gradient classique de
concentrations avec des teneurs décroissantes des cours d’eau a la mer mais aussi des valeurs du
méme ordre de grandeur que celles relevées dans la littérature et comprises dans notre étude entre
2,6 et 11,2 mg.L* (Baena-Nogueras et al., 2017; Brezonik et Fulkerson-Brekken, 1998; Huertas et al.,
2006; Li et al., 2016b; Marchisio et al., 2015). Pour les autres espéces azotées, telles que les ions nitrite
et ammonium, au-dela de ne pas avoir mesuré leur concentration (concentrations inférieures aux
limites de quantification), on a supposé leurs concentrations comme faibles compte-tenu des valeurs

d‘azote total mesurées, qui correspondent a plus de 80 % a I'azote présent dans les ions nitrate.

Un autre point a souligner est la différence de concentrations de certaines espéces ioniques et
métalliques en fonction de I'origine des échantillons d’eau (douce et salée). En effet, les concentrations
enions chlorure, bromure et sulfate sont plus importantes dans les eaux salées alors que |'observation
inverse peut étre faite pour le fer en accord avec la littérature (Worsfold et al., 2014). Les
concentrations en ions halogénures sont tout a fait conformes a ce qui est décrit dans la littérature
pour les eaux marines avec des valeurs intermédiaires, légerement moins élevées que la mer, pour
I’eau de I’étang de Berre (Li et al., 2016a, 2016b; Parker et Mitch, 2016). Il est a noter des traces d’ions
bromure mesurées dans I'eau du Rhéne qui proviennent peut-étre encore une fois de I'apport d’eau
salée de la mer Méditerranée. De plus, il est a noter que des concentrations importantes d’ions sulfate

et chlorure surtout dans les eaux salées (respectivement environ 3000 mg.L! et 23 g.L!) sont détectés,
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en accord avec des valeurs publiées dans la littérature (Nessim et al., 2015). Pour les ions sulfate dans
les eaux douces, les valeurs mesurées sont aussi de I'ordre de grandeur de celles trouvées dans la

littérature (Canfield et al., 2005).

Enfin, la mesure de carbone organique dissous dans nos échantillons d’eau naturelle nous
informe sur la teneur en matiére organique dissoute (MOD) qui semble décroitre des riviéres vers la
mer avec une valeur intermédiaire pour I’étang de Berre. Il est a souligner a nouveau une valeur pour
le Rhéne un peu plus faible que celle de I’Arc peut-étre encore lié a la proximité du point de
préléevement a I'estuaire du Rhone. Quel que soit le milieu, les concentrations en carbone organique
dissous, i.e. en MOD, sont de I’ordre de grandeur de celles répertoriées dans la littérature (Brezonik et
Fulkerson-Brekken, 1998; Brinkmann et al., 2003; Chin et al., 2004; Housari et al., 2010; Marchisio et
al., 2015; Massicotte et al., 2017; Matamoros et al., 2009; Minero et al., 2007; Vione et al., 2006; Xu et

Guo, 2017).

La phase particulaire. Deux parametres ont été mesurés sur la phase particulaire, d’'une part, le
carbone organique et d’autre part, le fer. Les valeurs présentées dans le tableau 3-2 montrent que la
phase particulaire est riche en fer et en carbone organique, notamment celle de I'eau de mer. Cette
présence plus importante de fer sous forme particulaire a la surface des eaux marines a été

précédemment démontrée (Labatut et al., 2014).

Cette analyse des eaux de surface naturelles a permis de mettre en évidence des compositions
physicochimiques parfois assez différentes des quatre eaux collectées avec néanmoins la présence
systématique de nombreuses especes ioniques (ClI, Br, HCOs, NOs...), de carbone organique
(caractéristique de la MOD) et aussi de fer qui suggére la forte probabilité de production d’especes
chimiques réactives comme cela a été abordé dans la partie bibliographique de ce manuscrit. De ce
fait, les parties suivantes seront consacrées a la mise en évidence d’espéces chimiques réactives et a

I’évaluation de la capacité des eaux naturelles a induire des réactions photochimiques.

Afin de mesurer les propriétés photo-inductrices des eaux naturelles, nous nous sommes donc
intéressés a la mise en évidence d’especes chimiques réactives susceptibles de se former en utilisant
deux méthodes. D’une part, la spectrophotométrie d’absorption résolue dans le temps afin de mettre

en évidence des espéces réactives de courte durée de vie (de I'ordre de la ns a la ps) et d’autre part,
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Iutilisation d’une sonde chimique trés connue, I'acide téréphtalique (TPA), afin d'évaluer la quantité

des radicaux hydroxyles susceptibles de se former dans le milieu.

2. Mise en évidence et quantification des radicaux hydroxyles
2.1  Utilisation de la spectrophotométrie d’absorption résolue en temps

Cette technique, encore appelée Laser Flash Photolysis en anglais (LFP) est un outil tres
puissant dans la détermination directe ou indirecte d’espéces de courte durée de vie, notamment
lorsque ces espéeces sont formés en quantité suffisante. Parmi les espéces réactives, I'électron solvaté,
3CDOM* ou 10,, par exemple, peuvent étre facilement et directement (sans utiliser de sonde) détectés
par I'excitation de la matiere organique dissoute des plans d'eau naturels ou du sol par absorption ou
par luminescence (Cottrell et al., 2013; Paul et al., 2004; Wang et al., 2007). Cependant, la détection
directe d'autres espéces de courte durée de vie, telles que les radicaux hydroxyles générés par
I'excitation des échantillons d'eau de surface, reste un défi en raison de leur faible absorbance
(€225 nm = 600 L.mol™t.cm™?) et de leur trés faible production (Rosario-Ortiz et Canonica, 2016; Zellner et
Herrmann, 1995). Dans cette partie, sont présentés I'essentiel des résultats obtenus par le biais de
cette technique sur les eaux filtrées et non filtrées en portant une attention particuliere a la
compréhension de |'origine des espéces transitoires, notamment par I'utilisation de pieges chimiques

(appelés aussi extincteurs ou quenchers en anglais), tels que I'isopropanol ou encore I'acrylamide.

2.1.1  Approche préliminaire a la mise en évidence de la formation des

radicaux hydroxyles dans les eaux de surface naturelles

Les espéces organiques et inorganiques comme la CDOM et les especes ioniques peuvent
interférer dans la détermination exacte de la production de radicaux *OH par réaction de piégeage ou
réaction secondaire.

En effet, la matiere organique chromophore dissoute (CDOM) présente dans nos échantillons
d’eaux et confirmée par les mesures de COT, les spectres d'absorption et les valeurs calculées (l,, laf)
pourrait entrainer I'inhibition des processus photochimiques et le piégeage des radicaux *OH avec une
constante de vitesse conséquente (kcpowm, son= 10* mgC.L™".s™) (Brezonik et Fulkerson-Brekken, 1998;

Westerhoff et al., 2007).

De plus, une concentration élevée en ions carbonate ou en hydrogénocarbonate dans les

eaux échantillonnées peut résulter en une réaction efficace avec "OH pour donner les radicaux
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carbonate CO;* comme décrit dans la littérature avec des constantes de vitesse respectivement égales
a4,0x 108 et 8,5 x 10° M™.st pour COs% et HCOs™ (Buxton et al., 1988).

Par ailleurs, dans le cas particulier des échantillons d'eau salée, une réaction compétitive
supplémentaire des radicaux hydroxyles avec les ions bromure est envisageable sachant que la
concentration en ions Br™ est non négligeable et que la constante de vitesse des radicaux *OH avec les

ions Br- est importante (ksr, «on = 1,1 x 101° M.s?) (Buxton et al., 1988).

Dans les eaux de surface salées, la présence des ions chlorure en forte quantité (> 16 g.L™)
suggere la possibilité d’observer la formation de I'anion radical chlorure dimeére a partir de la réaction
avec les radicaux hydroxyles comme cela a été décrit (Jayson et al., 1973). Toutefois les radicaux
chlorures sont générés par les radicaux hydroxyles dans des conditions acides. Cette espéce n’a donc

pas été considérée pour le piégeage des radicaux *OH dans nos eaux naturelles.

Etant donné I'ensemble de ces considérations et les compositions chimiques de nos eaux,
nous avons choisi d'estimer la vitesse de réaction présumée pour le piégeage des radicaux *OH (ks,on)
par les ions bromure, carbonate, hydrogénocarbonate, sulfate (k=1,5x10° M 1.s'!) (Dorfman et
Adams, 1973) et nitrate (k = 5,0 x 10° M.s?) (Nakatani et al., 2007) et aussi CDOM dans la phase

dissoute. L'équation (2) suivante a été utilisée pour exprimer (kson) :

ks,on = 2ZSi on avec,  Sion= kion x [i] (2)

avec kion la constante de vitesse de piégeage individuel avec ‘OH, [i] la concentration d'un piége
individuel donné dans I'échantillon d'eau naturelle. Les valeurs de K o1 et les pourcentages de piégeage
de "OH (%) avec toutes les espéces ont été calculés comme étant égaux a 100 x S;on/ XSi0n, €t sont

rassemblés dans le tableau 3-3.

Tableau 3-3 : Constante de vitesse de piégeage de *OH (ksou) dans la phase dissoute et particulaire et
pourcentage de contribution de piégeage de *OH avec CDOM, HCOs', COs%, SO4*, NOs', Br et POC
dans chaque échantillon d'eau naturelle

. Dissous + L
Dissous L. % contribution
particulaire
Fau | Koon(10°s?) | keou(10°s?) | CDOM HCOy  COs* SO~ NOy  Br POC
Mer 103,0 104,3 0,22 0,18 <0,1 0,56 0 97,56 1,43
Berre 79,8 80,4 0,46 0,28 <0,1 0,56 0 97,94 0,70
Arc 9,7 12,8 39,81 32,19 7,44 0,18 <0,1 0 20,29
Rhone 7,2 7,56 3,44 2,93 0,7 <0,1 <0,1 85,62 7,28

D'apres les valeurs rassemblées dans ce tableau, il est possible de se rendre compte que les

valeurs de ks o varient fortement en fonction du milieu de 7,6 a 104,3 x 10° s. Ces données sont
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jusqu’a 100 fois supérieures a celles décrites dans la littérature avec des valeurs de 'ordre de
1x10°s ! (Housari et al., 2010). Cette différence est principalement liée au fait que dans notre cas,
nous avons pris des especes chimiques supplémentaires en considération, telles que les ions
carbonate, hydrogénocarbonate et bromure dont la contribution au piégeage des radicaux *OH est
importante. Ces chiffres démontrent que le piégeage des radicaux hydroxyles sera plus important
(quasiment d’un facteur 10) dans les eaux salées par rapport aux eaux douces, du fait de la présence
en grande quantité d’ions bromure. Ainsi, dans les eaux de la mer Méditerranée, de |'étang de Berre
mais aussi du Rhone, les ions bromure seront les plus forts contributeurs a ce piégeage alors que dans
I'eau de la riviere I'Arc, il s'agira majoritairement de la matiere organique, des ions

hydrogénocarbonate et aussi de la matiere organique en suspension.

2.1.2 Mise en évidence de la formation des radicaux hydroxyles

L'anion thiocyanate (SCN’) a été choisi comme réactif chimique pour mettre en évidence la
formation potentielle de radicaux *OH, en s’appuyant sur les réactions suivantes (Buxton et al., 1988;

Milosavljevic et LaVerne, 2005; Neta et al., 1988) :

*OH + SCN"- — HOSCN* k=1,1-2,8 x 10° M*.s}(3)
HOSCN* S SCN*® + HO Ka=3,2x 102 M (4)
SCN*® + SCN- — (SCNy)* k=7,0-9,0x10° M?1.s? (5)

Ces réactions permettent de générer le dimeére de I'anion radical thiocyanate ((SCN)," encore désigné
par SCN,*) qui possede une absorption spécifique et un coefficient d'absorption molaire élevé avec un
maximum d'absorption autour de 475 a 500 nm selon la référence et £430nm = 7600 M™*.cm™ (Baxendale et
al., 1968; Milosavljevic et LaVerne, 2005; Neta et al., 1988). Ainsi, I'absorption a 500 nm a été suivie
en présence et en absence d'ions SCN™ pour mettre en évidence la formation de dimeres SCN,"" et
donc de radicaux *OH. On suppose que dans nos conditions expérimentales ([SCN"] = 53,3 mM),
aucune autre réaction de piégeage des radicaux hydroxyles ne pourrait entrer en compétition avec la
réaction des ions thiocyanate et les radicaux hydroxyles a cause d'une vitesse de réaction kscn,on
comprise entre 3,7 et 4,8 x 10® s (calculée a partir de [SCN'] =53,3 mM et k = 7,0- 9,0 x 10° M1.s%) au

moins 30 fois plus élevée que les autres vitesses de réaction (tableau 3-3).

2.1.2.1  Etude sur les eaux brutes

Sur la figure 3-2 (gauche), les évolutions de I'absorbance a 500 nm ont été tracées en fonction
du temps pour tous les échantillons d'eau. Il est possible de constater que la présence d'ions

thiocyanate augmente |'absorbance et ralentit significativement sa décroissance avec une absorbance
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résiduelle apres plus de 90 us en accord avec la durée de vie assez longue de |'anion radical SCN,"™
(microseconde) (Behar et al., 1972). De plus, les valeurs maximales de I'absorbance calculées en
présence de SCN°, 60 ns aprés le pulse (corrigée de I'absorbance a 266 nm de chacune des eaux)
laissent supposer qu'aux erreurs expérimentales prées, la production de radicaux SCN,* i.e. “OH est
privilégiée dans I'ordre suivant : Rhone (A = 0,21) > Etang de Berre (A = 0,11) > Mer Méditerranée

(A =0,09)> Arcriviére (A =0,05).

Origine des radicaux thiocyanates. Pour s'assurer que la formation de (SCN)," était principalement
due a laréaction avec les radicaux "OH, d'autres expériences ont été réalisées en utilisant I'isopropanol
(IPA), connu pour sa capacité a piéger efficacement les radicaux hydroxyles (kipaon= 1,9 x10° M1.s?)
(Asmus et al., 1973; Buxton et al., 1988; Rosario-Ortiz et Canonica, 2016; Wang et al., 2017). Comme
le montre la figure 3-2, I'addition d'IPA modifie, d'une fagon générale, la cinétique de I'absorbance a
500 nm : 80 us apres l'impulsion, une inhibition significative de I'absorbance a été observée dans tous
les échantillons d'eau. Ce phénomene est trés efficace avec I'eau du Rhéne avec une inhibition totale
de I'absorbance a cette longueur d'onde (superposition des signaux rouge et noir). Ceci suggére une

formation des radicaux thiocyanates impliquant essentiellement les radicaux hydroxyles.

Cependant, il estintéressant de noter sur la figure 3-2 que la présence de I'IPA conduit a une
diminution moins importante de l'absorbance a 500 nm dans I'Arc, la Méditerranée et dans une
moindre mesure dans |I'échantillon d'eau de I'étang de Berre (pas de superposition des signaux rouge
et noir). Ce résultat pourrait étre attribué a la réactivité connue des ions thiocyanate avec des états
triplets de cétones (tels que les dérivés de benzophénone) grace a un mécanisme de transfert
d'électrons qui conduit également a la formation du radical dimére anionique du thiocyanate (Hurley
et al., 1988). Cette hypothése est étayée par la présence de matiére organique dans les échantillons
d'eau naturelle qui pourraient étre responsables d'une telle réactivité due a leur composition
complexe impliquant des hydrocarbures aromatiques et aliphatiques avec des groupes fonctionnels
tels que les amides, carboxyles, hydroxyles et cétones (Leenheer et Croué, 2003; Nebbioso et Piccolo,

2013; Vancampenhout et al., 2009).
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Figure 3-2 : Evolution de I'absorbance a 500 nm d'échantillons d'eau de surface (noir), avec SCN
(bleu), avec SCN™ et IPA (rouge)

[SCN]=53,3 mM et [IPA] = 750 mM, Excitation a 266 nm , énergie laser = 43,2 mJ
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2.1.2.2  Etude sur les eaux filtrées

Sur la figure 3-2 (droite), le signal a 500 nm a été tracé en fonction du temps pour tous les
échantillons d'eau filtrée (filtres 0,7 um). Les résultats montrent que I'élimination des particules en
suspension a un impact sur la cinétique des absorbances a 500 nm, mais cet impact semble dépendre
de I'origine de I'eau. Ainsi, aucun impact particulier sur I'eau de I’Arc et de mer n’a été observé
illustrant probablement I’origine de la formation des radicaux "OH dans la phase dissoute. Par contre,
une diminution trés importante de I'absorbance a 500 nm est observée pour I'échantillon d'eau de
I'étang de Berre et du Rhone apreés filtration. De tels résultats ne peuvent pas étre attribués
uniquement a la diminution de I'absorbance a la longueur d'onde d'excitation (diminution de
I'absorbance a 266 nm respectivement égale a 37 et 19 % par rapport aux eaux brutes) car les deux
échantillons d'eau absorbent toujours (respectivement 0,0351 et 0,018) (figure 3-1). Ce résultat met
en évidence le réle majeur de la phase particulaire dans la formation des radicaux thiocyanates, et
donc hydroxyles, dans I'eau de I'étang de Berre et du Rhéne qui pourrait étre attribuée au fer
particulaire ou au carbone organique particulaire (et plus particulierement de >3POC") comme suggéré

précédemment dans la littérature (Cottrell et al., 2013; Mazellier et Bolte, 2000).

Ces premiers résultats mettent clairement en évidence la formation des radicaux hydroxyles
dans les eaux de surface par |'utilisation des ions thiocyanate mais ils montrent aussi que la sélectivité
de ces ions est partielle et que les radicaux "OH formés sont issus de composés présents dans la phase
dissoute mais aussi dans la phase particulaire. La seconde approche, utilisant une sonde chimique et

une excitation continue, a permis de mesurer la quantité de radicaux hydroxyles formée dans les eaux.

2.2 Utilisation d’une sonde chimique : I'acide téréphtalique
2.2.1 Introduction

La détection dans les eaux de surface naturelles d’especes chimiques réactives telles que *OH,
H,0,, électrons solvatés, COs*, 10,, *CDOM* passent souvent par I’ utilisation de sondes chimiques (SC).
Le choix de ces composés s’explique par le fait qu’ils sont supposés conduire a des produits de
transformation plus ou moins spécifiques et photochimiquement stables et non sensibles a la matrice
environnante. Pour exemple, le méthanol, I'acide benzoique, le benzéne ou le nitrobenzéene ont été
utilisés dans ce but (Marchisio et al., 2015; Olasehinde et al., 2012; Qian et al., 2001; Takeda et al.,
2004; Vione et al., 2010, 2006; Zhou et Mopper, 1990). Cependant, certaines SC, telles que le

nitrobenzéne et I'acide benzoique, se sont révélées étre peu sélectives et inadéquates pour estimer
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correctement la production de radicaux "OH en raison d'interférences importantes avec des états

excités triplets et/ou avec I'oxygéne singulet (Vione et al., 2010).

D’autres sondes pour les radicaux "OH, telles que I'acide téréphtalique (TPA), ont été utilisées
pour leur haute sensibilité en raison de la formation d’un produit de transformation (TP) fluorescent
lors de la réaction avec les radicaux *OH : I'acide 2-hydroxytéréphtalique (HTPA). En effet, en présence

de radicaux hydroxyles, la réaction d'hydroxylation indiquée en figure 3-3 se produit.

(0] ONa (6] ONa
OH
__*OH _ 5 5
Rendement (Y) ® %
e o F6 &
I - =
5 2
2 3
¢ ONa ¢ ONa < T4
3
TPA HTPA -
L2
Keeon, pa) = (4,4 + 0,1)x10° ML.s7?
0.0 0

(Page et al., 2010) 200 25 300 350 400 450 500
Longueur d'onde (nm)

Figure 3-3 : Réaction d’hydroxylation de TPA (gauche). Spectre d'absorption de TPA (trait plein) et de
HTPA (tirets) dans I'eau et spectre d'émission du systeme d'irradiation Xe (pointillés) (droite).
[TPA] =4,9x 10° M et [HTPA] = 5,2 x 10° M, longueur de cellule =1 cm

Sous une intensité lumineuse constante, il est admis que la concentration en *OH atteint une
concentration quasi-stationnaire et que la vitesse initiale de formation de I'acide 2-hydroxy
téréphtalique, Renrra, pourrait étre représentative de la vitesse initiale de production de *OH, R, on,

comme cela est explicité dans I’équation (6) suivante :

Rp OH= Rf,HTpA = d[HTPA]/dt = k(OH, TPA) [.OH]SS [TPA] Y= kexp [TPA] Y (6)

Avec ["OH]ss, la concentration quasi-stationnaire en *OH, kex, €st une constante de pseudo-premier
ordre mesurée en s en supposant le flux lumineux constant, [HTPA] et [TPA] sont respectivement la
concentration de HTPA et de TPA, Y est le rendement de la réaction du TPA avec des radicaux

hydroxyles pour produire |'acide 2-hydroxytéréphtalique.
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Or, dans les solutions saturées en air, il a été précédemment prouvé que le rendement de
I'acide 2-hydroxytéréphtalique est de 35 % mais il a aussi été montré que Y dépend du pH selon
I'équation suivante : Y = (0,0248 + 0,0059) pH + (0,046 + 0,035) (Charbouillot et al., 2011; Mark et al.,
1998). Par conséquent, dans nos conditions expérimentales (T =293 K et 7,9 < pH < 8,4), Y a été pris

comme la moyenne des valeurs de Y (de 24,2 a 25,4 %) et égale a 25 %.

Néanmoins, il est primordial de considérer soigneusement les conditions d'irradiation, c'est-a-
dire le domaine de longueur d'onde, pour éviter la photolyse directe de TPA et surtout de HTPA,
compte tenu de leur spectre d’absorption UV-visible présentés sur la figure 3-3 et du rendement

quantique de dégradation de HTPA a 365 nm ({365 nm (u1pa) = (6.3 £ 0.1) x 107 (Page et al., 2010)).

De plus, dans I'eau naturelle, la présence de composés chromophores et réactifs pourrait
également contribuer a la transformation de TPA et de HTPA par des processus induits. En effet, il est
bien connu que la présence de CDOM dans I'eau de surface naturelle pourrait générer de nombreuses
espéces chimiques réactives comme |'électron solvaté, le radical anion superoxyde (0,), H,0,, 10, et
*OH. L'oxygene singulet généré pourrait étre impliqué dans cette transformation, cependant, les
faibles constantes de vitesse (k (TPA/0,) << 10* ML.st et k (HTPA/*O,) = (5,0 £ 0,1) x 10* M1.s?) et la
trés faible concentration de 0, dans les eaux naturelles (10> a 1012 M) impliquent que ces processus
ne devraient pas étre prépondérants (Rosario-Ortiz et Canonica, 2016). Il a aussi été montré que la
réaction entre les radicaux hydroxyles et TPA pourrait étre affectée par la présence de H,0,, mais ceci
dans des proportions a priori négligeables (Charbouillot et al., 2011). En revanche, il a été clairement
établi qu’en présence de radicaux *OH, HTPA était efficacement dégradé avec une constante de vitesse
élevée (k(on, utea)) égale a (6,3 +0,1) x 10° M.s! (Page et al., 2010). Enfin, certains auteurs ont supposé
gue CDOM pouvait directement réagir avec TPA pour produire HTPA méme en présence de méthanol
utilisé comme piege a radicaux hydroxyles libres (Page et al., 2011). Un tel phénomeéne contribuerait
a la formation de HTPA et donc a une surestimation des radicaux *OH photogénérés. Néanmoins, dans
la littérature comme dans notre étude, nous avons considéré, dans une premiére approche
simplificatrice, que seuls les radicaux *OH libres sont photogénérés et réagissent avec TPA pour donner
HTPA. Par conséquent, pour déterminer la vitesse initiale de production de *OH (R on), I'équation (6)

devrait étre corrigée comme suit :

Rpon = d[HTPA]/dt = k(on, tpa) ["OH]ss [TPA] Y — ke[HTPA] (7)

Avec ki = K(on, Hrea) [TOH]ss + Kaeg,HTra oU kgeg €St la constante de vitesse de premier ordre de

photolyse de HTPA en s
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De ce fait, les processus directs et indirects pourraient conduire a la sous-estimation de HTPA
généré et donc des radicaux hydroxyles, limitant ainsi l'utilisation de la sonde chimique TPA. Dans cette
partie, la démonstration d'un tel effet est faite sur des échantillons d'eau naturelle en utilisant un
systeme d'irradiation polychromatique représentatif de I'émission solaire, et une procédure

appropriée est proposée afin de palier a ces problemes.

2.2.2  Etude photochimique de TPA et HTPA dans les eaux naturelles
2.2.2.1  Etude photochimique préliminaire de TPA et HTPA

A l'obscurité et a température ambiante (20°C), les résultats ont démontré que les
concentrations de TPA et HTPA dans les échantillons d'eau naturelle sans processus photochimique

sont stables avec un pourcentage de disparition maximal de 3 % apres 180 min (non présenté).

Sous irradiation, une faible quantité de TPA (1,0 x 10° M) est transformée (maximum de 8 %
apres 180 min sous irradiation) en fonction du type d'eau, et on constate en parallele la formation de
HTPA en concentration trés variable en fonction des eaux : de I'ordre de 6 x 10° M dans I’eau de mer
jusqu’a environ 3x 10%M dans I'eau du Rhéne (figure 3-4). De plus, ces cinétiques mettent en
évidence une formation puis une disparition de HTPA dans les eaux salées et de nombreux
changements de pente dans les autres eaux représentatives de formation et disparition concomitante.
Cette concomitance est validée par la dégradation significative de HTPA lors de son exposition
lumineuse dans les eaux naturelles (non présentée ici). De plus, on peut noter que la vitesse et la
cinétique de disparition de HTPA dépendent du type d’eau. Les vitesses initiales de disparition de HTPA
(R4, urra), dans I'eau ultrapure (Rg, nrra.eu), €t dans les eaux naturelles (Rq nrpa,en) ONt été déterminées et

ces dernieres sont rassemblées dans le tableau 3-4.
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Figure 3-4 : Cinétique de formation de HTPA au cours de l'irradiation d’eau naturelle dopée en TPA :
riviere Arc (L), étang de Berre (A), Rhone (O), mer Méditerranée (V).
[TPA] = 1,0x10° M, lampe Xe 300W

D’apreés ce tableau, la vitesse initiale de disparition de HTPA dans |’eau ultrapure est toujours
plus faible (jusqu’a 6 fois) que celles observées dans les eaux naturelles. Il est possible de noter par
ailleurs, que la dégradation de HTPA semble |égérement favorisée dans |’eau de Berre et du Rhone par
rapport a celle de la Méditerranée et de I’Arc. Ceci montre qu’en plus de la photolyse directe, des
processus induits sont responsables de la transformation de HTPA probablement ceux impliquant les
radicaux *OH (avec une vitesse initiale de disparition Rqnreassom,en), €t dans une moindre mesure 0,

(Page et al., 2010; Rosario-Ortiz et Canonica, 2016).

En raison de la dégradation démontrée de HTPA dans les échantillons d'eau naturelle, il est
apparu important de considérer la dégradation de HTPA pour évaluer de maniére appropriée sa
formation au cours de la dégradation induite de TPA par les radicaux hydroxyles. Par conséquent,
I'équation 8 a été systématiquement appliquée pour déterminer la vitesse initiale de formation de

*OH, Ry on, dans les échantillons d'eau naturelle :
Rp on = Rt Hrea = Rt vteatea + R, Hipa,en = R, Hrpa,tpa + Rd, HTpaeu + Rd, HTPA/OH,en (8)

ouU Ry wrpa est |a vitesse initiale corrigée de formation de HTPA, Ry, urpa,tra €5t la vitesse de formation de
HTPA a partir de I'irradiation de TPA, Rq, nrraen €st la vitesse de disparition de HTPA dans les eaux
naturelles, Rq, utra,cu €St la vitesse de disparition de HTPA dans I’eau ultrapure et enfin Rq, urpa/som,en €5t

la vitesse de formation de HTPA par les radicaux hydroxyles formés.
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Tableau 3-4 : Vitesses initiales de disparition de HTPA, Rq, wrea, €t valeurs de o et B dans les eaux
naturelles

Milieu 1:;‘; et | @08 B (%) B(%)* | [TPA]x103M
[TPA] = 1,0x10° M
Eau ultrapure 0,39 / / / /

Arc 1,75 2,46 34,3 97,8 1,38
Rhéne 2,15 0,42 5,82 90,8 1,66
Berre 2,38 0,039 0,55 92,6 18,0

Méditerranée 2,03 0,030 0,42 CES 23,5

* Valeurs calculées a partir des concentrations de TPA dans la derniére colonne

Ces premiers résultats montrent que la transformation de TPA est tres faible dans nos
conditions expérimentales et que la formation de HTPA est fortement affectée par la nature du milieu.
De ce fait, nous avons cherché a optimiser nos conditions de travail et a considérer le mieux possible
la part de chacune des voies de transformation de HTPA, afin de pouvoir déterminer plus précisément

sa vitesse initiale de formation.

2.2.2.2  Optimisation des parametres de travail

L'optimisation des conditions opératoires a impliqué la prise en compte dans les eaux de
nombreuses especes chimiques (CDOM, ions carbonate, nitrate et bromure...) qui concurrencent la

réaction des radicaux hydroxyles avec TPA ou HTPA formé.

Pour un composé P donné (a une concentration [P]), en se basant sur les vitesses de réaction
de piégeage de "OH (ks on) présentées dans le tableau 3-3, il a été possible de déterminer la part réelle
des radicaux "OH pouvant réagir avec P (avec une constante de réaction k.on, p)). Ce terme, (appelé a
pour HTPA et 3 pour TPA), a été calculé comme étant égal a ([P] x k(.on, r))/ks 01 pour chaque milieu et

les valeurs sont présentées dans le tableau 3-4.

Ainsi, il en ressort que trés peu de radicaux hydroxyles vont réagir avec HTPA dans les eaux

naturelles avec des valeurs de o trés faibles et inférieures a 2,5 %.

De plus, on peut se rendre compte qu’avec une concentration en TPA égale a 1 x 10 M, seule
une partie des radicaux hydroxyles réagiront avec la sonde chimique : une quantité quasiment nulle
dans les milieux salées et un peu plus conséquente dans les eaux douces (6 < 3 < 34 %). Ceci explique

probablement les faibles quantités de HTPA formées dans les eaux salées.

De ce fait, nous avons optimisé les concentrations de TPA dans chacun des milieux afin

d’obtenir une réaction quasi-totale entre TPA et les radicaux hydroxyles (entre 98 et 91 %) dans les
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différentes eaux naturelles. Ces conditions sont présentées dans le tableau 3-4 et ont été utilisées dans

la suite de cette étude.

Si on considére ce nouveau milieu réactionnel (avec des concentrations en TPA élevées), la
valeur de kson incluant la contribution de TPA sera bien supérieure a celle des eaux naturelles sans
TPA. Dans ce cas, il est censé de considérer que la dégradation de HTPA susceptible d’étre induite par
les radicaux hydroxyles sera négligeable et que seul le phénomene de photolyse pourrait avoir lieu.

L'équation (8) devient alors :
Rp OH= Rf, HTPA,TPA t Rd, HTPA,eu = Rf, HTPA,TPA T kdeg HTPA [HTPA]
De plus, aux premiers instants de la réaction, la concentration en HTPA est donc nulle alors cette

équation se simplifie et la vitesse initiale de formation des radicaux hydroxyles correspond alors a celle

de HTPA (Rt, utea1ra). Or comme on sait que :

Rp on = Rt, wreasrea = K(eon, Tea) [TOH]ss [TPA]. Y/ o

Ainsi, a partir de la vitesse initiale de formation de HTPA lors de I'irradiation des eaux naturelles
dopées en TPA, il sera aussi possible d’accéder a la vitesse initiale de formation des radicaux *OH mais

aussi a leur concentration quasi-stationnaire.

2.2.3 Détermination des vitesses initiales de formation de *OH et leur

concentration quasi-stationnaire dans les eaux naturelles
2.2.3.1  Etude sur les eaux naturelles brutes

En se plagant dans les conditions expérimentales décrites dans la partie précédente, les
cinétiques de formation de HTPA ont été établies dans chacune des eaux naturelles. Deux exemples

de cinétiques obtenues avec les eaux de I’Arc et du Rhone sont présentés sur la figure 3-5.

Ainsi, les valeurs de R, on, déterminées a partir des cinétiques de formation de HTPA sont
rassemblées dans le tableau 3-5 ainsi que les concentrations quasi-stationnaires en radicaux

hydroxyles.
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Figure 3-5 : Cinétique de formation de HTPA sous irradiation lumineuse dans I’eau de la riviere Arc
(gauche) et dans le Rhéne (droite) : (®) brute, (4A) filtrée, [TPA] = 1,38 x 103 M (Arc) et [TPA] = 1,66 x
10 M (Rhdne), lampe Xe 300W

Les valeurs Ry on montrent que ces vitesses dans les eaux douces sont comparables a celles citées dans
la littérature en utilisant d'autres sondes (principalement du benzene) et un systeme d’irradiation
polychromatique (Marchisio et al., 2015; Takeda et al., 2004; Vione et al., 2006). De plus, les valeurs
mesurées dans les eaux salées sont également du méme ordre de grandeur (10 1!- 102 M.s'%) que
celles précédemment mesurées avec le benzéne, le méthanol ou l'acide benzoique, comme sonde
chimique, et avec une lampe xénon ou une lampe a mercure moyenne pression (Olasehinde et al.,
2012; Qian et al., 2001; Takeda et al., 2004; Zhou et Mopper, 1990). Par ailleurs, lorsque I’on compare
ces valeurs entre elles, on peut dire que les radicaux hydroxyles sont formés d’une facon plus efficace
dans I’Arc, puis d’une facon assez comparable dans le Rhéne et dans la mer Méditerranée, et enfin

d’une facon beaucoup plus faible dans I’eau de I’étang de Berre.

Tableau 3-5 : Vitesse initiale de formation de *OH (Rp on) et concentration quasi-stationnaire de *OH
([*OH]lss) dans les eaux naturelles brutes (police normale) et filtrées (en italique)

Rp OH [.OH]ss Rp OH* [.OH]ss* Réf.
10 M.s? 107 M 10 M.s? 107 M
2,70 1,81
Arc 160 0.96 9,41 (Takeda et al., 2004)
! Y 0,08-8,90 (Vione et al., 2006)
e 0,324 0,20 (Marchisio et al., 2015)
0,506 0,30
0,064 0,0035
Berre 0.351 0.019 0,13-28,4 1,20 (Olasehinde et al., 2012)
. < 1,10-1,80 (Zhou et Mopper, 1990)
Médi , 0,414 0,017 0,36-4,95 011 (Takeda et al., 2004)
editerranee 0,815 0,034 0,50-0,59 » (Qian et al., 2001)

* données de la littérature
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De plus, on constate que les concentrations quasi-stationnaires en radicaux hydroxyles sont
dépendantes du milieu avec des valeurs comprises entre 107 et 10'° M. Ces valeurs sont du méme
ordre de grandeur voire jusqu’a 100 fois plus faibles que celles données dans la littérature (107 &
102 M). Enfin, il estimportant de souligner que nos résultats mettent en évidence des concentrations
quasi-stationnaires de radicaux hydroxyles plus faibles dans le cas des eaux salées par rapport aux eaux
douces, ce qui est en accord avec ce qui a été décrit dans la littérature, notamment par Housari et al.

(2010) qui avaient utilisé le benzene comme sonde chimique.

2.2.3.2  Etude sur les eaux filtrées

Les effets de la filtration sur la formation de HTPA sont visibles sur les cinétiques présentées
sur la figure 3-5 et les valeurs des vitesses initiales de formation des radicaux *OH ainsi que leur
concentration quasi-stationnaire déterminées dans les eaux naturelles filtrées sont rassemblées dans

le tableau 3-5 (en italique).

Deux comportements opposés ont été observés : une amélioration de la formation de HTPA
(Rhone, mais aussi dans Berre et Méditerranée) et aussi sa formation défavorisée (Arc). Ces deux

tendances sont aussi visibles au regard des valeurs présentées dans le tableau 3-5.

Pour I'eau de I’Arc, cette formation défavorisée semble indiquer que les radicaux hydroxyles
sont produits majoritairement dans la phase dissoute (60 % de HTPA formés) et plus faiblement dans
la phase particulaire (40 % de HTPA formés). Pour les autres eaux, en particulier I'eau du Rhéne, un
comportement différent est observé avec une nette augmentation de la concentration de HTPA apres
filtration (figure 3-5) et aussi une augmentation des vitesses initiales de formation, d’un facteur 2 a 5,

comme cela est visible dans le tableau 3-5.

Ces variations peuvent s’expliquer par la présence dans la phase particulaire de matiere
organique ou encore de fer (Cottrell et al., 2013; Mazellier et Bolte, 2000) qui peuvent agir soit comme

producteurs de radicaux hydroxyles ou encore comme piégeurs.

Enfin, I'efficacité de production des radicaux *OH (vitesse initiale et concentration quasi-
stationnaire) dans les eaux naturelles filtrées est hiérarchiquement comparable a ce qui a été observé

avec les eaux brutes.

Du fait de la production avérée de radicaux hydroxyles dans ces milieux et compte-tenu de
leur composition chimique, notamment, en ions inorganiques, nous nous sommes intéressés a la mise

en évidence des radicaux halogénés (Cl,* et Br,*) et carbonates (COs*).

116



Chapitre 3 : Caractérisation des eaux naturelles

3. Mise en évidence de la formation d’autres espéces réactives au LFP
3.1 Radicaux halogénures

La réaction des radicaux *OH avec les ions chlorure pourrait étre écartée, dans une premiére
approche, a cause du pH alcalin des échantillons d'eau (partie 3.2.2.2 du chapitre 1). Néanmoins,
I’éventuelle formation de ClI* et donc de Cl,* par le biais de la matiere organique dissoute doit aussi
étre pris en considération comme cela a été démontré par (Brigante et al., 2014; Jammoul et al., 2009;
Loeff et al., 1993). Le radical Cl,* possede des caractéristiques d’absorption connues (Amax = 340 nm et

€340nm = 8800 Mt.cm™) (Jayson et al., 1973), qui rend possible sa détection par LFP.

De plus, la présence des ions bromure dans les milieux salés suggéere la formation possible
des radicaux bromures Br,* en s’appuyant sur le fait que la réaction des ions bromure avec les radicaux
hydroxyles ou encore avec la MOD puisse se produire. Ces réactions sont susceptibles de générer ces
radicaux qui présentent un maximum d’absorbance a 360 nm et un coefficient d’extinction molaire

égale 39900 Mt.cm™ (Hug, 1981; Zehavi et Rabani, 1972).

Etant donné les especes réactives considérées et les contenus chimiques des quatre
échantillons, ces études se sont donc focalisées sur les eaux salées (mer Méditerranée et étang de

Berre) en enregistrant I’évolution de I'absorbance a 350 nm en fonction du temps.

3.1.1 Etude sur les eaux brutes

Sur la figure 3-6, les évolutions de I'absorbance a 350 nm ont été tracées en fonction du
temps pour les deux eaux sélectionnées non filtrées. Il est possible de noter des évolutions
d’absorbance assez comparables pour ces deux eaux. En effet, une tres faible absorbance est observée
a 350 nm lors de I’excitation des eaux. L'ajout d’acide dans le milieu (censé favoriser la formation de
Cl,* a partir de *OH) permet de noter la formation plus ou moins importante d’espéces transitoires qui
absorbent a cette longueur d’onde avec une durée de vie supérieure a 1 ps. Ceci suggere la formation
de radicaux chlorures, en particulier dans I'eau de mer comme cela est présenté sur la figure 3-6.
Néanmoins, I'attribution indiscutable de la réponse a 350 nm en absence d’acide aux radicaux Br,* ou
Cl;* n’a pu étre faite car le spectre d’absorption UV-visible des especes transitoires s’est avéré trop

imprécis pour les distinguer.
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Figure 3-6 : Evolution de I'absorbance a 350 nm d'échantillons d'eau de surface (noir), avec HCIO,4
(rouge). Etang de Berre (gauche) et mer Méditerranée (droite).
[HCIO4] = 53,3 mM, Excitation a 266 nm, énergie laser = 43,2 mJ

Ces résultats soutiennent bien que la réaction des radicaux *OH avec les ions chlorure ne se produit

que minoritairement dans nos échantillons a cause de leur pH élevé (pH voisin de 8).

Origine des radicaux halogénés. Afin de préciser |'origine des especes chimiques transitoires
observées a 350 nm, deux pieges chimiques ont été employés : IPA, connu pour piéger efficacement
les radicaux "OH (kwon) = 1,9x10° M™.s?) (Asmus et al., 1973; Buxton et al., 1988; Rosario-Ortiz et
Canonica, 2016; Wang et al., 2017) et I’acrylamide pour piéger efficacement les états excités triplets
(Ghiron et al., 1988). Les mémes signaux ont été enregistrés dans différentes conditions opératoires
comme cela est visible sur la figure 3-7. Ainsi, il est possible de voir que pour I’eau de I’étang de Berre,
I’ajout d’acrylamide diminue partiellement I’absorbance a 350 nm alors que I'ajout supplémentaire
d’IPA conduit a I’extinction totale de I'absorbance. Ces résultats mettent en évidence la contribution
d’états excités triplets et de radicaux "OH a la formation des radicaux halogénés. Cependant, pour I’eau
de mer, 'implication des états excités triplets est négligeable car I’ajout d’acrylamide ne fait pas varier
I’absorbance a 350 nm a l'inverse d’IPA. Ceci témoigne de la formation presque qu’exclusive de ces

radicaux halogénures par I'intermédiaire des radicaux hydroxyles.
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Figure 3-7 : Evolution de I'absorbance a 350 nm d'échantillons d'eau de surface (noir), avec HCIO, et
acrylamide (rouge), avec HCIQ,, acrylamide et IPA (bleu). Etang de Berre (gauche) et mer
Méditerranée (droite).

[HCIO4] = 53,3 mM, [acrylamide] = 0,50 mM et [IPA] = 750 mM, Excitation a 266 nm, énergie laser =
43,2 mJ

3.1.2  Etude sur les eaux filtrées

Les mémes séries d’expériences ont été réalisées sur les eaux filtrées (filtres 0,7 um) de Berre

et de la Mer Méditerranée et des comparaisons ont été faites avec les résultats obtenus sur les eaux

brutes.
6.0x10° 6.0x10°
4.0x10° 4.0x10° A
”\ : ‘
] .
g 2o H f i ‘ H g 2 | | ' I |
5 m‘ i 3 \.‘ At ‘\Mw”\ | wH‘“ il |
: \ il \ ‘ ; A
3 h ‘ \ \ I 3 W R | L
< 0.0 ‘ i < 0.0 ‘ ‘ ‘ | I
: < ‘ ] L |
-2.0x10° -2.0x10° 4
-4.0x10° L— T : : : -4.0x10° ~— T T T T
0.0 2.0x10” 4.0x107 6.0x10”7 8.0x10” 0.0 2.0x10” 4.0x10”7 6.0x10”7 8.0x10”7
Temps (s) Temps (s)

Figure 3-8 : Evolution de I'absorbance a 350 nm d'échantillons d'eau de surface brute (noir), filtrée
(rouge). Etang de Berre (gauche) et mer Méditerranée (droite).
Excitation a 266 nm, énergie laser = 43,2 mJ

La figure 3-8 montre les signaux enregistrés a 350 nm avant et apres filtration. Ainsi, la filtration
ne semble pas affecter I'absorbance a 350 nm pour I'eau de mer mais agit légérement sur celle
mesurée dans |'eau de |'étang de Berre avec une faible diminution. Ce résultat tend a montrer que la
production des radicaux halogénures est liée a des espéces dissoutes et non solubilisées dans le cas de

I’eau de I'étang de Berre et totalement dissoutes dans le cas de I'eau de mer. Par ailleurs, les effets
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des pieges chimiques ont aussi été évalués sur ces eaux filtrées et il a été montré que les radicaux
halogénés sont générés pour I’eau de Berre par des états excités triplets et des radicaux *OH et pour

I’eau de mer essentiellement les radicaux "OH.

En conclusion, cette étude a permis de montrer que les radicaux halogénures sont formés
majoritairement a partir des radicaux *OH générés par des constituants dissous dans |’eau de mer,
alors que dans I’eau de Berre, leur formation implique des états excités triplets mais aussi des radicaux

*OH, générés a la fois dans la phase dissoute et particulaire.

3.2  Mise en évidence de la formation des radicaux carbonates

La présence importante d'ions carbonate ou hydrogénocarbonate dans les eaux naturelles
collectées au cours de ce travail et la formation avérée des radicaux hydroxyles par
spectrophotométrie résolue en temps suggere que des radicaux carbonates puissent se former dans

le milieu comme cela a été démontré (Buxton et Elliot, 1986).

Dans nos conditions de travail (7,9 < pH < 8,4), la réaction avec les ions hydrogénocarbonate
sera privilégiée car ces ions sont majoritaires. Par ailleurs, la formation des radicaux COs* peut aussi
étre initiée, mais d'une facon minoritaire, par l'implication des radicaux sulfate ou encore |'état excité
triplet d'un photosensibilisateur tel que *CDOM" comme cela a été décrit dans la littérature (Canonica

et al., 2005).

L’hypothese de la formation de radicaux COs;" a été confirmée sans ambiguité pour
|'échantillon d'eau de riviere Arc. L’absorbance de cette eau a été enregistrée entre 300 et 700 nm par
pas de 20 nm et chaque signal nous a permis d’obtenir par ajustement (exponentielle d’ordre 1)
I’équation associée a sa décroissance. Les absorbances ont été calculées pour un temps donné (60 ns
apres le pulse), ce qui nous a permis pour I’Arc de tracer un spectre d’absorption UV-visible présenté
sur la figure 3-9. Ainsi, il est possible de voir sur ce spectre une bande avec un maximum d'absorbance
autour de 600 nm qui pourrait étre attribuée au radical anion carbonate COs* (Behar et al., 1970). Pour
les autres eaux, une démarche identique a été mise en ceuvre mais les spectres obtenus ne nous ont

pas permis de mettre clairement en évidence la bande d’absorption spécifique au radical CO5"".
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Figure 3-9 : Spectre d’absorption UV-visible de I'échantillon d'eau de I'Arc enregistré 60 ns apres
I'impulsion laser. Excitation a 266 nm, énergie laser = 44 mJ.

Cette observation est certainement liée au contenu chimique des différentes eaux et en particulier la

concentration en ions hydrogénocarbonate qui est nettement plus importante dans I’eau de I’Arc.

Origine des radicaux carbonates. Pour s'assurer que la formation de COs* était principalement due a
la réaction avec les radicaux hydroxyles, des expériences complémentaires ont été conduites en
utilisant les mémes piéges chimiques que précédemment (acrylamide et isopropanol). Les évolutions
de trace a 600 nm ainsi que les absorbances déterminées 60 ns apres le pulse sont présentées dans la
figure 3-10 dans diverses conditions expérimentales pour les différentes eaux. On peut voir, pour |I'eau
de I’'Arc, que la présence d'acrylamide affecte faiblement la trace a 600 nm alors que I'ajout d'IPA
diminue le signal. Cet effet est confirmé par une diminution d’environ 10 % de I’absorbance en
présence d’acrylamide et de presque 50 % en présence d’acrylamide et d’isopropanol. Ce résultat
confirme l'implication évidente des radicaux hydroxyles dans la formation de I'anion radical et celle

tres minoritaire d’états excités triplets.
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Figure 3-10 : Evolution de I'absorbance a 600 nm de I’eau de I’Arc en fonction du temps (gauche) et
absorbance a 60 ns apres le pulse (droite) pour I’eau brute (noir), en présence d'acrylamide (bleu),
d'acrylamide et d'IPA (rouge).

[acrylamide] = 0,50 mM et [IPA] = 750 mM, Excitation a 266 nm, énergie laser = 44 mJ.

Des expériences similaires ont été effectuées sur I'eau de I’Arc filtrée et aucune différence
significative n’a pu étre observée par rapport aux résultats obtenus sur I'eau brute. Ceci semble
indiquer que la formation des radicaux carbonates impliquent des especes chimiques présentes
exclusivement dans la phase dissoute, les ions hydrogénocarbonate bien entendu mais aussi les

précurseurs.

Les résultats de ce travail par spectrophotométrie d’absorption résolue dans le temps a permis
de mettre en évidence sans ambiguité des especes radicalaires autres que les radicaux hydroxyles
*OH dans des eaux naturelles : les radicaux carbonates CO;* et dans une moindre mesure les radicaux
halogénures. Néanmoins, cette approche sur une échelle de temps trés courte ne nous a pas permis
d’accéder a des données quantitatives du fait des faibles valeurs d’absorbance mesurées (de I'ordre
de 1073) et elle reste aussi éloignée des conditions réelles d’irradiation, notamment du fait de

I’utilisation d’une excitation monochromatique dans le domaine de |'ultra-violet.

4. Conclusion

L'ensemble des résultats obtenus au cours de ce chapitre a mis en évidence la formation
d'especes chimiques réactives dans les eaux naturelles sous excitation lumineuse. Néanmoins, des
spécificités apparaissent tant au point de vue de la nature des espéces réactives produites, que de leur

concentration ou encore de leur origine.
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Ainsi, I'étude par spectrophotométrie résolue en temps a permis de montrer que les radicaux
hydroxyles étaient générés dans toutes les eaux naturelles mais que leur formation était issue de
constituants appartenant a la phase dissoute et particulaire pour I'eau de Berre et du Rhone et a la
phase dissoute pour les eaux de I'Arc et de la mer Méditerranée. Cette premiére approche qualitative
a été confirmé par I'utilisation de I'acide téréphtalique (TPA) comme sonde chimique. En effet, cette
seconde approche a permis la quantification des concentrations quasi-stationnaires de radicaux "OH
dans les milieux ainsi que la détermination de leur vitesse initiale de formation. La concentration de
ces radicaux, de l'ordre de 2 x 107 M, s'est avérée plus importante dans les eaux douces (Arc et Rhéne)
gue dans les eaux salées. De plus, cette étude a confirmé la part importante des constituants dissous
dans la production des radicaux °OH dans I'Arc, probablement attribuable a la présence en
concentration importante d'espéces azotées, dont les ions nitrate (11,2 mg.L?). Par ailleurs, elle a aussi
fait ressortir l'influence des constituants de la phase particulaire, notamment le fer, sur la
guantification des radicaux hydroxyles, soulignant de ce fait, les limites de notre approche avec

|'utilisation de TPA.

De plus, d'autres espéces radicalaires ont été mis en évidence dans les eaux naturelles par LFP.
D'une part, des radicaux halogénés (Br,* et/ou Cl,*) ont été détectés dans les eaux salées en accord
avec leur forte teneur en ions chlorure (16,3-23,6 g.L) et en ions bromure (57,2-73,9 mg.L?), mais
avec des origines variables en fonction des eaux. Dans |'eau de Berre, la formation de ces radicaux est
majoritairement attribuable a des états excités triplets ou aux radicaux *OH générés dans la phase

particulaire et dans I'eau de mer a des radicaux *OH générés dans la phase dissoute.

Enfin, la présence de radicaux carbonates COs" a été clairement observée dans |'eau de I'Arc
et dans une moindre mesure dans les autres eaux naturelles. La formation importante de COs* dans
I'eau de I'Arc est attribuable & la trés forte teneur en ions carbonate (297,4 mg.L?) et implique les

radicaux hydroxyles produits par des constituants de la phase dissoute.
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Chapitre 4 : Etude du devenir de CBZ, OxCBZ et du produit de transformation 9-CAA dans les
compartiments aquatiques

L'objectif de ce chapitre est de présenter I'étude des comportements des composés
sélectionnés a savoir CBZ, OxCBZ et 9-CAA (présentés au tableau 2-3 du matériel et méthodes) dans
I’environnement notamment sous I'influence de la lumiére. L’étude du devenir photochimique d’un
composé implique un certain nombre de processus ainsi qu’une série d’expériences pour répondre a

plusieurs questions :

- Quelles sont les propriétés photochimiques des composés ?

- La nature et la composition du milieu ont-elles un impact sur la photodégradation des
composés, c’est-a-dire est-ce que le temps de demi-vie d’un produit sera différent dans une
eau douce ou salée ? Si oui, quelles sont les processus d’atténuation naturelle mis en jeu ?
Et quel est I'impact des espéces chimiques réactives formées au cours de l'irradiation surla
dégradation des composés ?

- Quelssontles produits de transformation formés dans les milieux et par quels mécanismes?

Est-ce que des différences sont observées selon les milieux et selon les composés ?

Pour répondre a ces questions, les comportements de CBZ, OxCBZ et 9-CAA ont été évalués dans

différentes conditions expérimentales et dans différents types d’eaux.

Dans un premier temps, leurs devenirs dans I’eau ultrapure ont été examinés en absence de
lumiere, afin d’évaluer leur stabilité puis sous irradiation, afin d’estimer leur aptitude a la photolyse.
Dans un second temps, leurs devenirs dans les 4 eaux naturelles ont été étudiés, d’'une part, a
I'obscurité pour mettre en évidence d’éventuels processus d’atténuation naturelle (biotique et
abiotique) et d’autre part sous irradiation pour prédire leur évolution photochimique dans
I’environnement. Pour compléter I'approche cinétique, les constantes de réactions entre les espéces
chimiques réactives identifiées dans le chapitre 3 avec CBZ, OxCBZ et 9-CAA ont été déterminées. De
plus, des méthodes d’analyses sophistiquées ont été mises en ceuvre afin d’identifier et de quantifier
les produits de transformation (TP) de CBZ, OxCBZ, 9-CAA, formés au cours de I'ensemble des
expériences. A partir de ces résultats, des processus et mécanismes de dégradation ont été proposés
pour les trois composés, afin de décrire les différentes voies réactionnelles rencontrées dans chaque

milieu aquatique.

1. Etude cinétique de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans I’eau ultrapure
1.1  Propriétés d’absorption des composés

Les propriétés spectrales des différents composés ont été déterminées par

spectrophotométrie d’absorption UV-Visible. Leurs spectres d’absorption et leurs propriétés
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spectrales sont respectivement présentés en figure 4-1 et dans le tableau 4-1.
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Figure 4-1 : Spectre d’absorption UV-visible dans H,O de CBZ (5 mg.L?, tirets), OxCBZ (5 mg.L?, trait
plein) et 9-CAA (5 mg.L?, pointillés), pH = 5,75

D'apres les spectres présentés sur la figure 4-1, les maximums d'absorption ont pu étre
déterminés (tableau 4-1), ainsi que les coefficients d'absorption molaire associés, qui sont
comparables aux valeurs trouvées dans la littérature. Ainsi, deux bandes centrées autour de 211 et
285 nm sont visibles pour CBZ avec des coefficients d'absorption molaire élevés. Ses bandes sont
attribuables a des transitions ©t-nt* liées a la présence des noyaux aromatiques. Pour les deux autres
composés, ces mémes transitions justifient la présence de bandes autour de 254 et 302 nm pour OxCBZ
et 252 et 356 nm pour 9-CAA. La bande a plus grande longueur d'onde pour 9-CAA s'explique par
|'augmentation de |'aromaticité de cette molécule par rapport aux autres. Bien que ces spectres aient
été enregistrés a un pH proche de 6, compte-tenu des pKa de CBZ (13,9), de OxCBZ (13,7) et de 9-CAA
(0,9 et environ 4,1 comparable a celui de 'acridine (Hosmane et Liebman, 2009)), on peut supposer
gu'a un pH proche de 8 (qui correspond au pH des eaux naturelles), les spectres d'absorption UV-visible
des composés seront comparables. En effet, CBZ et OxCBZ, qui sont des bases, seront majoritairement
sous leur forme moléculaire et 9-CAA qui est une base faible, majoritairement sous sa forme non

protonnée (fonction amine) pour des pH voisins de la neutralité (entre 6 et 8).

Il est a noter que OxCBZ est majoritairement sous sa forme cétonique dans I'eau ultra-pure mais que
I’équilibre céto-énolique (tautomérie) peut étre déplacé vers la formation de I'énol notamment en

fonction du pH ou encore de la nature du solvant.
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Tableau 4-1 : Propriétés d'absorption de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans I'eau ultrapure, pH = 5,75.

g (Mt.cm?) (cette
Composé | Amax (nm) ( : A € amax (M cm™?)
étude)
CBY 285 12220 + 600 €285nm = 12500 (Andreozzi et al., 2002)

211 30400 £+ 1500
254 8140 + 400 €25anm = 7245 (Li et al., 2011)

OxCBz
303 5370+ 130
252 110550 + 5500

9-CAA 356 9560 + 480 Pas de donnée
384 5370 + 270

De plus, on remarque que les trois composés présentent une absorption au-dela de 290 nm
avec une absorption qui se poursuit au-dela de 320 nm. Cela signifie qu’il existe un recouvrement non
négligeable entre leur spectre d’absorption et celui d’émission de la lumiére solaire et a fortiori avec

celui du systeme d’irradiation.

De ce fait, il apparait important d'évaluer la photolyse potentielle de ces composés. Le suivi de
I’évolution de la concentration de ces 3 composés a été réalisé dans I’eau ultrapure, a I’'obscurité dans
un premier temps puis sous irradiation. L'étude préliminaire a I'obscurité a été menée afin d'évaluer
si des phénomenes comme de I'adsorption sur le verre (utilisé comme contenant) ou de I’hydrolyse

étaient susceptibles de se produire.

1.2 Suivi cinétique des composés a I'obscurité

Chacun des 3 composés a été étudié a une concentration de 5 mg.L? dans de I’eau ultrapure,
a température ambiante (autour de 25°C) et a un pH proche de 6, dans un premier temps. L’évolution
de la concentration a été suivie pendant 65 a 80 h a I'obscurité par chromatographie liquide et les

résultats sont présentés dans la figure 4-2.

Il est a noter que les concentrations des composés sont quasiment stables sur I’échelle de
temps considérée (c’est-a-dire environ 3 jours) dans nos conditions expérimentales. On remarque
néanmoins une légere disparition de OxCBZ sur ce laps de temps d’environ 2-3 %, c'est-a-dire de I'ordre
des erreurs expérimentales. Ces résultats démontrent que les trois composés ne subissent pas (ou trés
peu) d’hydrolyse et ne s’adsorbent pas sur les parois en verre des contenants. Pour CBZ, ceci est en

accord avec différentes études antérieures (Andreozzi et al., 2002; Matamoros et al., 2009).
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Figure 4-2 : Evolution de la concentration en composé organique, concentration au temps t (Ci)
divisée par la concentration initiale Co, dans I'eau ultrapure a I'obscurité : (®) CBZ, (¥¢) OxCBZ, (A) 9-
CAA, concentration =5 mg.L?, pH = 5,75 et T = 25°C (pour une expérience, |’erreur reportée
correspond a un triplicat d’injection analytique)

Néanmoins, comme le pH de nos échantillons d’eau collectés est quelque peu différent de
celui de I'eau ultrapure, des études complémentaires ont été réalisées a un pH alcalin voisin de 9
(pH = 8,6), en particulier pour OxCBZ. Ainsi, un suivi de la concentration de OxCBZ (concentration
initiale égale a 5 mg.L™" ) a I'obscurité a été réalisé sur une période de 48 h. Les résultats obtenus ont
montré que sa concentration était constante dans nos conditions expérimentales. De ce fait, il est
possible d'affirmer qu'aucun phénomene d'hydrolyse ne se produit a un pH proche de la neutralité (6-
9) a l'inverse de ce qui a été montré par Pathare et al. (2007) dans des conditions basiques extrémes
(pH = 13,7) avec la formation du dérivé désamidé (perte de la fonction amide sur I'atome d'azote de

I'aniline) de OxCBZ.

1.3 Suivi cinétique des composés sous irradiation

Dans un second temps, I'irradiation de solutions aqueuses (30 mL) contenant chacune un des
composés a une concentration de 5 mg.L™" a été réalisée sur une durée identique (80 h). Les suivis
cinétiques ont été effectués en analysant les composés dans les échantillons d’eau par LC et sont

présentées dans la figure 4-3.

Ces courbes ont permis de déterminer des parametres cinétiques, tels que la constante de
vitesse de pseudo-ordre 1 (k) et les vitesses initiales de disparition (v) pour CBZ, OxCBZ et 9-CAA. Ces

valeurs sont rassemblées dans le tableau 4-2 avec les pourcentages de disparition de chaque composé
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apres 3 et 50 h d’irradiation (respectivement %sn et %son) et les temps de demi-vie (ti2). De plus, les
rendements quantiques de transformation initiale (¢p) ont aussi été déterminés, en utilisant le flux de
photons calculés a chaque longueur d’onde (lo(A)), a partir des résultats obtenus avec le para-
nitroanisole utilisé comme actinomeétre chimique, comme cela est décrit dans la partie expérimentale.
Les rendements quantiques donnés dans le tableau 4-2 correspondent a la moyenne des rendements
obtenus en utilisant les deux facteurs de correction sur le flux de lumiere réellement regu par la

solution.

C/C,%

80

Temps d'irradiation (h)

Figure 4-3 : Evolution de la concentration en composé organique, concentration au temps t (Ci)
divisée par la concentration initiale Co, sous irradiation : (®) CBZ, (¥¢) OxCBZ, (A\) 9-CAA. pH = 5,75,
concentration égale a 5 mg.L™* et lampe Xe 300 W (pour une expérience, 'erreur reportée
correspond a un triplicat d’injection analytique)

Les courbes en figure 4-3 ainsi que les valeurs répertoriées dans le tableau 4-2 montrent
clairement que CBZ est trés peu dégradé sous irradiation directe dans nos conditions expérimentales
avec : une vitesse initiale de dégradation tres faible, un pourcentage de disparition aprés 50 h sous
irradiation quasiment nul, et une durée de demi-vie de plus de 13 semaines. En revanche, OxCBZ et
9- CAA dans une moindre mesure, subissent une dégradation assez efficace dans ces conditions
expérimentales avec respectivement 95 et 35 % de disparition apres 50 h d'exposition et des temps de
demi-vie respectifs d'environ 7 h et 3 jours. Cependant, lorsque I'on compare les rendements
quantiques de disparition, il est possible de se rendre compte que OxCBZ est le composé le plus

photodégradable avec un rendement quantique 100 fois plus élevé que celui de CBZ et 9-CAA.
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Tableau 4-2 : Vitesses initiales (v), constantes de vitesse (k), pourcentages de dégradation apres 3 et
50h, temps de demi-vie (t12) et rendements quantiques de disparition (¢) pour CBZ, OXCBZ et 9-CAA
lors de leur irradiation dans I’eau ultrapure, [PP]o =5 mg.L™?, Xe 300 W et pH = 5,75.

v (108Mh?) k (h?) t1/2 (h) ) %63 Y6s0h
CBZ | 0,78+0,08 | (3,27 +0,65)x10* | 2119,7 +417,6 | (2,2 +0,4)x10* 0 1
OXCBZ | 236,1+46,7 | (10,1+ 0,55)x107 6,8+ 0,4 (1,8 +0,2)x107 35 95
9-CAA 12,8+0,8 (0,88 +0,03)x107 78,3+2,7 (2,7+0,5)x10* 2 35

Le rendement quantique relativement faible de CBZ, ¢csz, montre que la photolyse de CBZ n’est
pas une voie prédominante dans la dégradation du composé. Ce résultat est en accord avec ceux
obtenus dans d’autres études avec des valeurs comprises entre 1,3-3,1x10™* (Carlos et al., 2012; Chiron
et al., 2006; Lam et Mabury, 2005) mais 10 fois plus élevé que ceux de Andreozzi et al. (2003, 2002),

Calisto et al. (2011b), et Yamamoto et al. (2009).

Un nombre restreint d’études concernant le comportement photochimique de OxCBZ a été
réalisée jusqu’alors. Toutefois, la transformation de OxCBZ a été étudiée par Li et al. (2011) sous
excitation a 254 nm dans I'eau a pH = 7,6 conduisant a un rendement quantique égale a 8,0 x 10™.
Dans notre cas, le rendement quantique de formation est bien plus grand (environ 20 fois plus grand).
Enfin le rendement quantique calculé ici pour le 9-CAA est du méme ordre de grandeur que celui de

CBZ.

1.4 Conclusion

Cette étude cinétique préliminaire montre I'absence d’hydrolyse de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans
nos conditions de travail. De plus, I'importance de la photolyse directe a été mise en évidence dans le
cas de 9-CAA et surtout dans celui de OxCBZ. Ce phénomene devra étre pris en compte lors de I'étude
de leur devenir photochimique dans les eaux naturelles. Par ailleurs, elle permet de confirmer, dans
nos conditions expérimentales, que CBZ est photostable avec une photodégradation directe

négligeable sur notre échelle de temps.
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2. Etude cinétique du devenir de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans les eaux

naturelles a I'obscurité
2.1  Cinétiques de transformation de CBZ, OxCBZ et 9-CAA

Afin d’étudier les phénomeénes d’atténuation naturelle autres que photochimique et de
s'assurer que les résultats qui seront obtenus sous irradiation sont bien uniquement liés a des
processus impliquant les rayonnements lumineux, un suivi de la concentration de chaque composé
dans la phase dissoute été réalisé dans chacune des eaux a |'obscurité. L’évolution des concentrations

en composés au cours du temps est présentée sur les figures 4-4 et 4-5 :
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Figure 4-4 : Evolution des concentrations de CBZ (A) et de 9-CAA (B) dans les eaux naturelles a
I'obscurité : Arc (¥), Berre (>k), Rhéne (<), Mer (O). [PP]o =5 mg.L*, T=25°C et pH ~ 8 (pour une
expérience, I’erreur reportée correspond a un triplicat d’injection analytique)

On constate qu’a I’obscurité aucune variation significative de la concentration en CBZ et 9-CAA dans la
phase dissoute n’a été constatée quel que soit le milieu. Cela signifie qu’aucun phénomene
d’atténuation naturelle, tel que I'oxydoréduction, la biodégradation ou encore I’adsorption ne se
produit dans nos conditions expérimentales et dans nos milieux. Ces résultats, notamment ceux pour
la carbamazépine, sont en accord avec la littérature et en particulier, avec I'étude de Matamoros et al.
(2009) qui ont également montré I'absence de dégradation de CBZ a I'obscurité dans une eau de
riviere. De plus, compte-tenu des valeurs de logKow de CBZ et 9-CAA (respectivement 2,5 et 3,08), il

semble logique que I'adsorption de ces composés soit un processus négligeable.

A linverse, la figure 4-5 montre clairement que la concentration de OxCBZ diminue

significativement dans chacune des eaux naturelles étudiées, voire trés efficacement dans I'eau de
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I’étang de Berre, avec des taux de disparition compris entre 22 et 100 % environ aprés 48 h et des

temps de demi-vie compris entre 8 et 107 h environ (cf. tableau 4-3).

[OXCBZ],/ [OXCBZ], (%)

Temps (h)

Figure 4-5 : Cinétique a l'obscurité de OxCBZ dans les eaux naturelles : Arc (¥), Berre (>k), Rhone
(<), Mer (O). [OxCBZ]o =5 mg.L?, T=25°C et pH ~ 8 (pour une expérience, I’erreur reportée
correspond a un triplicat d’injection analytique)

Tableau 4-3 : Bilan des dégradations (deg) de OxCBZ a I'obscurité dans I'Arc, le Rhéne, Berre

et la Méditerranée

v (108Mh?) t1/2 (h) % deg 48 h
Arc 16,8+ 2,0 87,6+7,6 42
Berre 70,5* 7,5+0,6 99,7**
Rhéne 34,8+1,2 32,6 +1,2 64,4
Méditerranée 11,4+0,8 106,7 + 4,6 21,4

* incertitude non déterminée, * valeur obtenue aprés 42h

2.1.1  Origine de la dégradation de OxCBZ dans les eaux naturelles

Une série d’expériences complémentaires a été réalisée en testant quatre conditions
opératoires différentes afin d’évaluer la part de chaque phénoméne d’atténuation naturelle
(hydrolyse, adsorption, biodégradation, et oxydo-réduction) aussi bien dans la phase dissoute que
dans la phase particulaire. L’hydrolyse a été négligée dans cette partie car nous avons pu montrer

précédemment qu’en milieu aqueux a deux pH (environ 6 et 9), aucune transformation significative de
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OxCBZ n’est observée apres 48 h a |I'obscurité avec une disparition tres faible, de I'ordre de quelques

pourcents.

Ainsi, la filtration de I'’eau permet de s’affranchir de la contribution de la matiere en suspension
(organique, minérale ou métallique) a la disparition de OXCBZ (mesPoxcsz). Dans la phase particulaire,
des phénomeénes tels que l'adsorption (ads oxcsz), la biodégradation (biodegfoxcsz) ou encore des
réactions d'oxydo-réduction (redox’oxcsz) peuvent se produire. Aprés filtration, la dégradation de
OxCBZ a l|'obscurité devrait correspondre uniqguement aux phénomeénes de biodégradation

(biodegPoxcez) et d'oxydoréduction (redoxPoxcsz) dans la phase dissoute soit encore :

% dispoxcez (filtré) = redoxCoxcez + biodegPoxcsz (1)

L’ajout de NaNs (10 % v/v), connu pour ses capacités a inhiber toute activité biologique (Riigge
etal., 1999; Taylor et Viraraghavan, 1999), dans I’eau brute permet de s’affranchir de tout phénomene
de biodégradation en phase dissoute (biodegPoxcsz) et particulaire (biodeg’oxcsz). La dégradation
observée est alors attribuable aux réactions d'oxydoréduction dans les deux phases (redoxPoxcsz et

redox’oxcsz) et a I'adsorption (adsfoxcsz) soit :

% dispoxcez (NaNs) = redoxPoxcsz + redox"oxcsz + ads oxcsz (2)

Enfin, la combinaison de ces deux conditions (filtration et ajout d’azoture de sodium) montrera
la part des réactions d’oxydo-réduction (redoxPoxcsz) dans la phase dissoute qui est alors le seul

phénomeéne qui devrait étre impliqué dans la transformation de OxCBZ, soit :

% dispoxcez (Filtration + NaNs) = redox oxcez (3)

Afin de formaliser cette approche, pour élucider la disparition de OxCBZ (dispoxcsz), I'€quation suivante
a été utilisée :
% dispoxcez = % biodegPoxcez + % redoxPoucsz + % Mesoxcez (4)

avec % mesoxcez = % adsfoxcez+ % biodegoxcsz + % redox’oxcsz (5)

Cette série d’expériences a été faite dans chacune des eaux naturelles et les résultats sont regroupés

par type de masses d’eaux (les eaux douces et ensuite les eaux salées).
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2.1.2 Cinétique dans I’eau de I’Arc et du Rhéne

Les cinétiques de disparition de OxCBZ obtenues en faisant varier les conditions
expérimentales sont présentées sur la figure 4-6 et pour plus de précision des pourcentages de

disparition (% deg t h) a différents temps (t) sont rassemblés dans le tableau 4-4.

cic, (%
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Figure 4-6 : Cinétique a I'obscurité de OxCBZ dans I’eau de I'Arc (gauche) et du Rhone (droite) : brute
(w), filtrée (®), NaN3 (A), filtrée et NaN; (<>).[OxCBZ]o = 5 mg.L'*, T = 25°C et pH ~ 8, (pour une
expérience, I’erreur reportée correspond a un triplicat d’injection analytique)

Il est possible de voir que le changement des conditions opératoires affecte la disparition de OxCBZ
par rapport a la cinétique de référence dans I’eau brute. Et cette modification semble dépendre de

I’eau considérée.

Tableau 4-4 : Bilan des dégradations de OxCBZ a |'obscurité dans I'Arc et le Rhone

% deg 3 h % deg 48 h
Arc Rhone Arc Rhone
Brute 10 9 42 64,4
Filtrée 2-3 32 45,3
NaNs 4 10 40 72,1
Filtrée + NaN3 non mesuré 9 31 56,5

En effet, on observe ainsi sur la figure 4-6 que la dégradation de OxCBZ est, dés les premiers instants,
plus importante dans I’eau de I’Arc brute que dans |'eau filtrée ou en présence d'azoture de sodium.
Ce premier résultat semble indiquer que I'absence de particules en suspension et I'ajout de NaNs
ralentissent la disparition de OxCBZ témoignant I'importance de cette matiere en suspension et de la

matiere organique. Toutes les conditions ont été testées et les résultats sont rassemblés dans le
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tableau 4-4. A partir de ces résultats, il a été possible de calculer la contribution de chaque phénomeéne
en utilisant les formules (1) a (5). Ainsi, il a été possible de montrer que dans I'eau de I'Arc le
phénoméne majoritaire est la réaction d'oxydo-réduction dans la phase dissoute (73,8 %), puis les
interactions avec la phase particulaire (4,8 %) et enfin la biodégradation en phase dissoute (2,4 %).
Compte-tenu de la valeur de logKow de OxCBZ (égale a 1,44), les interactions avec la phase particulaire

ne relévent certainement pas de phénomene d'hydrophobicité.

Dans I'’eau du Rhone, la dégradation de OxCBZ est ralentie lorsque I'eau est filtrée ce qui
suggere que la matiére en suspension joue un réle important dans la disparition de OxCBZ (environ
29,6 %). Quoiqu’il en soit, ce phénomene n’est pas le phénomene majeur car plus de 70 % de
dégradation de OxCBZ est attribuable a d’autres processus. Les cinétiques obtenues en présence de
NaNs; sont surprenantes car aucune diminution de la disparition de OxCBZ n’est observée et méme la
disparition augmente. Des manipulations complémentaires notamment avec de I’eau du Rhone filtrée
a 0,2 um afin d'éliminer toutes les particules en suspension ainsi que la matiére biologique (Bobbitt et
Betts, 1992) ont alors été réalisées. Les résultats nous ont permis de montrer que cette filtration
supplémentaire n'affecte pas la disparition de OxCBZ suggérant que les phénomeénes de
biodégradation sont négligeables aussi bien dans |la phase dissoute que dans la phase particulaire. De
ce fait, dans I'eau du Rhone, nous pouvons affirmer que le phénoméne d'oxydo-réduction est

prépondérant.

2.1.3 Cinétiques dans Berre et la mer Méditerranée

Les cinétiques de disparition de OxCBZ obtenues en faisant varier les conditions
expérimentales dans |'eau de I'étang de Berre et de la mer Méditerranée sont présentées dans la figure
4-7 et pour plus de précision des pourcentages de disparition a différents temps sont rassemblés dans

le tableau 4-5.
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Figure 4-7 : Cinétique a I'obscurité de OxCBZ dans I'eau de I’étang de Berre (gauche) et de la mer
Méditerranée (droite): brut (¥), filtrée (®), NaNs (A), filtrée et NaN3 (). c=5mg.L?, T=25°C, pH~ 8
(pour une expérience, I'erreur reportée correspond a un triplicat d’injection analytique)

D’apres la figure 4-7 et le tableau 4-5, dans I’eau de Berre, la dégradation de OxCBZ semble
identique pour une eau brute ou filtrée. La part d’adsorption semble donc étre tres faible voire nulle.
Egalement, on remarque que OxCBZ se dégrade d’une facon assez comparable en présence d’azoture
de sodium que ce soit dans I’eau filtrée ou non filtrée mais surtout on peut noter une diminution de la
dégradation par rapport a celles mesurées en absence de NaNs. Cela suggere que la part du
phénomeéne de biodégradation de OxCBZ est certainement non négligeable dans cette eau (environ
20 %). Le dernier phénomene qui pourrait probablement expliquer la disparition importante de OxCBZ

dans ce milieu est le phénomeéne d'oxydo-réduction majoritairement dans la phase dissoute.

Tableau 4-5 : Bilan des dégradations de OxCBZ a I'obscurité dans Berre et dans la mer

% deg 42 h % deg 3 h % deg 48 h
Berre Mer
Brute 99,7 4 21,4
Filtrée 100 10 58,6
NaNs 75,1 3 29,7
Filtrée + NaNs 83,7 10 69,6

Les résultats obtenus dans I'’eau de mer montrent que la dégradation de OxCBZ est plus
importante lorsque I'eau est filtrée et assez comparable en présence ou en absence de NaNs. L'impact
assez faible de NaNjs sur la cinétique de disparition de OxCBZ semble suggérer que la biodégradation
est un phénomeéne peu important dans I’eau de mer. Des manipulations complémentaires notamment

avec de I'eau de mer filtrée a 0,2 um nous ont permis de montrer que la disparition de OxCBZ était
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fortement ralentie aprés la filtration (55 % de disparition contre 97,7 % en 24 h) suggérant que les
phénomeénes de biodégradation et d'adsorption ne sont pas négligeables dans la phase particulaire.
Ce résultat est plutot en désaccord avec ceux exposés précédemment et de ce fait, dans I'eau de mer,

il nous a été difficile de préciser davantage les origines de la disparition de OxCBZ.

2.2  Conclusion

Cette partie a permis de mettre en évidence que dans les eaux naturelles sélectionnées, CBZ
et 9-CAA ne subissait aucune transformation en absence de lumiére. Par contre, des phénoménes de
transformation autre que photochimique entrent en jeu de fagon non négligeable pour OxCBZ, en
particulier I'oxydo-réduction (principalement dans I'eau de Berre). Ces processus devront étre pris en

considération dans I'étude de son comportement photochimique dans les eaux naturelles.

3. Etude cinétique du comportement photochimique de CBZ, OxCBZ et 9-

CAA dans les eaux naturelles

3.1 Cinétiques de transformation de CBZ, OxCBZ et 9-CAA sous

irradiation lumineuse

Les cinétiques de disparition présentées sur la figure 4-8 pour ces trois composés ont été
obtenues par irradiation des quatre milieux naturels sélectionnés juste apres |'ajout du composé
organique, c'est-a-dire sans attendre |I'équilibre a I'obscurité comme cela a été observé précédemment
(notamment pour OxCBZ). Ces courbes montrent que les trois composés CBZ, OxCBZ et 9-CAA se
transforment au cours de leur exposition a la lumiere dans les quatre milieux naturels, mais elles
soulignent aussi des comportements bien différents en fonction du couple composé organique et
milieu naturel. Afin de mieux évaluer au cas par cas, ces comportements singuliers, les vitesses initiales
(v), constantes de vitesse (k), pourcentages de dégradation (% apres 3 et 50 h, respectivement %sh et
%son) et temps de demi-vie (t1/2) ont été rassemblés dans les tableaux 4-6, 4-7 et 4-8 pour chacun des

trois composés.
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Figure 4-8 : Cinétique sous irradiation de CBZ (A), du 9-CAA (B) et de OxCBZ (C) dans les eaux
naturelles : Arc (¥), Berre (<), Rhéne (<), Mer (O), concentration égale 8 5 mg.L?, lampe Xe de
300 W, (pour une expérience, I’erreur reportée correspond a un triplicat d’injection analytique)

3.1.1 Comportement photochimique de la carbamazépine

On peut noter que la carbamazépine se dégrade dans des milieux aquatiques naturels alors
gu’aucune disparition n’avait été observée dans de I'eau ultrapure sous irradiation ou encore a
I'obscurité dans les eaux naturelles. Le temps de demi-vie de CBZ dans les eaux naturelles est diminué
au minimum d'un facteur 4 (ti/> < 24 jours, mer) et au maximum d'un facteur 16 (ti2 < 6 jours, Arc) par
rapport a sa transformation dans I'eau ultra-pure. Ces premiéres observations montrent clairement
que dans les eaux naturelles des réactions de dégradation photoinduites sont responsables de la

disparition de CBZ.
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Tableau 4-6 : Bilan des cinétiques de dégradation de CBZ (2,1 x 10° M) sous irradiation dans les
différentes eaux, lampe Xe 300W

v (10 M.h?) k(10*h?) tas2 (h) % 3n Yo50h
Arc 9,8+0,4 52,0+2,0 133,4£5,2 3 23
Berre 4,8+0,3 23,3+£1,3 297,9+19,0 2 11
Rhéne 7,9t0,3 40,5+1,3 171,3+5,6 3 19
Mer 2,5%£0,3 12,5+1,4 555,0+£62,6 0 6

On peut constater dans la littérature, une grande disparité entre les valeurs des constantes
cinétiques de photodégradation de CBZ déterminées dans des eaux naturelles. Pour exemple, des
temps de demi-vie compris entre 6 h (Lam et Mabury, 2005) et 907 h (Andreozzi et al., 2002) ont été
reportés. Cette gamme de valeurs englobe, néanmoins, les valeurs déterminées dans le présent travail.
Cette forte disparité s’explique sur un plan photochimique par la nature, la puissance des sources
lumineuses et leur domaine de longueur d’onde d'émission. En effet, il est a souligner que les
constantes cinétiques les plus faibles ont été déterminées lors de I'utilisation de la lumiere solaire
(Andreozzi et al., 2002 et Matamoros et al., 2009) et les plus fortes avec des lampes Xe (Lam et Mabury,
2005 et Matamoros et al., 2009) du fait des grandes différences d'énergie d'émission des sources. Sur
un plan environnemental également la composition chimique des eaux naturelles et des espéces
chimiques réactives probablement générées sous irradiation varient et influent sur les constantes
cinétiques, comme le montrent nos résultats, puisque dans notre cas, toutes les conditions

photochimiques sont égales par ailleurs.

Cependant, bien que la dégradation de CBZ ait été observée dans tous nos milieux, on
remarque que la dégradation peut étre classée dans I'ordre décroissant suivant : Arc > Rhéne > Berre
> mer Méditerranée. Cet ordre semble étre corrélé a la salinité des milieux avec une diminution de la
transformation de CBZ dans les milieux plus salins. En effet, le temps de demi-vie est multiplié par plus
de 4 lorsqu’on passe de I'eau de la riviere Arc, la plus douce, a I'eau de mer. Ce résultat est en partie
en accord avec des travaux réalisés par Matamoros et al. (2009) qui ont montré que le temps de demi-
vie de CBZ était légerement augmenté (d'un facteur 1,12 a 1,75) lors de I'étude en eau salée par
rapport a I'eau douce. Cependant, les auteurs n'ont avancé aucune hypothese particuliere permettant

de justifier ces résultats.

Afin de mieux appréhender le ou les parametres physico-chimiques (paramétres globaux et
contenu chimique) de I'eau qui pourrai(en)t avoir la plus grande influence sur la dégradation de CBZ,

des tracés de la vitesse initiale de disparition de CBZ en fonction de ces différents paramétres ont été
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réalisés. D'une facon générale, les coefficients de corrélation de ces tracés se sont avérés étre

inférieurs a 0,80 hormis pour les deux présentés en figure 4-9.
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Figure 4-9 : Tracé de la corrélation entre la vitesse initiale de disparition de CBZ et la concentration
en ions bromure (gauche) et en azote total (TN, droite). [CBZ]o =5 mg.L?, lampe Xe 300 W

Ces tracés indiquent que la disparition de CBZ est favorisée par une concentration élevée en
azote total et défavorisée par une concentration élevée en ion bromure. La concentration plus
importante d'azote total dans I'eau de I'Arc justifie donc la meilleure dégradation de CBZ et les

guantités plus importantes d'ions bromure dans les eaux salées, sa dégradation moins efficace.

3.1.2 Comportement photochimique de I'acide 9-carboxylique

acridine

Concernant le 9-CAA, les valeurs reportées dans le tableau 4-7 indiquent que ce composé est
dégradé sous irradiation dans les eaux naturelles, mais d'une fagon moins efficace que dans |'eau

ultrapure avec des temps de demi-vie jusqu'a deux fois plus grand que dans l'eau ultrapure
(ty2 = 78,3 h).

Tableau 4-7 : Bilan des cinétiques de dégradation de 9-CAA (2,24 x 10° M), sous irradiation dans les
différentes eaux, lampe Xe 300W

v (108 M.h?) k (104 h?) ty2 (h) %3h  %son
Arc 15,9+0,2 79,8+ 1,6 86,9+ 1,7 3 33
Berre 12,3+0,3 60,4+2,7 114,7+5,0 1 27
Rhéne 11,1+0,5 52,5+2,4 132,1+5,9 1 27
Mer 9,1+0,4 45,242,9 153,5+1,0 1 22
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Néanmoins, si on considére les vitesses initiales de disparition de 9-CAA, celle obtenue dans
I'Arc est plus élevée que celle obtenue dans I'eau ultrapure (12,8x10® M.hl) témoignant de
I'implication de processus de dégradation photoinduite. Dans I'eau de |'étang de Berre, la vitesse
initiale est comparable a celle obtenue dans I'eau ultrapure et celles-ci sont inférieures dans |'eau du
Rhone et I'eau de mer. Ce résultat implique que des réactions d'inhibition, telles que le piégeage
d'états excités ou des compétitions d'absorption ou encore un mélange plus complexe de réactions

d'inhibition, se produisent et ralentissent la dégradation de 9-CAA.

Afin de vérifier ces différentes hypotheses, les quantités de lumiere absorbée par les eaux
naturelles ont été considérées et celles-ci montrent que les milieux sont classés dans I'ordre croissant
de leur absorption comme suit : Rhone < Mer < Berre < Arc. Or, les vitesses initiales de dégradation de
9-CAA ainsi que les pourcentages de dégradation apres 50 h d’irradiation sont en désaccord avec cet
effet, car ces valeurs sont classées dans le méme ordre. Ceci écarte donc I’hypothése précédente sur

I'implication de compétitions d'absorption dans nos expériences.

Par ailleurs, des essais de corrélation entre la vitesse initiale de dégradation de 9-CAA et les
parameétres physico-chimiques des eaux ne nous ont pas permis de faire ressortir un critere influent,
certainement du fait de I'implication concomitante du processus de photolyse dans la dégradation du

9-CAA.

Enfin, il est a noter que comme pour CBZ, la dégradation du 9-CAA est plus importante dans
les eaux douces (maximum dans |I'Arc) que dans les eaux salées (minimum dans |I’eau de mer) suggérant

une origine identique bien qu'aucune corrélation n'ait pu étre établie.

3.1.3 Comportement photochimique de I'oxcarbazépine

Pour OxCBZ, les vitesses initiales de photodégradation dans les eaux naturelles (tableau 4-8)
sont environ 3 fois plus élevées que celle mesurée dans I'eau ultrapure (v = 236 x 10 M.h?) et elles
sont 4 a 200 fois plus grandes que celles obtenues a I'obscurité dans les eaux naturelles (comprises
entre 4,1 et 197,2 x 10 M.h%). Il en est de méme pour les temps de demi-vie qui sont vraiment trés
faibles dans les eaux naturelles sous irradiation en comparaison a ceux obtenus dans I'eau ultrapure
(sous irradiation (6,8 h) ou a I'obscurité dans les eaux naturelles (entre 7,5 et 106,7 h). Ces résultats
soulignent la forte photodégradabilité de OxCBZ dans les eaux de surface a l'inverse de ce qui a été

décrit par une autre équipe de recherche (Li et al., 2011).
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Tableau 4-8 : Bilan des cinétiques de dégradation de OxCBZ (2,46x10° M) sous irradiation dans les
différentes eaux, lampe Xe 300W

v (10 M.h?) k(10*h?) tas2 (h) % 3n Yo50h

Arc 807,9+8,0 5784,9 £ 60,3 1,2+0,01 90 100
Berre | 791,3142,2 8269,3 +378,2 0,8+0,04 90 100
Rhéne | 729,6 £10,8 5213,2 +£391 1,3+0,09 85 100
Mer 669,4 +£11,5 3561,9+62,1 1,9+£0,03 65 100

L'ensemble de ces résultats montre clairement que des processus photoinduits augmentent
grandement la dégradation de OxCBZ dans les eaux naturelles et qu'ils contribuent méme de fagon
prépondérante a sa transformation, dans des proportions dépendantes du type d’eau. En effet, si on
considére que les différents processus peuvent se produire sans modification de leur vitesse initiale,
la photolyse participera quel que soit le milieu a 25 % de la disparition de OxCBZ, I'oxydo-réduction a
22 % dans |'eau de Berre (ce phénomene étant négligeable dans les autres milieux) et les réactions
photoinduites a environ 50 % dans I'eau de Berre et 70 % dans les autres eaux. L'implication de
I’'ensemble de ces processus justifie probablement que la plus forte dégradation de OxCBZ ait été

observée dans I'eau de |'étang de Berre.

De la méme facon que pour les autres composés, des essais de corrélation entre la vitesse
initiale de dégradation de OxCBZ et les parametres physico-chimiques des eaux ont été entrepris mais

aucun critére particulier n'a pu étre identifié comme influent.

3.1.4 Comparaison entre les comportements de CBZ, OxCBZ et 9-CAA

Dans les eaux naturelles et sous irradiation solaire simulée, la carbamazépine reste le
composé le moins dégradé suivi par I'acide 9-carboxylique acridine et par I'oxcarbazépine, qui se
dégrade complétement en un peu moins de 4 h. Les processus mis en jeu pour chacun des composés
impliquent des réactions de photodégradation induite mais aussi de photolyse pour 9-CAA et OxCBZ

et d’oxydo-réduction pour OxCBZ.

Leur dégradation est en général favorisée dans I'eau de I’Arc et défavorisée dans les eaux
salées. Ceci pourrait étre di a des concentrations en carbone organique dissous, ou en azote total plus
élevées dans I'eau de I'Arc et a une concentration élevée en ions bromure dans I'eau de mer, agissant
comme un compétiteur dans les réactions photoinduites. Néanmoins, ce comportement n'a pas été
observé pour OxCBZ du fait de sa forte oxydo-réduction dans I'eau de Berre. Compte-tenu de ces

résultats et des corrélations mises en évidence, une meilleure compréhension des processus
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photoinduits entrant en jeu dans ces dégradations passe par I’étude de la réactivité des trois composés

avec les especes chimiques réactives susceptibles de se former dans nos milieux (cf chap 3).

3.2 Détermination des constantes de réactions

Les constantes de réactions entre les 3 composés étudiés et les especes réactives identifiées
ont été déterminées en mettant en ceuvre deux méthodes. La premiere approche s’est appuyée sur
I’utilisation de la spectrophotométrie résolue en temps et la seconde sur I’exposition continue a une
irradiation polychromatique en mettant en ceuvre des réactions de compétition, comme cela a été

décrit dans le chapitre 2 (matériels et méthodes).

3.2.1 Spectrophotométrie résolue en temps

Les expériences par spectrophotométrie résolue en temps ont été réalisées pour établir
I'importance des radicaux hydroxyles dans la dégradation des 3 produits pharmaceutiques ainsi que

celui des radicaux carbonates dans le cas de OxCBZ.

3.2.1.1 Détermination des constantes de réaction avec les radicaux

hydroxyles *OH

Afin de déterminer ces constantes, nous nous sommes attachés a évaluer quantitativement
I’effet de I'ajout des ions thiocyanate, a une solution contenant le composé d’intérét et du peroxyde
d’hydrogéne, sur la formation des radicaux anions (SCN,)*. En effet, dans ce cas, aprées excitation du

peroxyde d’hydrogéne, les réactions suivantes vont avoir lieu :

Photolyse de H,0, pour la génération des radicaux hydroxyles : H,0, + hv — 2°OH

Transformation du composé (P) photoinduite par *OH :

P + 2°0OH — produits de transformation (1) avec une constante de vitesse ki

Formation des radicaux anions, entrant en compétition avec la réaction précédente :

2SCN + "OH — (SCN;)* + OH" (2) aveck, =7,0-9,0x 10° M1 st
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La formation de (SCN;)* a été suivie en enregistrant I'absorbance a 500 nm, le radical du
dimere du thiocyanate présentant un coefficient d’absorption molaire autour de cette longueur
d'onde (€480nm = 7600 M cm™) (Buxton et al., 1988; Milosavljevic et LaVerne, 2005; Neta et al., 1988).
Ainsi, il est possible de déterminer la vitesse de formation apparente de (SCN2)*, kobs, €n fonction de
la concentration en SCN". Or, cette vitesse de formation est dépendante des réactions entre les

radicaux hydroxyles et le composé P et le compétiteur SCN", donc la relation suivante est applicable :
kobs = kl[P] + kZ[SCN-]

avec k; la constante de vitesse de réaction entre SCN™ et *OH en absence de P, k; est la constante de
vitesse de réaction entre *OH et P, et [P] et [SCN’] respectivement les concentrations en composé et

en ions thiocyanate.

Enfin, le tracé de kobs en fonction de [SCN’] pour une concentration P connue devrait conduire
a I'obtention d’une droite, validant ainsi notre approche et son ordonnée a I'origine devrait nous

permettre de déterminer kj.

3.2.1.1.1 Détermination de la constante de réaction entre CBZ et
*OH
L’étude par photolyse laser flash (nanoseconde) a été réalisée a une concentration constante

en CBZ et variable en ions thiocyanate, sous excitation a 266 nm et en milieu aéré.

L'ajout d’ions thiocyanate favorise la formation des radicaux (SCN;)* comme le montre
I'augmentation de I'absorbance a 500 nm avec la concentration en thiocyanate (figure 4-10A). Ceci
s’explique par une réaction de compétition en faveur de la formation de (SCN,)* (constante de vitesse

élevée entre le thiocyanate et *OH) et au détriment de la réaction des radicaux *“OH avec CBZ.
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Figure 4-10 : A) Evolution de I'absorbance a 500 nm en fonction du temps et de la concentration de
SCN", B) Evolution de la constante de vitesse observée, kons, €n fonction de la concentration de SCN".
[CBZ] = 8,46 x 10° M, [H20:] = 3,75 x 102 M et Aexc = 266 nm.

Le tracé de la constante de vitesse observée kops €n fonction de la concentration initiale de
thiocyanate est présenté dans la figure 4-10B. La linéarité de relation reliant ces deux paramétres a
bien été vérifiée avec un coefficient de corrélation supérieur a 0,98, validant notre approche. Ensuite,
k; a été déterminé comme étant égale 3 8,06 + 0,38 x 10° M 1.5, ce qui est en accord avec la littérature.
En effet, la constante de réaction entre les ions thiocyanate et les radicaux hydroxyles a déja été

évaluée entre 7 et 9 x 10° M1.s! (Buxton et al., 1988; Milosavljevic et LaVerne, 2005; Neta et al., 1988).

De plus, la figure 4-10B permet aussi de déterminer ki[CBZ] a partir de 'ordonnée a |’origine,
soit une constante k; évaluée a environ 2,27 + 0,24 x 10 M1.s?. Cette valeur est de I'ordre de
grandeur de la limite de diffusion (1 a 2 x 101° M.s?) sachant qu'il a été suggéré que cette limite peut
méme s'avérer plus grande en s'appuyant sur un mécanisme comparable a celui décrit par Grotthus
(Wols et Hofman-Caris, 2012). Les valeurs calculées dans notre travail sont proches de valeurs déja
publiées comprises entre (8,02 + 1,9) x 10° et (1,8 + 0,2) x 10*° M1.s? (Vogna et al., 2004 ; Wols et
Hofman-Caris, 2012 ; Huber et al., 2003 ; Lam et Mabury, 2005 ; Wols et al., 2013 ; De Laurentiis et al.,

2012b) et confirment la réactivité importante des radicaux *OH vis-a-vis de CBZ.

3.2.1.1.2 Détermination de la constante de réaction entre OxCBZ et

*OH

Comme pour CBZ, I'étude a été réalisée par excitation a 266 nm, en milieu aéré et avec une

concentration de OxCBZ fixe. La figure 4-11A montre I'augmentation du signal a 500 nm en présence
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de SCN" a différentes concentrations du fait de la réaction des ions SCN™ avec les radicaux "OH.

1x10
0.12 7
1x10”
0.10 1 9x10° -
0.08 + 8x10° -
AT Se——
me» Wik W i Ay
0.06 4 e VAN o A g —~ 7x10°
2
0.044 & ex10° R’ =0,9694
y=7,86.10"x + 1,83.10°
0.02 4 5x10° A
0.00 4x10° A
[SCN2.1E-04 M|
002 ——[SCN]4.7E-04 M 3%10° 4
[SCN18.5E-04 M| , : . : T
0.0 5 0;1 o’ 1 0>210'6 15;1 0° 2.0x10° 2.0x10" 4.0x10" 6.0x10™ 8.0x10™ 1.0x10° 1.2x1
Temps (s) [SCNT(M)
A B

Figure 4-11: A) Evolution de I'absorbance a 500 nm en fonction du temps et de la concentration de
SCN", B) Evolution de la constante de vitesse observée, kons, €n fonction de la concentration de SCN".
[OXCBZ] = 8,32 x 10° M ; [H202]=3,75 X 102 M et Aexc = 266 Nm.

De la méme fagon que précédemment, les constantes de vitesse de premier ordre kops Ont été
déterminées en fonction de la concentration initiale de thiocyanate et le tracé linéaire de kobs €n
fonction de [SCN] est présenté dans la figure 4-11B avec un coefficient de corrélation de 0,97. Ainsi
une constante k, égale 3 7,86 + 0,46 x 10° Ml.s? a pu étre déterminée et est en accord avec la
littérature comme cité précédemment. De plus, a partir de I'ordonnée a 'origine de la droite sur la
figure 4-12B, la constante k; a été calculée et est égale a environ 2,20+ 0,34 x 10 M1.s2. Cette valeur
est environ 10 fois plus élevée que celle trouvée par une autre équipe (Bu et al., 2017)

Keon,oxcez = 2,43 x 10° M1.s! et témoigne de la forte réactivité des radicaux *OH avec OxCBZ.

3.2.1.1.3 Détermination de la constante de réaction entre 9-CAA et

*OH

Cet autre essai a été mené dans les mémes conditions que les expériences précédentes avec
une concentration de 9-CAA de 8,06 x 10 M. A partir de I’évolution du signal attribué au radical anion

SCNy" formé par les radicaux hydroxyles en présence de 9-CAA a différentes concentrations de SCN

présenté sur la figure 4-12A, kobs a été tracé en fonction de la concentration initiale en SCN- (figure 4-

12B).
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Figure 4-12 : A) Evolution de I'absorbance a 500 nm en fonction du temps et de la concentration de
SCN", B) Evolution de la constante de vitesse observée, kons, €n fonction de la concentration de SCN".
[9-CAA] =8,06 x 10° M ; [H202]1=3,75 x 102 M et Aexc = 266 nm.

Le tracé de kobs €n fonction de la concentration initiale de thiocyanate est linéaire avec un coefficient
de corrélation supérieur a 0,99 (cf. figure 4-12B) et sa pente nous a permis de déterminer k, qui est
égale 3 7,1+0,22x 10° M.s?, valeur a nouveau cohérente avec la littérature. A partir de 'ordonnée 3
I’origine de cette droite, ki a pu étre calculée et est égale 3 3,2 +0,12 x 101 ML.s2. Cette valeur élevée

montre aussi la forte réactivité des radicaux *"OH avec 9-CAA.

3.2.1.2 Détermination de la constante de réaction avec COs3"™ par

réaction de compétition

Dans cette partie, une démarche similaire a celle présentée pour la détermination des
constante de réaction avec les radicaux *OH a été mise en ceuvre, avec la détection directe des radicaux
carbonates par spectrophotométrie résolue en temps du fait de leur forte absorption a 600 nm
(e=1860 M*.cm™) (Behar et al., 1970). La production des radicaux COs* a été obtenue par I’excitation

du peroxyde d’hydrogéne en présence d’ions carbonate selon les réactions suivantes :
H.0, + hv g 2 *OH

*OH + COs* - COs" + OH

Cependant, dans nos conditions expérimentales ([CBZ] = 2,9 x 10* M ; [OxCBZ] = 8,3 x 10 M,
[9-CAA]=6,3x10° M, [H20,] = 3,75 x 102 M, [COs*] = 0,1 M), bien que la formation des radicaux COs*
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ait été validée, aucune évolution de la décroissance de I'absorbance a 600 nm n’a été observée, malgré
la diminution de I'absorbance a 600 nm. Un exemple est donné dans la figure 4-13 pour CBZ. Ces
résultats, peuvent s’expliquer par une réactivité plus importante des radicaux °*OH avec CBZ
(keezeon= 2,27 x 10 M1.s?) qu’avec les ions carbonate (keow,coz.- = 2,3 - 8,5 x 106 M1.s? (Buxton et
Elliot, 1986)), ce qui limite la formation de COs* et également la réaction entre CBZ et CO5* mais aussi
une compétition d’absorbance entre CBZ et le peroxyde d’hydrogene. Des résultats similaires ont été

obtenus pour OxCBZ et 9-CAA.
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Figure 4-13 : A) Evolution du signal a 600 nm correspondant au radical COs* en présence (gris clair) et
absence (noir) de CBZ, [CBZ] = 2,9 x 10* M ; [H20,] = 3,75 x 102 M, [CO3%*] = 0,1 M et Aexc = 266 nm),

Ainsi, dans nos conditions expérimentales il n’a pas été possible de déterminer les constantes
de réaction des radicaux COs* avec les composés sélectionnés, du fait de leur forte réactivité avec les
radicaux *OH, de leur limite de solubilité et aussi d’'une concentration en ions carbonate trop faible.
Néanmoins, nous supposons que la réactivité de CBZ avec les radicaux CO3* est faible en se basant sur
la littérature (De Laurentiis et al., 2012a) avec une constante de 'ordre de 10° M™'.s? et que les

constantes de CO3* avec OxCBZ et 9-CAA sont du méme ordre de grandeur.

3.2.2 Détermination des constantes de réactions entre les composés

sélectionnés et les radicaux chlorures et bromures

Afin de déterminer des constantes de réactions entre CBZ, OxCBZ et 9CAA avec les radicaux
Cl,*et Bry*, des réactions de compétition ont été mises en ceuvre en présence de I’hydroquinone (HQ)

utilisée comme compétiteur.
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Tout d’abord, des conditions de travail ont été mises au point, afin de générer sélectivement
les radicaux Cl,"et Br,* en excluant la production de radicaux hydroxyles (trop réactifs vis-a-vis de CBZ,
OxCBZ et 9-CAA) et en évitant la photolyse de OXCBZ, 9-CAA et HQ (non négligeable dans I'eau
ultrapure). C’est pourquoi l'utilisation du peroxyde d’hydrogéne a été écartée et I'anthraquinone-2-
sulfonate (AQ2S) a été choisie pour générer les radicaux tout en limitant I’absorption de la lumiéere par

les autres composés.

Ainsi, le sel de sodium de I’'anthraquinone-2-sulfonate (AQ2S) a été employé pour former I’ état
excité triplet AQ2S” sous irradiation lumineuse. Cette espéce étant trés réactive et pouvant oxyder
une large gamme de molécules et d’ions dissous dans I’eau (Maddigapu et al., 2010), elle a été utilisée
en présence des ions Cl"ou Br pour produire efficacement les radicaux dimeres anioniques, Cl,* et Br,*

selon les réactions suivantes :

AQ2S + hv - 3AQ2S" kaaazs* = 4,1 35,5 x 10° s (Brigante et al., 2014)
3AQ2S°+ CI - Cl,"  ksaazs*c-=9,7x 1084 1,1 x 10° M5! (Brigante et al., 2014)
3AQ2S°+Br — Bra"  ksnaastsr-= 2,68 a 3,98 x 10° M1.s? (De Laurentiis et al., 2012)

En parallele, les conditions opératoires ont été optimisées afin de limiter I'absorption de la
lumiére par HQ, OxCBZ et 9-CAA, en utilisant AQ2S a une concentration (2x10®* M) lui permettant

d’absorber tout le flux lumineux (cf. figure 4-14).

3.5

Absorbance

200 300 400
Longueur d'onde (nm)

Figure 4-14 : Spectres d’absorption UV-Visible de HQ en pointillés (9x10° M) et de AQ2S en noir
(1x10* M) dans I’eau ultrapure
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De plus, HQ a été choisie comme compétiteur car ces constantes de réaction avec les radicaux
Cl,"et Br,* sont importantes et connues, et respectivement égalesa 13 1,5 x 10° M™.s™ (Hasegawa et

Neta, 1978; Neta et al., 1988)) eta 7 x 10’ a 1 x 108 M1.s! (Huie et Neta, 1985; Willson, 1970).

Dans cette série d’expériences, les concentrations de CBZ, OxCBZ et 9-CAA ont été maintenues

constantes et celle de HQ variable (9,1x107 et 4,5x10°® M).

Enfin, les constantes de réaction ont été déterminées a partir de la mesure de la vitesse de
disparition des composés (CBZ, OxCBZ et 9-CAA) en présence et en absence de HQ, en se basant sur

les réactions et équations détaillées dans le chapitre 2 (partie 4.3).

3.2.2.1 Détermination des constantes de réaction avec Cl,*

Tout d’abord, les constantes de réaction entre les radicaux chlorures et les produits
pharmaceutiques ont été déterminées en rajoutant dans le milieu des ions chlorure a une

concentration de 4 x 102 M et CBZ 4 4,2 x 10° M, OxCBZ 4 3,9 x 10° M et 9-CAA 34,5x 10° M.

3.2.2.1.1 Détermination des constantes de réaction de Cl,* avec CBZ

Dans un premier temps, la cinétique de dégradation de CBZ avec les radicaux chlorures,
générés par réaction avec AQ2S a été suivie. Ces cinétiques sont présentés dans la figure 4-15. On
observe la dégradation de CBZ en absence de HQ qui démontre bien une réaction entre les radicaux
Cl,* et CBZ, puisqu’en absence des ions chlorure et toutes conditions opératoires étant égales par
ailleurs, une dégradation tres faible de CBZ (moins de 4 % en 15 min) avait été observée. De plus, on
note un ralentissement significatif de la dégradation de CBZ lors de I'ajout de HQ qui valide pleinement

I’action de ce compétiteur.
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Figure 4-15 : Cinétiques et vitesse de disparition (gauche) de CBZ (4,2 x 10° M) en absence (V) et
présence de HQ 39,1 x 107 M ([J) et 4,5 x 10° M (A) et avec AQ2S (2 x 10* M) et CI" (4 x 102 M) et
rapport des vitesses en fonction de la concentration de HQ (droite).

Les vitesses initiales de dégradation de CBZ ont été déterminées graphiquement (pente de la tangente
a l'origine).

Sachant que celles-ci sont égales :

a veez = kesz[Cl* ] [CBZ] en absence de HQ

et a v'csz = kepz[Cla" ][CBZ] - kna[ClL* J[HQ] =[Cl>" ]( kesz[CBZ] - kna[HQ]),

YCZ ot de déterminer graphiquement kcgz a partir de

il est alors possible de calculer le rapport
VcBZ

I’équation suivante :

V'epz _ kcpz[CBZ] — kHQ [HQ] kHQ

Vepz kcpz[CBZ] - kcpz[CBZ]

[HQ]

V'cBZ

Les vitesses de disparition sont indiquées sur la figure 4-15 et le tracé de en fonction de la

VcBZ

concentration de HQ valide pleinement notre méthodologie avec I'obtention d’une droite ayant un
coefficient de corrélation tres satisfaisant de 0,9899 et une ordonnée a I’origine de 0,9738 donc proche
de l'unité. Ainsi, la constante de réaction des radicaux chlorures avec CBZ, calculée a partir de la pente

de cette droite, a été déterminée et est égale a kesz,c2.-= 2,03 + 0,15 x 108 M1.sL,
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[OXCBZ], / [OXCBZ, %

3.2.2.1.2 Détermination des constantes de réaction de Cl,* avec

OxCBZ

Les cinétiques de dégradation de OxCBZ en présence de radicaux chlorures sont présentées
sur la figure 4-16. Tout comme pour CBZ, on remarque une dégradation en absence du compétiteur

HQ prouvant la réaction entre Cl,* et le composé. De plus, les cinétiques et vitesses de disparition sont

V'oxCBZ

ralenties en présence de HQ et le tracé de en fonction de la concentration de HQ conduit bien

VoxCBZ

a I'obtention d’une droite (R?> 0,99) avec une ordonnée a I'origine proche de 1. A partir de la pente de
cette droite, il nous a été possible de calculer la constante de réaction entre OxCBZ avec les radicaux

Cl,* égale 34,84 + 0,24 x 102 M1.s%. Cette constante est 2 fois plus élevée qu’avec CBZ.
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Figure 4-16 : Cinétiques et vitesse de disparition (gauche) de OxCBZ (4,0 x 10° M) en absence (V) et
présence de HQ 39,1 x 107 M ([J) et 4,5 x 10° M (A) et avec AQ2S (2 x 10* M) et CI" (4 x 102 M) et
rapport des vitesses en fonction de la concentration de HQ (droite).

3.2.2.1.3 Détermination des constantes de réaction de Cl,* avec 9-

CAA

La figure 4-17 montre également la cinétique de dégradation de 9-CAA en présence de

radicaux chlorures sous irradiation et son ralentissement lié a la réaction de compétition avec HQ. Les

V'9—CAA

vitesses de disparition de 9-CAA ont permis le tracé de en fonction de la concentration de HQ

V9—CAA

et a partir de la droite obtenue (R? >0,999) d’ordonnée a I’origine proche de 1, la constante de réaction

entre Cl,” et 9-CAA a pu étre déduite de la pente et est égale 4 2,60 + 0,02 x 108 M1.sL,
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Figure 4-17 : Cinétiques et vitesse de disparition (gauche) de 9-CAA (4,5 x 10° M) en absence (V) et
présence de HQ 39,1 x 107 M ([J) et 4,5 x 10° M (A) et avec AQ2S (2 x 10* M) et CI" (4 x 102 M) et
rapport des vitesses en fonction de la concentration de HQ (droite).

3.2.2.2

Constantes de réaction avec Br,*

Dans le cas de I'espece radicalaire Br,", les expériences ont été réalisées avec HQ aux mémes

concentrations que précédemment, CBZ, OxCBZ et 9-CAA également et en rajoutant dans le milieu des

ions bromure a une concentration 6x10 M. Les cinétiques de dégradation de CBZ, OXxCBZ et 9-CAA

ont été suivies en présence de radicaux bromures générés par AQ2S. On a observé que 9-CAA et CBZ

ne se dégradaient pas ou tres peu apres 60 min d’irradiation (< 5 %) et que OxCBZ disparaissait a

hauteur de 20 %. Par conséquent, les cinétiques de disparition de OxCBZ en absence et présence de

HQ ainsi que les vitesses de disparition ont été évaluées et sont présentées dans la figure 4-18.
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Figure 4-18 : Cinétiques et vitesse de disparition (gauche) de OxCBZ (4,0 x 10° M) en absence (V) et
présence de HQ 39,1 x 107 M ([J) et 4,5 x 10° M (A) et avec AQ2S (2 x 10* M) et Br (4 x 102 M) et
rapport des vitesses en fonction de la concentration de HQ (droite).
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V'oxCBZ

Le tracé de en fonction de la concentration de HQ, présenté dans la figure 4-18, a conduit a

VoxCBZ

I’obtention d’une droite avec un coefficient de corrélation tout juste satisfaisant cependant et avec
une ordonnée a |'origine assez proche de 1. A partir de la pente de cette droite, il nous a été possible
d’évaluer une constante de réaction entre OXCBZ et Br,™ égale 4 3,02 = 1,09 x 10’ M.s mais ceci avec

une erreur non négligeable.

Pour CBZ et 9-CAA, comme aucune dégradation n’avait été observée en absence de HQ dans nos
conditions expérimentales, il est fort probable que leurs constantes de réactions avec Br;* sont

largement inférieures a celle déterminée pour OXxCBZ c’est-a-dire k << 3 x 10’ M1.s™,

3.3 Conclusion

Les résultats obtenus sur les constantes de réaction entre les composés pharmaceutiques
sélectionnés et les espéces chimiques réactives montrent clairement que les radicaux hydroxyles sont
les plus efficaces (au moins d’un facteur 300) dans la photodégradation induite des composés

comparativement aux radicaux carbonates et halogénés.

Dans le cas de CBZ, en rassemblant les résultats obtenus et les constantes de réactions
déterminées dans la littérature, la réactivité avec CBZ peut étre donnée dans |'ordre décroissant
suivant (en M1.s) : kepzeon = 2,27 £ 0,24 x 10%° (notre étude) > kesz,s020- = 1,92 + 0,01 x 10° (Matta et
al., 2011) > kesz3aq2s* = 7,0 £ 0,2 x 108 (De Laurentiis et al., 2012a) > keszcize-= 2,03 £ 0,15 x 10% (notre
étude) > keez102= (1,9 £ 0,1) x 10° M1.s? (De Laurentiis et al., 2012a), les constantes avec les radicaux
carbonates et bromures n’ayant pas pu étre déterminées. Pour OxCBZ et 9-CAA, la réactivité avec les
espéces chimiques réactives a été moins étudiée mais elle peut étre classée comme suit d’apres nos
résultats pour OXCBZ : koxcszeon = 2,20 £ 0,34 x 10° > Koxcez,cize- = 4,84 + 0,24 x 10® > Koxcpz,pr2e- = 3,02 +
1,09 x 10’ ML.s et pour 9-CAA : ks.caneon = 3,2 £ 0,12 x 10%° > Ko.can cize- = 2,60 + 0,02 x 108 ML.s™.

Si I'on s’intéresse aux conséquences de ces résultats sur la phototransformation des trois
composés dans les eaux naturelles, il faut se rappeler que dans le chapitre 3, il a été clairement
démontré par LFP en utilisant les ions thiocyanate que les radicaux hydroxyles se forment dans toutes
les eaux naturelles. Néanmoins, la présence de certains constituants dans ces milieux permet de
générer de nouvelles espéces de courtes durées de vie telles que les radicaux COs™ dans |I'eau de I'Arc
ou encore Br," voire Cl,* dans les eaux salées (Berre et mer Méditerranée). L’ efficacité de ces réactions
s’est avérée dépendante du milieu avec des constantes de vitesse de piégeage de *OH plusimportantes
dans les eaux salées (avec un maximum de 104,3 x 10° s!) que dans les eaux douces (avec un minimum

de 7,56 x 10° s1).
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Or, dans ce chapitre, nous avons pu confirmer que les constantes de réaction des radicaux *OH
avec CBZ, OxCBZ et 9-CAA étaient importantes. A partir des concentrations des composés, nous avons
pu déterminer dans nos conditions expérimentales des constantes de vitesse de piégeage des radicaux
*OH par CBZ, OxCBZ et 9-CAA respectivement égales a 4,80 x 10°, 5,41 x 10° et 7,17 x 10° s. Ceci
signifie que dans les eaux salées, la formation des espéces réactives de courtes durées de vie ne sera
pas affectée par la présence de CBZ, de OxCBZ ou de 9-CAA, alors que dans les eaux douces celle-ci le
sera. De ce fait, il est envisageable que les trois composés puissent réagir avec les radicaux hydroxyles
générés dans les eaux naturelles et plus particulierement dans les eaux douces. En effet, ceci permet
de justifier notamment, la corrélation entre la quantité totale d’azote et la vitesse initiale de disparition
de CBZ, cette quantité étant liée directement aux concentrations en ions nitrate et nitrite, précurseurs

connus de radicaux hydroxyles.

Dans les eaux salées, CBZ, OxCBZ et 9-CAA ont peu de probabilité de réagir avec les radicaux
*OH. Compte-tenu des faibles constantes de réaction déterminées pour ces composés avec les radicaux
Br,* et Cl,* (inférieures a 102 M™.s?), il est normal d’observer des cinétiques de phototransformation
de CBZ, OxCBZ et 9-CAA plus lentes dans les eaux contenant de fortes concentrations en ions bromure
et chlorure que dans les eaux douces. De plus, cet effet permet d’expliquer la corrélation inverse entre

la vitesse initiale de disparition de CBZ et la concentration en ions bromure.

4. Etude analytique de la dégradation de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans les

eaux

Au-dela de I’évaluation cinétique du devenir photochimique dans I’environnement de CBZ,
OxCBZ et 9-CAA, il nous est apparu important d’élucider les mécanismes de transformation mis en jeu.
Pour ce faire, une étude approfondie des produits de transformation formés au cours de I'irradiation
dans les eaux naturelles a été menée pour chaque composé. Ce travail d’identification a été réalisé par
LC-HRMS et LC/MS/MS (LC-MSQTof). De plus, une comparaison des résultats obtenus dans les
différentes eaux, avec ceux issus des études de photolyse (dans I'eau ultra-pure) et a I'obscurité (dans
les eaux naturelles), a été faite afin de discerner les produits de transformation et les mécanismes mis

en jeu pour chacun des processus (photodégradation induite, photolyse, oxydo-réduction).
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4.1  Etude analytique de la dégradation de CBZ dans les eaux

4.1.1 Identification des produits de transformation de CBZ dans les

eaux naturelles

Des solutions de CBZ exposées pendant des durées différentes comprises entre 0 et 50 h c'est-
a-dire avec un taux de transformation maximal de CBZ égale a 23 % ont été analysées par
chromatographie liquide couplée a la spectrométrie de masse haute résolution (LC-MS-QTof). Pour la
caractérisation des produits de transformation (TP), aucune préparation préalable des échantillons n'a
été effectuée mais pour la quantification de certains d’entre eux, une préconcentration a été
nécessaire ainsi que I'ajout d’un étalon interne (OxCBZ). Cette préconcentration d’un facteur 10 a été
réalisée par évaporation. Un exemple de chromatogrammes obtenus en mode full scan est donné dans

la figure 4-19 suivante apres préconcentration de la solution.
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Figure 4-19 : Chromatogrammes de solutions préconcentrées de CBZ avant irradiation (pointillé) et
apres 24 h d'exposition (ligne pleine) dans I’Arc (gauche) et dans Berre (droite), pH = 8,
[CBZ] =5 mg.L* et lampe Xe 300 W

Comme on peut le voir sur le chromatogramme, de nombreux produits de dégradation ont été
détectés. Afin de les identifier, plusieurs démarches ont été suivies : (1) détermination de la masse
exacte de I'ion moléculaire et proposition d’'une formule brute en retenant la formule proposée
donnant la plus faible différence de masse (Am) (entre m/z théorique ou (m/z):) et la masse réelle
((m/2);) doit étre inférieure a 3 mDa), (2) réalisation des spectres de masse des composés par
spectrométrie de masse en tandem a différentes énergies de collision (EC) aprés sélection sur le
premier quadrip6le des ions moléculaires identifiés, (3) injection des standards quand ils étaient
disponibles. En utilisant cette triple approche, les produits de transformation détectés dans les quatre

eaux naturelles lors de l'irradiation de CBZ sont présentés ci-dessous, dans le tableau 4-9.
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Tableau 4-9 : Temps de rétention, masses exacte théorique (m/z): et expérimentale (m/z)., erreur sur la masse (Am), formule brute, structure chimique des

produits de transformation, ion parent fragmenté et formules des ions fils obtenus en MS/MS, suite a I’analyse des eaux naturelles dopées en CBZ et
irradiées, pH ~ 8, [CBZ] =5 mg.L et lampe Xe 300 W

S
Tret (mi [M+H]* [M+H]* Am Formule . [M+H] Formules
ret (Min) Structure chimique (m/z) des ions Eaux
(m/z): (m/z).  (mDa) M MS?2 fragments
82
’ 237,1028 C1sH12N>0 O \ O
CBZ I
196,0762 Ci3HsNO R
’ Arc, Rh
91c'jA 2240733 2240706 2,7  CiHoNO, O \ 180,0811 CisHoN rc'MerO”e
Z 167,0734 C1HgN
4,3 Berre
102 224,0733 224,0706 2,7 C1HsNO, O O e
25 0 253,0976 CisH1:N,0,
4,7 271,1083 271,1077 0.6  CisH1aN,Os O O ig'gggg 215:9'\:\]05 Arc, Rhéne
. N ) 141111
DiOH-CBZ A 180,0808 C1sHsN
2,3 N 152,0618 C11HgN*
Aordine 180,0819 180,0808 1,1 C1sHoN O N/ gt SO Toutes
. O 236,0707 CisHsNO,
6.6 , d 210,0914 C14H1;NO
56 253,0983 253,0972 1,1  CisHizN;0, O O m O 180,0805 C1sHsN Toutes
73 N AN N
" 167,0727 C1HgN
A P A e
0 180,0805 CizHsN
93 196,0766 196,0757 0,9 C1sHoNO 167,0732 Ca2HsN Toutes
Acridone
T //E(
10,1 315,0123 315,0121 0,2  CisH11BrN,O CJ Berre, Mer
Br-CBZ
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Ainsi, parmi les 14 composés identifiés, I'acide 9-carboxylique acridine (twst = 1,2 min), 10-
hydroxy-10,11-dihydro-carbamazépine (DiOH-CBZ) (twst = 2,2 et 4,7 min), I’acridine (tst = 2,3 min) et
I"acridone (tet = 9,3 min) ont pu étre identifiés sans ambiguité en confirmant les temps de rétention et

les spectres de masse par lI'injection des produits commerciaux.

Pour DiOH-CBZ (m/z= 271), sa fragmentation conduit a la formation de 4 ions de rapport m/z
égaux a 253, 236, 210 et 180 comme le montre le tableau 4-9 et la figure 4-20. Ce mécanisme de
fragmentation met en évidence les processus suivants : la perte de molécule d’eau, la perte de la
fonction amine, la perte de la fonction amide et enfin la perte de CH,0 qui conduit a la contraction du

cycle a 7 (azépine) comme cela a été décrit dans la littérature (Jelicet al., 2013).

x10 5 HO
1.9
1.8 ~ 236.0709 "
O [
1.6
Salent(s
1.4 H 3 Q
1.34 180.0808 210.0916 J
1.2 [C13 H10 NJ+ o

0.6 253.0976 )\
0.5+ o NH
041 -CH,0

I

-NH3 -H,0O 271.2633
e -HNCO T «

‘
155 160 165 170 175 180 185 190 195 200 205 210 215 220 225 230 235 240 245 250 255 260 265 270 275 280 285 290 295 300
Counts vs. Mass-to-Charge (m/z)

Figure 4-20 : Spectre MS-MS du composé DiOH-CBZ a m/z =271 (EC=10eV)

Pour la fragmentation de I'acridone (m/z = 196), celle-ci conduit a la formation d’un seul
fragment de rapport m/z égal a 167. Ce fragment correspond a une perte d’un groupement CHO de la
molécule d’acridone. Ce dernier a déja été identifié comme le seul fragment de I'acridone (Jelic et al.,

2012; Petrovic et Barceld, 2007).

La fragmentation du 9-CAA (m/z = 224) conduit a la formation de 3 ions fragments de rapport
m/z égaux a 196, 180, 167. Le premier ion fragment correspond a une perte d’un groupement CO
(28 Da), c’est I'acridone. Le second a une perte d’'un groupement CO et d’'un atome d’oxygene (44 Da)
c’est I’acridine. Le troisieme ion fragment correspond a la perte d’un groupement CHO de la molécule

d’acridone, comme indiqué ci-dessus.
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La voie de fragmentation de I’acridine (m/z = 180) conduit a I’obtention de 2 ions fragments.
Le premier ion fragment de m/z égal a 152 correspond a une perte d’un groupement C,H4 (28 Da) et

le second de m/z égal a 128 (52 Da) correspond a une perte de C;H4. (Jelic et al., 2012).

La fragmentation et les temps de rétention ont ainsi confirmé que le composé 9-CAA
(m/z =224), 'acridine (m/z = 180) et I’acridone (m/z 196) étaient bien des produits de transformation

de CBZ dans I’eau du Rhone.

Pour les composés a m/z = 253 (t: = 6,6 et 6, 9 min), plusieurs propositions structurales ont
été suggérées dans la littérature (figure 4-21) donnant des ions fragments identiques (Calza et al.,
2012; De Laurentiis et al., 2012a; Hiibner et al., 2014; Jelic et al., 2012; Kosjek et al., 2009; Leclercq et
al., 2009; Mahdi Ahmed et Chiron, 2014; Miao et Metcalfe, 2003; Zhang et al., 2015; Zhu et al., 2015).

o]
N
)\ 253-A 2>3-B

Figure 4-21 : Structures chimiques de composés ayant une masse m/z égales a 253 d’apr§s la
littérature

o n,  253-C

Néanmoins, I'abondance des fragments obtenus pour le composé m/z 253 (t = 6,6 min)
(figure 4-22) nous a permis d’exclure le composé 253-B car I'ion fragment m/z égal a 210 est, dans son
cas, le plus abondant (Calza et al., 2012; Jelic et al., 2013; Miao et Metcalfe, 2003). Cependant, les
abondances ne permettent pas de différencier le composé 253-A et 253-C qui ont les mémes
fragments (Calza et al., 2012; Jelic et al., 2012; Miao et Metcalfe, 2003). Pour I'autre composé m/z 253

(tret = 6,9 min), aucune des trois structures proposées n’a pu étre écartée.
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236.0707

180.0808 210.0914

253.0976
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Figure 4-22 : Spectre MS-MS du composé m/z = 253 (t.e: = 6,6 min) (EC = 10 eV)

La littérature nous a également permis d’associer une structure chimique aux composés de

m/z 208 (Calza et al., 2012; Tran et al., 2013; Vogna et al., 2004), 226 (Calisto et al., 2011a;

Lekkerkerker-Teunissen et al., 2012; Pan et al., 2017) et 194 (Jelic et al., 2012; Kosjek et al., 2009; Zhu

etal., 2015). En revanche, la structure du composé de m/z 242 demeure une hypothése.

La fragmentation du composé de masse exacte m/z = 226,0858 (t.«: = 11,1 min) donne lieu a

3 ions fragments de m/z égaux a 208, 198 et 180 (figure 4-23), ce qui permet de valider la proposition

structurale d'un dérivé hydroxylé de I'acridine carboxyaldéhyde (OH-ACA).

x10 4

5.5+

4.5+

3.5

2.5

1.5+

0.5+

180.0804

x
O /O
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-CO
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‘ e -CO <
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168 170 172 174 176 178 1
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Figure 4-23 : Spectre MS-MS du composé m/z = 226,0858 (EC =20 eV)
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4.1.2 Comparaison des sous-produits de CBZ identifiés dans les

différents milieux

Les composés listés dans le tableau 4-9 sont ceux détectés dans, au moins, un des quatre
milieux naturels et la derniére colonne de ce tableau permet de préciser dans quels milieux ils ont été

détectés.

Ainsi, il apparait que 5 sous-produits sont formés quel que soit le milieu considéré parmi

lesquels I'acridine, le dérivé époxyde de CBZ, son dérivé cétonique, I'acridone et OH-ACA.

Certains sous-produits n’ont été détectés que dans certaines eaux: les produits de
transformation de m/z = 242 et 194 dans I’Arc et ceux de m/z = 208 et 222 dans le Rhéne et les eaux

salées, et m/z égal a 315 uniquement dans les eaux salées.

La formation spécifique de ces composés peut étre attribuée aux mécanismes mis en jeu dans
la dégradation induite de CBZ, qui dépendent directement des milieux, sa photolyse et les autres
réactions d’atténuation naturelle étant négligeables. Une étude cinétique quantitative des produits de

transformation de CBZ a été entreprise.

4.1.3  Cinétique de formation et quantification des TP de CBZ

Pour chaque sous-produit identifié lors de l'irradiation de CBZ, I’évolution de leur abondance
en fonction de la durée d’exposition a été tracée pour chacune des eaux naturelles. Les abondances
ont été déterminées en prenant sur les chromatogrammes reconstruits en extrayant le signal
correspondant au rapport m/z exact des ions moléculaires de chacun des composés, I'intensité
maximale du pic. Ces cinétiques sont présentées dans la figure 4-24. Lorsque I'on disposait d’étalons
commerciaux correspondants aux sous-produits, une quantification précise de ces sous-produits a été

faite dans des solutions irradiées pendant 24 h.

On constate dans un premier temps que I’acridine (m/z = 180) est un composé qui se forme
des les premiers temps d’irradiation dans tous les milieux. La concentration d’acridine est plus
importante et du méme ordre de grandeur dans I’Arc et le Rhéne (respectivement 18 et 10,5 pg.L?,
tableau 4-10) par rapport a celles mesurées dans Berre et la mer Méditerranée (d’un facteur environ

5).
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Figure 4-24 : Cinétiques de formation des produits de transformation de CBZ dans les eaux
naturelles : (V) Arc, (C) Rhéne, (O) Méditerranée, (%) Berre,pH ~ 8, [CBZ] =5 mg.L! et lampe Xe
300 W

Cette différence peut s’expliquer par un taux de dégradation de CBZ moins élevé dans les deux
derniéres eaux naturelles (d’un facteur 2 a 3) mais reflete tout de méme la formation moins favorisée
de I'acridine (ou son accumulation) dans ces eaux. L'acridine représente environ 3 a 0,2 % de CBZ
transformé respectivement dans I’Arc et dans Berre. Pour le composé m/z = 226, les mémes

comportements cinétiques ont été observés.

Le composé de m/z = 194, I'iminostilbéne, est un sous-produit primaire puisqu’il se forme dés
le début de l'irradiation, et se transforme aprés 24 h d’irradiation pour disparaitre totalement de I'eau
de I’Arc au bout de 50 h. Ce sous-produit a déja été identifié comme le résultat de I’"hydrolyse de CBZ
par les radicaux hydroxyles (Zhu et al., 2015). Ce méme type de cinétique a aussi été observé pour le

composé bromé de m/z=315 dans les eaux de Berre et de la mer Méditerranée, avec un léger décalage
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temporel pour la mer Méditerranée liée peut-étre a une transformation de CBZ favorisée dans I'eau

de Berre.

L’acridone (m/z 196) est présent dés les premiers temps et sa formation est continue au cours
du temps dans les quatre eaux naturelles, avec, cependant, des variations de pente qui semblent
traduire une formation et une disparition concomitantes. Les quantités produites (respectivement 2,1
et0,2 pg.Lt dans I'eau de I’Arc et de Berre, tableau 4-10) sont en accord avec le taux de transformation
de CBZ. Le phénomeéne de formation-disparition concomitante est nettement visible également pour
9-CAA (m/z = 224), et dans le cas de I’eau de mer, la réaction de disparition est méme prédominante

apres 8 h d’exposition.

Pour le composé de m/z = 208, non détecté dans I’eau de I’Arc, sa formation semble intervenir
au bout de quelques heures d’exposition dans les eaux du Rhone et de la mer Méditerranée. Sa
cinétique dans l'eau de Berre semble décrire des cycles de formation-disparition-formation-

disparition.

Les cinétiques pour les composés (m/z = 222 et 224) dans |'eau de Berre présentent une allure
comparable, qui témoigne de leur formation apres quelques heures d’irradiation puis de leur
accumulation, faisant d’eux des sous-produits dits secondaires. Dans I'eau du Rhéne, le composé m/z =
222 est formé tres tardivement et peut méme étre considéré comme un sous-produit tertiaire. Ceci
est aussi le cas pour les composés de m/z = 242 et de m/z = 253 élué a 6,6 min, ce qui tend a montrer
gu’il correspond a la structure 253-C (figure 4-21). Ce résultat pour le composé m/z = 253 tend a

montrer que celui-ci correspond au 253-C qui se forme aprés oxydation et contraction de cycle.

Deux composés, détectés uniquement dans I’eau de I’Arc et du Rhoéne, de m/z = 253 (te: = 6,9
min) et 271 (DiOH-CBZ)), présentent des évolutions de concentrations assez similaires. Il est a souligner
que dans I’Arc, la formation de DiOH-CBZ est trés importante (163 pg.L™* aprés 24 h d’irradiation) et
elle représente 25,8 % de la dégradation de CBZ (tableau 4-10). Ces deux composés, hormis m/z = 271
dans le Rhone (qui est formé apres quelques heures d’irradiation), sont formés dés les premiers temps
d’irradiation, s’accumulent et enfin disparaissent du milieu. Ce type de cinétique tend a privilégier la
structure 253-B pour le composé m/z = 253 (t.& = 6,9 min) dont la formation résulterait d’un processus

(hydroxylation).
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Tableau 4-10 : Concentration en acridine, acridone, 9-CAA et DiOH-CBZ aprées 24 h d’irradiation de
CBZ dans les différentes eaux, pH = 8, [CBZ] =5 mg.L ™ et lampe Xe 300 W

Acridine Acridone 9-CAA DiOH-CBZ
Concentration % de Concentration % de Concentration % de Concentration % de
formée transformation formée transformation formée transformation formée transformation
(ug.L?) de CBZ (ug.L?) de CBZ (ug.L?) de CBZ (ug.L?) de CBZ
Arc 18 2,9 2,1 0,3 36 5,7 163 25,8
Rhone 10,5 2,2 0,4 0,1 3 0,6 3,5 0,7
Berre 0,7 0,2 0,2 0,1 0,3 0,1 / /
Mer 4,9 3,5 0,9 0,6 1,8 1,3 / /

4.2  Processus de dégradation de 9-CAA dans les eaux naturelles
4.2.1 Identification des TP de 9-CAA

Comme pour CBZ, 9-CAA a été irradié dans chacune des 4 eaux naturelles pendant environ
48 h et plusieurs prélevements ont été réalisés 2 a 3 fois par jour avec un taux de transformation
maximal de 9-CAA égal a 33 %. Ces prélevements ont été analysées par LC-MSQTof avec une

préconcentration d’un facteur 10.

Des exemples de chromatogrammes obtenus en mode full scan sont donnés dans la figure 4-
25 dans les eaux de I’Arc et de Berre. On peut ainsi voir sur ces chromatogrammes de nombreux pics

associés aux TP. Pour les identifier, la méme démarche que celle décrite pour CBZ a été mise en ceuvre.

2.5x107

7
9-CAA 1.40x10 i L 9-CAA
7 ! Agridone
2.0x10" | j
1.20x10" == !
7.50x10°
a 7]
£} Acridone =3
S <]
o o
3 . Acridine / 3 5.00x10° - '
2 / < 11 Acridine
Q a
E 5.0x10° 5
z z
i A 2.50x10°
0.0 -M 0.00
T T T T T T T T T T T
0 2 4 6 8 10 12 0 2 4 6 8 10 12
Temps de rétention (min) Temps de rétention (min)

Figure 4-25 : Chromatogrammes de solutions préconcentrées de 9-CAA avant irradiation (pointillé) et
apres 48 h d’exposition (ligne pleine) dans I’Arc (gauche) et dans Berre (droite), pH ~ 8, [9-CAA] =5
mg.L et lampe Xe 300 W.

En utilisant cette approche, les produits de transformation détectés dans les quatre eaux naturelles

lors de I'irradiation de 9-CAA sont présentées dans le tableau 4-11.
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Ainsi, parmi les 9 composés identifiés, la présence de l'acide 9-carboxylique acridine

(tree= 1,7 min) et de I'acridone (twst = 9,3 min) ont pu étre identifiés sans ambiguité en confirmant les

temps de rétention et les spectres de masse par I'injection des produits commerciaux. Pour les autres

composés, les propositions structurales sont uniquement basées sur leur formule élémentaire.

Tableau 4-11 : Sous-produits formés au cours de l'irradiation de 9-CAA dans les eaux naturelles

: [M+H]* [M+H]* Erreursurla o
Tret (min) L Formule Structure chimique Eaux
(m/z obtenu) (m/z théorique)  masse (mDa)
L7 224,0706 Ci14HsNO N
9-CAA ) 14HsNO> O O
7
3,4 A Toutes
- 180,0811 180,0808 0,3 Ci3HoN
Acridine &
3/5 COOH
Acide N
. 174,0552 174,055 0,2 Ci10H7NO; N P Toutes
carboxylique \ _ N
quinoléine N o
3,8 258,0313 258,0316 0,3 C14HsNOCI > \—m Mer
NS
O
N Arc, Berre,
4,0 232,0606 232,0604 0,2 C12H9NO, oH
N/ OH Mer
o
4,3 301,9802 301,9811 0,9 C14HsNO,Br N . Mer
N/ 7
/O
N
54 230,0807 230,0812 0,5 C13H11NO3 _ a5 Toutes
o
5,3 256,0605 256,0604 0,1 C14HoNO,4 ‘ NN >OH Toutes
NN
/O
4,05 o
55 200,0706 200,0706 0 C12H9NO, — Toutes
2 N ‘
9,3 Toutes
. 196,0761 196,0757 0,4 Ci3HosNO
Acridone
N/
10,2 Ho
, NN
Dihydroxy- 212,0705 212,0706 0,1 C13HsNO; ‘ ——oH Berre
acridine NN

Ainsi, pour le composé de m/z =258, sa formule élémentaire C14HsNO,Cl fait apparaitre comme

différence par rapport a la formule de 9-CAA (C1sHsNO;), I’ajout d’un atome de chlore remplagant un

atome d'hydrogene, ce qui suggére fortement la chloration de 9-CAA, liée aux espéces réactives

chlorées, et rend trés plausible cette proposition. Il en est de méme pour le composé a 4,3 min
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(m/z =302, C14HsNO,Br) avec cette fois-ci le remplacement d’un atome d’hydrogéne par un atome de
brome, concordant avec la bromation de 9-CAA liée aux espéces réactives bromées. De fagon
comparable, I'hypothése structurale du composé a 5,3 min (m/z = 256) s’appuie sur sa formule
élémentaire (C14HsNO4), qui se distingue de celle de 9-CAA par la présence de deux atomes d'oxygéne
supplémentaires. Ceci suggere la présence de deux groupements hydroxyles sur les noyaux
aromatiques, soit sur le méme noyau comme cela est présenté dans le tableau 4-11, ou encore un seul

groupement OH par noyau.

Pour les composés de m/z = 232 et 200 et de formule élémentaire respective C1;HsNO, et
C12HsNO,, leur hypothese structurale s'est basée sur la perte de deux atomes de carbone par rapport
a la formule de 9-CAA, qui ne peut s'expliquer que par la perte de la fonction acide carboxylique de
9- CAA et la perte d'un atome de carbone d'un noyau aromatique par ouverture d'un cycle. Ensuite, la
présence de 4 atomes d'oxygéne sur le composé de m/z = 232 suppose la présence de deux fonctions
acides carboxyliques et la présence de 2 atomes d'oxygéne sur le composé de m/z = 200 suppose deux
fonctions aldéhydes, validant ainsi les propositions structurales. De plus, il est a noter qu'entre ces

deux composés, la différence de masse de 32 Da concorde également avec nos hypotheses.

Enfin, pour le composé de m/z = 230 de formule élémentaire C13H1:NOs, la structure chimique
proposée se base sur les deux précédentes propositions, avec la présence de trois atomes d'oxygene,

qui suggeére la présence d'une fonction aldéhyde et d’une fonction acide carboxylique.

4.2.2 Comparaison des sous-produits de 9-CAA identifiés dans les

différents milieux

Dans la derniére colonne du tableau 4-11 sont indiqués les eaux dans lesquels les composés

listés ont été détectés.

Certains sous-produits sont formés lors de |‘irradiation de 9-CAA dans chacune des eaux, c’est
le cas de I'acridine, I'acridone et les composés de m/z = 174, 230, 256 qui correspondent a des
hydroxylations et ouvertures de cycle. Cependant, quelques différences sont observables, notamment
I’absence du composé m/z = 232 dans le Rhéne et la formation des composés bromé (m/z = 301) et

chloré (m/z = 258) exclusivement dans I’eau de la mer Méditerranée.

De plus, le sous-produit de m/z = 212 n’est retrouvé que dans I’eau de Berre. Enfin, le composé
de m/z = 200 n’est pas identifié dans le Rhéne alors qu’il est formé dans les 3 autres eaux. Cependant

le temps de rétention de ce dernier est différent entre I’Arc, Berre (t.«: = 5,5) et la mer (t.: = 4,1), ceci
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peut s’expliquer par I'ouverture de cycle et la position différente des groupements carboxyle et cétone

sur la molécule selon la nature de I’eau.

4.2.3  Cinétique de formation et quantification des TP de 9-CAA

Les cinétiques de formation des sous-produits dans chacune des eaux naturelles ont été

tracées et sont représentées sur la figure 4-26.

Ce tracé permet de confirmer que I'acridone (m/z = 196) se forme dés les premiers temps
d’irradiation, c’est un composé primaire. De plus, son abondance atteint ensuite un plateau avant de
diminuer. Ce type de cinétique a été aussi observé pour le composé de m/z = 200 et 180 (acridine)
avec un plateau moins marqué et avec le composé de m/z = 258 avec néanmoins une concentration
qui se stabilise aprés sa formation. Les concentrations en acridine mesurées apres 24 h d’exposition
sont assez faibles et plus élevées pour I'acridone (cf. tableau 4-12) mettant en évidence la part plus

importante du processus conduisant a la formation de I'acridone dans la dégradation de 9-CAA.
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Figure 4-26 : Cinétiques de formation des produits de transformation de 9-CAA dans les eaux
naturelles : (V) Arc, (C) Rhéne, (O) Méditerranée, (k) Berre
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La cinétique du composé de m/z = 174 permet de définir ce composé comme un composé
secondaire puisqu’il se forme apres les 4 premiéres heures d’irradiation de 9-CAA dans Berre, la Mer
et le Rhone tandis qu’il se forme aprés 22 h dans I’Arc. Cette allure de cinétique a aussi été observée

pour le composé de m/z =232 et 212.

Deux composés (m/z = 230 et 256) ont des comportements assez similaires. Leur formation
prend place dés les premiers instants dans I’eau de mer et de Berre et aprés quelques heures dans les
deux autres. Par contre, I’accumulation du composé de m/z = 230 est moins importante car le composé
disparait assez rapidement dans le milieu. Ici encore, les nombreux changements de pente soulignent

bien leur formation et disparition concomitante.

Tableau 4-12 : Concentration en acridine et acridone aprés 24 h d’irradiation de 9-CAA dans les
différentes eaux, pH =~ 8, [9-CAA] = 5 mg.L et lampe Xe 300 W.

Composés Acridine Acridone

Eau Eau
Type d’Eau Arc Rhone Berre Mer Arc  RhOne Berre Mer
ultrapure ultrapure

Concentration
) ] 2,3 1,4 1 0,2 0,09 44,7 54,3 70,4 65,1 35,6
formée (pg.L?)
% de
transformation | 0,25 0,26 0,16 0,04 0,01 4,9 10,3 11,2 13,9 4,5

de 9-CAA

4.2.4 Comparaison avec les résultats obtenus lors de la photolyse de

9-CAA

De la méme fagon, des solutions de 9-CAA exposées pendant des durées différentes (jusqu’a
environ 48 h) c'est-a-dire avec un taux de transformation maximal de 9-CAA d'environ 35 % ont été

analysées par LC-MS-QTof sans préparation préalable des échantillons.

Quatre composés ont été identifiés sans ambiglité parmi lesquels I'acridine (m/z = 180) et
I'acridone (m/z = 196). De plus, deux autres composés, identifiés a partir de leur formule élémentaire,

ont été proposés : I'acide carboxylique quinoléine (m/z = 174) et le dihydroxy-acridine (m/z = 212).
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Figure 4-27 : Cinétiques de formation des TP issus de la photodégradation de 9-CAA dans I'eau
ultrapure : acridone (M), acridine (O), acide carboxylique quinoléine (A), dihydroxy-acridine (), pH
=5,75, lampe Xe 300 W, [9-CAA] =5 mg.Lt.

Le tracé de leur cinétique de formation sur la figure 4-27, montre que I'acridone est présent des les
premiers temps d'exposition et semble s'accumuler avec une concentration aprés 24,4 h d’irradiation
égale 3 35 pg.L? qui correspond a 8,5 % de la dégradation de CBZ. Cependant, I'acridine et son dérivé
dihydroxylé semblent étre des composés secondaires qui ont été détectés aprés quelques heures
d'exposition. L’acridine, dont la concentration mesurée est tres faible, représente une part infime de
la dégradation de 9-CAA (tableau 4-12). Enfin, le dérivé de la quinoléine est plutt un composé tertiaire
avec une présence détectable au-dela de 10 h sous irradiation. Ces trois composés s'accumulent aussi

dans le milieu dans nos conditions de travail.

Cette comparaison fait apparaitre que les sous-produits de la photolyse de 9-CAA sont aussi
détectés lors de son irradiation dans les eaux naturelles. Par ailleurs, les concentrations en acridine et
acridone dans les eaux naturelles sont plus importantes que celles mesurées au cours de la photolyse
et suggerent que d’autres processus de photodégradation induite sont a I'origine de leur formation.
Ceci est, de plus, confirmé par leurs cinétiques avec des formations plus rapides dés les premiers temps

d’exposition.
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4.3  Processus de dégradation de OxCBZ dans les eaux naturelles
4.3.1 Identification des TP de OxCBZ

Des solutions de OxCBZ ont été irradiées de facon a obtenir la dégradation presque totale du
composé de départ (entre 90 et 100 % de transformation). Ces échantillons ainsi que les solutions
laissées a I’obscurité (solutions de référence) ont été analysés par LC-MSQTof. Ces derniéres se sont
avérées indispensables pour discriminer les produits issus des processus de photodégradation. Des

exemples de chromatogrammes obtenus en mode full scan sont donnés sur la figure 4-28.
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Figure 4-28 : Chromatogrammes de solutions de OxCBZ de référence (pointillé) et apres 4 h
d’exposition dans Berre (gauche) et dans Rhéne (droite), pH = 8, [OxCBZ] = 5 mg.L? et lampe
Xe 300 W.

Tous les composés détectés dans les solutions de OxCBZ irradiées sont rassemblés dans le
tableau 4-13. Les produits de transformations ont été identifiés soit par comparaison avec les produits
commerciaux, soit a partir de la masse exacte des composés et de leur formule élémentaire ou encore

en s'appuyant sur la littérature (Bu et al., 2016; Kaiser et al., 2014; Miao et al., 2017).

Ainsi, il est possible de se rendre compte que 3 standards sont détectés : 9-CAA (tet = 1,2 min),
I'acridine (tret = 2,4 min) et I'acridone (te: = 9,3 min) comme cela est visible dans le tableau 4-13 mais

aussi sur la figure 4-28.
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Tableau 4-13: Sous-produits formés lors de l'irradiation de OxCBZ dans les eaux naturelles

Tret [M+H]* [M+H]* Erreur sur Formule .
) , la masse Structure chimique Eaux
(min) (m/z obtenu)  (m/zthéorique) M
(mDa)
COOH
12 224,0710 224,0706 0,4 C14HsNO N Tout
9-CAA , , b 1aHoNO> O O outes
N/
2,4 N
- 180,0802 180,0808 0,6 Ci3HoN Berre, mer
acridine 7
7,2 253,0976 253,0972 0,4 Ci5H12N20 O
OxCBZ ’ ’ » 15M112IN2U2 O )N'\
P S
51 7
6,4 224,0706 224,0706 0 C14HsNO, N X Arc, Berre, mer
—OH
OH-ACA A

_ .
0 0 shone, 5
267,0768 267,0764 0,4  CisHioN:Os A A 6ne, Berre

7,3 P Arc, Berre, mer
OH \0
BaQM BQD
9,3 .
§ 196,0766 196,0757 0,9 C1:HsNO Arc, Rhone, mer
Acridone P
10 3 (o} B OH
11,5
Oh 9. 240,0652 240,0655 0,3 C14HgNO; | NN Arc, mer
CAA AANF
83 210,091 210,0913 0,3 C1sH1NO —{ ] Rhone, Berre, mer
10,8 Tous
\ /¥
11,1 N
DiOH- 242,0814 242,0812 0,2 C14H11NO3 Y Tous
ACA N -

Parmi les 5 autres composés détectés, on retrouve deux composés déja identifiés comme TP
de CBZ, il s'agit du produit élué a 11,1 min (m/z = 242 et de formule C14H1:NOs), qui correspond au
dérivé dihydroxylé de I'acridine carboxyaldéhyde (DiOH-ACA) et du produit de m/z = 224 qui
correspond a OH-ACA.

Pour le composé de m/z = 210 et de formule élémentaire C14H1:NO, la perte d'un groupement
-CONH par rapport a la formule de OxCBZ (CisH12N20,) suppose la perte de la fonction latérale amide
et valide la proposition structurale. La structure chimique du composé de m/z = 240 et de formule
élémentaire Ci14H9NOs, qui présente un rapport m/z supérieur de 16 Da (c'est-a-dire un atome
d'oxygéne) par rapport a celui de 9-CAA (m/z = 224 et formule C14H9NO;) conforte I'hypothése de la
présence d'un groupement hydroxyle sur un noyau aromatique. Sa position n'étant pas définie, aussi
bien sur le noyau aromatique que sur le carbone porteur de cette fonction, une proposition a été faite
sans certitude absolue. Il est a noter que la détection de deux composés présentant un rapport m/z

identique soutient cette structure chimique qui correspond au dérivé hydroxylé de 9-CAA (OH-9-CAA).
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Enfin, pour les composés de m/z = 267, correspondant a 1-(2-benzaldéhyde)-(1H,3H)-
quinazoline-2,4-dione (BQD) et/ou a 1-(2-acide benzoique)-(1H,3H)-quinazoline-2-one (BaQM), leur

attribution structurale s'est basée sur leur masse exacte mais aussi sur les travaux de (Bu et al., 2016).

4.3.2 Comparaison des TP de OxCBZ identifiés dans les différents

milieux

D'une fagon générale, la présence des TP formés lors de I'irradiation de OxCBZ dans les eaux
naturelles ne semble pas dépendre du milieu lui-méme sauf pour quelques composés qui sont détectés
dans un ou deux milieux: I'acridine dans I'eau de Berre et de la mer Méditerranée et le dérivé désamidé
de OxCBZ dans I'eau du Rhéne et de Berre. A I'opposé, trois sous-produits se forment dans toutes les
eaux : il s’agit de I'acridone, de 9-CAA et de DiOH-ACA. Enfin, un composé n'a pas été détecté dans

I'eau du Rhone, le OH-ACA.

4.3.3 Comparaison avec les résultats obtenus a 'obscurité et lors la

photolyse de OxCBZ

Les résultats analytiques sur les TP issus de la dégradation de OxCBZ a |'obscurité et par

photolyse ont été obtenus par LC-MS-QTof aprés différents temps de réaction.

Ainsi, 5 composés ont été identifiés a |'obscurité dans les eaux naturelles et 10 lors de
|'exposition a la lumiére dans I'eau ultrapure. Les composés formés a I'obscurité sont communs aux
autres conditions expérimentales (photolyse et photodégradation induite) avec la détection de :
9- CAA, OH-ACA, BaQM et BQD. Les 5 autres composés mis en évidence lors de la photolyse de OxCBZ
ont aussi été identifiés lors des études photochimiques dans les eaux naturelles : acridine, acridone,

dérivé désamidé de OxCBZ, OH-9-CAA et DiOH-ACA.

Pour les composés quantifiables (9-CAA, acridine et acridone), leur concentration a été
mesurée dans les différentes conditions expérimentales et les valeurs sont rassemblées dans le tableau

4-14 ci-apres.
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Tableau 4-14 : Concentrations en 9-CAA, acridine et acridone a partir de OxCBZ dans les différentes
eaux et dans les différentes conditions expérimentales, pH = 8, [OXCBZ] = 5 mg.L* et lampe

Xe 300 W.
Composés Conditions Arc Berre Rhone Mer
mg.L? 0,28 0,35 0,34 0,25
Obscurité*
% de OxCBZ 5,6 7,1 7,0 5,2
9-CAA
mg.L? 0,09 0,31 0,29 0,07
Irradiation
% de OxCBZ 1,8 6,1 5,9 1,3
mg.L? 0,0064 0,0047 0,0033 0,0050
Acridone Irradiation
% de OxCBZ 0,13 0,09 0,07 0,005
mg.L? 8,6x107 8,6x107
Acridine Irradiation
% de OxCBZ 0,0017 0,01

* aprés 48h a I'obscurité

D'apreés le tableau 4-14, la formation photochimique d'acridone et d'acridine est trés faible et
correspond a moins de 0,2 % de la dégradation de OxCBZ. 9-CAA est formé en quantité plus importante
et donc contribue plus significativement au bilan massique de la dégradation de OxCBZ, jusqu'a environ
6 %. Par ailleurs, ces valeurs soulignent aussi le fait que 9-CAA est formé en quantités comparables
dans les eaux de Berre et du Rhone a I'obscurité et sous irradiation mais en quantités plus faibles sous
irradiation dans les eaux de I'Arc et de mer qu'a l'obscurité. Cette différence dans I'Arc est

probablement liée a la photodégradation induite tres efficace de 9-CAA (cf. tableau 4-7).

D'aprés ces résultats, il apparait que lors de la photodégradation induite de OxCBZ dans les eaux
naturelles, les processus d'atténuation naturelle ainsi que la photolyse de OxCBZ peuvent avoir lieu

sans que I’on ait pu néanmoins leur attribuer une pondération.

4.4  Conclusion

Ces études analytiques ont permis de mettre en évidence la formation de nombreux composés
au cours de la photodégradation de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans les eaux naturelles avec la détection
tres fréquente de I'acridine et de I'acridone. Deux autres composés ont été souvent mis en évidence

lors de la phototransformation de OxCBZ et CBZ, il s'agit de OH-ACA et de 9-CAA.

De nombreux autres composés détectés se sont avérés spécifiques du composé de départ :
pour 9-CAA, des dérivés quinoléiques ; pour CBZ, I'iminostilbéne et le dérivé désaminé de CBZ ; pour

OxCBZ, BaQM, BQD, et le dérivé désamidé de OxCBZ.
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Enfin, certains produits de transformation n'ont été identifiés que dans des milieux
spécifiques. C'est notamment, le cas des composés halogénés dont la présence a pu étre validée lors

de la phototransformation de 9-CAA et CBZ dans les eaux salées.

5. Mécanismes de dégradation de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans les eaux

naturelles
5.1  Mécanisme de dégradation de CBZ dans les eaux naturelles

A partir des résultats sur I'’étude des milieux naturels (composition chimique, espéces
réactives), sur la détermination des constantes de réaction et sur la transformation de CBZ (études
cinétiques et analytiques) dans les eaux naturelles et dans I’eau ultrapure, il est possible d’affirmer
que la dégradation de CBZ dans le milieu aquatique est essentiellement due aux processus de
phototransformation induite. La nature des espéces réactives impliquées dans la transformation
primaire de CBZ est dépendante des milieux tout comme les mécanismes réactionnels. Aussi, pour plus
de clarté, un premier point sera fait sur les mécanismes primaires et dans un second temps sur les

voies réactionnelles en indiquant les particularités de chacune des eaux naturelles.

Dans ce chapitre, il a été clairement démontré que dans les eaux douces, les radicaux
hydroxyles sont majoritairement responsables de la dégradation induite de CBZ. Or, ces radicaux sont
connus pour oxyder les composés organiques d’'une fagon non sélective et peuvent réagir par transfert
d’électron, par addition sur une double liaison ou encore par arrachement d’un atome d’hydrogéene
(Neta et Fessenden, 1974). Compte-tenu de la structure de CBZ, les deux premieres réactions ont été

envisagées, soit par exemple :

Le transfert d’électron avec la formation du radical cation de CBZ (CBZ**) :

o NH, o NH,

Et I’addition sur une double liaison pour donner I'adduit hydroxylé de CBZ (OH-CBZ°) :

coSRiEes
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Par contre, dans les eaux salées, la formation majoritaire de radicaux halogénés (radicaux Br,™
voire Cl,™) pourrait permettre la dégradation de CBZ suivant un processus primaire impliquant aussi le

transfert d’électron avec la formation de CBZ** et une possible recombinaison radicalaire avec Br*.

Plusieurs voies de transformation de CBZ permettent de justifier les nombreux produits de
transformation détectés, notamment des coupures de liaisons, des hydroxylations, des ouvertures de
cycles, des halogénations et des oxydations. Ainsi, les coupures de liaisons peuvent s’expliquer par

I’obtention d’un radical cation sur I'un des atomes d’azote (la réactivité des radicaux *OH n’étant pas

CLAO =D

o NH, o NH,

sélective) :

La présence d’un réducteur dans le milieu (par exemple, le radical superoxyde) conduit a la

formation de I'acridine (m/z = 180) ce qui explique sa présence dés les premiers instants d’irradiation :

+H,0

— 2 + H,NCOOH
N
H
\ Réducteur

Acridine
N

H

La formation du radical cation sur I'atome d’azote de la fonction amide permet la formation du
composé m/z = 222 (avec la rupture de la liaison C-N entre la fonction carbonyle et amine). Cette
réaction semble plus lente et moins favorisée car ce composé est formé apreés quelques heures sous

irradiation et en assez faible quantité en comparaison avec I’acridine.

L’hydroxylation de CBZ ou des produits de transformation implique la formation initiale d’un
adduit radicalaire (exemple de OH-CBZ*) ou d’un radical cation (exemple de CBZ**) qui peuvent évoluer

en présence d’eau et d’oxygéne pour conduire a la formation des dérivés hydroxylés :
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L'obtention de DiOH-CBZ (figure 4-29, voie C) implique la formation d’un intermédiaire non
détecté dans nos conditions de travail, I'époxyde de CBZ comme cela a été décrit dans la littérature
(Bahlmann et al., 2014; De Laurentiis et al., 2012a; Tran et al., 2013; Vogna et al., 2004; Zhu et al.,
2015). DiOH-CBZ évolue ensuite par oxydation vers les composés de m/z = 224. En paralléle, a partir
de I’époxyde, la contraction du cycle azépine permet la formation du composé de m/z = 253 (voie D)
puis de I'acridine carboxyaldéhyde (figure 4-29, voie E) qui peut évoluer pour donner I'acridine (par
décarbonylation, figure 4-29, voie E1), 9-CAA (par hydroxylation, figure 4-29, voie E2) et |'acridone
(figure 4-29, voies F et G) (De Laurentiis et al., 2012a; Mahdi Ahmed et Chiron, 2014; Tran et al., 2013;
Vogna et al., 2004; Zhu et al., 2015) mais aussi ces dérivés hydroxylés (OH-ACA et DiOH-ACA) (figure 4-
29, voie H et H1) (Zhu et al., 2015). Dans nos conditions de travail, les voies C1, E1, E2 semblent
favorisées cinétiquement par rapport a la voie H car les composés issus de DiOH-CBZ et ACA sont
présents des les premiers temps d’irradiation. L'irradiation de CBZ peut également conduire a une

hydroxylation pour former OH-CBZ (figure 4-29, voie I).
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Figure 4-29 : Mécanismes de phototransformation de CBZ dans les eaux naturelles d’apres la

littérature et les résultats obtenus au cours de la these

Parmi les voies de transformation présentées dans la figure 4-29, la voie A, identifiée
uniquement dans ce travail correspond a I’obtention par halogénation du composé bromé uniquement
détecté dans les eaux salées. Cette réaction se produit probablement a partir de CBZ** qui en présence

de Br*® pourrait conduire au composé bromé par recombinaison radicalaire et réduction.
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5.2 Mécanisme de dégradation de 9-CAA dans les eaux naturelles

En considérant I’'ensemble des résultats obtenus, il est possible d’affirmer que la dégradation
de 9-CAA dans les compartiments aquatiques environnementaux est due aux processus de
phototransformation directe (photolyse) et aussi induite. Néanmoins, la nature des espéces réactives
impliquées dans la transformation primaire de 9-CAA ainsi que les mécanismes réactionnels semblent

dépendre des milieux, comme c’est le cas pour les processus de phototransformation induite.

Dans ce chapitre, il a été clairement démontré que la photolyse de 9-CAA se produisait avec
I’obtention tres rapide de I’acridine et ensuite de I'acridone, de I'acide carboxylique quinoléine et du
dihydroxy-acridine. La dégradation directe de 9-CAA peut s'expliquer par le processus de
photodécarbonylation (perte de CO). Celui-ci permet de justifier la formation directe de I'acridone
comme cela a été décrit pour le dérivé de I'anthracéne (Budac et Wan, 1992; Negrdon-Encarnacion et

Arce, 2007) :

CooH o
H oH
X hv
—_ —
H,0
N/ N N
H H

Par ailleurs, la formation de dérivés hydroxylés de I'acridine a partir de 9-CAA peut s'expliquer
par le processus de décarboxylation (perte de CO,) de 9-CAA qui conduit a la formation de I'acridine
puis a celui de photoionisation (Da Silva et al., 2013; De Laurentiis et al., 2012a; Horio et al., 2012;
Kalachandra et Farhataziz, 1980; Wong-Wah-Chung et al., 2007). Ce dernier implique la formation d'un

radical cation par photoéjection d'un électron qui en présence d'oxygene conduit a la formation de
I'nydroxy-acridine comme cela est représenté ci-apres :

N hv o, AN
= CLO = B0
= N

L'hydroxylation supplémentaire de ce composé ainsi que son oxydation conduit ensuite a

I'ouverture du cycle aromatique (Vialaton et al., 1999) et a I'obtention indirecte du dérivé de la

quinoléine.
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Cependant, la formation de l'acridine et de I'acridone semble aussi se produire par
photodégradation induite tout comme celle des autres composés non détectés par photolyse (produits

d’ouverture de cycle, produits hydroxylés et produits halogénés).

Le mécanisme de formation des sous-produits proposé dans ce travail est présenté sur la figure
4-30. Ainsi dans les eaux naturelles, I'implication des radicaux hydroxyles, bromures voire chlorures
dans la transformation de 9-CAA est a considérer (voies A et B, figure 4-30). Cela implique donc la
formation probable du radical cation de 9-CAA par transfert d’électron pour donner son radical cation
9-CAA* ou encore celui de I'adduit HO-9-CAA* comme cela a été décrit pour CBZ. A partir de ces
composés, I’hydroxylation voire la double hydroxylation de 9-CAA (voie B, figure 4-30) est envisageable
et justifie la formation secondaire de DiOH-9-CAA. A partir de I'acridine, les mémes processus ont lieu
et générent les dérivés hydroxylés et dihydroxylés de I'acridine (voies C1 et C2, figure 4-30). Ensuite,
I'hydroxylation supplémentaire de ce composé ainsi que son oxydation conduit a I'ouverture du cycle
aromatique (Vialaton et al., 1999) et a |'obtention indirecte des dérivés de la quinoléine (voies E, F et

G, figure 4-30).
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Figure 4-30 : Hypothéses mécanistiques de photodégradation du sous-produit 9-CAA dans les eaux
naturelles : (V) Arc, () Rhéne, (O) Méditerranée, (%) Berre d’aprés les résultats obtenus dans la
these
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Pour les produits halogénés, leur formation dans les eaux salées se justifient par la production
de Br," et Cl;” soit donc la formation préalable de Br*® et CI* qui conduit a la formation des dérivés

chloré et bromé de 9-CAA comme cela a été supposé pour CBZ (voie A, figure 4-30).

5.3  Mécanisme de dégradation de OxCBZ dans les eaux naturelles

Concernant la transformation de OxCBZ (études cinétiques et analytiques) dans les eaux
naturelles, elle est complexe et fait intervenir: des processus d’atténuation naturelle, de
phototransformation directe (photolyse) mais aussi de phototransformation induite. La nature des
espéces réactives impliquées dans la transformation primaire de OxCBZ ainsi que les mécanismes

réactionnels semblent dépendre des milieux.

Les résultats obtenus dans ce chapitre ont clairement montré que OxCBZ était transformé par
absorption directe de la lumiere. Les processus de dégradation directe de OxCBZ supposent qu’a I’état
excité, OxCBZ (comme de nombreux composés organiques aromatiques (Da Silva et al., 2013; De
Laurentiis et al., 2012a; Horio et al., 2012; Kalachandra et Farhataziz, 1980; Wong-Wah-Chung et al.,
2007)) puisse subir un processus de photoéjection d’électron, afin de donner plusieurs radicaux cations
(localisé sur I'azote de I'azépine, sur le noyau aromatique ou encore sur un atome de carbone de
I’azépine). Ces radicaux cations peuvent ensuite évoluer pour produire par coupure de la liaison C-N

des dérivés désamidés, ou encore pour générer le dérivé hydroxylé OH-OxCBZ en présence d’oxygéne.
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Figure 4-31 : Mécanismes de phototransformation de OxCBZ dans les eaux naturelles d’apres la
littérature et les résultats obtenus dans la these

Ainsi, dans les eaux naturelles (figure 4-31), une désamination de OxCBZ est envisageable et entraine
la formation du composé ayant un m/z égal a 210 (figure 4-31, voie A). De plus, il est vraisemblable
gu’un processus d‘oxydation ou hydroxylation localisé sur I'azépine de OxCBZ ou OH-CBZ, puisse
générer l'intermédiaire (m/z = 269), non identifié dans notre cas, mais nécessaire pour justifier la
formation de certains des TP. A partir de cet intermédiaire, plusieurs voies réactionnelles peuvent
s’enchainer, notamment une coupure de liaison, une oxydation et une fermeture cycle (Kaiser et al.,
2014) donnant BaQM (figure 4-31, voie C) ainsi que le produit de transformation de m/z = 269 qui peut
étre oxydé en BQD (figure 4-31, voies D et D1). Egalement, I'intermédiaire (m/z = 269) peut subir une
désamidation, un réarrangement o-cétonique, une contraction de cycle puis une perte d’un

groupement hydroxyle pour former ACA (figure 4-31, voie E). A partir de ACA, les processus qui ont
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lieu, générent les dérivés hydroxylés et dihydroxylés de ACA (OH-ACA et DiOH-ACA) identifiés dans ce
travail (figure 4-31, voies E1 et E2). Enfin, ACA peut également, par oxydation, former 9-CAA (figure 4-
31, voie F), qui comme montré précédemment, peut s’hydroxyler (OH-9-CAA) (figure 4-31, voie F1)
mais aussi se transformer en acridine et acridone (figure 4-31, voies F2 et F3). Toutefois, il convient
rappeler qu’aucun produit de transformation de OxCBZ chloré ou bromé n’a été identifié dans les eaux

salées.

Le processus de transformation de OxCBZ a I'obscurité qui conduit a la formation de 9-CAA et
de BaQD ou BaQM peut étre, en partie, attribué a une réaction chimique d'oxydo-réduction de OxCBZ
avec le fer présent dans les milieux comme cela a été démontré par (Hu et al., 2009) pour CBZ et
envisagé pour OxCBZ par (Kaiser et al., 2014). La présence des dérivés hydroxylés de I'acridine
carboxyaldéhyde (HO-ACA) pourrait s'expliquer par un mécanisme plus complexe qui impliquerait une
premiere étape d'hydroxylation, probablement par voie biologique, comme cela a été suggéré pour
les eaux de I'Arc et du Rhdne, puis une contraction de cycle et enfin une hydroxylation supplémentaire

comme cela a été partiellement décrit dans la littérature (Kaiser et al., 2014).

5.4  Conclusion

Ces études mécanistiques ont permis de mettre en évidence des voies de transformation
communes ou différentes selon les composés mais également les milieux. Dans un premier temps, la
contraction du cycle azépine présent uniquement sur les molécules de CBZ et OXCBZ a été observée a
partir d'intermédiaires réactionnels, tels que I'époxyde de CBZ ou encore le OH-OxCBZ. Dans un second
temps, I'ouverture du cycle aromatique a été mise en évidence dans le cas de 9-CAA pour former des

dérivés de la quinoléine.

Egalement I’'hydroxylation de deux des produits de départ (CBZ et 9-CAA) a été remarquée
(OH-CBZ et OH-9-CAA), mais aussi I'hydroxylation ou la dihydroxylation de sous-produits comme ACA
ou l'acridine dans les différentes eaux. De plus, des processus d’oxydation ont été mis en évidence

dans chacun des milieux pour chagque composé.

L’étude sur des types d’eaux différents a permis de montrer que dans les eaux salées, les
mécanismes réactionnels menaient a la formation de produits de transformation halogénés dans le

cas de CBZ et 9-CAA.
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6. Conclusion générale

L’étude des cinétiques de disparition de CBZ, OxCBZ et 9-CAA sous irradiation dans I'eau
ultrapure a permis de mettre en évidence la part trés importante du processus de photolyse pour
OxCBZ et 9-CAA avec des temps de demi-vie de 7 h et 3 jours respectivement, contre 35 jours pour
CBZ qui semble étre un composé photostable. Le rendement quantique de disparition plutot élevé de
OxCBZ vient confirmer cette observation (¢ = 1,8 x10?), mais cette valeur est largement supérieure
aux résultats obtenus par une autre équipe (Li et al. (2011)). Dans le cas de 9-CAA et CBZ, les
rendements quantiques de disparition sont du méme ordre de grandeur (respectivement ¢ = 2,7 x 10°
“ et 2,2 x 10®). Le faible rendement quantique de CBZ ainsi que son temps de demi-vie élevé tendent
a prouver que sa transformation par absorption directe de la lumiére n’est pas une voie prédominante
dans sa dégradation, ce qui est en accord avec des études antérieures (¢ = 1,3 a 3,1x10™) (Carlos et al.,

2012; Chiron et al., 2006; Lam et Mabury, 2005).

L’étude des cinétiques de disparition des composés dans les 4 eaux naturelles a I’obscurité a
montré que seul OxCBZ subissait des phénomenes d’atténuation naturelle, potentiellement des
réactions d’oxydo-réduction (ti1> compris entre 8 et 107 h). Sous irradiation, les suivis cinétiques ont
montré que la photodégradation était dépendante des composés et de la nature des milieux. CBZ est
le composé le moins dégradé, suivi par 9-CAA et OxCBZ qui disparait totalement en un peu moins de 4
h. Les processus mis en jeu pour chacun des composés impliquent des réactions de photodégradation
induite mais aussi de la photodégradation directe pour 9-CAA et OxCBZ et probablement des réactions
d’oxydo-réduction pour OxCBZ. Leur disparition est en général favorisée dans I'eau de I'Arc et
défavorisée dans les eaux salées (temps de demi-vie 2 a 4 fois plus grand) pour 9-CAA et CBZ . Ceci est
en parfait accord avec les travaux de Matamoros et al. (2009) montrant un temps de demi-vie
légérement plus élevé en eau salée qu’en eau douce (facteur 2). Néanmoins, ce comportement n'a pas
été observé pour OxCBZ peut-étre du fait de I'importance des phénomeénes d’atténuation naturelle

constatés a I’obscurité dans |'eau de Berre.

Afin de mieux comprendre les différences observées entre les composés, mais également dans
chacun des milieux, les constantes de réaction entre CBZ, OxCBZ, 9-CAA d’une part et les espéces
chimiques réactives générées dans les eaux d’autres part, ont été déterminées. Ces résultats ont
clairement montré que les radicaux hydroxyles étaient tres efficaces dans la photodégradation induite
des composés avec des constantes de I'ordre de 10 M?.s?, Les données pour CBZ et OxCBZ sont
proches des résultats issus de la littérature avec des valeurs comprises entre 2,43 x 10° 3 1,8 x 10%° M
151 (Buetal., 2017; De Laurentiis et al., 2012; Huber et al., 2003; Lam et Mabury, 2005; Vogna et al.,
2004; Wols et al., 2013; Wols et Hofman-Caris, 2012). Les constantes de réaction entre les composés

et les radicaux halogénés ont été déterminées pour la premiere fois dans le cadre de notre travail et
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sont comprises entre 10° & 108 M.s . Ces résultats ont permis de mieux comprendre les différences
de dégradation des 3 composés dans chaque type d’eau. En effet, bien que les radicaux hydroxyles
soient jusqu’a 300 fois plus efficaces que les autres radicauy, ils sont piégés de maniere importante
par différents constituants présents en grande quantité dans les eaux (COs, CI,, Br par exemple), les
rendant moins disponibles pour réagir avec les composés. Ceci soutient la plus faible dégradation de
CBZ et 9-CAA dans les eaux salées, compte tenu d’une quantité plus importante en ions chlorure et

bromure agissant comme des compétiteurs.

Les différentes especes chimiques réactives générées au cours de l'irradiation dans chaque
eau entrainent globalement une dégradation plus ou moins efficace de nos composés. Une étude
analytique a alors été menée afin d’identifier les différents produits de transformation communs ou
spécifiques. Ces analyses ont montré la formation tres fréquente de l'acridine et de I'acridone,
régulierement identifiés dans la littérature (Calisto et al., 2011; Mahdi Ahmed et Chiron, 2014; Matta
et al., 2011; Miao et al., 2017; Zhang et al., 2015; Zhu et al., 2015) ainsi que OH-ACA et 9-CAA issus de
la phototransformation de OxCBZ et CBZ (Calisto et al., 2011; Kaiser et al., 2014; Kosjek et al., 2009).
De nombreux autres composés identifiés se sont avérés spécifiques du composé de départ: pour
9- CAA des dérivés quinoléiques; pour CBZ, I'iminostilbéne et le dérivé désaminé de CBZ; pour OxCBZ,
BaQM, BQD, et le dérivé désamidé de OxCBZ (Brezina et al., 2017; Bu et al., 2016; Hiibner et al., 2014;
Li et al., 2011; Miao et al., 2017; Zhu et al., 2015). Enfin, certains produits de transformation n'ont été
identifiés que dans des milieux spécifiques. C'est notamment, le cas des composés halogénés formés
lors de la phototransformation de 9-CAA et CBZ dans les eaux salées, qui n’ont jusqu’alors jamais été

mentionné dans la littérature.

Pour finir, les études mécanistiques ont permis de mettre en évidence des voies de
transformation communes ou différentes selon les composés mais également les milieux. Les

principales voies sont :

- la contraction du cycle azépine présent sur les molécules de CBZ et OxCBZ (Leclercq et al.,
2009; Zhu et al., 2015) (Kaiser et al., 2014; Miao et al., 2017)

- l'ouverture de cycle aromatique dans le cas de 9-CAA pour former des dérivés de la
quinoléine

- I'hydroxylation de 9-CAA en OH-9-CAA (Kaiser et al., 2014) mais aussi celle de CBZ.

- I’hydroxylation ou la dihydroxylation de sous-produits comme ACA ou l'acridine dans les
différentes eaux (Kaiser et al., 2014)

- 'oxydation de chacun des composés dans tous les milieux.
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L'ensemble de ces résultats met en exergue que la transformation de ces substances
organiques dans les masses d’eaux se produit selon différents processus et avec une efficacité variable,
tous dépendants de la nature de I'eau mais aussi de celle du composé. Dans tous les cas, leur
transformation conduit a la production de nouveaux composés qui, pour certains d’entre eux,

s’accumulent dans le milieu.

En conséquence, il apparait important de pouvoir évaluer I'impact sur I’écosysteme aquatique
des composés pharmaceutiques parents, continuellement déversés dans les milieux aquatiques, mais
aussi de leurs nombreux sous-produits potentiellement présents eux-aussi dans les eaux naturelles.

Les effets de ces cocktails de substances est une problématique trés actuelle.
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Chapitre 5 : Evaluation de I’écotoxicité de la carbamazépine et de sous-produits : mise au point pour
aborder les effets a faibles doses et en mélange

L’objectif de ce chapitre est de répondre a plusieurs questions d’intérét majeur ayant émergées dans
la synthése bibliographique :

- Peut-on trouver des organismes assez sensibles pour appréhender I'impact de faibles doses
de composés pharmaceutiques ? Quelles sont les biomarqueurs les plus sensibles chez ces
organismes?

- Quels sont les effets écotoxicologiques pour des durées d’exposition a court ou long terme a
des produits pharmaceutiques seuls mais aussi en mélange ? Peut-on observer un effet
cocktail ?

Pour ce faire, trois organismes modeles ont été choisis, a savoir Vibrio fischeri, Lemna minor et
Hydra circumcincta. Le test normalisé sur Vibrio fischeri a été sélectionné dans le but d’obtenir une
référence d’écotoxicité aigiie en suivant un protocole décrit dans une norme (I1SO 11348-3 :2007). De
plus, I'intérét de I'espéce cible, V. fischeri, réside dans le fait qu’elle soit halophile, permettant ainsi
d’évaluer I’écotoxicité au cours de 'irradiation de CBZ dans des eaux douces mais également marines.

Le test sur I'espece Lemna minor (lentilles d’eau) existe en tant que test normalisé (OECD 221,
2006) d’exposition chronique (7 jours) ou la croissance est suivie. Dans le cadre de cette thése, une
approche différente a été développée dans le but d’obtenir une réponse plus précoce et
potentiellement plus sensible en se basant sur un suivi de phytométabolites primaires et secondaires.

Enfin, I’hydre d’eau douce, Hydra circumcincta Schulze, 1914 a montré une sensibilité a divers
polluants comme les métaux (Arkhipchuk et al., 2000), les perturbateurs endocriniens (Pascoe et al.,
2002), les hydrocarbures (Mitchell et Holdway, 2000) et grace aux divers paramétres morphologiques
et moléculaires auxquels on peut accéder, ce modele se révele prometteur en écotoxicologie et justifie

notre intérét.

Ce chapitre regroupe I'ensemble des résultats des bioessais obtenus sur les 3 organismes modéles
sélectionnés, a savoir Vibrio fischeri, Lemna minor et Hydra circumcincta, suite a une exposition a la
carbamazépine, I'oxcarbazépine et I'acide 9-carboxylique acridine pris séparément et en mélange a
des concentrations au plus proches de celles mesurées dans |’environnement. Rappelons que
jusgu’alors, seule la carbamazépine a fait I'objet d’évaluations écotoxicologiques poussées par
d’autres équipes de recherche, contrairement a OxCBZ et 9-CAA, dont les effets n'ont que trés peu

voire jamais été explorés.
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1. Evaluation de I’'écotoxicité lors d’une exposition aigiie

La bactérie V. fischeri est sélectionnée, afin de mesurer |’écotoxicité lors d’exposition aiglie a
nos composés pharmaceutiques. De plus, ce test étant normalisé et tres employé, les résultats

pourront étre comparés a d’autres essais publiés, notamment sur CBZ.
1.1  Bioluminescence chez V. fischeri

Dans un premier temps, I'inhibition de luminescence de la bactérie est étudiée apres une mise
en contact avec les produits pharmaceutiques pris séparément, afin de déterminer de maniére
classique les ECso pour chacune des molécules. Puis, dans un deuxiéme temps, le méme bioessai est

utilisé pour tester un mélange des 3 composés a faibles concentrations.
1.1.1  Détermination des ECsp sur les substances isolées

Pour chaque composé, la norme ISO 11348-3 :2007 est appliquée. Dans le cadre de cette
norme, les ECsop aprés 15 et 30 min d’exposition sont mesurés. Les courbes dose-effet sont
représentées sur la figure 5-1. Pour la carbamazépine, les ECso obtenus sont respectivement de 58,5

et 64,4 mg.L™.

Dans le cas de |'oxcarbazépine, I'ECso ne peut pas étre déterminée en raison de la solubilité
trop faible du composé dans I'eau. En effet, sa solubilité maximale étant de 30 mg.L?, la plus haute
concentration testée sur Vibrio fischeri est de 24 mg.L (80 % de 30 mg.L?). Dans la figure 5-1, il est
possible de distinguer une relation dose-effet de faible intensité qui confirme que lorsque la
concentration augmente, la bioluminescence est inhibée. En extrapolant les résultats, I'ECso apres
30 min d’exposition correspondrait & 151,8 % de la concentration maximale testée soit 45,5 mg.L™.
Ceci impliquerait que I’oxcarbazépine ait une écotoxicité légérement supérieure a celle de la

carbamazépine.

Pour 9-CAA, la solubilité du composé dans I'eau ultrapure est beaucoup trop faible pour
observer une inhibition. Les résultats présentés dans la figure 5-1 montrent qu’aucune relation dose-
effet n’est observée et, dans ces conditions, aucun ECso ne peut étre extrapolée. Il n’est donc pas

possible de conclure quant a I’écotoxicité de ce composé en utilisant ce bioessai.
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Figure 5-1 : Courbe dose-effet représentant le pourcentage d’inhibition de bioluminescence de Vibrio
fischeri en fonction du pourcentage de concentration maximale testée pour CBZ, OxCBZ et 9-CAA

1.1.2 Détermination de I’ECso de mélanges a faible dose

Pour rappel, le mélange de polluants a été réalisé sur la base des concentrations reportées
dans I'article de Kaiser et al. (2014), afin de tester des concentrations réalistes d’'un point de vue
environnemental. Ainsi pour OxCBZ, la concentration en sortie de STEU est de 29 ng.L™ et pour 9-CAA

de 920 ng.L . Pour CBZ, la concentration médiane a été évaluée a 500 ng.L™.

La réponse au mélange des trois composés aux concentrations environnementales montre
gu’aucun effet cocktail sur la bactérie marine n’a pu étre démontré aux concentrations testées. Il n’est
pas possible d’estimer une ECso pour ce mélange, probablement a cause d’une exposition trop courte
aux polluants (figure 5-2). Soulignons que les concentrations testées en mélange sont inférieures
d’environ 5 unités de Log10 a celles testées pour les composés considérés isolément. Un effet cocktail
aurait peut-étre été observé en se placant en mélange a des concentrations de la dizaine de mg.L*

mais, ce n’était pas I'objectif de cette étude.
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Figure 5-2 : Courbe dose-effet représentant le pourcentage d’inhibition de bioluminescence de Vibrio
fischeri en fonction du pourcentage de concentration testée pour le mélange

1.2 Evaluation des potentielles modifications d’écotoxicité avant et

apres irradiation

Dans le cas d’'un composé, I’écotoxicité a été étudiée avant et apres 24 h d’irradiation dans
une eau naturelle pour mettre en évidence une potentielle modification d’écotoxicité liés aux produits

de transformations formés et décrits dans le chapitre 4.

1.2.1 Evaluation par utilisation du Screening test 81,9 %

Le screening test est réalisé sur deux types d’eau, une eau saumatre (provenant de I'étang de
Berre) et une eau douce (provenant de la riviere Arc). Supposant une faible toxicité des échantillons,
le screening test a 81,9 % est choisi puisqu’il permet de tester la plus faible dilution de I'échantillon

(soit 81,9 %).

Dans un premier temps, I’écotoxicité des eaux de I'Arc et de Berre a été mesurée sur les
échantillons d’eaux non dopées avant et apres 25 h d’irradiation et également concentré 10 fois, afin
de mieux distinguer les effets s’ils existent. Dans le cas de I’Arc, les résultats ne montrent aucun effet
sur V. fischeri indiquant que I’eau seule méme irradiée et concentrée ne présente pas une écotoxicité
pour cette espéce. Les mémes expériences sont réalisées en ajoutant 5 mg.L' de CBZ a 'eau de I'Arc.
Apres cela, I'écotoxicité est mesurée avant et apres 25 h d’irradiation, sans et aprés concentration d’un
facteur 10. L’ECso de CBZ ayant été évaluée ca. 60 mg.L?, prise isolément, le facteur de concentration
par 10 devait permettre de mettre en évidence un effet dans les échantillons concentrés. Les résultats
obtenus montrent effectivement une inhibition de la bioluminescence pour les échantillons
concentrés avec 23,4 % d’effet pour I'eau de I’Arc dopée avec CBZ non irradiée et concentrée et 28,7 %

d’effet pour I'’eau de I’Arc dopée avec CBZ irradiée 25 h et concentrée. Cette différence assez faible
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entre les valeurs ne permet pas d’affirmer qu’il existe une différence significative des effets provoqués

par I'un ou I'autre des échantillons (irradié, non irradié).

Les mémes expériences sont réalisées sur I'eau de |'’étang de Berre avant et aprés 25h
d’irradiation ainsi que sur chaque échantillon concentré 10 fois. Pour I’eau de I'étang de Berre non
concentrée, aucun effet d’inhibition de la bioluminescence n’est constaté que |'eau soit irradiée ou
non. Cependant, I'eau de I'étang de Berre concentrée d’un facteur 10 provoque une réponse de
V. fischeri en inhibant a 100 % la bioluminescence. En effet, en concentrant I’eau par évaporation, les
sels sont également concentrés et ont un effet Iétal sur les bactéries. Les mémes constatations sont
faites avec ajout de CBZ. Les eaux non concentrées sont trop peu chargées en CBZ pour provoquer un
effet, et les eaux reconcentrées sont trop chargées en sels ne permettant pas de conclure sur un effet

écotoxique de la CBZ dans ce type d’eau.

Le screening test montre donc une réponse de V. fischeri lorsque les bactéries sont en contact
avec les échantillons de CBZ dans I’Arc concentrés par un facteur 10 avant et aprés irradiation. Pour

affiner nos résultats, le basic test 81,9 % a été réalisé.

1.2.2  Evaluation par utilisation du Basic test 81,9 %

Le basic test 81,9 % contenant une série de 8 dilutions est réalisé afin de distinguer les
différences potentiellement liées a la disparition de CBZ et a la formation de produits de

transformation dans les eaux de |’Arc.

La figure 5-3 montre la relation dose-effet du mélange Arc + CBZ 4 5 mg.L™ concentré par 10 &
t0 et apres 25 h d’irradiation. Compte tenu d’'un nombre de réplicas égal a 2 ou 3 selon |’expérience,
aucun test statistique n’a pu étre entrepris. Toutefois, on peut noter une tendance montrant une
inhibition de bioluminescence plus élevée apres irradiation (34,5 % d’effet contre 25,2 % avant
irradiation). CBZ se dégradant seulement a hauteur de 5 % en 25 h, ceci laisse suspecter que cette
augmentation d’écotoxicité peut étre liée a la formation de produits de transformation, qui seraient,

en ce cas, bien plus toxiques que CBZ.
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Figure 5-3 : Courbe dose-effet représentant le pourcentage d’inhibition de bioluminescence de Vibrio
fischeri en fonction du pourcentage de concentration initiale testée pour I’eau de I’Arcdopée a 5mg.L*
(concentrée par 10) et pour I’eau de I’Arc dopée 3 5 mg.L ™ aprés 25 h d’irradiation (concentrée par 10)

1.3 Discussion sur les résultats obtenus avec le bioessai sur V. fischeri

Dans le cadre de notre étude, la valeur de I'ECso obtenue pour CBZ est proche des
concentrations trouvées dans la littérature en utilisant le méme bioessai. Ainsi, Kim et al. (2007) ont
mesuré une ECso de 52,5 et 52,2 mg.L?, aprés 5 et 15 min d’exposition respectivement, en suivant la
méthode «Basic test 81,9 %». La solution mere de CBZ était préparée dans du DMSO mais seulement
0,5 % (v/v) était présent lors des expositions. Bien que les concentrations soient proches de celle que
I’on a obtenues, ce résultat souléve tout de méme un questionnement sur la réalité environnementale
de résultats obtenus avec |'utilisation de solvants pour solubiliser les composés. Le recours a un tiers
solvant permet une solubilisation plus grande des polluants, mais dans ce cas les concentrations
testées ne représentent en aucun cas des concentrations environnementales. De plus, méme si un
faible pourcentage de DMSO est présent a la fois dans le témoin de comparaison et dans les
échantillons, ces solvants ne sont pas retrouvés dans I’environnement et pourraient créer des effets
synergiques avec les composés testés. De plus, Harada et al. (2008) ont suivi le protocole du
« Microtox® Acute Toxicity Test » (le méme que celui utilisé dans notre étude) sur une durée de
15 min et ont estimé une ECso de 28,3 mg.L*pour CBZ. Ferrari et al. (2003) ont suivi la norme AFNOR
T90-320-3 (1999) en exposant les bactéries pendant 30 min a CBZ. La gamme de concentrations testées
pour CBZ a été préparée dans de I’eau ultrapure sans ajout de solvant. L'ECso obtenue était supérieure

a 81 mg.L (concentration supérieure a la plus haute concentration testée). Les ECso mesurées sur CBZ
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dans notre étude (58,5 et 64,4 mg.L™t aprés 15 et 30 min, respectivement) sont donc du méme ordre
de grandeur que celles répertoriées dans la littérature pour les mémes conditions.

Dans I'étude de Kaiser et al. (2014), la toxicité de CBZ, de OxCBZ et de 9-CAA a été étudiée sur
V. fischeri mais en suivant une méthode semi-quantitative non normalisée. La méthode consistait en
un dépobt des composés en différentes quantités sur des plaques de chromatographie sur couche
mince et d’'immerger cette plague dans un bain de bactéries bioluminescentes afin d’observer, avec
un lecteur de plaque, la luminescence pour chaque concentration testée. Les résultats ont montré une
LOEC (concentration minimale avec effet observé) pour CBZ de 100 ng.L?, et pour OxCBZ et 9-CAA, de
50 ng.L *. Cette méthode est moins précise (semi-quantitative) mais elle présente I’avantage de rendre
possible la mesure d’un effet a bien plus faible concentration et vient confirmer, comme dans notre
cas (ECso = 64,4 mg.L™* pour CBZ contre 45,5 mg.L™* pour OxCBZ), une écotoxicité plus grande de OxCBZ
par rapport a CBZ.

Dans notre étude, le mélange des trois composés aux concentrations environnementales n’a
pas provoqué d’effet écotoxicologique mesurable sur la bactérie marine. L'hypothése d’un effet
cocktail n’a pu étre confirmée. Ceci peut étre di a une exposition trop courte et également a un
mangque de sensibilité de I'espéce cible dans nos conditions et a ce type de composés, puisque les
concentrations testées en mélange étaient notablement inférieures aux ECso déterminées pour les
composés seuls.

De plus, les courbes doses réponses obtenues avant et aprés irradiation sur Vibrio fischeri, ont
tendance a montrer une toxicité plus grande apres irradiation, potentiellement liée a des produits de
transformation qui pourraient étre bien plus toxiques (34,5 % d’effet aprés 30 min d’exposition contre
25,2 % avant irradiation). Pour rappel, dans le chapitre 4, les principaux produits de transformations
de CBZ identifiés, étaient 'acridine et I'acridone a des concentrations respectives de 47 et 2,1 pg.L™.
Certaines études se sont d’ailleurs intéressées a la toxicité de ces polluants et ont montré un effet
cancérigéne ainsi qu’une réponse plus toxique que celle de CBZ (Parkhurst et al., 1981; Wiegman et

al., 2002) expliquant potentiellement nos résultats apres irradiation.

2. Evaluation de I’'écotoxicité pour une durée d’exposition chronique

Deux especes (végétale et animale) ont été sélectionnées afin de mettre au point des
protocoles pour évaluer |'écotoxicité sur une durée d’exposition chronique des 3 composés avec

I’objectif de pouvoir évaluer I'effet de faibles concentrations.
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2.1 Mise au point de biomarqueurs précoces pour |’évaluation d’une

écotoxicité chez Lemna minor L.

Chez la lentille d’eau, Lemna minor, trois indices ont été suivis: celui des chlorophylles,
métabolites primaires, celui des composés phénoliques, métabolites secondaires et enfin un rapport
azote sur carbone, représentatif de la disponibilité des ressources dans la plante. Chaque indice est
suivi pendant 17 jours d’exposition de I’espéce Lemna minor aux polluants seuls : CBZ, OxCBZ, 9-CAA
et au mélange. Pour chaque composé pris individuellement, 3 niveaux de concentrations différents
ont été testés : ng.L?, pg.L! et mg.L? tandis que le mélange des 3 composés a été considéré a la plus
faible concentration, c’est-a-dire de I'ordre du ng.L? pour évaluer un potentiel effet cocktail aux doses

environnementales. Les concentrations exactes sont données dans le tableau 2-7 du chapitre 2.

2.1.1 Indice de chlorophylles

La figure 5-4 représente lindice des chlorophylles pour chaque composé testé
individuellement a chaque concentration ainsi que pour le mélange des 3 a la plus faible concentration.

Aucun effet n’est observé au cours du temps sur la teneur en chlorophylles chez L. minor
exposée aux différentes concentrations de CBZ.

Cependant, des différences sont visibles pour les autres composés. Lorsque les lentilles d’eau
sont en contact avec OxCBZ, on peut noter que celles exposées a la plus faible concentration (ng.L ?)
ont une teneur en chlorophylle constamment supérieure au témoin au long de I'expérience, ce qui
peut laisser penser a un effet stimulateur. Aux concentrations de I'ordre du pg.L™ et mg.L?, les teneurs
en chlorophylles sont également significativement supérieures au témoin mais sur des durées
d’exposition plus courtes (a J2, J3 et J11 pour le pg.L?, et a J1 et J14 pour le mg.L?). De maniére
générale, chaque concentration testée provoque un effet, mais la plus faible (ng.L*) donne un indice
de chlorophylles plus important qu’aux deux autres concentrations (ug.L? et mg.L!) de maniére
récurrente. De plus, les mesures effectuées sur les lentilles exposées au pg.L™* sont trés fluctuantes
d’unjour a I'autre.

Pour les expositions des lentilles d’eau au 9-CAA, aucune différence significative entre les
3 concentrations testées et le témoin ne sont observées, excepté a J7 et J17 ou lindice de
chlorophylles est significativement inférieur en présence de pg.L™* de 9-CAA par rapport au témoin. Par
contre, de facon récurrente a J1, J2, J4, J5, 16, 17, 19 et J14, I'apport de 9-CAA au pg.L? réduit
significativement I'indice de chlorophylles comparé a ceux obtenus au mg.L? alors qu’alJ3 etJ11, il n'y

a pas de différence significative entre les trois concentrations testées.
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Figure 5-4 : Boites &8 moustaches représentant I'indice de chlorophylle mesuré au Multiplex® pendant
17 jours chez les lentilles d'eau Lemna minor apres contact avec le témoin (en blanc), CBZ, OxCBZ, 9-

CAA au ng.L? (vert), pg.L? (orange) et mg.L! (rouge) et le mélange a faible dose (ng.L?).

Enfin, le mélange des 3 composés au ng.L ne semble pas impacter durablement I'indice de

chlorophylles chez les lentilles d’eau. On note cependant une augmentation de cet indice a J4 et J5 en

présence du mélange.

2.1.2

Indice des composés phénoliques

La figure 5-5 représente l'indice des composés phénoliques pour chaque composé

pharmaceutique testé individuellement a chaque concentration ainsi que pour le mélange des 3 a la

plus faible concentration.

Aucune différence significative n’est observée entre chaque concentration de CBZ par rapport

au témoin hormis a J6 ou la concentration en CBZ au pg.L? induit une valeur de I'indice de composés
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phénoliques plus faible que celle du témoin. De plus, le 1° jour d’exposition, une augmentation
significative de I'indice des composés phénoliques est observée entre CBZ au pg.L? et mg.L? par
rapport au ng.L! mais, cette tendance n’est pas confirmée les autres jours en raison de grosses
fluctuations dans les valeurs obtenues, comme le montre les valeurs minimales et maximales des

boites a moustache.

Lors de |'exposition des lentilles d’eau aux différentes concentrations en OxCBZ, aucune
différence n’est observée par rapport au témoin a J1, J2, J3, J5, J6, J11, J14 et J17. On note toutefois
une diminution de I'indice des composés phénoliques pour les lentilles d’eau en contact avec OxCBZ
au mg.L? par rapport au témoin a J4 mais une augmentation de cet indice chez les lentilles d’eau
exposées au mg.L? & J7 et J9 par rapport au témoin. De plus, les expositions au mg.L™? entrainent
également une augmentation de l‘indice des composés phénoliques par rapport au ng.L a J2, J4, J6,

J11 et J14 et par rapport au pg.L* a J17.
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Figure 5-5 : Boites a moustaches représentant I'indice phénolique mesuré au multiplex pendant 17
jours chez les lentilles d'eau Lemna minor apres contact avec le témoin (en blanc), CBZ, OxCBZ, 9-CAA
aung.L* (vert), pg.L* (orange) et mg.L* (rouge) et le mélange a faible dose (ng.L?).
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Pour 9-CAA, aucune différence significative n’est observée entre les plus faibles concentrations
aung.Ltet ug.L™* par rapport au témoin. A I'inverse la plus forte concentration entraine un indice des
composés phénoliques plus élevé par rapport au témoin tous les jours sauf a J3, J4, J5 et J6. Des
différences sont également observées entre les concentrations puisque I’exposition au mg.L?
augmente l'indice des composés phénoliques par rapport au ng.L 4 J2, J3, J4, J6 et J7 et par rapport

au pg.LtaJ5set)il.

Le mélange des 3 composés au ng.L™ ne semble pas avoir d’effet significatif sur les composés
phénoliques, écartant tout possibilité d’effet additif, mais il en est de méme pour les composés seuls

aung.L™.

2.1.3  Rapport azote/carbone (N/C)

La figure 5-6 représente le rapport N/C (c’est-a-dire le rapport des métabolites azotés sur ceux
carbonés) pour chaque composé testé individuellement a chaque concentration ainsi que pour le
mélange des 3 a la plus faible concentration.

Aucun effet n’est observé au cours du temps sur I'espece L. minor exposée aux différentes
concentrations de CBZ hormis a J14 ou le rapport N/C a la plus forte concentration testée (60 mg.L?)
est significativement plus élevé par rapport au témoin.

Lorsque les lentilles d’eau sont en contact avec quelques ng.L'* de OxCBZ, on peut noter que
le rapport N/C est plus élevé par rapport au témoin tout au long de I'exposition sauf en fin d’expérience
c'est-a-dire aJ11 et J17. A l'inverse, le rapport N/C des lentilles en contact avec une concentration au
pg.Lt de OXCBZ est plus élevé au début de I'exposition par rapport au témoin (J4, J5, J6, J7). Enfin, la
plus forte concentration testée (mg.L) entraine une augmentation du rapport N/C 419, J11,J14 et J17
par rapport au témoin. Ces résultats montrent une augmentation du pool de composés azotés par
rapport au pool de composés carbonés lorsque L. minor est en contact avec OxCBZ. Egalement, entre
chaque concentration testée des différences sont constatées, avec une élévation du rapport N/C au
ng.L™! par rapport aumg.L* aJ2, )3 et J4 et au pug.L™"* par rapport au mg.L™* a J4.

Pour les expositions des lentilles d’eau a 9-CAA, aucune différence significative entre les 3
concentrations testées et le témoin n’est observée, excepté a J3. Cependant, des différences
significatives sont a noter puisque les effets liés a I’exposition de 9-CAA semblent augmenter au cours
du temps. Le rapport N/C est significativement plus élevé au ng.L* par rapport au témoin a J2, J5, J9,
J11, J14 et J17. Ce rapport est également plus élevé lors d’une exposition au mg.L? par rapport au
témoin a J4, J5, J6, J9, J11, J14 et J17 tandis qu’aucune différence n’est observée entre le pg.Lt et le

témoin. On constate également des différences entre les concentrations testées, avec une
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augmentation du rapport N/C pour la concentration au mg.L? par rapport au pg.L 3J1 et J7 et entre
le ng.L et le pg.L* aJ2. L'effet du mg.L™* semble plus important.

Le rapport N/C du mélange des 3 composés au ng.L?, est toujours significativement supérieur
a celui du témoin dés le premier jour d’exposition. L'écotoxicité est donc plus élevée lorsque les 3
composés sont combinés, indiquant un effet cocktail. En comparant les effets obtenus entre le
mélange et chaque substance seule a la méme concentration que dans le mélange, il s'avere que les
effets remarqués ne sont ni synergiques, ni additifs. En effet, les effets du mélange sur le rapport azote
sur carbone chez les lentilles d’eau sont plus faibles que la somme des effets de chaque composé. Il

s’agirait donc d’un effet infra-additif ou antagoniste.

ol L i o PRERLRL LI I » o
% éT i @? ?F %* %j + i » 1o Té TE T@ T%] $ |t ’% i@T %J
% i % * é : d ! ﬁ%
T g [
i I i 19_(;3/_\/_\ | :j T ; . I;néla;ngt;

‘ TR0 ) ; |
ek @lm %l;:i; A Jele @T% J T

i ”F

P
1
I
s
=
B
— T
-
>—!—4
-
—
-
Indice de la balance azotée
P
1

T N N N

6 L 7 9 " 14 17
Jours d'exposition Jours d'exposition

Figure 5-6 : Boites a moustaches représentant la balance azotée mesurée au multiplex pendant 17
jours chez les lentilles d'eau Lemna minor apres contact avec le témoin (en blanc), CBZ, OxCBZ, 9-CAA
aung.L* (vert), ug.L* (orange) et mg.L* (rouge) et le mélange a faible dose (ng.L?).
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2.1.4 Discussion sur les résultats obtenus chez L. minor

Une des rares études qui a pu étre recensée sur |'écotoxicité de CBZ sur L. minor est celle de
Cleuvers en 2003. Dans cette étude, la croissance de la population de L. minor était suivie et une ECs

a été déterminée a 25,5 mg.L™* pour CBZ.

En 2015, Fekete-Kertész et al. (2015) ont eu I'idée de suivre la concentration en chlorophylles
chez L. minor exposée a différents composés chimiques de synthése dont certains produits
pharmaceutiques. Leur approche était destructive car ils ont récolté les lentilles d’eau apres 7 jours
d’exposition et ont réalisé des dosages par spectrophotométrie a partir d’extraits. Ils ont montré que
la réponse des lentilles d’eau varie en fonction des composés chimiques testés avec une plus grande
sensibilité pour les pesticides et une moindre sensibilité pour les produits pharmaceutiques
(diclofénac). Dans notre cas, I'utilisation d’un appareil de mesure non destructif de la fluorescence
émise par les phytométabolites a permis de mettre en avant des effets précoces sur le métabolisme
de L. minor dés les plus faibles concentrations. Cependant, la grande variabilité des réponses entre

réplicas et au cours du temps ne permet pas de faire ressortir un effet tranché.

Pour mieux comprendre les effets de ces composés sur cette espece végétale, la littérature sur
la phytoépuration, dans laquelle I’espece L. minor est largement utilisée, peut apporter des précisions.
En effet, des études ont utilisé les lentilles d’eau pour traiter divers effluents. Ainsi, Farrell (2012)
montre que CBZ n’est pas éliminé, ni absorbé par les lentilles d’eau tandis que d’autres produits
comme |'acétaminophéne, la progestérone ou la fluoxétine sont éliminés a plus de 90 % donc
métabolisés. Une autre étude a montré a l'inverse que CBZ pouvait s"accumuler dans cette plante a
hauteur de 23,8 + 7,37 ng.g* de matiére fraiche (Woodard, 2013). Cependant, des recherches plus
poussées paraissent nécessaires vu le nombre restreint d’études sur les effets de CBZ sur cette espéce

végétale et leurs résultats discordants.

Des études en laboratoire sur L. minor ont montré des abattements en ibuprofene
conséquents de 40 a 99 % apres des durées d’incubation de 15 a 40 jours (Matamoros et al., 2012;
Reinhold et al., 2010). Matamoros et al. (2012) fait I’'hypothese que la différence de résultats entre les
2 études pourraient étre due d’une part a des concentrations initiales en ibuprofene différentes (300
et 10 pg.L) mais également a une différence de densité de la biomasse végétale (20 et 2 g de masse
de matiére fraiche.L?). Ainsi la densité de culture pourrait modifier la réponse a une exposition a un
composé dans le milieu. Dans nos expériences, nous avions pris la précaution de peser une masse de

matiére fraiche de lentilles d’eau identique pour tous les réplicas de toutes les conditions de facon a
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couvrir a confluence la surface en eau de la verrerie utilisée et avoir la meilleure reproductibilité

possible entre réplicas.

Une autre réflexion peut étre faite sur la réponse elle-méme des lentilles d’eau au cours du
cycle jour/nuit imposé par les conditions de culture. En effet, des travaux sur une autre espéce de
lentilles d’eau ont mis en évidence un photopériodisme chez cette espece dépendant de son horloge
circadienne (Hillman, 1970). Certains xénobiotiques peuvent également engendrer un décalage de
phase du rythme circadien comme démontré chez Lemna gibba qui par conséquent modifie les flux de
potassium (Kondo, 1989). Il est admis que la synthése de composés phénoliques chez les plantes est
contrélée par le rythme circadien par notamment son effet sur la régulation de I’expression de certains
génes (Lattanzio, 2013) ce qui a pour conséquence un effet régulateur des voies de biosynthése via les
enzymes clefs de ces voies. Selon Cheynier et al. (2013), les composés phénoliques jouent un réle
prépondérant dans la réponse aux stress des plantes. La variabilité des réponses obtenues chez
L. minor dans nos travaux peut correspondre a des réponses multiples au niveau de la voie des
phénylpropanoides aboutissant a I'absence d’un signal clair en lien avec I'apport de CBZ, de sous-
produits ou de leur mélange car les indices regroupent un ensemble de composés phénoliques dont
des flavonols et des anthocyanes. Ainsi ces groupes de métabolites ne peuvent pas étre utilisés comme
biomarqueurs précoces des effets de ces produits pharmaceutiques. Il serait alors peut-étre plus
pertinent de se focaliser sur un métabolite en particulier pour éviter des réponses antagonistes. La
proline, par exemple, a été identifiée comme un bon indicateur chez L. gibba (Megateli et al., 2009) et
L. minor (Bassi et Sharma, 1993) lors d’exposition a des métaux lourds. Cependant, il apparait que
I’exposition aux composés pharmaceutiques ne génere pas de réaction d’oxydation ou de stress
osmotique et donc n’implique pas de réponse coordonnée impliquant la proline. Il est donc nécessaire
de rechercher plus finement chez L. minor la présence d’une altération métabolique corrélée a

I’exposition a des composés pharmaceutiques.

2.2 Mise au point de bioessais multi-réponses chez Hydra circumcincta

Pour pouvoir mettre au point des outils d’indication en utilisant I’"hydre d’eau douce, H.
circumcincta, nous avons sélectionné un panel de réponses biologiques multi-échelles : modifications
morphologiques, impact sur la reproduction asexuée, comportement alimentaire, variations de deux
parametres de la balance oxydative et distribution de deux neuromodulateurs. Seules les
concentrations de I'ordre du ng.L™? ont été testées dans cette partie pour chacun des composé étudié

mais aussi pour le mélange. Ces concentrations sont données dans le tableau 2-8 du chapitre 2.
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2.2.1  Analyse morphologique

Les différents stades morphologiques de H. circumcincta au cours des expositions aux
polluants et a leur mélange ont été étudiés a deux températures : 19,5°C et 23°C. Les résultats obtenus
sont présentés dans les figures 5-7A et 5-7B. La nomenclature utilisée pour les différents stades
morphologiques est explicitée dans le chapitre 2 (section 6.2.2.3), pour mémoire les hydres ne
présentant aucun signe d’intoxication sont au stade a et les autres stades b, ¢, d, e et f traduisent une

intoxication progressive.
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Figure 5-7 : Histogrammes cumulés des stades morphologiques (a : pas d’intoxication et b, ¢, d, e :
signes d’une intoxication croissante) observés chez Hydra circumcincta en conditions contréles (TEM)
et exposées a CBZ, OxCBZ, 9-CAA et leur mélange a A) 19,5°C et B) 23°C.

(* : P<0,05 ; **: P<0,01; *** : P<0,001 significativement différent du témoin au jour correspondant par type de
stade indiqué par le code couleur). Afin de permettre une meilleure lisibilité du graphique, les écarts-types et les
jours ne présentant pas de différence significative par rapport au témoin n’ont pas été représentés.
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Pour chaque température, aucun signe d’intoxication n’est observé chez les hydres témoins
puisque seuls des stades a sont recensés hormis quelques stades b chez les hydres maintenues 14 jours
a 23°C. Cependant, les résultats semblent montrer qu’une augmentation de la température de 3,5°C

n’a pas d’effet significatif sur la morphologie des hydres témoins sur la période étudiée.

A 19,5°C, température optimale de croissance des hydres, des changements morphologiques
significatifs apparaissent des le premier jour d'exposition au mélange. En effet, seuls 34,7 % des
polypes exposés présentent une morphologie normale (stade a), tandis que les stades b et ¢
représentent respectivement 48,6 et 16,7 % (figure 5-7A). Ces changements morphologiques
significatifs sont encore observables aJ2, J3 et J4 chez les polypes exposés au mélange. A J4, des stades
d sont également observés dans la population exposée au mélange (4,6 %) et a CBZ (2,8 %), tandis que
les stades a représentent respectivement 46,2 et 56,3 %. Du jour 5 au jour 8, tous les polypes
présentent une morphologie normale. Puis, au jour 9, certains polypes exposés a CBZ, OxCBZ, 9-CAA
et au mélange présentent des stades b. Cependant a J9, seuls les polypes en contact avec OxCBZ
montrent un nombre significativement plus important de stade b (17,6 %). Enfin, du jour 10 jusqu'a la
fin des deux semaines d'exposition, un retour a la normale est observé : aucun des polypes exposés ne

présente de signes d’altération morphologique.

A 23°C, température supra-optimale de croissance des hydres, I'étude des stades
morphologiques montre un schéma de distribution trés différent de celui observé a 19,5°C. En effet,
jusqu’au 128™¢ jour d’exposition, aucune différence significative par rapport au témoin n’est observée.
Cependant a J12, le nombre de stades b est significativement plus élevé pour toutes les conditions
d'exposition par rapport au témoin et représente entre 10,8 et 15,9 % de la population exposée (Figure
5-7B). A la fin des deux semaines d'exposition, les stades b sont encore présents dans les mémes
proportions, mais des stades b sont aussi observés chez les hydres témoins. De plus, a J14, des stades
c apparaissent chez les polypes exposés a OxCBZ et au mélange, avec des différences significatives par

rapport au témoin pour les deux derniéres conditions.

2.2.2 Taux de reproduction, taux de bourgeonnement et

comportement alimentaire

Les figures 5-8 et 5-9 présentent I’évolution des taux de reproduction et de bourgeonnement
au cours du temps chez H. circumcincta a 19,5 et 23°C, pour les différentes expositions aux

contaminants.
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A 19,5°C, une diminution significative du taux de reproduction (RHR) est observée chez les
polypes exposés a CBZ a partir du 9™ jour (figure 5-8A). De plus, une diminution significative est
également observée chez les polypes exposés au mélange a partir de J12 (figure 5-8A).

A 23°C, le méme type de diminution significative du RHR est observée a partir de J12 chez les

polypes exposés au mélange mais aussi chez ceux exposés a CBZ et OxCBZ (figure 5-8B).
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Figure 5-8 : Taux de reproduction (RHR) chez Hydra circumcincta en exposées au témoin (TEM) et
exposées a CBZ, OxCBZ, 9-CAA et leur mélange pendant 14 jours a A) 19,5°C et B) 23°C.
(* : P<0,05 ; **: P<0,01 ; *** : P<0,001 significativement différent du témoin au jour correspondant).

Concernant les taux de bourgeonnement (Ktot), une diminution significative est observée a
19,5°C chez les polypes exposés a CBZ a J6 et au mélange a J6 et a J9 (figure 5-9A). A 23°C, le Ktot est
significativement plus bas a partir du 9™ jour d’exposition a8 CBZ et OxCBZ ainsi qu’a J7, J12 et J14
pour les polypes exposés au mélange (Figure 5-9B). De plus, un effet significatif de la température sur
Ktot est observé a J3 (Fgs50= 9,839, P <0,0001) : les valeurs Ktot de chaque groupe de polypes exposés
a 23°C sont significativement supérieures a celles obtenues a 19,5°C (la moyenne de Ktot est de 0,006
a19,5°C et de 0,066 a 23°C) (figures 5-9A et B). A la fin de I’exposition, a J14, un effet significatif de la
température est observé sur le taux de bourgeonnement : les valeurs Ktot obtenues a 23°C sont
inférieures a celles obtenues a 19,5°C (F11 = 77,002, P < 0,0001), et aussi un effet significatif des

produits pharmaceutiques (F1,4= 9,415, P < 0,0001).
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Figure 5-9 : Taux de bourgeonnement (Ktot) chez Hydra circumcincta exposées au témoin (TEM), a
CBZ, OxCBZ, 9-CAA et leur mélange pendant 14 jours a A) 19,5°C et B) 23°C.
(* : P<0.05 ; ** : P<0.01 ; *** : P<0.001 significativement différent du témoin au jour correspondant).

Enfin, les polypes exposés aux polluants a 19,5°C ou 23°C n’ont pas modifié leur comportement
alimentaire pendant |'exposition de 2 semaines, car tous les polypes, quel que soit leur stade

morphologique, étaient encore capables de capturer et d'ingérer leurs proies.

2.2.3  Mesure du stress oxydant

A 19,5°C et aprés 2 semaines d’exposition, I'ANOVA bidimensionnelle montre une différence
significative globale pour la capacité antioxydante totale (AOC). En effet, cette exposition induit une
augmentation significative (d’un facteur 2,4 au maximum) de I'AOC par rapport aux témoins (figure 5-
10A). Concernant la peroxydation lipidique (LPO), 'ANOVA bidimensionnelle montre une différence
significative globale a 19,5°C entre les différentes conditions (figure 5-10B). En effet, la LPO est
significativement plus élevée chez les polypes exposés a CBZ et au 9-CAA que chez les témoins et a
I'inverse, plus faible chez ceux exposés au mélange. Aucune différence significative n’est observée chez
les polypes exposés a OxCBZ.

A 23°C, aucune différence significative dans les valeurs de AOC n’est observée entre le groupe
témoin et les polypes exposés aux différents polluants (figure 5-10A). Cependant, on constate une
augmentation significative du taux de LPO (figure 5-10B) a 23°C chez les polypes exposés a CBZ et au
9-CAA et, a l'inverse, une diminution significative chez les polypes exposés a OxCBZ par rapport au

groupe témoin.

De plus, les données obtenues montrent un effet significatif de la température puisque des
différences sont également observées chez les hydres témoins (F1,4 = 540,55, P <0,0001 pour AOC et

F14= 124,55, P <0,0001 pour LPO). En effet, les taux mesurés sont significativement plus faibles pour

208

15



Chapitre 5 : Evaluation de I’écotoxicité de la carbamazépine et de sous-produits : mise au point pour
aborder les effets a faibles doses et en mélange

la capacité antioxydante des hydres témoins a 23°C par rapport a 19,5°C, alors que le taux de
peroxydation lipidique est significativement plus important a 23°C qu'a 19,5°C. Ces variations
significatives sont également constatées chez les polypes exposés aux produits pharmaceutiques
puisqu’a 23°C les valeurs de AOC sont plus basses que celles a 19,5°C et, a l'inverse, concernant LPO,
les polypes exposés a 23°C ont des valeurs de LPO plus élevées (figure 5-10), a I'exception de ceux

exposés a OxCBZ.
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Figure 5-10 : Capacité antioxydante totale (AOC exprimée en mM de Trolox par mg de protéines) (A)
et peroxydation lipidique (LPO exprimée en uM MDA/mg de protéines) (B) chez Hydra circumcincta en
conditions controles (TEM) et apres exposition a CBZ, OxCBZ, 9-CAA et leur mélange pendant 14 jours
a 19,5°C (noir) et 23°C (gris).

(* : P<0.05 ; *** : P<0.001 significativement différent du témoin a 19,5°C; $5S: P<0,001 significativement
différent du témoin a 23°C ; # : P<0,05 ; ### : P<0,001 significativement différent entre 19,5°C et 23°C).

2.2.4  Distribution des neuromodulateurs

A la fin de I'exposition de 14 jours a de faibles doses de produits pharmaceutiques, certains
changements dans la distribution de la localisation de la dopamine (DA) et de la sérotonine (5-HT) chez
H. circumcincta sont observés. Tous les résultats sont résumés dans le tableau 5-1 et une partie des

clichés ayant permis sa réalisation est présentée en annexes 4 et 5.
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Tableau 5-1 : Estimation de l'intensité de I'immunomarquage de la dopamine et de la sérotonine
chez Hydra circumcincta apres 14 jours d’exposition aux produits a 19,5°C et 23°C.

Dopamine (DA) Sérotonine (5-HT)
Condition Région du corps 19,5°C 23°C 19,5°C 23°C
Tentacule 4+ + +++ ++
Témoin Hypostome deeeat ++ +H+ ++
Région gastrique +++ ++ 4+ +
Tentacule ++++ + +++ +
CBz H . \D
+++ +++ +++
(605 ng.L) ypostome
Région gastrique ++ ++ S+ +
Tentacule ND +/- +++ +
OxCBZ H .
++ ++ +++ ++
(27 ng.LY) ypostome
Région gastrique ++ ++ s F++
Tentacule ++ +/- +++ ++
9-CAA ’ y -
+/- ++
(900 ng.LY) ypostome +++
Région gastrique ++++ +/- +++ ++
Tentacule +4++ +/- +++ ++
Mélange Hypostome + g +H+ .
Région gastrique +++ ++ 4+ +

++++ : marquage trés intense ; +++ marquage intense ; ++ marquage modéré ; + marquage faible ;+/-
marquage tres faible ; ND non déterminé

A 19,5°C, DA et 5-HT sont bien réparties dans toutes les régions du corps des hydres témoins :
les tentacules, I'hypostome et la zone de la cavité gastrique (la nomenclature utilisée pour désigner les
régions du corps est celle de Fujisawa (2003); (figure 2-10 du chapitre 2). Quel que soit le
neuromodulateur, 'immunomarquage est intense a trés intense. En ce qui concerne |'expression
tissulaire de 5-HT, l'intensité de I'immunomarquage est similaire dans presque tous les polypes
exposés et chez les témoins, a I’exception des polypes exposés a OxCBZ, ou elle est plus faible dans la

région de la cavité gastrique que chez les témoins (figure 5-11).
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Figure 5-11 : Immuno-localisation de la 5-HT dans la région de la cavité gastrique de I’hydre d'eau
douce témoin (gauche) et apres 14 jours d'exposition a OxCBZ (droite) a 19,5°C.
rcg : région de la cavité gastrique ; les fleches indiquent quelques immunomarquages.

Concernant I'expression de DA, I'immunomarquage est globalement plus faible dans toutes les
régions des polypes exposés a OxCBZ. A l'inverse, chez les polypes exposés aux autres produits
pharmaceutiques, I'intensité de I'expression de DA dépend de la région du corps (figure 5-12). En effet,
parfois l'intensité de I'immunomarquage est plus importante (dans la région de la cavité gastrique des
polypes exposés a 9-CAA) et parfois plus faible (dans la région de la cavité gastrique des polypes

exposés a CBZ et OxCBZ, dans I’hypostome des polypes exposés a OXCBZ et au mélange).

A c

Figure 5-12 : Immuno-localisation de la DA dans la région de la cavité gastrique de I'hydre d'eau douce
témoin (A) et aprés 14 jours d'exposition au 9-CAA (B) et a CBZ (C) a 19,5°C.
bg : bourgeon ; rcg : région de la cavité gastrique ; les fleches indiquent quelques immunomarquages.

A 23°C, DA et 5-HT sont uniformément réparties dans toutes les régions du corps chez les
polypes témoins, mais l'intensité de I'immunomarquage est nettement plus faible qu’a 19,5°C. Cette
diminution est plus prononcée pour DA que pour 5-HT et les tentacules sont la région du corps la plus

touchée (figure 5-13).
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A

Figure 5-13 : Comparaison de I'immunomarquage dopaminergique aux deux températures testées
A) 19,5°C et B) 23°C dans les tentacules des hydres témoins.
Les fleches indiquent quelques immunomarquages trés intenses.

A 23°C, la diminution de I'immunomarquage de 5-HT est trés importante dans les tentacules
des polypes exposés a CBZ et a OxCBZ et légerement réduite chez les polypes exposés a 9-CAA et au

mélange par rapport a ceux exposés aux mémes produits a 19,5°C.

Concernant DA, l’exposition de 14 jours a 9-CAA a fortement réduit |'expression du
neuromodulateur dans toutes les régions du corps a 23°C par rapport a 19,5°C. Cependant, concernant
I’exposition au mélange, I'effet de la température sur la distribution de A n’est pas aussi évidente : a
23°C, une diminution de 'intensité de 'immunomarquage a été observé dans les tentacules et la cavité

gastrique alors qu’un immunomarquage plus intense a été observé dans I'hypostome.

2.2.5  Discussion sur les résultats obtenus chez Hydra circumcincta

Chez Hydra sp., lorsque les conditions environnementales sont favorables (température
appropriée et alimentation réguliére), le bourgeonnement se fait par reproduction asexuée plutét que
sexuée (Otto et Campbell, 1977). Selon Maruyama et Sugiyama (1979), deux facteurs déterminent le
taux de croissance d'une population d’hydres : la fréquence a laquelle les polypes matures produisent
des bourgeons et la rapidité avec laquelle les bourgeons nouvellement formés mdrissent et
commencent a produire leurs propres bourgeons. Les bourgeons apparaissent, puis se développent
progressivement et des tentacules apparaissent. En quelques jours, le bourgeon atteint une taille
appropriée et est prét a se détacher du polype parent. Le temps de bourgeonnement pour former une
nouvelle hydre dépend a la fois du taux d'alimentation et de la température (Stiven, 1962). Dans notre
étude, la fréquence d'alimentation est de trois jours, les polypes sont équitablement nourris (ad

libitum) et, quelles que soient les conditions d’exposition ici, tous les polypes sont encore capables de

212



Chapitre 5 : Evaluation de I’écotoxicité de la carbamazépine et de sous-produits : mise au point pour
aborder les effets a faibles doses et en mélange

capturer et d'ingérer leurs proies. Par conséquent, les différences significatives observées dans les taux
de bourgeonnement entre le groupe témoin et ceux exposés aux produits pharmaceutiques peuvent
étre attribuées uniqguement aux conditions d’exposition. De plus, la vitesse précoce (trois jours) de
formation de nouveaux bourgeons a 23°C, par rapport a 19,5°C, est probablement liée a
I'augmentation de la température qui conduit a un métabolisme plus élevé. A 19,5°C, un taux de
bourgeonnement plus faible observé au jour 6 chez les polypes exposés a CBZ et, aux jours 6 et 9, chez
les polypes exposés au mélange, pourrait expliquer en partie les taux de reproduction (RHR) plus
faibles observés les jours suivants. Cependant, au-dela du 9™ jour d’exposition, comme plus aucune
différence dans le taux de bourgeonnement n'est observée, on pourrait supposer que la diminution
du RHR puisse aussi s'expliquer par I'action de CBZ et du mélange sur les voies de signalisation
moléculaires hautement conservées impliquées dans le développement. Par exemple, des approches
pharmacologiques ont démontré l'importance de la voie de signalisation FGFR (« fibroblast growth
factor receptor », c’est a dire le récepteur du facteur de croissance des fibroblastes) / Notch (récepteur
membranaire) dans le développement embryonnaire. En effet, lorsque les voies FGFR ou Notch sont
inhibées, la morphogeneése du bourgeon est normale, les bourgeons se forment mais ne se détachent
jamais du parent (Bottger et Hassel, 2012; Galliot, 2012; Miinder et al., 2010). Par conséquent, si CBZ
et le mélange de produits pharmaceutiques agissent sur de telles voies, ils pourraient retarder le
détachement des bourgeons (c'est-a-dire un RHR plus faible observé aux jours 12 et 14) mais pas
nécessairement ralentir le bourgeonnement (Ktot). A 23°C et a partir du 7®™ jour, des différences
significatives dans les taux de bourgeonnement des polypes exposés sont plus fréquemment
observées qu'a 19,5°C. En effet, les polypes exposés a CBZ, OxCBZ et au mélange ont des taux de
bourgeonnement (Ktot) plus faibles. Ce dernier résultat est en accord avec un RHR plus faible a partir
du 12éme jour a cette méme température. Ainsi, il semble que I'augmentation de la température
affecte la sensibilité des organismes exposés a CBZ, OxCBZ et au mélange, ce qui conduit a des
diminutions de Ktot et RHR a la fin de |'exposition. De plus, il est raisonnable de penser que la
diminution significative des taux de reproduction (RHR) aux deux températures et aprés une longue
période d’exposition aux produits pharmaceutiques, notamment au mélange, puisse entrainer un effet
préjudiciable sur le succes reproducteur et la pérennité des populations sauvages exposées de maniere
chronique.

A 19,5°C, du 1 au 4°™ jour de I'exposition au mélange, les changements morphologiques
révelent des effets pouvant étre classés comme « modérément toxiques » (entre 21 et 40 % d’effets)
a « hautement toxiques » (de 61 a 80 % d’effets) selon I’échelle de toxicité définie par Arkhipchuk et
al. (2006) et Wang, (1990). Puis, a partir du 5°™ et jusqu’au 14°™ jour, on observe un retour a une
morphologie normale. Ces observations suggerent une efficacité dans la mise en place précoce de

mécanismes de défense.
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A 23°C, il semble que I'augmentation de I'activité métabolique, suggérée par un Ktot élevé au
3%me jour, puisse protéger d’une intoxication au début de |'exposition. De maniére intéressante, a 23°C,
des signes morphologiques d'intoxication sont apparus au 12¢™ jour et ont persisté au 14°™ jour, chez
les polypes exposés a OxCBZ et au mélange. On pourrait ainsi supposer que I'allocation énergétique
nécessaire pour se défendre contre un stress thermique puisse protéger les polypes de I'intoxication
aux produits pharmaceutiques sur une courte période. Cependant, les mécanismes de défense mis en
place ne pourraient pas étre maintenus a long terme pour préserver I'homéostasie. Cette hypothese
est étayée par l'apparition, au 14°™ jour, de stades b chez les témoins et une sensibilité plus

importante des polypes exposés a OxCBZ et au mélange.

Ala fin des 14 jours d'exposition, les altérations morphologiques ne permettent pas de définir
les effets observés comme étant toxiques puisque, selon I’échelle de toxicité définie par Arkhipchuk et
al. (2006), moins de 20 % de la population exposée présente des signes d’intoxication. De maniere
intéressante, a la fin des 14 jours d’exposition a 23°C, les altérations morphologiques sont néanmoins
supérieures a 10 % chez les polypes exposés aux faibles concentrations pharmaceutiques utilisées dans
cette étude. Ainsi, nos résultats montrent que H. circumcincta est une espece suffisamment sensible
pour étre utilisée dans des bioessais d’écotoxicité pour la recherche de signaux précoces d’intoxication
pouvant étre utilisés dans les procédures réglementaires (NOEC, LOEC, CMA (concentration maximale
acceptable) = (NOEC*LOEC)?) et en particulier ECy9, un parameétre préconisé par certains auteurs pour
remplacer les trois cités précédemment (Warne et van Dam, 2008). D’une maniéere similaire, en
exposant le cnidaire, H. circumcincta, a un mélange de 11 produits pharmaceutiques, (Quinn et al.,
2009) ont montré un effet significatif sur la morphologie aprés 96 h d’exposition a des concentrations
10 fois moins élevées que celles trouvées dans des effluents municipaux, ce qui est également en
faveur de la sensibilité de cette espéece.

Concernant les effets de I’exposition chronique aux produits pharmaceutiques sur les
parametres de la balance oxydative, il a été précédemment montré que, chez H. circumcincta, aprés
48 h d'exposition a CBZ a 20°C, les concentrations maximales inductibles pour I'activité de I'héme
oxydase et de la glutathion S-transférase, deux enzymes impliqués dans |'équilibre oxydatif, étaient
respectivement de 0,03 et 0,2 uM (soit 7 et 47 mg.L") (Quinn et al., 2004). Cependant, ces
concentrations sont beaucoup plus élevées que les concentrations environnementales testées dans
notre étude, seules et dans le mélange puisqu’elles sont de I'ordre du ng.L™*. Nos résultats indiquent
gu'a 19,5°C, I'exposition a des concentrations environnementales de CBZ et de 9-CAA n'a pas induit les
mécanismes de défense antioxydants et a donc conduit a une peroxydation des lipides membranaires.
En revanche, comme les mécanismes de défense antioxydants ont été induits chez les polypes exposés

a OxCBZ, aucune peroxydation lipidique n'a été mise en évidence. Cela peut s'expliquer par le fait que
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de faibles doses de CBZ et de 9-CAA induisent une peroxydation lipidique membranaire non
compensée par les systemes antioxydants. L'exposition au mélange semble n'avoir aucun impact sur
les paramétres de la balance oxydative (pas de mécanismes de défense oxydative induits et faible
peroxydation lipidique). Ce résultat est déroutant et suppose un effet encore inconnu (agoniste /
antagoniste / synergique) de la combinaison des trois molécules sur I'équilibre oxydatif. L'ensemble
de ces résultats indique que I'hydre est un modele sensible pour détecter les effets des faibles
concentrations de produits pharmaceutiques sur la peroxydation lipidique de la membrane cellulaire.
A des concentrations plus élevées, il a été rapporté que I’hydre pourrait réduire I'effet toxique du
mélange pharmaceutique en métabolisant les substances toxiques (Quinn et al., 2009). En effet, le
genre Hydra posséderait une activité glutathion S-transférase (Stenersen et al., 1987), qui est une
enzyme jouant un réle important dans la biotransformation de phase Il pour détoxiquer et métaboliser
des composés endogeénes (Hoarau et al., 2004). Le fait que I'augmentation de la température entraine
une élévation significative de la capacité antioxydante dans tous les groupes de H. circumcincta est
cohérent avec les observations de (Dash et Phillips, 2012), qui ont démontré qu'une autre espéce,
H. vulgaris, répond au stress thermique en régulant la transcription de I'ARNm de la catalase, une autre
enzyme impliquée dans la régulation de la balance oxydative. Dans leur travail, ces auteurs ont étudié
les effets d’élévations brusques et importantes de la température (chocs thermiques aigus) sur les
niveaux d'ARNm de la HvCatalase. Ills ont observé une diminution du taux d'ARNm de la HvCatalase
chez les hydres exposées a 30 ou a 37°C pendant 6 h par rapport aux témoins maintenus a 18°C. Notre
condition d'exposition thermique (+ 3,5°C pendant 14 jours) conduit a un résultat similaire, car nous
avons observé un niveau plus faible d'AOC chez les témoins et les groupes exposés aux produits
pharmaceutiques. Ainsi, on pourrait émettre I'hypothése que les hydres sont capables de réguler les
niveaux d’ARNm des enzymes antioxydants en fonction de la température ambiante. Comme proposé
par (Dash et Phillips, 2012), il se pourrait que I'exposition a des températures plus élevées pendant
une longue durée altere la machinerie transcriptionnelle de la cellule, affectant ainsi négativement la
transcription des ARNm des enzymes antioxydants, diminuant ainsi la capacité antioxydante totale.
Cette diminution de I’AOC pourrait, a son tour, conduire a une augmentation de la peroxydation

lipidique de la membrane cellulaire.

Dans ce travail, les variations de la distribution tissulaire de deux neuromodulateurs
(dopamine et sérotonine) en fonction des conditions d’exposition aux substances pharmaceutiques
ont été étudiées. Tout d’abord, il est a noter qu’il n’a pas été possible de trouver dans la littérature
des points de comparaison permettant d’évaluer les effets d’'une exposition a des produits
pharmaceutiques sur ces systemes neuronaux que ce soit chez une espéce proche de H. circumcincta

ou sur un autre invertébré. En effet, la seule étude disponible a ce jour est celle sur laquelle nous nous
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sommes appuyés pour sélectionner cette réponse biologique dans nos tests d’écotoxicité, et qui a
montré notamment des diminutions de I’expression tissulaire de la sérotonine suite a des expositions
a un colorant azoique, le « Disperse Red 1 » (de Jong et al., 2016). Nous avons donc élargi la recherche
bibliographique au groupe des mammiferes pour discuter de ces résultats. Dans notre étude, une
exposition de 14 jours a des concentrations environnementales en produits pharmaceutiques a une
température d’élevage normale (19,5°C) ne semble pas avoir d'incidence nette sur la distribution de
la dopamine (DA) ou de la sérotonine (5-HT) chez H. circumcincta. En effet, le résultat le plus marqué
était une diminution de I'expression de DA dans les régions de I'hypostome et de la cavité gastrique
chez les polypes exposés a OxCBZ ou au mélange. Cependant, les effets sont faibles et dépendent de
la région du corps. Bien que cela ait été réalisé chez les mammiferes, il a été montré, dans de
précédentes études, que les effets de CBZ sur le systéme dopaminergique sont hétérogenes. En effet,
chez les rongeurs, CBZ peut affecter la transmission dopaminergique et peut réduire la libération de
DA dans le cortex préfrontal (Elphick, 1989) ; CBZ peut augmenter les niveaux de DA dans une autre
région du cerveau, le striatum (Barros et al., 1986) ; CBZ peut induire une augmentation ou une
diminution du renouvellement de la DA (Okada et al., 1997). Néanmoins, nos résultats ont montré que
le systéme dopaminergique peut étre impacté par des produits pharmaceutiques, leurs métabolites
ou leur mélange.

En ce qui concerne la localisation de 5-HT, les résultats obtenus ont montré que seule une
exposition de 14 jours a OxCBZ affecte I'intensité de I'immunomarquage chez H. circumcincta dans la
région de la cavité gastrique. Ce résultat est en accord avec les données antérieures obtenues chez la
souris, ou il a été montré que OxCBZ peut modifier les taux de 5-HT dans la région corticale du cerveau
et peut également modifier le comportement de I'animal (Arora et al., 2013). Ces résultats laissent
penser que |'exposition a long terme aux produits pharmaceutiques dans les systemes aquatiques,
méme a de faibles concentrations, peut induire des altérations de I’expression des neuromodulateurs
et peut affecter les taux de reproduction (RHR) plus faibles aprés deux semaines d’exposition.
Cependant, les mécanismes biologiques qui sous-tendent ces variations méritent d’étre clarifiés.

Lorsque la température d'élevage a été augmentée de 3,5°C, une diminution de I'expression
de 5-HT et de DA a été observée dans presque toutes les régions du corps et, lorsqu'elle était associée
a une exposition pharmaceutique, la diminution de I'expression était souvent plus importante. Bien
gu'elles aient été obtenues chez des rats de laboratoire, des données antérieures ont montré qu'une
augmentation de la température d’élevage entrainait une chute des teneurs en 5-HT dans une région
cérébrale en particulier, I'hypothalamus (Chauhan et al., 2017). Des travaux précédents ont montré
que les neuromodulateurs DA et 5-HT sont impliqués dans le comportement alimentaire (de Jong et
al., 2016; Hanai et Kitajima, 1984; Sher et Zlotkin, 2009). Dans un travail récent (de Jong et al., 2016),

il a été montré que les polypes présentant un immunomarquage sérotoninergique intense dans les
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tentacules, I'hypostome et la région de la cavité gastrique avaient un comportement alimentaire
normal. Cependant, lorsque les polypes avaient été exposés a des concentrations croissantes en un
colorant azoique (Disperse Red 1), ils étaient incapables d'ingérer leurs proies capturées et
I'immunomarquage sérotoninergique n'était plus présent dans la région de la cavité gastrique et
I'nypostome. Dans notre cas, I'immunomarquage était toujours présent et les polypes ont pu attraper
et ingérer leurs proies. Cependant, les expressions du neuromodulateur étaient plus faibles dans la
région de la cavité gastrique, par exemple, chez les polypes exposés a OxCBZ (tableau 5-1) et, par
conséquent, on peut supposer que l'efficacité du processus digestif puisse étre affectée sur le long
terme (au-dela des 14 jours de nos expériences) comme démontré chez H. circumcincta exposé au
Disperse Red 1. En outre, lorsque la température d'élevage est augmentée de 3,5°C, l'intensité de
I'immunomarquage est nettement diminuée dans presque toutes les régions du corps. Ces
observations pourraient donc étre liées a I'altération des parametres morphologiques, de ceux de la
reproduction ainsi que ceux de la balance oxydative qui a été constatée a la fin de I'exposition de

14 jours a 23°C.

En résumé, a la fin des deux semaines d'exposition aux produits pharmaceutiques, aucun
critére biologique ne permet de classer les effets selon une échelle de toxicité (Arkhipchuk et al., 2006;
Wang, 1990). Cependant, les variations significatives des paramétres biologiques étudiés conduisent
aux mémes conclusions: (1) I'exposition a long terme a des produits pharmaceutiques a de faibles
concentrations et en mélange a des effets déléteres sur H. circumcincta, et les taux de reproduction
indiqueraient un possible effet néfaste sur la fitness des populations sauvages exposées de maniere
chronique; (2) la hausse des températures semble également avoir des effets nocifs sur les parametres
biologiques étudiés. Lorsque la hausse des températures est associée a I'exposition a de tres faibles
doses de produits pharmaceutiques en mélange, les effets semblent étre plus prononcés sur certains
parameétres biologiques. Ainsi, dans un contexte de réchauffement global, il est possible que leurs

effets toxiques sur les organismes aquatiques non cibles se révélent plus importants.

3. Discussion et Conclusion

Bien gu’utile dans le cadre de la réglementation des substances chimiques, le test Microtox
montre ici des limites. En effet, méme si le bioessai utilisant I’espéce V. fischeri a permis de mesurer
des ECsq, les conditions intrinséques de ce test d’écotoxicité aiglie (courte période d’exposition)
conduisent a obtenir des valeurs d’effet pour des concentrations de I'ordre du mg.L™* donc bien plus
élevées que celles observées dans I’environnement (de I'ordre du ng.L?). Ainsi, pour CBZ, les ECso

obtenus sont respectivement de 58,5 et 64,4 mg.L™* aprés 15 et 30 min d’exposition. De plus, compte
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tenu des propriétés physico-chimiques des deux autres substances testées (OxCBZ et 9-CAA) et
notamment de leur faible solubilité dans I'eau, la détermination des ECso n’a pas pu aboutir car elle
aurait nécessité une solution mere beaucoup plus concentrée et I'utilisation de solvants organiques,
ce qui ne permet pas d’obtenir un résultat adapté a I'information sur un risque environnemental. De
plus, nos résultats montrent que le test sur V. fischeri n’informe pas sur d’éventuels effets toxiques
potentiels de ces trois produits pharmaceutiques en mélange a des concentrations

environnementales.

Le suivi des phytométabolites chez les lentilles d’eau n’a également pas permis de mettre en
évidence de biomarqueurs précoces de la toxicité des composés pharmaceutiques. En effet, malgré
cette nouvelle approche consistant a mesurer des phytométabolites plutét que des effets sur la
croissance, qui est une résultante d’'un ensemble de processus métaboliques, les résultats obtenus
montrent des effets mitigés des 3 composés pharmaceutiques et du mélange sur certains indices. On
peut ainsi noter que I'indice des chlorophylles, I'indice du rapport azote sur carbone et l'indice des
composés phénoliques ont été impactés par les composés pharmaceutiques. Ainsi, on peut noter que
CBZ n’impacte que trés rarement les lentilles d’eau quel que soit 'indice et la concentration étudiés,
tandis que OxCBZ et 9-CAA induisent des effets dés les plus faibles concentrations. Le mélange, quant

a lui, affecte parfois la plante montrant de potentiels effets a faibles concentrations.

Le suivi de différents parametres chez H. circumcincta s’est montré la méthode la plus sensible
des trois testées dans ce travail. L'originalité de I'approche étudiant a la fois les parameétres
démographiques, comportementaux, morphologiques et moléculaires ont permis de détecter des
effets des composés a de faibles concentrations. Cette espéce a permis de montrer une toxicité de CBZ
sur de multiples indicateurs que sont la morphologie, la reproduction, les lipides membranaires mais
également la distribution tissulaire des neuromodulateurs (dopamine en particulier). Les deux autres
composés ont également provoqué des effets. OxCBZ semble également impacter la morphologie et
la reproduction ainsi que la distribution tissulaire des neuromodulateurs (dopamine et sérotonine)
mais, a l'inverse de CBZ, ce composé modifie la capacité antioxydante de I’"hydre. 9-CAA a faible
concentration n’a pas d’effet sur la reproduction, ni sur la distribution de la sérotonine mais affecte
tous les autres parametres suivis. Le mélange des 3 produits affecte la plupart des parametres étudiés,
il ralentit significativement le taux de reproduction, altere la morphologie des hydres ainsi que la

distribution de la dopamine mais n’a pas d’effet sur celle de la sérotonine.
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La sensibilité des 3 espéces étudiées dans le cadre de cette thése peut étre comparée a celle
d’autres espéces appartenant aussi a différents niveaux trophiques. En effet, le nombre de travaux
recensés en écotoxicologie montre que CBZ est un composé pharmaceutique d’intérét (tableau 5-2).
Cependant, les données recueillies montrent une toxicité assez faible sur les espéces utilisées, en
particulier sur la base de tests d’écotoxicité aiglie (bactéries, crustacés, diptéres et poissons) ou les
ECso et LCso sont comprises entre 9,5 mg.L ™ sur I’espéce Chironomus tentans et 111 mg.L? sur I'espéce
Daphnia magna. Les valeurs de toxicité chronique montrent une toxicité plus importante de CBZ avec
une NOEC mesurée de 0,025 mg.L™ sur Ceriodaphnia dubia. OXCBZ et 9-CAA ont été nettement moins
étudiés mais des travaux mentionnent que OxCBZ ne présente pas de toxicité sur Daphnia magna dans
la gamme de concentrations testées (2,5 a 10 mg.L?) (Li et al., 2011). Globalement, les valeurs de
toxicité examinées sont bien plus élevées que celles testées dans nos conditions montrant ainsi que
les hydres d’eau douce, particulierement, représentent un bon modele pour évaluer I’écotoxicité a

faible dose de polluants seuls et en mélange.

Les prédictions de différents criteres de toxicité a l'aide d'un systeme expert DSSTox ont
montré que plusieurs produits de transformation de CBZ, en particulier 9-CAA, pouvaient présenter
une génotoxicité accrue par rapport au composé parent (CBZ), contrairement a OxCBZ qui est moins
génotoxique (Brezina et al., 2017). Egalement, la neurotoxicité de OXCBZ a été étudiée sur des rats et

s’est avérée plus grande que celle de CBZ (Araujo et al., 2004).

Ces résultats de la littérature ainsi que ceux obtenus dans notre étude montrent qu’il est
important de considérer et d’étudier les produits de transformation puisque ces derniers peuvent étre
potentiellement plus dangereux. Cependant, malgré une prise de conscience, il existe toujours un
grand manque de données concernant les produits de transformation comme le signale Evgenidou et
al. (2015). Il faut également souligner I'importance des tests de génotoxicité qui pourraient compléter
les résultats écotoxicologiques et apporter des informations a des niveaux organisationnels

complémentaires.
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Tableau 5-2 : Données écotoxicologiques obtenues dans la littérature pour la carbamazépine a partir de tests normalisés

Niveau trophique

Espéces

Durée d’exposition Parameétre étudié

Données écotoxicologiques

Références

Bactérie

Vibrio fischeri

30 min
15 min
15 min

Bioluminescence

LCso=>81 mg.L1
LCso: 52,2 mg.L
LCso = 28,3 mg.L! estimé

(Ferrari et al., 2004, 2003)
(Kim et al., 2007)
(Harada et al., 2008)

Algue

Pseudokirchnelleria subcapitata

4j

Croissance

LCso / NOEC / LOEC = > 100 mg.Lt

(Ferrari et al., 2004, 2003)

LCso = 48,9 mg.L! estimé
NOEC =0,5 mg.L!

(Harada et al., 2008)

Desmodesmus subspicatus

3]

Croissance

Ec_r,o =74 I'\’\g.'.'1

(Cleuvers, 2003)

Lentille d’eau

Lemna minor

7]

Croissance

ECso = 25,5 mg.L™

(Cleuvers, 2003)

Rotifere

Brachionus calyciflorus

48 h

Croissance

NOEC = 0,377 mg.L*!
LOEC = 0,754 mg.L*

(Ferrari et al., 2004, 2003)

Crustacé

Daphnia magna

48 h

Mobilité

ECso ou LCso = > 13,8 mg.L!
ECso => 100 mg.L?!

pas d’effet mesuré a 10 mg.L-

(Ferrari et al., 2004, 2003)
(Cleuvers, 2003; Kim et al., 2007)
(Harada et al., 2008)

Mortalité

LCso = 111 mg.L™

(Han et al., 2006)

Ceriodaphnia magna

48 h

Mobilité

Ec_r,o ou Lc_r,o = 77,7 I'\’\g.'.'1

(Ferrari et al., 2004, 2003)

7]

Croissance

NOEC = 0,025 mg.L*!
LOEC=0,1 mg.L!

(Ferrari et al., 2004, 2003)

Thamnocephalus platyurus

24 h

Mortalité

LCso =>100 mg.L1!

(Kim et al., 2009)

Hyalella azteca

10

Croissance

Lc_r,o = 9,9 I'\’\g.'.'1
LCso = 15,0 mg.L2

(Dussault et al., 2008)

Diptére

Chironomus tentans

10

Croissance

LCso = 47,3 mg.L?
Ec_r,o = 9,5 mg.L‘l

(Dussault et al., 2008)

Poisson

Danio rerio

10

Mortalité embryons

NOEC = 25 mg.L!
LOEC = 50 mg.L1

(Ferrari et al., 2004, 2003)

Oryzias latipes

96 h

Mortalité

LCso = 45,9 mg.L
LCso = 35,4 mg.L2

(Kim et al., 2009)
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Conclusion générale et perspectives

Dans le cadre de ces travaux de these, la synthése bibliographique a permis de réaliser un état
de l'art a propos de la contamination en produits pharmaceutiques du bassin méditerranéen,
présentant d’abord leurs concentrations dans les différents compartiments aquatiques et leurs

impacts sur des organismes aquatiques ciblés.

Cette étude approfondie a montré, dans un premier temps, une contamination en sortie des
stations de traitement des eaux usées avec des concentrations de PP allant jusqu’a la centaine de
ug.L ! puis un effet de dilution aprés leur rejet dans I’environnement et probablement I'implication de
phénomeénes d’atténuation naturelle. De ce fait les concentrations retrouvées en rivieres et dans la
mer étaient plutdt de I’ordre du ng.L? au pg.L?. Ces mesures ont permis de calculer des quotients de
danger et des indices de priorisation pour les 43 produits pharmaceutiques ciblés faisant ressortir
treize PP dangereux pour les compartiments aquatiques méditerranéens. Certains de ces PP sont déja
sur les listes et programmes de surveillance (17a-éthinylestradiol, érythromycine, azithromycine,
clarithromycine) mais cette étude a révélé aussi d’autres composés a savoir: amoxicilline,
ciprofloxacine, ofloxacine, triméthoprime, sulfaméthoxazole, métoprolol, acétaminophéne,

naproxene et ibuproféne.

Cette synthese a également mis en avant la grande variété de tests écotoxicologiques
normalisés. On constate aujourd’hui que la majorité des tests appliqués pour les PP sont des tests
évaluant principalement une écotoxicité aigué (Daphnia magna (28 %), Pseudokirchneriella
subcapitata (13 %) et Vibrio fischeri (12 %)). Dans le cas des hormones, ce sont principalement les tests

sur les poissons qui sont utilisés (Danio rerio (29 %)).

Au cours de cette étude, de nombreux facteurs limitant sont apparus notamment: (1) le
niveau de sensibilité des méthodes analytiques, qui, selon les laboratoires et les pays sont différents
et peuvent conduire a des composés non détectés, (2) le manque de données sur la présence des PP
dans les pays au Sud de la Méditerranée, (3) I'application de tests écotoxicologiques normalisés avec
des adaptations ou des réactualisations qui conduit a des valeurs disparates difficilement comparables
entre elles pour un méme test, (4) le manque d’études d’écotoxicologie menées a faibles doses et sur

des mélanges de composés.

Cet état de I'art a amené a cibler le travail expérimental sur la carbamazépine et ses sous-

produits. Ainsi, dans un second temps, les travaux réalisés en laboratoire se sont intéressés au devenir
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de CBZ, OxCBZ et 9-CAA dans des eaux de surface naturelles de différentes natures (riviére Arc, fleuve

Rhéne, étang de Berre et mer Méditerranée).

Le suivi des cinétiques de CBZ, OxCBZ et 9-CAA sous irradiation dans I’eau ultrapure a permis
de mettre en évidence la part tres importante du processus de photolyse de 9-CAA et OxCBZ,
confirmée par les rendements quantiques de disparition assez élevés (compris entre 10* et 102) et les
temps de demi-vie assez faibles (compris entre 7 heures et 3 jours) a I'inverse de CBZ qui est plutot
photostable avec un temps de demi-vie de plusieurs mois. Dans les eaux naturelles, I'étude de Ila
disparition de CBZ et 9-CAA a révélé leur stabilité a I'obscurité a I'inverse de OxCBZ qui subit des

phénomeénes d’atténuation naturelle (temps de demi-vie allant de 8 a 107 h).

En présence d’une source lumineuse, les comportements des 3 composés se sont avérés bien
différents en fonction des eaux. En effet, seuls des processus chimiques photoinduits expliquent la
dégradation de CBZ, alors que dans le cas de 9-CAA, ces processus et celui de photolyse sont impliqués
et dans celui de OxCBZ, ces deux processus et des phénomeénes d’atténuation naturelle sont

responsables de sa dégradation.

De plus, la dégradation de CBZ et 9-CAA était plus importante dans les eaux douces avec des
temps de demi-vie 2 a 3 fois plus élevés que dans les eaux salées. Cette forte réactivité s’explique par
des constantes de réaction avec les radicaux *OH élevées (de 'ordre de 10 M™.s?) et la détection et
guantification de ces mémes radicaux respectivement par spectrophotométrie résolue en temps et
par I'utilisation d’'une sonde chimique (TPA) sous irradiation continue dans ces eaux. Ainsi, des
concentrations quasi-stationnaires plus élevées dans les eaux douces (10'Y” M) contre 10™° M dans les
eaux salées ont été mesurées. De plus, une corrélation a pu étre établie entre la teneur en composés
azotés, source potentielle de *OH, et I'efficacité de la transformation de CBZ. A I'inverse, dans les eaux
salées, un ralentissement dans les cinétiques de dégradation de CBZ et 9-CAA a été observé du fait des
concentrations plus faibles en radicaux *OH mais aussi du fait de la production d’espéeces chimiques
réactives halogénés (radicaux bromures Br,* et chlorures Cl,*) générées en partie par les radicaux
hydroxyles dans les eaux salées. Les constantes de réactions entre les radicaux halogénés et les
composés se sont avérées plus faibles (de I'ordre de 107 & 108 M 1.5 ?) que celles mesurées avec les
radicaux "OH. Ces résultats justifient la dégradation plus lente des composés dans les eaux salées en

particulier le piégeage majoritaire des radicaux hydroxyles par les ions bromure.

Les études par LFP ont également mis en exergue la formation de radicaux carbonates dans
les eaux naturelles mais les constantes de réactions n’ont pas permis de montrer la part de cette

espéce chimique réactive dans les processus de dégradation induits.
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Des études analytiques ont été menées pour identifier les produits de transformation
communs ou spécifiques selon les eaux. L'acridine et I'acridone ont ainsi été mis en évidence dans
chacune des eaux et pour tous les composés. De plus, dans le cas de CBZ et 9-CAA, la formation de
composés bromé et chloré dans les eaux salées est a souligner. Les études mécanistiques ont montré
plusieurs voies de transformation, notamment la contraction de cycle azépine pour OxCBZ et CBZ, une
ouverture de cycle aromatique pour 9-CAA mais aussi des réactions d’hydroxylation et d’oxydation des

composés de départ mais aussi de leurs sous-produits.

Afin d’évaluer les risques environnementaux liés a la présence de ces PP, des approches
novatrices basées sur I'utilisation de L. minor et de H. circumcincta ont été développées pour évaluer
les effets d’une exposition chronique aux PP a faibles concentrations (seuls et en mélange) pendant au
moins 2 semaines. En parallele, leur écotoxicité a été testée sur V. fischeri utilisé comme bioessai de

référence.

Les résultats ont montré qu’avec I'espece V. fischeri, seule la toxicité de CBZ a pu étre
démontrée avec une ECso de 66 mg.L! aprés 30 min d’exposition puisque la solubilité de OxCBZ et
9- CAA dans I'eau n’était pas assez importante. L'étude de I'eau de I’Arc dopée avec CBZ a montré un
effet plus important apreés irradiation qui peut s’expliquer par la formation d’acridine et d’acridone

connus pour étre toxiques (Parkhurst et al., 1981; Wiegman et al., 2002).

Chez les lentilles d’eau (L. minor), au lieu de suivre la croissance qui regroupe des étapes
morphogénétiques qui peuvent étre altérées a plus ou moins long terme suite a I’exposition a des PP,
I'objectif a été de mettre au point une approche précoce par le suivi des phytométabolites. Un
protocole non destructif a été établi pour mesurer 2 indices sur les parties aériennes des lentilles d’eau,
représentatifs I'un de la teneur en chlorophylles et I'autre, en composés phénoliques. Un 3éme indice
plus intégrateur a été utilisé, représentant le rapport azote sur carbone. Il a été possible de mettre en
évidence des effets sur L. minor dés les plus faibles concentrations pour OxCBZ et 9-CAA (indice de
chlorophylles et de la balance azote/carbone) contrairement a CBZ. De plus, il a été montré que le
mélange affectait I'indice azote/carbone et celui de chlorophylles chez la plante lorsque les trois
composés étaient ajoutés au ng.L'l. Cependant, la grande plasticité des réponses obtenues rend
difficile I'obtention de tendances claires et ne permet pas, a I'heure actuelle, de développer un nouvel

outil d’évaluation écotoxicologique sur la base de ces résultats.

L’originalité de I'approche chez H. circumcincta a été de permettre d’étudier de nombreux
parametres allant de la reproduction a la réponse tissulaire pour obtenir une vision plus intégrative

des altérations liées a I'exposition aux PP en identifiant des effets spécifiques a chacune des molécules

223



Conclusion générale et perspectives

étudiées et également des effets cocktails. En effet, cet organisme aquatique se préte bien a
I’'ensemble de ces suivis. Ainsi ont pu étre mis en évidence des effets de CBZ a faibles concentrations
sur la morphologie, la reproduction, les lipides membranaires mais également la distribution tissulaire
des neuromodulateurs (dopamine en particulier). Dans le cas de OxCBZ, la capacité antioxydante de
I’hydre a également été impactée alors que pour 9-CAA, I'exposition n’a pas eu d’effet sur la
reproduction, ni la distribution de la sérotonine mais sur tous les autres parametres suivis. Le mélange
des 3 produits a également ralenti le taux de reproduction, altéré la morphologie des hydres ainsi que
la distribution de la dopamine mais n’a pas eu d’effet sur celle de la sérotonine. Ainsi les résultats
obtenus permettent de valider ce modele et de proposer un panel de test permettant de mieux
identifier les effets de ces PP a faibles doses.

L’approche a été menée a la température optimale de croissance des hydres, soit 19°C mais
également a 23°C dans le cadre d’une simulation de réchauffement climatique. Il a ainsi pu é&tre montré
que les hydres exposées, a une température de 23°C, ont des effets plus marqués en particulier sur la
capacité antioxydante ainsi que l'intensité de I'immunomarquage dans presque toutes les régions du
corps des polypes, qu’a température normale. Cette étude apporte une réflexion sur I’adaptation des
tests aux modifications environnementales notamment le changement climatique qui est susceptible

d’amplifier ou tout du moins de moduler les réponses des organismes aux polluants.

Dans le cadre de cette these, la mise en évidence de certaines espéces chimiques réactives
formées dans les eaux naturelles a été explorée mais, la présence de certaines espéces ou encore leur
réactivité aurait mérité plus d’attention. C'est le cas par exemple des radicaux carbonates dont Ila
formation a été prouvée sans pour autant parvenir a mesurer leur réactivité avec les composés
sélectionnés. En effet, durant ce travail les constantes cinétiques n’ont pas pu étre déterminées avec
les radicaux carbonates a cause d’une concentration en composés (CBZ, OxCBZ et 9-CAA) limitée par
leur solubilité maximale dans I’eau ultrapure. Néanmoins, I'approche que nous avons proposée
pourrait permettre de déterminer ces constantes en augmentant la quantité d’ions carbonate pour
favoriser la formation de radicaux carbonates. Une autre possibilité serait d’utiliser la méthodologie
employée pour déterminer les constantes de réaction des radicaux halogénés avec les composés, a
I’aide de AQ2S. Bien entendu, le prérequis serait de vérifier par LFP la formation des radicaux COs".
Enfin, cette méthode, qui a montré des limites dans le cas de la détermination des constantes de

réaction avec les radicaux bromures, pourrait étre optimisée en choisissant un compétiteur avec une

224



Conclusion générale et perspectives

constante de réaction avec les radicaux bromures plus faible (10° - 10° M.s?), tel que I'ion linolénate,

la phenylalanine, MNEDTA? (Neta et al., 1988).

De plus, bien que non observés par LFP, les radicaux sulfates sont d’intérét car leur forte
réactivité avec certains produits pharmaceutiques a déja été démontrée (k= 10° M.s?) ) (Matta et al.,

2011; Mahdi Ahmed et al., 2012).

Par ailleurs, aucune certitude n’a pu étre donnée quant a la formation de radicaux chlorures
ou bromures dans les eaux salées puisque les deux especes réactives absorbent dans le méme domaine
de longueur d’onde. Une approche intéressante a développer serait |'utilisation de la technique de
résonnance paramagnétique électronique afin de pouvoir les discriminer (Rehorek et al., 1991). De
plus, pour compléter les résultats obtenus en LFP, il aurait été intéressant de confirmer I'abondance

des radicaux hydroxyles, par une méthode semi-quantitative a I’aide des ions thiocyanate.

Egalement, la présence et le réle de la matiére organique dissoute a été révélée dans les
différentes eaux mais sa caractérisation n’a pas été réalisée. Cet aspect pourrait apporter une réponse
sur les différences de réactivité observées dans des eaux de méme nature car le contenu en acides
fulvigues ou humiques est susceptible de générer préférentiellement des especes réactives
différentes. Une piste serait de fractionner la MOD par chromatographie d’exclusion stérique voire de
travailler sur la fraction non soluble (POC), afin de pouvoir les caractériser par spectroscopie de
fluorescence et de mesurer leur capacité a produire des especes réactives en utilisant des sondes

spécifiques (alcool furfurylique, TPA...).

Au-dela des différents produits de transformation détectés dans la phase aqueuse, il aurait été
intéressant de regarder ceux susceptibles de s’adsorber sur les particules en suspension, en particulier
les polluants aza-aromatiques comme I’acridine et l'acridone, ce qui peut justifier les faibles

concentrations formées dans les eaux naturelles (Negrén-Encarnacién et Arce, 2007).

Dans le cadre de I'étude sur l'impact des produits pharmaceutiques sur les organismes,
I’écotoxicité des eaux salées aprés irradiation n’a pas pu étre étudiée, en raison d’une salinité trop
importante pour les especes ciblées dont V. fischeri, pourtant espéce bactérienne marine. Les
composés halogénés sont connus pour étre toxiques, et leur étude aurait pu révéler une écotoxicité
bien plus importante dans les eaux salées. D’autres modeles adaptés a des salinités élevées peuvent

étre alors envisagés comme Dunaliella salina, une Chlorophycée ou Brachionus plicatilis, un rotifere.
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De nouvelles approches peuvent donc étre suggérées en comparant des formes de vies proches,
certaines adaptées aux eaux douces et d’autres aux eaux salées comme Chlorella vulgaris / Dunaliella

salina ou Brachionus calyciflorus /Brachionus plicatilis.

De plus, bien que le modele sur les hydres se soit révélé le plus sensible, ce test est
difficilement applicable pour des eaux naturelles. L'utilisation d’'une démarche EDA (effect directed
analysis ou analyse chimique orientée) pourrait palier a ce probléme ainsi qu’aux problémes de salinité
et permettre de fractionner les différents constituants d’'un mélange pour les extraire et les
concentrer, afin d’étudier leur toxicité. Par ailleurs, méme s’il permet d’augmenter la solubilisation des
PP, le DMSO n’a pas été retenu dans nos essais, car les résultats correspondants s’écarteraient des

conditions environnementales réelles.

La démarche développée au cours de ce travail pour étudier le devenir des produits
pharmaceutiques et leur potentielle écotoxicité pourrait également étre appliquée a d’autres cibles
moléculaires, telles que par exemple les treize composés mis en évidence dans la synthese

bibliographique, afin de répondre a des inquiétudes environnementales.

Enfin, dans une autre mesure, une question se pose quant a la représentativité des eaux
sélectionnées dans ces travaux par rapport a tous les milieux aquatiques existants. Les espéces
chimiques formées dans ces eaux sont-elles propres a chaque milieu ol peuvent-elles étre les mémes
dans toutes les masses d’eaux ? A notre échelle, les résultats ont montré que les eaux douces avaient
tendance a former le méme genre d’especes chimiques réactives, tout comme les eaux salées.
Néanmoins il serait intéressant de regarder s’il en est de méme dans les eaux de montagnes, les lacs
ou les zones de rejet végétalisées. Par ailleurs, toutes les eaux de surface étudiées ont été prélevées
proches des cotes méditerranéennes et a une profondeur inférieure a 15 cm. Or, il est admis que la
composition des eaux et par conséquent, les espéces chimiques réactives formées varient selon la
profondeur des eaux. Il serait intéressant de travailler a I'interface entre la phase gazeuse et la phase
aqueuse (micro-couche de surface, 10-100 um), connu pour étre un mélange complexe composé
notamment de polysaccharides et protéines (Cunliffe et al., 2013). Les réactions photochimiques et les
cinétiques de dégradation pourraient donc étre compléetement bouleversées a cette interface et
pourraient éventuellement entrainer un transfert vers la phase gazeuse de composés volatils de faible

masse moléculaire
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Annexe 1 : Concentrations mesurées en entrée et sortie de STEU méditerranéennes en ng. L1

(moyenne, médiane, minimum-maximum)

Analgésiques anti- . . " . " .
in ﬂimr?\a toires Pays | EntréeSTEU * | Sortie STEU* | Références entrée STEU Références sortie STEU
(Azzouz et al., 2010; (Boix et al., 2015; Collado et
Collado et al., 2014; al., 2014; Gémez et al., 2007;
Gomez et al., 2007; Gracia-Lor et al., 2012; Gros
Espagne 200-3600 <5b-2200 Gracia-Lor et al., 2012; et al., 2012; Kuster et al.,
Gros et al., 2012; Verlicchi | 2008; Rodriguez-Navas et al.,
et al., 2012a) 2013)
(Andreozzi et al., 2003; Choubert
etal,, 2017; Ferrari et al., 2003;
France 1300 100-1200 (Choubert et al., 2017) Rabiet et al., 2006; Togola et
Budzinski, 2008)
Croatie 50-540 <SD-390 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
(Al Aukidy et al., 2012; Andreozzi
Diclofénac Italie 360-480 220-5450 et al., 2003; Ferrari et al., 2003;
Verlicchi et al., 2012a)
(Dasenaki et Thomaidis (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
2015: Kosma et al 2016. et Thomaidis, 2015; Ferrari et al.,
Grece <SD-4869 <SD-2668 Koutsouba et al,, 2003; Zgi‘tfofgaefgfl"zégf‘
Papageorgiou et al., 2016; . ’ ’
Samaras et al,, 2013) Papageorgiou et al., 2016;
M Samaras et al., 2013)
Algérie 991-2319 1616-2711 (Kermia et al., 2016) (Kermia et al., 2016)
Turquie 295-1376 119-1012 (Sarietal., 2014) (Sarietal., 2014)
Tous 1136 / 776 717 [ 478
pays <SD-4869 <SD-5450
E:/-(\)Z”Z:;; :: :ll" sgig' (Collado et al., 2014; Gémez
Espagne | 1555-168000 <5D-28000 Gémez et al., 2007; et 2'01220%7“) f :’:;TL; (;f; al,
Gracia-Lor et al., 2012; ! ! !
Gros et al., 2012) Kuster et al., 2008)
(Andreozzi et al., 2003; Rabiet et
France Pas de donnée 18-1200 al., 2006; Togola et Budzinski,
2008; Vulliet et al., 2008)
Croatie <SD-900 40-800 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Ibuprofen (Andreozzi et al., 2003;
. (Celano et al., 2014; Verlicchi | Castiglioni et al., 2005; Celano et
Italie 930-1818 <D-180 etal, 2012a) al., 2014; Verlicchi et al., 2012a;
Zuccato et al., 2005)
2((?;;?22:;?; nglm 2'35; (Dasenaki et Thomaidis, 2015;
Gréce 526-25400 <SD-2600 Kou:csouba ctal ’2 003: ! Kosma et al., 2010; Koutsouba et
Samaras et al "2013) ! al., 2003; Samaras et al., 2013)
Algérie 1608-8613 341-431 (Kermia et al., 2016) (Kermia et al., 2016)
Tous 15088 / 1818 1428 / 180
pays <SD-168000 <SD-28000
(Azzouz et al., 2010; Collado . .
Espagne |  410-1440 39-560 etal, 2014; Gracia-Lor et al., (Z:ILTdZSEIEfg::; Slrag'(?lL;)’r
2012; Gros et al., 2012) M ! M
ndreozzi et al., ; Choubert
(And i et al., 2003; Choub
Kétoprofene France 2200 <SD-6000 (Choubert et al., 2017) etal., 2017; Rabiet et al., 2006;
Togola et Budzinski, 2008)
Croatie 160-970 130-620 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Italie 130-190 <SD-110 (Verlicchi et al., 2012a) (Andreozzi et al, 2003; Verlicchi

etal., 2012a)
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(Dasenaki et Thomaidis,

(Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
et Thomaidis, 2015;

G | wm | om0 | oo, | oo, 06
! ’ Samaras et al., 2013)
Algérie <SD-565 <SD-1035 (Kermia et al., 2016) (Kermia et al., 2016)
Tous 555/ 410 663/ 130
pays <SD-2200 <SD-6000
(Azzouz et al., 2010; Collado (Boix et al., 2015; Collado et al.,
Espagne 35-7661 <SD-1942 etal., 2014; Gracia-Lor et al., 2014; Gracia-Lor et al., 2012;
2012; Gros et al., 2012) Gros et al., 2012)
(Andreozzi et al., 2003; Rabiet et
France Pas de donnée 42-2000 al., 2006; Togola et Budzinski,
2008)
Croatie <SD-190 <SD-160 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
L. Al Aukidy et al., 2012; Andreozzi
Naproxéne Italie 780-1099 <5D-5220 (Celano et l,, 2014; Veerlicchi (et al, 20\(/)3,- Celano et al.,, 2014;
etal.,, 2012a) L
Verlicchi et al., 2012a)
(Dasenaki et Thomaidis, (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
N 2015; Kosma et al., 2010; et Thomaidis, 2015; Kosma et al.,
Grece <5b-2000 <sb-700 Papageorgiou et al., 2016; 2010; Papageorgiou et al., 2016;
Samaras et al., 2013) Samaras et al., 2013)
Algérie 1220-9585 <SD-338 (Kermia et al., 2016) (Kermia et al., 2016)
Tous 1797 / 866 554/ 268
pays <SD-9585 <SD-5220
(Collado et al., 2014; (Boix et al., 2015; Collado et
Gomez et al., 2007; al., 2014; Gémez et al., 2007;
Espagne | 12955246000 <SD-4300 Gracia-Lor et al., 2012; Gracia-Lor et al., 2012; Gros
Gros et al., 2012) etal., 2012)
, (Rabiet et al., 2006; Togola et
France Pas de donnée 108-225000 Budzinski, 2008)
Acétaminophene Croatie 130-26090 <SD-5990 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Italie 500-1200 12-58 (Verlicchi et al., 2012a) (Verlicchi et al., 2012a)
(Dasenaki et Thomaidis, (Dasenaki et Thomaidis, 2015;
Grece <SD-81016 <SD-7420 2015; Kosma et al., 2010; Kosma et al., 2010;
Papageorgiou et al., 2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous 24480/ 3576 17280/ 419
pays <SD-246000 <SD-225000
Collado et al., 2014; Gracia- .
Espagne | 3224-13640 <SD-114 (Lor etal, 2012; Grosetal, | (Colladoetal, 2014; Gracia-Lor
etal.,, 2012; Gros et al., 2012)
2012)
Italie 210-1100 110-130 (Verlicchi et al., 2012a) (Verlicchi et al., 2012a)
Acide Salicylique (Dasenaki et Thomaidis, (Dasenaki et Thomaidis, 2015;
Grece <SD-164400 <SD-10100 2015; Kosma et al., 2010; Kosma et al., 2010;
Papageorgiou et al., 2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous 18358 / 6571 1189 / 164
pays <SD-164400 <SD-10100
Espagne | Pasdedonnée <SD-50 (Kuster et al., 2008)
, (Rabiet et al., 2006; Togola et
France Pas de donnée 23-8100 Budzinski, 2008)
Acide Acetylsalicylique | = o | 5908-25000 392-7421 (Dasenak'zgg;mma'd's' (Dasenaki et Thomaidis, 2015)
Tous 12958 / 10012 2247 [ 1928
pays 5908-25900 <SD-8100
R:;:I;t::srs Pays Entrée STEU * | Sortie STEU* | Références entrée STEU Références sortie STEU
(Collado et al., 2014; Gracia- (Boix et al., 2015; Collado et al.,
Espagne 121-424 <SD-87 Loretal.,, 2012; Gros et al., 2014; Gracia-Lor et al., 2012;
Bézafibrate 2012) Gros et al., 2012)
France Pas de donnée <SD-1070 (Andreozzi et al., 2003)
Croatie <SD-50 <SD-10 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
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(Andreozzi et al., 2003;
Castiglioni et al., 2005; Verlicchi

Italie 63-120 <SD-910 (Verlicchi et al., 2012a) et al, 2012a; Zuccato et al,
2005)
N . (Andreozzi et al., 2003;
Grece <SD-52 <SD (Papageorgiou et al., 2016) Papageorgiou et al,, 2016)
Tous bavs 128 /90 110/ 29
Pay <SD-424 <SD-1070
(Collado et al., 2014; Gracia- (Boix et al., 2015; Collado et al.,
Espagne 924-5120 <SD-1018 Loretal.,, 2012; Gros et al., 2014; Gracia-Lor et al., 2012;
2012) Gros et al., 2012)
(Andreozzi et al., 2003; Rabiet et
France Pas de donnée 2-1340 al., 2006; Togola et Budzinski,
2008)
. . Croatie <SD-360 <SD-320 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Gemfibrozil (Andreozzi et al., 2003; Verlicchi
Italie 160-280 40-4760 (Verlicchi et al., 2012a) ? !
etal., 2012a)
(Dasenaki et Thomaidis, (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
Grece <SD-3300 1-1300 2015; Kosma et al., 2010; et Thomaidis, 2015; Kosma et al.,
Papageorgiou et al., 2016) 2010; Papageorgiou et al., 2016)
Tous bavs 1015/ 360 423 /103
pay 1155120 <SD-4760
(Collado et al., 2014; Gracia- (Boix et al., 2015; Collado et al.,
Espagne 97-182 9-111 Loretal.,, 2012; Gros et al., 2014; Gracia-Lor et al., 2012;
2012) Gros et al., 2012)
. L (Al Aukidy et al., 2012; Verlicchi
Atorvastatine Italie <SD-18 <SD-10 (Verlicchi et al., 2012a) etal, 2012a)
Grece <SD <SD (Papageorgiou et al., 2016) (Papageorgiou et al., 2016)
92/ 97 23/10
LR <SD-182 <SD-111
Espagne <SD-15.9 <SD-105 (Azzouz et al., 2010) (Kuster et al., 2008)
France Pas de donnée <SD (Andreozzi et al., 2003)
Croatie <SD-110 20-30 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
(Andreozzi et al., 2003;
Italie <SD-12 <SD-680 (Verlicchi et al., 2012a) Castiglioni et al., 2005; Ferrari et
Acide Clofibrique al., 2003; Verlicchi et al., 2012a)
ot T, | P8t 05 D
Gréce <SD <SD-6 2015; Koutsouba et al., 2003; ! ’ M
Papageorgiou et al,, 2016) 2003; Koutsouba et al., 2003;
Pageorg N Papageorgiou et al., 2016)
a4/16 77/13
LR <SD-110 <SD-680
France Pas de donnée 20-120 (Andreozzi et al., 2003)
Italie <5D-20 <SD-160 (Verlicchi et al., 2012a) (Andreozzi et al, 2003; Verlicchi
etal., 2012a)
Fénofibrate N (Kosma et al., 2010; (Andreozzi et al., 2003;
Grece <D <SD-1100 Papageorgiou et al., 2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous pavs 13/13 274/ 140
Pay <SD-20 <SD-1100
Psychotropes Pays Entrée STEU * | Sortie STEU* | Références entrée STEU Références sortie STEU
(Boix et al., 2015; Collado et
(Azzouz et al., 2010; Collado | al., 2014; Gémez et al., 2007,
Espagne 2795 2249 etal,, 2014; Gros etal.,, 2012) | Gros et al., 2012; Rodriguez-
Navas et al., 2013)
Carbamazépine (Andreozzi et al., 2003; Fenet et
al., 2014; Ferrari et al., 2003;
France 500 15-1200 (Choubert et al., 2017) Rabiet et al, 2006; Togola et
Budzinski, 2008)
Croatie <18-950 <10-630 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
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(Celano et al., 2014; Verlicchi

(Al Aukidy et al., 2012; Andreozzi
et al., 2003; Castiglioni et al.,

Italie 233-1170 <SD-1318 2005; Celano et al., 2014; Ferrari
etal, 2014, 2012a) et al., 2003; Verlicchi et al., 2014,
2012a; Zuccato et al., 2005)
(Dasenaki et Thomaidis (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
Gréce <SD-1713 <SD-1100 2015; Papageorgiou et al., et ngg? Is::gniglj ;er;z(a\)rll g t al,
2016; Samaras et al., 2013) L N !
Papageorgiou et al., 2016)
Tunisia Pas de donnée 111-293 (Fenet et al., 2012)
Tous bavs 319/ 117 267/ 157
pay <SD-1713 <SD-1318
Espagne 23 28 (Gros et al., 2012) (Gros et al., 2012)
France 25 10 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
L Croatie <SD <SD (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Fluoxétine
Italie 55-190 10-63 (Verlicchi et al., 2012a) (Verlicchi et al., 2012a)
81/55 31/28
LR <SD-190 <SD-63
(Collado et al., 2014; Gracia- (Boix et al., 2015; Collado et al.,
Espagne 528-4108 <SD-2659 Loretal.,, 2012; Gros et al., 2014; Gracia-Lor et al., 2012;
2012) Gros et al., 2012)
Venlafaxine Gréce <SD-70.1 <SD-125 (Papageorgiou et al., 2016) (Papageorgiou et al., 2016)
Tous bavs 779 /70 303 /201
pay <SD-4108 <SD-2659
(Choubert et al., 2017; Rabiet et
France 37 <SD-25 (Choubert et al., 2017) al., 2006; Togola et Budzinski,
Amitriptyline 2008)
13/12
Tous pays 37 <SD-25
Bétabloquants Pays Entrée STEU * | Sortie STEU* | Références entrée STEU Références sortie STEU
Espagne <SD-465 <SD-97 (Azzouz e;a'; gle)o; Gros et (Gros et al.,, 2012)
France 250 10-155 (Choubert et al., 2017) (Andreozzi et al, 2003; Choubert
etal.,, 2017)
Croatie 80-290 100-470 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Propanolol ; Verlicchi
Italie 1445 1090 (Verlicchi et al., 2012a) (Andreozzi et al., 2003; Verlicchi
etal., 2012a)
(Dasenaki et Thomaidis, (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
Grece <SD-82.2 <SD-90 2015; Papageorgiou et al., et Thomaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous bavs 115/ 53 83/63
pay <SD-465 <SD-470
) (Collado et al., 2014; Gros et
Espagne 2224-3856 53-2269 (Collado eatlalzozlef' Groset | | 2012; Rodriguez-Navas et
” al., 2013)
France 2100 600 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
Croatie <SD-740 <SD-1150 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
(Al Aukidy et al., 2012; Castiglioni
Aténolol Italie 1800-2400 27-980 (Verlicchi et al., 2012a) et al., 2005; Verlicchi et al.,
2012a; Zuccato et al., 2005)
(Dasenaki et Thomaidis, . - .
Grece <SD-2346 <SD-1866 2015; Papageorgiou etal, | (Dasenakiet Thomaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous bavs 1811/ 1821 751/ 529
pay <SD-3856 <SD-2269
Espagne <SD-99 <SD-81 (Gros et al., 2012) (Gros et al., 2012)
Sotalol
France 3250 1100 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
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Croatie 120-200 <SD-210 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Italie 370-640 152-470 (Verlicchi et al., 2012a) (Al Aukidy et al, 2012; Verlicchi
etal., 2012a)
Tous pays 672/285 320/ 258
<SD-3250 <SD-1100
(Collado et al., 2014; Gros et
Espagne <SD-393 <SD-169 (Azzouz et al., 2010; Collado al., 2012; Rodriguez-Navas et
etal.,, 2014; Gros et al., 2012)
al., 2013)
France 60 50-80 (Choubert et al., 2017) (Andreozzi et al., 2003; Choubert
etal., 2017)
Croatie <SD <SD (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Métoprolol (Al Aukidy et al., 2012; Andreozzi
Italie 220-290 10-219 (Verlicchi et al., 2012a) et al., 2003; Verlicchi et al.,
2012a)
(Dasenaki et Thomaidis, (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
Grece <SD-474 <SD-780 2015; Papageorgiou et al., et Thomaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous pays 254/ 287 278/120
<SD-474 <SD-780
Antibiotiques Pays Entrée STEU * | Sortie STEU* | Références entrée STEU Références sortie STEU
(C(’)Ilado,et al., 2014; (Boix et al., 2015; Collado et
Garcia-Galan et al., 2010; , .
Gracia-Lor et al.. 2012: al., 2014; Garcia-Galan et al.,
Espagne <SD-768 <SD-372 ‘ ¢ 2010; Gracia-Lor et al., 2012;
Gros et al., 2013, 2012;
. Gros et al., 2013, 2012;
Rodriguez-Mozaz et al., Rodriguez-Mozaz et al., 2015)
2015) N
France 1000 70-300 (Choubert et al., 2017) (Andreozzi et al., 2003; Choubert
etal.,, 2017)
Croatie <SD-2033 <SD-1207 (Gros et al., 2006; Senta et (Gros et al., 2006; Senta et al.,
Sulfaméthoxazole al,, 2013) 2013)
(Al Aukidy et al., 2012; Andreozzi
(Celano et al., 2014; Verlicchi et al., 2003; Castiglioni et al.,
Italie 105-740 <SD-317 etal,, 2012a; Zuccato et al., 2005; Celano et al., 2014;
2010) Verlicchi et al., 2012a; Zuccato et
al., 2010, 2005)
(Dasenaki et Thomaidis, (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
Grece <SD-507 <SD-169 2015; Papageorgiou et al., et Thomaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous pays 394 /252 105/90
<SD-2033 <SD-1207
(Collado et al., 2014; Gracia- (Boix et al., 2015; Collado et al.,
Loretal.,, 2012; Gros et al., 2014; Gracia-Lor et al., 2012;
Espagne >4-204 7125 2012; Rodriguez-Mozaz et Gros et al., 2012; Rodriguez-
al., 2015) Mozaz et al., 2015)
France 250 2060 (Choubert et al., 2017) (Andreozzi et al., 2003; Choubert
etal., 2017)
. (Gros et al., 2006; Senta et (Gros et al., 2006; Senta et al.,
Triméthoprime Croatie <25-4220 70-1352 al, 2013) 2013)
. L (Al Aukidy et al., 2012; Andreozzi
Italie 59-73 <SD-130 (Verlicchi et al., 2014) et al,, 2003; Verlicchi et al, 2014)
(Dasenaki et Thomaidis, (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
Grece 41-309 <SD-154 2015; Papageorgiou et al., et Thomaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous pays 445/ 156 150/ 63
<25-4220 <SD-1352
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(Collado et al., 2014; Gracia-
Loretal.,, 2012; Gros et al.,

(Andreozzi et al., 2003; Gros et

Espagne 128-5700 61-191 2013, 2012; Rodriguez- al., 2013; Rod;glig)z-Mozaz etal,
Mozaz et al., 2015)
France 250 150-510 (Choubert et al., 2017) (Andreozzi et al., 2003)
Croatie <SD <SD (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
. (Andreozzi et al., 2003; Verlicchi
Ofloxacine Italie 450-2200 220-1081 (Verlicchi et al., 2014, 2012b) | etal., 2014, 2012a; Zuccato et al.,
2010)
(Dasenaki et Thomaidis, . ) .
Grece 116-180 62-460 2015; Papageorgiou etal, | (Andreoz etal, 2003; Dasenaki
et Thomaidis, 2015)
2016)
Tous bavs 993 / 280 346 / 255
pay <SD-5700 <SD-1081
(Gracia-Lor et al., 2012; Gros (Gracia-Lor et al., 2012; Gros et
Espagne <SD-447 <SD-150 etal, 2013) al, 2013)
France Pas de donnée 50-80 (Andreozzi et al., 2003)
Croatie 501-2937 279-1185 (Senta et al., 2013) (Senta et al., 2013)
. . L. (Andreozzi et al., 2003; Verlicchi
Norfl .
orfloxacine Italie 150-310 60-70 (Verlicchi et al., 2014, 2012b) etal, 2014, 2012a)
Gréce 237-447 70-308 (Dasenak'zgtlg'°ma'd's' (Dasenaki et Thomaidis, 2015)
Tous bavs 602 /301 200/ 140
Pay <SD-2937 <SD-1185
(Collado et al., 2014; Gracia- (Boix et al., 2015; Collado et al.,
Loretal., 2012; Gros et al., 2014; Gracia-Lor et al., 2012;
Espagne >5>632 <SD-229 2013, 2012; Rodriguez- Gros et al,, 2013, 2012;
Mozaz et al., 2015) Rodriguez-Mozaz et al., 2015)
France 750 250 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
(Al Aukidy et al., 2012; Castiglioni
Clarithromycine . (Verlicchi et al., 20123; et al., 2005; Verlicchi et al., 2014,
Italie 110-780 <sb-374 Zuccato et al., 2010) 2012a; Zuccato et al., 2010,
2005)
Gréce 671-2683 900-1476 (Dase”ak'zgtlg'°ma'd's' (Dasenaki et Thomaidis, 2015)
Tous bavs 598 /461 223 /107
pay 55-2683 <sD-1476
(Collado et al., 2014; Gros et (Collado et al., 2014; Gros et al.,
Espagne <SD-437 31-592 al., 2013, 2012; Rodriguez- 2013, 2012; Rodriguez-Mozaz et
Mozaz et al., 2015) al., 2015)
. (Gros et al., 2006; Senta et (Gros et al., 2006; Senta et al.,
Croatie <SD-1139 50-210 al, 2013) 2013)
Azithromycine . g L. (Al Aukidy et al., 2012; Verlicchi
Italie 10-330 22-209 (Verlicchi et al., 2014, 2012b) etal, 2014, 2012a)
Gréce <SD-64 123-245 (Dasenak'zgtlg'°ma'd's' (Dasenaki et Thomaidis, 2015)
Tous bavs 257 /197 126 /116
pay <SD-1139 22-245
(Collado et al., 2014; Gracia- (I:FIXZBEZ!-IGZI'SEZ ;_I(_:gy:?;m
Espagne 15-63 <SD-1202 Loretal., 2012; Gros et al., ! ! v
2012) 2012; Gros et al., 2012;
Rodriguez-Navas et al., 2013)
France <SD 80 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
Croatie <SD <SD (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Ervth . —— _ ~
rythromycine . (Verlicchi et al,, 2014, 20123, (Castiglioni et al., 2005; Verlicchi
Italie 10-72 9-353 2012a; Zuccato et al,, 2010) etal,, 2014, 20123a; Zuccato et al.,
! M 2010, 2005)
(Dasenaki et Thomaidis, . - .
Gréce <SD-320 <SD 2015; Papageorgiou et al., (Dasenakd et T homaidi, 2015;
Papageorgiou et al., 2016)
2016)
Tous pays 89/63 90/30
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<SD-320 <SD-1202
(Collado et al., 2014;
Ferrando-Climent et al., (Collado et al., 2014; Ferrando-
2014; Gracia-Lor et al,, 2012; | Climent et al., 2014; Gracia-Lor et
Espagne 230-1558 <SD-245 Gros etal., 2013, 2012; al,, 2012; Gros et al., 2013, 2012;
Rodriguez-Mozaz et al., Rodriguez-Mozaz et al., 2015)
2015)
France 200 60-175 (Choubert et al., 2017) (Andreozzi et l., 2003; Choubert
etal., 2017)
Giorofloxacine Croatie 114-2610 45-201 (Senta et al., 2013) (Senta et al., 2013)
ukidy et al., ; Andreozzi
P (Al Aukidy et al,, 2012; Andreozzi
L ) et al., 2003; Castiglioni et al.,
Italie 513-3700 10-1100 (Verlz'zcc}l;‘za;t jm;(‘)' 12(;;123' 2005; Verlicchi et al., 2014,
M 2012a; Zuccato et al., 2010,
2005)
(Dasenaki et Thomaidis, (Andreozzi et al., 2003; Dasenaki
Grece <SD-2881 <SD-1437 2015; Papageorgiou et al., et Thomaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous bavs 1053/ 639 294 /175
Pay <SD-3700 <SD-1437
(Gros et al., 2013, 2012; )
Espagne <SD-316 <SD-177 Rodriguez-Mozaz et al., (Qros etal, 2013, 2012;
2015) Rodriguez-Mozaz et al., 2015)
France 800 250 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
. N (Al Aukidy et al., 2012; Verlicchi
Métronidazole Italie 29-55 9-41 (Verlicchi et al., 2014) etal, 2014, 2012a)
(Dasenaki et Thomaidis, . - .
Gréce <SD-490 <SD-186 2015; Papageorgiou et al., (Dasenaki et T homaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
Tous pavs 185/95 83/35
Pay <SD-800 <SD-250
(Gros et al., 2013; Rodriguez-
Espagne <SD nd-283 (Gros et al., 2013) Navas et al., 2013)
. (Castiglioni et al., 2005; Zuccato
Italie 18 nd-120 (Zuccato et al., 2010) et al, 2010, 2005)
Amoxicilline (Dasenaki et Thomaidis, . - .
Gréce <SD-39 <SD-51 2015; Papageorgiou et al., (Dasenaki et T homaidis, 2015;
2016) Papageorgiou et al., 2016)
27/29 93/39
LR <SD-39 <SD-283
Autres Pays Entrée STEU * | Sortie STEU* | Références entrée STEU Références sortie STEU
(Collado et al., 2014; Gros et (Collado et al., 2014; Gros et al.,
‘ Espagne 62-6263 195-8514 al, 2012) 2012)
lopromide
Tous bavs 2170/ 186 3094 /579
pay 62-6263 195-8514
Espagne 20-290 <SD (Gracia-Lor et al., 2012) (Gracia-Lor et al., 2012)
(Al Aukidy et al., 2012; Castiglioni
Enalaoril Italie 71-100 <SD (Verlicchi et al., 2012a) et al., 2005; Verlicchi et al.,
P 2012a; Zuccato et al., 2005)
127/ 100
Tous pays 20-290 <SD /<SD
(Collado et al., 2014; Gros et (Collado et al., 2014; Gros et al.,
Espagne 592-1165 118-179 al, 2012) 2012)
Croatie <SD-290 <20-200 (Gros et al., 2006) (Gros et al., 2006)
Ranitidine Italie 93-130 36610 (Verlicchi et al., 2012a) (Castiglioni et al, 2005; Verlicchi
’ etal., 2012a)
(Dasenaki et Thomaidis, . - .
Gréce <SD-1995 <SD-1377 2015; Papageorgiou etal, | (Dsenakiet Thomaidis, 2015;

2016)

Papageorgiou et al., 2016)
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Tous bavs 604 /441 365/ 230
pay <SD-1995 <SD-1377
) (Collado et al., 2014; Gros et
Espagne 960-2761 <SD-724 (Collado et al., 2014; Gros et al., 2012; Rodriguez-Navas et
al., 2012)
al., 2013)
(Al Aukidy et al., 2012; Castiglioni
Italie 390-470 <SD-2102 (Verlicchi et al., 2012a) et al., 2005; Verlicchi et al.,
Furosémide 2012a; Zuccato et al., 2005)
(Dasenaki et Thomaidis, . . .
Gréce <SD-15320 <sD-3383 2015; Papageorgiou etal, | (Dasenakiet Thomaidis, 2015;
Papageorgiou et al., 2016)
2016)
Tous bavs 4030/ 2242 1172/ 585
pay <SD-15320 <SD-3383
(Gros et al., 2012; Rodriguez-
Espagne 44 48-234 (Gros et al., 2012) Navas et al,, 2013)
(Choubert et al., 2017; Rabiet et
France 10 <SD-4.5 (Choubert et al., 2017) al., 2006; Togola et Budzinski,
2008)
Salbutamol (Al Aukidy et al., 2012; Castiglioni
Italie 11-20 <SD-26 (Verlicchi et al., 2012a) et al., 2005; Verlicchi et al.,
2012a; Zuccato et al., 2005)
Grece <SD <SD (Papageorgiou et al., 2016) (Papageorgiou et al., 2016)
20/ 13 35/11
U <SD-44 <SD-234
Gréce 97036-176417 8854806 (Dasenak'zgg;mma'd's' (Dasenaki et Thomaidis, 2015)
Metformi
etformine 136096 / 2508 / 2180
Tous pays 135467 885-1806
97036-176417
Hormones Pays Entrée STEU * | Sortie STEU* | Références entrée STEU Références sortie STEU
, (Azzouz et al., 2010;
Espagne <SD-33 Pas de donnée Pedrouzo et al,, 2009)
(Choubert et al., 2017; (Choubert et al., 2017; Muller et
France 13-28 b3 Muller et al., 2008) al,, 2008)
Italie 6-25 <SD-3, (Baronti et al., 2000) (Baronti et al., 2000; Castigfioni
17p-estradiol etal,, 2005)
Grece Pas de donnée <SD (Arditsoglou et Voutsa, 2008)
Palestine et
Israel <SD-18 <SD (Dotan et al., 2016) (Dotan et al., 2016)
14/11 15/1
LR <SD-33 <SD-3.5
Espagne <SD <SD (Pedrouzo et al., 2009) (Pedrouzo et al., 2009)
(Choubert et al., 2017; (Choubert et al., 2017; Muller et
France 19-225 b3 Muller et al., 2008) al., 2008)
Italie 24-187 0.4-18 (Baronti et al., 2000) (Baronti et al., 2000)
Estriol Gréce Pas de donnée <SD (Arditsoglou et Voutsa, 2008)
Pa'is:;';f et 14-124 <SD-15 (Dotan et al., 2016) (Dotan et al., 2016)
72/64 3/14
LR <SD-225 <SD-18
(Azzouz et al., 2010; (Kuster et al., 2008; Pedrouzo et
Estrone Espagne <D-50 <b-17 Pedrouzo et al., 2009) al., 2009)
France 6110 )8 (Choubert et al., 2017; (Choubert et al., 2017; Muller et
Muller et al., 2008) al., 2008)
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(Baronti et al., 2000; Castiglioni

Italie 25-132 <SD-82 (Baronti et al., 2000) et al,, 2005)
Grece Pas de donnée <SD (Arditsoglou et Voutsa, 2008)
Pa'T::;’;e et <SD-181 <SD-34 (Dotan et al., 2016) (Dotan et al., 2016)
68/59 21/10
LR <SD-181 <SD-82
Espagne 52-160 <SD-0.55 (Pedrouzo et al., 2009) (Kuster et agi 2(2)83'9;) edrouzo et
Estrone-3-Sulfate =
Tous bavs 93 /64 02/0.2
pay 52-160 <SD-0.55
(Azzouz et al., 2010;
Espagne <SD-154 <SD Pedrouzo et al,, 2009) (Pedrouzo et al., 2009)
(Choubert et al., 2017; (Choubert et al., 2017; Muller et
17a- France <SD-20 <SD-2 Muller et al., 2008) al,, 2008)
ethinylestradiol . . (Baronti et al., 2000; Castiglioni
Italie 0.4-13 <SD-1.7 (Baronti et al., 2000) et al,, 2005; Zuccato et al,, 2005)
8/2 06/05
LR <SD-154 <SD-1.7
Grece <SD-275 <SD (Papageorgiou et al., 2016) (Papageorgiou et al., 2016)
Progestérone France 25 0.3 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
Tous bavs 197 / 244 03/0.3
pay <SD-275 <SD-0.3
i France 180 1 (Choubert et al., 2017) (Choubert et al., 2017)
Testostérone
Tous pays 180 1
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Annexe 2 : Concentrations mesurées en rivieres et dans la mer Méditerranée en ng. L1

(moyenne, médiane, minimum-maximum)

Analgésiques Mer*
anti- Pays Rivieres* d i Références Rivieres Références Mer
inflammatoires P
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Boix et al.,
2015; Calderén-Preciado et
al., 2011; Collado et al., (Gros et al., 2012;
2014; Gros et al., 2012, Moreno-Gonzalez
2007, 2006; Kuster et al., et al., 2014;
Espagne <SD-18740 <SD-59 <SD 2008; Lépez-Roldén et al., Nodler et al.,
2010; Lépez-Serna et al., 2014; Rodriguez-
2012; Moreno-Gonzalez et Navas et al.,
al., 2014; Mufioz et al., 2013)
2009; Osorio et al., 2016,
2012; Vazquez-Roig et al.,
2012)
(Rabiet et al., 2006; Togola é%;u?&\lj:\a/ snatle.'lc
France 1.4-33.2 nd-2 <SD-0.02 et Budzinski, 2008; Vulliet ’ .
. al., 2012; Tapie et
Diclofénac et Cren-Olivé, 2011)
al., n.d.)
italie Pas de Pas de <D (Nodler et al.,
donnée donnée 2014)
) Pas de (Alyglzaknls etal.,
Grece donnée <SD-16.3 <SD-14 2016; Nodler et
al., 2016)
N . Pas de Pas de (Nodler et al.,
Grece Turquie donnée donnée <SD-9.7 2014)
Turquie <SD-45.7 Pas de Pas de (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
Pas de Pas de (Nodler et al.,
Israel donnée donnée <b-61 2014)
Tous bavs 238/25 10/5.6 6.1/5.8
pay <SD-18740 <SD-59 <SD-14
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Calderdn-
Preciado et al., 2011;
Collado et al., 2014; Gros et
! ! ; (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-9890 <SD-130 <SD al.,, 2012, 2007, 20(,)6' Moreno-Gonzalez
Kuster et al., 2008; Lopez- etal, 2014)
Roldan et al., 2010; Mufioz v
et al., 2009; Osorio et al.,
2016, 2012; Vazquez-Roig
et al., 2012)
. (Rabiet et al., 2006; Togola ,
lbuproféne France <SD-5.5 dpjr?::e <5D-1.08 et Budzinski, 2008; Vulliet (Br“m%;’;‘; etal,
et Cren-Olivé, 2011)
. . (Loos et al., 2013;
Italie <SD-240 dpjr?:éee <SD-70 (calamazte;fl'éé(l)gf' Celano Nodler et al.,
” 2014)
N Pas de Pas de (Nodler et al.,
Grece donnée donnée <D-16 2016)
N . Pas de Pas de (Nodler et al.,
Grece Turquie donnée donnée <SD-35 2014)
. Pas de Pas de i -
Turquie <SD-263 , . (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
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Pas de Pas de (Nodler et al.,
Israel donnée donnée <SD-7.5 2014)
Tous pays 257 /59 57.7/36.7 139/1.1
<SD-9890 <SD-130 <SD-70
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Calderdn-
Preciado et al., 2011;
Pas de Collado et al., 2014; Gros et | (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-2710 <SD-49.3 donnée al., 2012, 2007, 2006; Moreno-Gonzalez
Lépez-Roldan et al., 2010; et al., 2014)
Moreno-Gonzalez et al.,
Kétoprofene 2014; Mufioz et al., 2009;
Osorio et al., 2016, 2012)
(Rabiet et al., 2006; Togola g%;u?;/lngsna;
France <SD-14.5 <SD-3.5 <SD-0.18 et Budzinski, 2008; Vulliet ’ .
. al., 2012; Tapie et
et Cren-Olivé, 2011)
al., n.d.)
Tous pays 85/15 18/134 0.02/0.02
<SD-2710 <SD-49.3 <SD-0.18
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Boix et al.,
2015; Calderén-Preciado et
al., 2011; Collado et al., (Gros et al., 2012;
2014; Gros et al., 2012, Moreno-Gonzalez
Espagne <SD-2060 <SD-69.7 <SD 2007, 2006; Lopez-Roldan et al,, 2014;
et al., 2010; Lépez-Serna et Nodler et al.,
al., 2012; Moreno-Gonzalez 2014)
et al., 2014; Mufioz et al.,
2009; Osorio et al., 2016,
2012)
. (Rabiet et al., 2006; Togola (Brumovsky et al.,
Naproxene France <SD-9.1 <SD-0.05 05-1.7 et Budzinski, 2008; Vulliet | 2017; Tapie et al.,
et Cren-Olivé, 2011) n.d.)
Italie 199 dpjrf::e <SD-8.5 (Celano et al., 2014) (N°‘;I§£f)t al,
N . Pas de Pas de (Nodler et al.,
Grece Turquie donnée donnée <D 2014)
N Pas de Pas de (Alygizakis et al.,
Grece donnée <D-08 donnée yg2016)
. Pas de Pas de i -
Turquie 2.6-12300 , , (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
Tous pays 243 /39 153/25 2/15
<SD-12300 <SD-69.7 <SD-8.5
(Banjac et al., 2015; Boix et
al., 2015; Calderén-
Preciado et al., 2011;
Collado et al., 2014; Gros et | (Gros et al., 2012;
al., 2012, 2006; Lopez- Moreno-Gonzalez
Espagne <SD-9606 <SD-370 <SD Roldan et al., 2010; Lépez- et al,, 2014;
Serna et al., 2012; Moreno- Nodler et al.,
Gonzalez et al., 2014; 2014)
L . Mufioz et al., 2009; Osorio
Acétaminophéne et al., 2016, 2012; Vazquez-
Roig et al., 2012)
(Rabiet et al., 2006; Togola i
France <sD-72.3 dpjs::e 003011 | etBudzinski, 2008; Vulliet (Br“m%i';‘)’ etal,
et Cren-Olivé, 2011)
. Pas de Pas de (Nodler et al.,
Italie donnée donnée <D-375 2014)
N . Pas de Pas de (Nodler et al.,
Grece Turquie donnée donnée <SD-2983 2014)
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(Alygizakis et al.,
N Pas de ..
Grece donnée <SD-40.5 <SD-725 2016; Nodler et
al., 2016)
Pas de Pas de (Nodler et al.,
Israel donnée donnée <D-12 2014)
Tous bavs 249/ 25 47.7/203 219/5
pay <SD-9606 <SD-370 <SD-2983
Pas de e(tc:I”aggle;' ?_lo:I Ze(:-lsz‘e;rizra\ozt (Gros etal.,, 2012;
Espagne <SD-89 <SD-217 , v ; LOP X Moreno-Gonzalez
donnée al., 2012; Moreno-Gonzalez et al,, 2015, 2014)
etal., 2014) v !
Acide Salicylique France 6.7 Pas d,e Pas d,e (Vulliet et Cren-Olivé, 2011)
donnée donnée
R Pas de Pas de (Alygizakis et al.,
Grece donnée <D-53.3 donnée 2016)
Tous bavs 43 /42 35.8/23.2 Pas de
pay <SD-89 <SD-217 donnée
Pas de Pas de
Espagne <SD donnée donnée (Kuster et al., 2008)
Acide Pas de Pas de (Rabiet et al., 2006; Togola et
L France <SD , , .
Acetylsalicylique donnée donnée Budzinski, 2008)
Pasde Pasde
T <SD , ,
OUs pays > donnée donnée
Régulateurs R Mer* ox L "
-g- . Pays Rivieres* Références Rivieres Références Mer
lipidique d d+p
(Banjac et al., 2015;
Collado et al., 2014; Gros
et al., 2012, 2007, 2006;
Lépez-Roldan et al., (Moreno-Gonzélez et
Espagne <SD-15060 <SD-6.3 <SD 2010; Lépez-Serna et al., al., 2014; Nodler et
2012; Moreno-Gonzalez al., 2014)
et al., 2014; Mufioz et
al., 2009; Osorio et al.,
2016, 2012)
Pas de Pas de (Comoretto et Chiron,
Bézafibrate France 34 donnde donnde 2005; Vulliet et Cren-
Olivé, 2011)
. Pas de . (Loos et al., 2013;
Italie 0.8-57 donnée <SD-7.8 (Calamari et al., 2003) Nodler et al., 2014)
N . Pas de Pas de ..
Gréce Turquie , ) <SD-3.5 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Israel Pas de Pas de <SD-3.8 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Tous bavs 218/5 3.8/33 24/18
Pay <SD-15060 | <SD-63 <SD-7.8
(Banjac et al., 2015; Boix
et al., 2015; Collado et
al., 2014; Gros et al.,
2012, 2007, 2006; Lépez- (Gros et al., 2012;
Roldan et al., 2010; Moreno-Gonzalez et
Espagne <SD7780 | <SD474 | <SD/SD || o Sernaetal, 2012; | al, 2015, 2014;
Germfibrozil Moreno-Gonzalez et al., Nodler et al., 2014)
emuorozi 2014; Mufioz et al.,
2009; Osorio et al., 2016,
2012)
Pas de (Banjac et al., 2015; Togola (Munaron et al., 2012;
France <D-2.3 DS donnée et Budzinski, 2008) Tapieetal., n.d.)
. Pas de Pas de (Loos et al., 2013;
Italie donnée donnée <b>2 Nodler et al., 2014)
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Gréce Turquie Pas d,e Pas d,e <SD-18 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Israel Pas d,e Pas d,e <SD (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Tous pavs 336/26 71/19 44/22
Pay <SD-7780 <SD-47.4 <SD-18
(Banjac et al., 2015;
Collado et al., 2014; Gros
Pas de et al., 2012; Lépez-Serna
Espagne <SD-27 1 , et al., 2012; Moreno- (Gros et al., 2012)
donnée s L 2014
Atorvastatine Gonzdlez etal,, ;
Osorio et al., 2016,
2012)
19/0.9 Pas de
et <SD-27 1 donnée
(Azzouz et al., 2010;
Calderdn-Preciado et al.,
2011; Gros et al., 2007,
Pas de 2006; Kuster et al., 2008;
Espagne <SD-2280 <SD , Lépez-Roldan et al., (Azzouz et al., 2010)
donnée )
2010; Lépez-Serna et al.,
2012; Mufioz et al.,
Acide Clofibrique 2009; Osorio et al.,
2012)
Pas de Pas de (Brumovsky et al.,
France donnée donnée <D 2017)
. Pas de .
Italie <SD-6 ) <SD-0.19 (Calamari et al., 2003) (Loos et al., 2013)
donnée
188/2.3 012/01
LR <5D-2280 <sb <5D-0.19
(Lopez-Serna et al.,
Espagne <SD-1244 Pas dle Pas dle 2012; Osorio et z?1l.,
Fénofibrate donnée donnée 2012; Vazquez-Roig et
al., 2012)
Tous pavs 105/ 19 Pas de Pas de
pay <SD-1244 donnée donnée
o Mer* ” o ”
Psychotropes Pays Rivieres* . - Références Rivieres Références Mer
+p
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Boix et al.,
2015; Calderén-Preciado et
al., 2011; Collado et al., )
2014; Gros et al., 2012, .(\f;finecf?;'o nzzgiz
Espagne <SD267 | <SD-154.1 <D 2007, 2006; Lopez-Roldan |\ "515 5014,
et al., 2010; Lépez-Serna et .
) Nodler et al.,
al., 2012; Moreno-Gonzalez 2014)
et al., 2014; Mufioz et al.,
2009; Osorio et al., 2016,
Carb L 2012; Vazquez-Roig et al.,
arbamazépine 2012)
(Comoretto et Chiron, (Brumovsky etal.,
. . 2017; Fenet et al.,
2005; Feitosa-Felizzola et )
Chiron, 2009; Rabiet et al 2014; Martinez
France <SD-6720 0.01-0.38 0.004-0.01 ! ! Y Bueno et al.,
2006; Togola et Budzinski,
. . 2016; Munaron et
2008; Vulliet et Cren-Olivé, .
al., 2012; Tapie et
2011)
al., n.d.)
. Pas de (Celano et al., 2014; Verlicchi et (Loo§ etal, 2013;
Italie 7-50 donnée <SD-6.5 al, 2014) Nodler et al.,
” 2014)
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N . Pas de Pas de (Nodler et al.,
Grece Turquie donnée donnée <SD-22 2014)
) Pas de (Alygizak"is etal.,
Grece donnée <SD-1.4 <SD-14 2016; Nodler et
al., 2016, 2014)
Pas de Pas de (Nodler et al.,
Israel donnée donnée <D-88 2014)
Tous pays 237/24 119/06 0.32/03
<SD-6720 <SD-154.1 <SD-22
(Banjac et al., 2015; Gros et
al., 2012, 2006; Lépez- (Gros et al., 2012;
Roldan et al., 2010; Lépez- Moreno-Gonzalez
Espagne <SD-54 <SD <SD Serna et al., 2012; Moreno- et al,, 2015;
Gonzalez et al., 2014; Nodler et al.,
Mufioz et al., 2009; Osorio 2014)
Fluoxétine et al., 2016, 2012)
Pas de Pas de . -
France <SD ) ) (Vulliet et Cren-Olivé, 2011)
donnée donnée
tsrael Pas de Pas de <D (Nodler et al.,
donnée donnée 2014)
8/42
Tous pays <SD-54 <SD <SD
Pas de (Banjac et al., 2015; Boix et al.,
Espagne <SD-1654 52 . 2015; Collado et al., 2014; Gros (Gros et al., 2012)
donnée .
Venlafaxine et al., 2012; Osorio et al., 2016)
108/ 10 Pas de
Tous pays <SD-1654 52 donnée
France <D Pas dle Pas dle (Rabiet et a!., 2906; Togola et
Amitriptyline donnée donnée Budzinski, 2008)
ToIS[EErs <D Pasde Pasde
donnée donnée
. L Mer* - . -
Bétabloquants Pays Rivieres* r dp Références Rivieres Références Mer
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Gros et al.,
2012, 2007, 2006; Lépez-
Pas de Roldan et al., 2010; Lépez- (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-69 <SD-5.3 donnée Serna et al., 2012; Moreno- Moreno-Gonzalez
Gonzalez et al., 2014; Mufioz et al., 2015, 2014)
et al., 2009; Osorio et al.,
2016, 2012; Vazquez-Roig et
Propanolol al., 2012)
France 1.2 Pas d,e Pas d,e (Vulliet et Cren-Olivé, 2011)
donnée donnée
Turquie <SD-561 Pas de Pas de (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
Tous pays 200/5 22/18 Pas de
<SD-561 <SD-5.3 donnée
(Banjac et al., 2015; Collado
et al., 2014; Gros et al., (Gros et al., 2012;
2012, 2007, 2006; Lépez- Moreno-Gonzalez
Roldan et al., 2010; Lépez- et al., 2014; Nodler
Aténolol Espagne <D-670 D38 <b Serna et al., 2012; Moreno- et al., 2014;
Gonzélez et al., 2014; Mufioz | Rodriguez-Navas et
et al., 2009; Osorio et al., al., 2013)
2016, 2012)
France 47 d?r?ndéee <sD20 | (Vulliet et Cren-Olivé, 2011) (Br“m;(‘)’;';‘; etal,
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(Esteban et al.,
. Pas de ..
Italie 3-241 ) <SD-22 (Zuccato et al., 2005) 2014; Nodler et al.,
donnée
2014)
Gréce Turquie Pas d,e Pas d,e <SD-194 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Gréce Pas de Pas de <SD-20 (Nadler et al., 2016)
donnée donnée
Turquie <SD-122 Pas de Pas de (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
Israel Pas d,e Pas d,e <SD (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Tous bavs 77/22 10.8/6 32.8/20
Pay <SD-670 <SD-38 | <SD-194
(Banjac et al., 2015; Gros et
aI.,,2012, 2006; Lop,ez- (Gros et al,, 2012;
Roldan et al., 2010; Lépez- Moreno-Gonzales
Espagne <SD-788 <SD-22.3 <SD Serna et al., 2012; Moreno- N
. N et al., 2014; Nodler
Gonzalez et al., 2014; Mufioz et al, 2014)
et al., 2009; Osorio et al., v
2016, 2012)
Grece Pas de Pas de <SD-53 (Nodler et al., 2016)
Sotalol donnée donnée
N . Pas de Pas de ..
Gréce Turquie , , <SD-67 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Italie Pas de Pas de <SD-12 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Israel Pas d,e Pas d,e <SD (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Tous bavs 134/ 11 63/38 | 246/13
pay <SD-788 | <SD-22.3 | <SD-67
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Collado et al., )
2014; Gros et al., 2012, (Gros et al, 2012;
) ; Moreno-Gonzalez
2006; Lépez-Roldén et al., ot al. 2014: Nodler
Espagne <SD-8041 <SD-8 <SD 2010; Lopez-Serna et al., 7 ’
. et al., 2014;
2012; Moreno-Gonzalez et Rodrieuez-Navas et
al., 2014; Mufioz et al., 2009; agl 2013)
Osorio et al., 2016, 2012; v
Vazquez-Roig et al., 2012)
France 0.8 dPas d,e dPas d,e (Vulliet et Cren-Olivé, 2011)
Métoprolol - onndee onnée : |
. Pas de Pas de Loos et al., 2013;
Italie donnée donnée <sb007 Nodler et al., 2014)
Gréce Turquie Pas d,e Pas d,e <SD-6 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
N Pas de Pas de (Nodler et al., 2016,
Grece donnée donnée DS 2014)
Israel Pas de Pas de <SD-6.7 (Nédler et al., 2014)
donnée donnée
Tous bavs 210/ 7.2 1.2/0.35 51/5.8
Pay <SD-8041 <SD-8 <SD-6.7
Mer*
Antibiotiques Pays Rivieres* Références Rivieres Références Mer
d d+p
(Banjac et al., 2015; Boix
et al., 2015; Collado et al., (Gros et al., 2012;
, 2014; Garcia-Galan et al., | Moreno-Gonzalez et al.,
Sulfaméthoxazole Espagne <SD-11920 <SD-64.8 <SD 2011, 2010; Gros et al., 2015, 2014; Nodler et
2012, 2007, 2006; Lépez- al., 2014)
Roldan et al., 2010;
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Lépez-Serna et al., 2012;
Moreno-Gonzalez et al.,
2014; Mufioz et al., 2009;
Osorio et al., 2016, 2012;
Rodriguez-Mozaz et al.,
2015; Vazquez-Roig et al.,
2012)

(Feitosa-Felizzola et

France <SD-19 dpjrf::e 0007-002 | Chiron, 2009; Vulliet et (Br“m%;’;‘; etal,
Cren-0Olivé, 2011)
Lebanon <SD Pas d,e Pas d,e (Mokh et al., 2017)
donnée donnée
. Pas de (Celano et al., 2014; Zuccato (Loos et al., 2013;
Italie 1813 donnée <b-7.2 etal., 2010) Nodler et al., 2014)
Grece Pas de Pas de <sD-11 (N&dler et al.,, 2014)
Turquie donnée donnée
Turquie <SD-332 Pas de Pas de (Aydin et Talinli, 2013) (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Grece Pas d,e <SD-6.3 Pas d,e (Alygizakis et al., 2016)
donnée donnée
Israel Pas d,e Pas d,e <SD (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Tous bavs 167/ 16 195/123 19/0.1
pay <SD-11920 <SD-64.8 <SD-11
(Banjac et al., 2015;
Collado et al., 2014; Gros
et al., 2012, 2007, 2006;
Lépez-Roldan et al., 2010;
Pas de Lépez-Serna et al., 2012; (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-252 <SD-15.1 donnée Moreno-Gonzalez et al., Moreno-Gonzalez et al.,
2014; Mufioz et al., 2009; 2015, 2014)
Osorio et al., 2016, 2012;
Rodriguez-Mozaz et al.,
2015; Vazquez-Roig et al.,
Triméthoprime 2012)
France 09 Pas de Pas de (Vulliet et Cren-Olivé,
) donnée donnée 2011)
Lebanon <SD Pas d,e Pas d,e (Mokh et al., 2017)
donnée donnée
Italie 2 Pas d,e Pas d,e (Verlicchi et al., 2014)
donnée donnée
Grece Pas d,e <SD-34 Pas d,e (Alygizakis et al., 2016)
donnée donnée
Tous bavs 23/56 21/1.2 Pas de
pay <SD-470 <SD-15.1 donnée
(Banjac et al., 2015;
Collado et al., 2014; Gros
et al., 2012, 2007, 2006;
Lépez-Roldan et al., 2010;
Pas de Lépez-Serna et al., 2012;
Espagne <SD-8870 2 donnée Mufioz et al., 2009; (Gros et al., 2012)
Osorio et al., 2016, 2012;
of . Rodriguez-Mozaz et al.,
oxacine 2015; Vazquez-Roig et al.,
2012)
Pas de Pas de (Vulliet et Cren-Olivé,
France <b32 donnée donnée 2011)
Lebanon <5D-148 Pas de Pas de (Mokh et al., 2017)
donnée donnée
Italie <SD-32 Pas de Pas de (Verlicchi et al., 2014)
donnée donnée
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Grece d?r?ndéi <SD dP;r?:éee (Alygizakis et al., 2016)
Tous pays 229/28 2
<SD-8870 <SD-2
(Lopez-Serna et al., 2012;
Espagne <SD-405 dP;r?:éee dP;r?:éee Osorio et al., 2012;
Vazquez-Roig et al., 2012)
Pas de Pas de
. Lebanon <SD-50 ) ) (Mokh et al., 2017)
Norfloxacine donnée donnée
. Pas de Pas de _
Italie <SD ) ) (Verlicchi et al., 2014)
donnée donnée
Tous pays 57/32 Pas de Pas de
<SD-405 donnée donnée
(Banjac et al., 2015; Boix
et al., 2015; Collado et al.,
2014; Gros et al., 2012; (Gros et al., 2012;
Lépez-Serna et al., 2012; | Moreno-Gonzalez et al.,
Espagne <5D-2403 <b-711 <b Moreno-Gonzalez et al., 2015, 2014; Nodler et
2014; Osorio et al., 2016, al., 2014)
2012; Rodriguez-Mozaz et
al., 2015)
Pas de Pas de (Feitosa-Felizzola et Chiron,
France <D-2330 donnée donnée 2009)
. . . Pas de (Verlicchi et al., 2014; .
Clarithromycine Italie 1-45 donnée <SD-8.7 Zuccato et al, 2010, 2005) (Nodler et al., 2014)
Grece Pas de Pas de <SD-16 (Nodler et al., 2014)
Turquie donnée donnée
N .. (Alygizakis et al., 2016;
Grece <SD-8.3 <SD <SD-8.3 (Nodler et al., 2016) Nodler et al., 2016)
Israel Pas d,e Pas d,e <SD (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Tous pays 166 /9 127/9.6 104/86
<SD-2403 <SD-711 <SD-16
(Banjac et al., 2015;
Collado et al., 2014; Gros
et al., 2012, 2007, 2006;
Pas de Lépez-Serna et al., 2012; (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-16633 <SD-11205 donnée Moreno-Gonzalez et al., Moreno-Gonzalez et al.,
2014; Mufioz et al., 2009; 2015, 2014)
Osorio et al., 2016, 2012;
. . Rodriguez-Mozaz et al.,
Azithromycine 2015)
(Feitosa-Felizzola et
France <SD dP;r?:éee dP;r?:éee Chiron, 2009; Vulliet et
Cren-0Olivé, 2011)
Italie 7 Pas d,e Pas d,e (Verlicchi et al., 2014)
donnée donnée
Tous pays 412/82 942 / 109.4 Pas de
<SD-16633 <SD-11205 donnée
(Banjac et al., 2015; Boix
et al., 2015; Collado et al.,
2014; Gros et al., 2012, (Gros et al., 2012;
2007, 2006; Lopez-Roldan | Moreno-Gonzalez et al.,
Erythromycine Espagne <5D-365 <SD-78.4 <b et al., 2010; Moreno- 2015; Nodler et al.,
Gonzalez et al., 2014; 2014)
Mufioz et al., 2009;
Osorio et al., 2016, 2012)
Pas de Pas de
Lebanon <SD-2806 , , (Mokh et al., 2017)
donnée donnée
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. Pas de (Verlicchi et al., 2014; .
Italie <SD-16 donnée <SD-5.8 Zuccato et al,, 2010, 2005) (Nodler et al., 2014)
Grece Pas de Pas de <D (N&dler et al.,, 2014)
Turquie donnée donnée
. Pas de Pas de i -
Turquie <SD-131 , X (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
Israel Pas d,e Pas d,e <SD (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
18/4.6 24.4/10.7
et <5D-2806 <SD-78.4 <D->8
(Banjac et al., 2015;
Collado et al., 2014;
Ferrando-Climent et al.,
Pas de 2014; Gros et al., 2012;
Espagne <SD-271 <SD donnée Lépez-Serna et al., 2012; (Gros etal., 2012)
Osorio et al., 2016, 2012;
Rodriguez-Mozaz et al.,
2015; Vazquez-Roig et al.,
_——— 2012)
Giprofioxacine France <SD-9660 Pas de <D (Feitosa-Felizzola et Chiron, (Brumovsky et al.,
donnée 2009) 2017)
Lebanon <5D-108 Pas de Pas de (Mokh et al., 2017)
donnée donnée
. Pas de Pas de (Verlicchi et al., 2014;
Italie <b-125 donnée donnée Zuccato et al., 2010, 2005)
Turquie <SD-13567 Pas de Pas de (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
425 /23
Tous pays <SD-13567 <Sb <Sb
(Banjac et al., 2015; Gros
et al., 2012; Lépez-Serna
Pas de et al., 2012; Moreno-
Espagne <SD-66 <SD donnée Gonzalez et al., 2014; (Gros et al., 2012)
Osorio et al., 2016, 2012;
Rodriguez-Mozaz et al.,
2015)
Métronidazole France 03 Pas de Pas de (Vulliet et Cren-Olivé,
’ donnée donnée 2011)
Italie <SD (Verlicchi et al., 2014)
Grece Pas d,e <SD-8.2 Pas d,e (Alygizakis et al., 2016)
donnée donnée
83/1 Pas de
T <SD-8.2 .
ous pays <SD-66 SD-8 donnée
Italie <D Pas de Pas de (Zuccato et al., 2010, 2005)
donnée donnée
Turquie <SD-1654 Pas de Pas de (Aydin et Talinli, 2013)
donnée donnée
Amoxicilline
Grece Pas de <sD-127.8 Pas de (Alygizakis et al., 2016)
donnée donnée
Tous bavs 103/ 10 36.7/38.6 Pas de
pay <SD-1654 <SD-127.8 donnée
L Mer* - . -
Autres Pays Rivieres* r ™ Références Rivieres Références Mer
p
Pas de (Banjac et al., 2015; Gros et
Espagne 0.3-1371 <SD donnée al, 2012; Osorio et al,, 2016) (Gros et al., 2012)
lopromide
Italie Pas de Pas de <SD-71 (Nédler et al., 2014)
donnée donnée
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Gréce Turquie Pas d,e Pas d,e <SD-199 (Nodler et al., 2014)
donnée donnée
Grece Pas de Pas de <D (Nodler et al., 2016)
donnée donnée
139/2.4 102/90
Tous pays 031371 <sb <5D-199
(Banjac et al., 2015;
Espagne <SD-108 dpjr?:éee dpjr?:éee Lépez-Serna et al., 2012;
Vazquez-Roig et al., 2012)
Enalapril Italie <SD-0.5 Pas d,e Pas d,e (Zuccato et al., 2005)
donnée donnée
Tous bavs 89/3.1 Pasde Pasde
Pay <SD-108 donnée donnée
(Banjac et al., 2015; Gros
et al., 2012, 2007, 2006;
Pas de Lépez-Roldan et al., 2010; (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-570 <SD-28.1 ) Lépez-Serna et al., 2012; Moreno-Gonzalez et al.,
donnée ;
Moreno-Gonzalez et al., 2014)
Ranitidine 2014; Mufioz et al., 2009;
Osorio et al., 2016, 2012)
Italie <SD-39 (Zuccato et al., 2005)
Tous bavs 25/6.1 86/5.3 Pas de
pay <SD-570 <sD28.1 donnée
(Banjac et al., 2015;
Pas de Collado et al., 2014; Gros (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-340 <SD-47 donnée et al., 2012; Lépez-Serna Rodriguez-Navas et al.,
et al., 2012; Osorio et al., 2013)
2016, 2012)
Furosémide France <D Pas de Pas de (Vulliet et Cren-Olivé,
donnée donnée 2011)
italie 17256 Pas de Pas de (Zuccato et al., 2005)
donnée donnée
52/28 Pas de
<
et <SD-340 SD-47 donnée
(Banjac et al., 2015; Gros
Pas de et al., 2012; Moreno- (Gros et al., 2012;
Espagne <SD-37.2 <SD-1 donnée Gonzalez et al., 2014; Moreno-Gonzalez et al.,
Mufioz et al., 2009; 2015)
b | Osorio et al., 2016, 2012)
Salbutamo .
Pas de (Rabiet et al., 2006; Togola et .
France <SD <SD donnée Budzinski, 2008) (Tapieetal., n.d.)
Italie <SD-2.5 (Zuccato et al., 2005)
35/23 Pasde
<
Tous pays <sD-37.2 SD-1 donnée
France 1006735 Pas dle Pas dle (Vulliet et Cren-Olivé,
Metformine donnée donnée 2011)
Tous bavs 345.2 / 200 Pas de Pas de
pay 100.6-735 donnée donnée
NP Mer* - . -
Hormones Pays Rivieres d Références Rivieres Références Mer
(Azzouz et al., 2010; Banjac et
Espagne <SD-33.1 Pas de donnée al., 2015; Esteban et al., 2014;
Rodriguez-Mozaz et al., 2004)
. Vulliet et al., 2008; Vulliet et
17[-estradiol 4 ( ’ ’
3 France <SD-1.3 Pas de donnée Cren-Olivé, 2011)
Grece <SD <SD (Arditsoglou et Voutsa, 2008) (Arditsoglou et Voutsa, 2008)
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Turquie <SD-10.2 Pas de donnée (Aydin et Talinli, 2013)
91/21
Tous pays <SD-331 <Sb
(Banjac et al., 2015; Esteban et
Espagne <SD-5.3 Pas de donnée al., 2014; Rodriguez-Mozaz et
al., 2004)
Estriol Grece <SD <SD (Arditsoglou et Voutsa, 2008) (Arditsoglou et Voutsa, 2008)
Turquie <SD-16 Pas de donnée (Aydin et Talinli, 2013)
57/3.9
Tous pays <SD-16 <Sb
(Azzouz et al., 2010; Banjac
et al., 2015; Esteban et al.,
, 2014; Kuster et al., 2008;
Espagne <SD-48.6 Pas de donnée Lopez-Roldan et al., 2010;
Rodriguez-Mozaz et al.,
2004)
Estrone , (Vulliet et al., 2008; Vulliet et
France <SD-0.5 Pas de donnée Cren-Olivé, 2011)
Grece <SD <SD (Arditsoglou et Voutsa, 2008) (Arditsoglou et Voutsa, 2008)
Turquie <SD-6.0 Pas de donnée (Aydin et Talinli, 2013)
91/43
<
Tous pays <SD48.6 SD
(Banjac et al., 2015; Esteban
et al., 2014; Kuster et al.,
Espagne <SD-8.1 Pas de donnée 2008; Lépez-Roldan et al.,
Estrone-3-Sulfate 2010; Rodriguez-Mozaz et
al., 2004)
25/09 z
Tous pays <SD-8.1 Pas de donnée
(Azzouz et al., 2010; Banjac et
Espagne <SD Pas de donnée al., 2015; Esteban et al., 2014;
Rodriguez-Mozaz et al., 2004)
170 France <SD-2.6 Pas de donnée (Vulliet et al, .2908; Vulliet et
ethinylestradiol Cren-Olivé, 2011)
Turquie <SD-14 Pas de donnée (Aydin et Talinli, 2013)
63/26 z
Tous pays <SD-14 Pas de donnée
Espagne 09-14 Pas de donnée (Kuster et al., 2008)
, (Vulliet et al., 2008; Vulliet et
Progestérone France 1.6-35 Pas de donnée Cren-Olivé, 2011)
18/16 z
Tous pays 0935 Pas de donnée
, (Vulliet et al., 2008; Vulliet et
, Espagne 2.2-34 Pas de donnée Cren-Olivé, 2011)
Testostérone
Tous pays A Pas de donnée
. 2234

* Concentration en ng.L'™} ; <SD : inférieur au seuil de détection

281




Annexes




Annexes

Annexe 3 : Références utilisées pour la base de donnée d’écotoxicité pour chaque composé

Compounds References
(Cleuvers, 2004, 2003, 2003; Farré et al., 2001; Ferrari et al., 2004, 2003; Kaza
Diclofénac et al., 2007) (Czech et al., 2014; de Oliveira et al., 2016; Du et al., 2016; Han et
al., 2006; Minguez et al., 2016; Nalecz-Jawecki et Persoone, 2006; Nica et al.,
2017)
(Brain et al., 2004b; Cleuvers, 2004, 2003; Farré et al., 2001; Heckmann et al.,
Ibuproféne 2007, 2005; Pomati et al., 2004) (Dave et Herger, 2012; Du et al., 2016; Han
et al., 2006, 2010; Harada et al., 2008; Kim et al., 2009; Nica et al., 2017)
N (Cleuvers, 2004, 2003; Farré et al., 2001; Harada et al., 2008; Isidori et al.,
Naproxene

2005; Minguez et al., 2016)

Acétaminophene

(Backhaus et al., 2000; Calleja et al., 1994; Dave et Herger, 2012; Han et al.,
2006; Henschel et al., 1997; Kim et al., 2007; Minguez et al., 2016; Watanabe
et al., 2016) (de Oliveira et al., 2016; Du et al., 2016; Masteling et al., 2016;
Nalecz-Jawecki et Persoone, 2006; Nunes et al., 2014, 2014)

Acide Salicylique

(Farré et al., 2001; Han et al., 2006; Henschel et al., 1997; Kim et al., 2007;
Marques et al., 2004a)

Acide Acétylsalicylique

(Calleja et al., 1994; Cleuvers, 2004; Kaza et al., 2007; Lilius et al., 1995, 1994;
Marques et al., 2004b; Nalecz-Jawecki et Persoone, 2006; Nica et al., 2017)

Kétoproféne

(Farré et al., 2001; Harada et al., 2008; Minguez et al., 2016; Watanabe et al.,
2016)

Bézafibrate

(Han et al., 2006; Hernando et al., 2004; Isidori et al., 2007; Minguez et al.,
2016; Nica et al., 2017; Watanabe et al., 2016)

Gemfibrozil

(Farré et al., 2001; Han et al., 2006; Hernando et al., 2004; Isidori et al., 2007;
Minguez et al., 2016; Zurita et al., 2007)

Atorvastatine

(Brain et al., 2006, 2004a; Dussault et al., 2008)

Fénofibrate

(Hernando et al., 2004; Isidori et al., 2007; Minguez et al., 2016)

Acide Clofibrique

(Cleuvers, 2003; Ferrari et al., 2004, 2003; Han et al., 2006; Henschel et al.,
1997; Hernando et al., 2004)

Carbamazépine

(Cleuvers, 2003; Dussault et al., 2008; Ferrari et al., 2004, 2003; Han et al.,
2006; Harada et al., 2008; Kim et al., 2009, 2007; Lamichhane et al., 2013; Li
et al., 2014; Minguez et al., 2016; Nica et al., 2017; Rivetti et al., 2016)

(Brain et al., 2004b; Brooks et al., 2003; Foran et al., 2004; Minguez et al.,

Fluoxétine 2016, 2014b, 2014a; Péry et al., 2008; Varano et al., 2017)
Venlafaxine (Bastos et al., 2017; Brooks et al., 2003; Garcia-Galan et al., 2016; Minguez et
al., 2016, 2014b)
Amitryptiline (Calleja et al., 1994; Kaza et al., 2007; Lilius et al., 1995, 1994; Minguez et al.,
2016, 2014b; Nalecz-Jawecki et Persoone, 2006)
(Cleuvers, 2005, 2003; de Oliveira et al., 2016; Dzialowski et al., 2006; Ferrari
et al., 2004; Fraysse et Garric, 2005; Godoy et al., 2015; Huggett et al., 2002;
Propanolol Kaza et al., 2007; Kim et al., 2009; Lilius et al., 1995, 1994; Minguez et al.,
2016; Nalecz-Jawecki et Persoone, 2006; Rivetti et al., 2016; Varano et al.,
2017)
Aténolol (Cleuvers, 2005; Fraysse et Garric, 2005; Hernando et al., 2004; Kim et al.,
2009; Minguez et al., 2016; Winter et al., 2008)
Sotalol (Hernando et al., 2004; Minguez et al., 2016)
(Cleuvers, 2005, 2003; Czech et al., 2014; Dzialowski et al., 2006; Fraysse et
Métoprolol Garric, 2005; Hernando et al., 2004; Huggett et al., 2002; Kaza et al., 2007;

Minguez et al., 2016; Nalecz-Jawecki et Persoone, 2006)

Sulfaméthoxazole

(Eguchi et al., 2004; Ferrari et al., 2004; latrou et al., 2017; loele et al., 2016;
Isidori et al., 2005; Jung et al., 2008; Kim et al., 2007; Minguez et al., 2016;
Park et Choi, 2008; Yang et al., 2008)
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Triméthoprime

(Brain et al., 2004b; Dalla Bona et al., 2015; De Liguoro et al., 2012, 2009;
Eguchi et al., 2004; Halling-Sorensen, 2000; latrou et al., 2017; Kim et al.,
2007; Lutzhgft et al., 1999; Minguez et al., 2016; Park et Choi, 2008; Yang et
al., 2008)

Ofloxacine

(Backhaus et al., 2000; Brain et al., 2004b; Ferrari et al., 2004; Foran et al.,
2004; Fu et al., 2017; loele et al., 2016; Isidori et al., 2005; Kimmerer et al.,
2000; Li et al., 2014)

Norfloxacine

(Backhaus et al., 2000; Brain et al., 2004b; Eguchi et al., 2004; Fu et al., 2017;
loele et al., 2016; Li et al., 2014; Yang et al., 2008)

Clarithromycine

(Ferrari et al., 2004; Harada et al., 2008; Isidori et al., 2005; Kim et al., 2009;
Minguez et al., 2016; Watanabe et al., 2016; Yamashita et al., 2006; Yang et
al., 2008)

Azithromycine

(Fu et al., 2017; Harada et al., 2008; Minguez et al., 2016)

Erythromycine

(Brain et al., 2004b; Eguchi et al., 2004; loele et al., 2016; Isidori et al., 2005;
Kim et al., 2009; Pomati et al., 2004)

Ciprofloxacine

(Brain et al., 2004b; Dalla Bona et al., 2015; Dave et Herger, 2012; Ebert et al.,
2011; Fu et al., 2017; Ji et al., 2013; Kimmerer et al., 2000; Li et al., 2014;
Robinson et al., 2005; Yang et al., 2008)

Métronidazole

(Fu et al., 2017; latrou et al., 2017; Kimmerer et al., 2000; Lanzky et Halting-
Sgrensen, 1997; Wollenberger et al., 2000)

(Andreozzi et al., 2004; Brain et al., 2004b; Fu et al., 2017; loele et al., 2016; Ji

Amoxiciline et al., 2013; Litzhgft et al., 1999; Nica et al., 2017; Park et Choi, 2008)
Enalapril (Nalecz-Jawecki et Persoone, 2006)

Furosémide (Isidori et al., 2006; Nica et al., 2017)

Ranitidine (Isidori et al., 2009)

Metformine (Cleuvers, 2003)

17pB-estradiol

(Bjerselius et al., 2001; Brennan et al., 2006; Jukosky et al., 2008; Kang et al.,
2002; Schoenfuss et al., 2002)

17a-ethinylestradiol

(Colman et al., 2009; Dussault et al., 2008; Jukosky et al., 2008, 2008; Nash et
al., 2004; Orn et al., 2003; Radix et al., 2002; Salierno et Kane, 2009; Sarria et
al., 2011; Scholz et Gutzeit, 2000; Segner et al., 2003b, 2003a; Soares et al.,
2009; Vandenbergh et al., 2003)

Progestérone

(Kashian et Dodson, 2004)

Testostérone

(Kashian et Dodson, 2004; Radix et al., 2002)
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Annexe 4 : Immuno-localisation de la dopamine dans les différentes régions du corps de

Chydre d'eau douce aprés 14 jours d exposition a CBZ, OXCBZ, 9CAA et au mélange (cock)

a23°C

T, tentacules ;bg : bourgeon ; rcg : région de la cavité gastrique ; rhy : région de I’hypostome
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Annexe 5 : Immuno-localisation de la sérotonine dans les différentes régions du corps de

Chydre d'eau douce aprés 14 jours d exposition a CBZ, OXCBZ, 9CAA et au mélange (cock)

a23°C

T : tentacules ;bg : bourgeon ; rcg : région de la cavité gastrique ; rhy : région de I’hypostome
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1. Introduction receiving water bodies, such as freshwater, ground waters, drinking

Many classes of organic micro-pollutants have been detected in
aquatic environments worldwide over the last few decades, owing to
newly developed state-of-the-art analytical methods and growing con-
cern regarding environmental preservation associated with the emer-
gence of international guidelines and policies (Wenning and Martello,
2014). Among them, pharmaceuticals have emerged as substances
that are becoming a worrying and one of the major concerns of the na-
tional public health authorities (Comber et al., 2018; Daughton, 2016;
Ebele et al., 2017). In this line, seven pharmaceuticals were recently
added into the watch list of substances monitored by European coun-
tries in the field of water policies (EU, 2015). Chronic exposure to
trace levels of pharmaceutical mixtures can be substantial and may
cause possible threats to the aquatic environment (Fent et al., 2006b)
and also to human health (de Jesus Gaffney et al., 2015), with possible
effects such as antibiotic resistance (Qiao et al., 2018; Sabri et al.,
2018), and endocrine disruptive conditions (Fent et al., 2006a).

Pharmaceuticals have been described as “pseudo-persistent” pollut-
ants (Daughton, 2003) due to their continuous release into aquatic en-
vironments through multiple pathways, including wastewater
treatment plant (WWTP) effluents as primary source, and also domestic
wastewaters, hospital discharges, improper manufacturer disposal,
water treatment plant (WTP) effluents and run-off of veterinary medi-
cines (Leung et al,, 2012; Liu and Wong, 2013).

Secondary biological treatments in conventional WWTPs (i.e. acti-
vated sludge process) were originally designed for the removal of or-
ganic matter and suspended solids to meet the minimum discharge
requirements (Barraqué, 2004; Bloch, 2005). For pharmaceuticals,
highly variable removal efficiencies in WWTP were reported; e.g. higher
to 80% for acetaminophen, ibuprofen but <20% for carbamazepine and
atenolol (Miége et al., 2009). As studied by Ejhed et al. (2018),
Grandclément et al. (2017), Miége et al. (2009), Petrovic et al. (2009)
and Verlicchi et al. (2012), this variability is linked to the physico-
chemical properties of the pharmaceuticals (chemical structure, pKa,
logKow, biodegradability, sorption) and to operating parameters of
the treatment facilities (hydraulic/sludge retention time, temperature,
pH). Widespread consumption and the limited efficiency of sewage
treatment processes have led to the extensive spread of pharmaceuti-
cals in the aquatic environment. Hence, they are increasingly quantified
at ng~L’1 to ug~L’1 concentration levels in sewage waters and various
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water resources and seawater (Arpin-Pont et al., 2016; Benotti et al.,
2009; Ebele et al., 2017; Kolpin et al., 2002; Liu and Wong, 2013; Pal
et al,, 2010; Watkinson et al., 2009; Yang et al., 2017).

During the past decade, several review articles have been published
focusing on the occurrence, sources and fate of pharmaceuticals
(Andreozzi et al., 2004; Halling-Sgrensen et al., 1998; Kermia et al.,
2016), on their removal mechanisms and the effectiveness of sewage
treatment (Gracia-Lor et al., 2012; Grandclément et al., 2017;
Papageorgiou et al., 2016; Yang et al., 2017), and on the ecotoxicological
effects of pharmaceuticals on aquatic organisms (Orias and Perrodin,
2013; Pal et al., 2010; Santos et al., 2010). Occurrence has mostly been
dealt with at an international level (Gogoi et al., 2018; Li, 2014; Tran
et al,, 2018; Wilkinson et al., 2017; Yang et al., 2017). Only few recently
published papers examined the impact of pharmaceuticals at a local
scale, for instance in India (Balakrishna et al., 2017), or China (Bu
et al,, 2013; Liu and Wong, 2013).

The Mediterranean basin includes high income and lower to upper
middle income countries having key differences covering factors such as
population and demographics, economic growth and industrialization,
pharmaceutical manufacture and prescription, treatment, disposal and
reuse of waste and wastewater (Giirliik, 2009; Kookana et al., 2014).
Markedly different water management and policies lead to average
treat ca. 70% of the generated wastewater in high income countries,
such as France, Italy, Israel, followed by upper middle income countries
(38%) such as Algeria, Croatia, Turkey and lower middle income countries
(28%) such as Morocco, Syria and Tunisia (Madikizela et al., 2017; Sato
et al., 2013; World bank list of economies, 2017). In North African coun-
tries, sewerage connectivity is generally low, and in some areas, waste is
collected predominantly in septic systems (Bouchaala et al., 2017; Plan
bleu pour la Méditerranée, 2009; Salama et al.,, 2014).Furthermore, the
Mediterranean basin includes countries ranking in the top 10 of
European pharmaceutical producers and exporters, such as France, Italy
and Spain (10, 5 and 4% respectively of total exported pharmaceutics
and medicines in Europe in 2016) (Eurostat, 2017). There are also several
major consumers of medical drugs following official reports, such as
Greece, France, Italy, Spain, Slovenia (OECD, 2016). Compared to high in-
come countries, lower income countries consume less by value of the
world's medicines (World Health Organization, 2004), but have higher
rates of over-the-counter self-medication and of occurrence of infectious
diseases (Segura et al., 2015).
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The Mediterranean Sea is also of great concern because it constitutes
the ultimate receptacle of rivers and wastewaters of highly urbanized
and industrialized countries and it is almost completely landlocked,
making it a more sensitive aquatic ecosystem than other seas and
oceans. These observations give rise to a variety of questions regarding
the impact of drugs on the specific aquatic environment of the Mediter-
ranean watershed. Worldwide occurrence of pharmaceuticals is of great
concern from a global point of view as well as case studies per country
for economic and political management. However, from an environ-
mental standpoint it is of particular interest to consider a whole hydro-
graphic basin.

The aim of this review is to present an updated inventory of pharma-
ceuticals occurring in sewage and natural surface waters flowing into
the Mediterranean Basin (including watersheds and the Mediterranean
Sea). The study has focussed on the 19 Mediterranean coastal countries
and screened 43 substances belonging to different pharmaceutical clas-
ses, such as antibiotics, anti-inflammatory drugs, anti-depressants, sex
hormones, lipid regulators, and beta-blockers. With the aim of assessing
order to assess the hazards associated with these chemicals, the ecotox-
icological effects of each substance determined by standardized acute
and chronic ecotoxicological bioassays carried out with different trophic
levels were also inventoried. On the basis of these data, the risk associ-
ated with pharmaceuticals for the Mediterranean Basin is assessed and
discussed by relating ecotoxicological hazard to the frequency and
levels of pharmaceutical detection.

2. Methodology

This meta-analysis was possible by matching data on selected com-
pounds with concentration levels in different types of waters and their
potential ecotoxicological effect.

2.1. Compounds selection

A set of 43 active pharmaceutical substances was initially selected
based on several criteria. Firstly, all the substances selected have been
routinely evidenced in an international context (Santos et al., 2010), es-
pecially in wastewater effluents. Secondly, each chosen molecule must
also comply to at least one of the three following criteria: i) poor re-
moval efficiency in conventional WWTP (<20%, e.g. carbamazepine,
atenolol) (Miege et al.,, 2009), ii) predominantly distributed in the dis-
solved phase (LogKow < 3, e.g. norfloxacin, metronidazole, acetamino-
phen), iii) being proved to have an ecotoxicological impact at
environmental level (within the tens pg-L™" range, e.g. propanolol, flu-
oxetine) (Fent et al., 2006b).

This list includes 7 analgesics and anti-inflammatories (one of which
is a derivative: salicylic acid is a human urinary metabolite of acetyl
salicylic acid (aspirin) (Hutt et al., 1986)), 5 lipid regulators (one of
which is a derivative: clofibric acid is the active plasma metabolite of
clofibrate (Du et al., 2003)), 4 psychiatric drugs, 10 antibiotics, 4 beta-
blockers, 7 hormones (5 oestrogens, 1 progestogen and 1 androgen)
and 6 other compounds belonging to stimulant, cardiovascular, diuretic,
contrast media, antihistamine and bronchodilator classes (Table 1).

2.2. Literature review for occurrence of compounds

Publications were screened from scientific research databases such
as ScienceDirect, PubMed, TitaneScience and search engines such as
Google Scholar and Web of science. The literature review was per-
formed using the following keywords: pharmaceuticals, each class of
pharmaceuticals independently (e.g. antibiotics, beta-blockers, hor-
mones, ...), occurrence, wastewater treatment plants, sewage, surface
water, seawater, Mediterranean Sea and each of the 19 countries bor-
dering the Mediterranean Sea. Moreover, when no or very few refer-
ences were found for one compound, we searched directly by using its
specific name as query. Thus, 67 publications (see supporting

Table 1
Therapeutic classes and targeted molecules.

Therapeutic class Molecules

Analgesic Diclofenac, ibuprofen, ketoprofen, naproxen,
anti-inflammatory acetaminophen, salicylic acid, acetylsalicylic acid
drugs

Lipid regulators Bezafibrate, gemfibrozil, atorvastatin fenofibrate,

clofibric acid

Carbamazepine, fluoxetine, venlafaxine, amitriptyline
Propanolol, atenolol, sotalol, metoprolol
Sulfamethoxazole, trimethoprim, ofloxacin, norfloxacin,
clarithromycin, azithromycin, erythromycin,
ciprofloxacin, metronidazole, amoxicillin

Psychotropic drugs
Beta-blockers
Antibiotics

Contrast products lopromide

Cardiovascular Enalapril
products

Antihistamines Ranitidine

Diuretics Furosemide

Bronchodilators Salbutamol

Anti-diabetics Metformin

Hormones 17p-Estradiol, estriol, estrone, estrone-3-sulfate,

17a-ethinylestradiol, progesterone, testosterone

information) published between 2002 and 2018 in international
journals were used to build our occurrence database. This database in-
cludes 6072 concentrations values, consisting in 904 values for WWTP
influents, 1451 for WWTP effluents, 2964 for rivers, and 753 for seawa-
ters. All the reported data for influents and effluents were obtained from
domestic and municipal conventional WWTPs (including primary treat-
ment followed eventually by secondary biological treatment). More-
over, all the data considered were measured in sea samples and in
tributaries of the Mediterranean Sea (i.e. WWTP effluents and rivers
ending up in the Mediterranean Sea). The concentrations correspond
to the dissolved phase (d) except for the Mediterranean Sea (dissolved
and particulate, d + p). From data obtained using passive sampling, to
enable comparison between all concentration values, only those con-
verted and expressed in mass per litre of water were kept, while values
reported in mass per gram of sample were discarded.

Fig. 1 maps the geographical locations of WWTPs, rivers and sea
samples reference in the 67 papers reporting pharmaceutical concen-
trations in the Mediterranean watershed. Occurrence of pharmaceuti-
cals was mostly studied in the European Mediterranean countries, i.e.
Spain (28 articles), France (15 articles), Italy (14 articles), Greece (11 ar-
ticles) accounting for 83% of the data. Conversely, this map highlights
the lack of data published in international scientific papers in countries
such as Morocco, Albania, Libya, and very little data in other Southern
Mediterranean countries, i.e. Turkey (4 articles), Croatia (2 articles), Pal-
estine and Israel (2 articles), Tunisia (1 article), Lebanon (1 article) and
Algeria (1 article). This gap can be explained by the extensive monitor-
ing of organic compounds required in Europe through the water frame-
work directives (EU, 2015). This disparity may also be partly due to
some nations having more funding for research and academic laborato-
ries with sophisticated instrumentation capable of these measurements
(Madikizela et al., 2017). Moreover, only scientific papers published in
English were selected and none using other languages.

We favoured studies presenting individual values of concentrations,
whatever the sample size. Nonetheless, when only statistical data were
accessible, we decided to use also as individual concentrations mini-
mum (min, when above the method detection limit, DL), maximum
(max), median and mean values and the sample size equalized to four
in this case. Tables S1 (sewage waters) and S2 (water bodies) in
supporting information present the minimum and maximum concen-
trations measured for a pharmaceutical compound in each country.
Then, the mean and the median values (in bold and italic, respectively)
were calculated on all non-zero values obtained for one molecule in all
countries. To limit zero values and still account for low levels in the cal-
culation of the average, a concentration at quantification limit (QL)/3
was set as an estimation for a compound mentioned as detected, but
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Fig. 1. Locations of WWTPs (M), rivers (O) and sea (%) samples referenced in the 67 articles published from 2002 to 2018 and used in the database.

below the QL. To avoid misinterpretation, when a compound was
searched for but not detected, the indication “below the detection
limit of available analytical techniques” (bdl) is given, while a lack of
data, for a compound not even searched for, is indicated as “no data”
(see “no data”, in figures and tables).

The frequency of detection for each molecule was calculated as the
ratio of the number of values higher than the detection limit specific
to each molecule and to each study over the total number of samples
where the molecule was searched for. When the total number of sam-
ples was below 3, the frequency of detection was not calculated.
When only statistical values were reported (min, max, median, mean)
without specifying the sample size, if the min value was above the de-
tection limit, we took a ratio of 4 positive values over a total of 4 sam-
ples. If the min value was below the detection limit, this set of data
was not considered in the calculation of the frequency of detection,
since we did not know how many negative values were recorded.

2.3. Literature review for ecotoxicological values

Publications were also screened from the previously cited scientific
research databases. The keywords “pharmaceuticals” and also each
class of pharmaceuticals independently (i.e. “antibiotics”, “lipid regula-
tor”, ...) as classified in Table 1, was crossed with “ecotoxicology” and
each species used in standardized bioassays. Moreover, when no article
or very few articles were found for a given molecule, a further search
was performed by using its specific name as query. The studies, which
were included in our database, must have met the following four
criteria: (1) testing a single molecule (no mixture), (2) applying at
least one of the standardized bioassays listed in Tables S3-54, (3) mon-
itoring endpoints such as mortality or functional impairment (i.e. repro-
duction, growth, bioluminescence or mobility) or even disruptive
effects for fishes (changes in hatching, in courtship, in sex ratio, in fe-
cundity), (4) reporting their results as EC;o, IC;o, LCs0, ECs0, IC50, LOEC
or NOEC. Deleterious effects at the molecular or genotoxicological
level were discarded due to their wide diversity and heterogeneity,
but this may miss effect at lower concentrations. These filters were ap-
plied to enable the comparison of the ecotoxicological values obtained
for a compound, and between compounds and to report the molecule’s
impacts at various trophic levels in order to define a PNEC (Predicted No
Effect Concentration).

Thus, 98 publications from international indexed scientific journals,
published between 1993 and 2018, were recorded in the database and
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used for this study. The assessment of pharmaceutical ecotoxicity is
based on a total of 691 values obtained at different trophic levels
through acute or chronic ecotoxicity bioassays, i.e. 356 ECsg, 101 LCsq,
22 ICs, 5 ICyp and 7 ECyq for acute ecotoxicity on the one hand and
110 NOEC and 90 LOEC, for chronic ecotoxicity on the other hand. The
PNEC is the concentration of a substance in any environment, below
which adverse effects will most likely not occur during short or long-
term exposure. Thus, PNEC was calculated using the ECsq (the effective
concentration of a drug impacting growth or reproduction for 50% of or-
ganisms exposed ) obtained for the most sensitive species on 3 trophic
levels for short-term exposure and using an assessment factor (AF) of
1000 (see Table 2) (TGD, 2003). When data for 3 different trophic levels
were not available, first the NOEC (No Observed Effect Concentration)
or, if lacking, the LOEC/2 (Lowest Observed Effect Concentration) of
the most sensitive species was considered and the relevant AF was ap-
plied according to Table 2.

2.4. Hazard quotient calculation and prioritization index

To assess the potential risk for the environment, the Hazard Quotient
(HQ) was used. According to (U.S. EPA, 2009), the HQ is defined as the
ratio of the potential exposure to a substance to the level at which no
adverse effect is expected. It is calculated by dividing the measured en-
vironmental concentration (MEC) in a given environment by the PNEC.

Since the reported concentrations vary orders of magnitude, HQ
values were represented by boxplots recording the ranges of the MEC.

Furthermore, to highlight the pharmaceuticals of greatest concern in
the Mediterranean watershed, prioritization indexes (PI) were calcu-
lated, as the result of the hazard quotient (calculated for the worst sce-
nario, i.e. for the highest MEC) multiplied by the frequency of detection.

Table 2
Assessment factors used for PNEC calculation.

Available data Assessment factors

Acute effects at 3 trophic levels (ECsp) 1000
Chronic effects at 1 trophic level (NOEC or LOEC/2) 100
Chronic effects at 2 trophic levels (NOEC or LOEC/2) 50
Chronic effects at 3 trophic levels (NOEC or LOEC/2) 10
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3. Pharmaceutical substances in the Mediterranean Basin
3.1. Prescription of pharmaceuticals in Mediterranean countries

Table 3 shows pharmaceutical prescription in different Mediterra-
nean countries in 2013 (except for France in 2009 and Israel in 2014),
as given by the World Health Organization (WHO) Collaborating Centre
for Drug Statistics Methodology. The defined daily dose (DDD) is speci-
fied by the WHO as “the assumed average maintenance dose per day of
a drug used for its main indication for adults”. The averages of the DDD
for all the countries combined show the highest prescription by far of
agents acting on the renin-angiotensin system, belonging to the ATC C
class (cardiovascular system). Their elevated prescriptions can be linked
to a worldwide public health problem concerning cardiovascular dis-
eases. Lipid regulators, antidiabetics and antihistamines also show sig-
nificant and equivalent prescription rates. Analgesics represent the
least prescribed class of drugs, but the prescription is not a reliable
source for this class of compounds, which are mostly sold over-the-
counter. For hormones also, the prescription is not the only source
since they are naturally occurring in wastewaters through human
metabolism.

3.2. Occurrence of pharmaceuticals in the aquatic environment

To have a better overview of the contamination levels around the
Mediterranean Sea, we examined each class of active substance and
each compound belonging to a class, by taking into account separately
each type of water (i.e. sewage waters, rivers and seawater), as pre-
sented in the two following sections.

3.2.1. Sewage waters

Pharmaceutical aqueous concentrations and frequency of detection
(FD) in the dissolved phase for WWTP influents and effluents are
shown in Fig. 2 (i.e. antibiotics, analgesics/anti-inflammatories and hor-
mones) and Fig. 3 (i.e. lipid regulators, psychotropic drugs, beta-
blockers and others). When frequency of detection was below 50%,
the range of method detection limits reported in the studies are given
as data label (ng-L™!) of the bar graphic.

As shown by the large number of points on Fig. 2 (top), a lot of stud-
ies have been carried out to measure the occurrence of antibiotics in
Mediterranean countries. FD revealed that 5 compounds out of 10
were quantified in >90% of the cases (Fig. 2) at median values ranging
from 90 to 461 ng-L ™! in WWTP waters. This class is found ubiquitously
(China, America, Europe) as shown by Liu and Wong (2013), Pal et al.

Table 3

(2010), Van Doorslaer et al. (2014) and Yang et al. (2017) with concen-
trations up to several pg-L ™! (Table S2). In the Mediterranean Basin, as
worldwide (Balakrishna et al.,, 2017; Liu and Wong, 2013; Pal et al,,
2010; Yang et al., 2017), analgesics and anti-inflammatories are re-
vealed to be the most abundant pharmaceuticals in wastewaters. As
mentioned in section 3-1, these drugs are widely consumed. The me-
dian concentrations ranged from 410 (ketoprofen) to 10,000 ng-L~!
(acetylsalicylic acid) and FD from 80 to 100%, except for acetaminophen
and ibuprofen with FD ca. 10-15%, justified by high removal efficiencies
(>80% by activated sludge, (Miége et al., 2009)). Hormones, although
mediatized for their endocrine disruptive effects, were less frequently
searched for in WWTPs waters, since their LogK,,, ranging from 3 to
4.2 have oriented their measurements rather in sludge. Nonetheless, es-
trogens were found in sewage waters with FD around 70-80%, but at
quite low levels as expected (about 50 ng-L~" and below 10 ng-L~,
in influents and effluents, respectively). Testosterone and progesterone
were hardly ever searched for.

For psychotropic drugs (Fig. 3), such as the highly studied carbamaz-
epine, concentrations ranging in Mediterranean WWTPs (hundreds to
1000 ng-L~ !, with same order of magnitude in inlets and outlets), cor-
roborate previous results published in Europe and USA (Deblonde et al.,
2011; Verlicchi et al,, 2012). Among the pharmaceuticals from ATC class
C “cardiovascular system”, lipid regulators are sought as often as beta-
blockers and are detected in 70 to 85% of cases. Gemfibrozil and atenolol
were the most studied pharmaceutics in class C, which is in line with
their presence at the highest levels (hundreds to 1000 ng-L~!) in
their respective classes. Surprisingly, metoprolol and propranolol,
which are excreted as their parent form at only 10% (Godoy et al.,
2015), were still detected in sewage waters at non negligible concentra-
tions levels (about 200 and 50 ng-L~" for metoprolol and propranolol,
respectively).

Accordingly, it seems then relevant to include known urinary me-
tabolites of these drugs, such as a-hydroxymetoprolol (Xu et al.,
2013), into the targeted analytes and to further study the
metabolization pathways. In the same line, the search for fenobric acid
could be more appropriate than its parent form fenofibrate (Verlicchi
et al,, 2012). However, clofibric and fenobric acids were little-detected
as already stated by Deblonde et al. (2011).

Some compounds, such as carbamazepine, venlafaxine or
propanolol, revealed median concentrations higher in effluents than in
influents. This was already observed and explained by the cleavage of
glucuronide conjugates by enzymatic processes in WWTPs (Ternes,
1998; Vieno et al., 2007), leading to the increase of the measured con-
centrations throughout the treatment processing chain.

Prescription of the selected therapeutic classes in Mediterranean countries in 2013 (OECD, 2016).

Therapeutic class ATC code DDD per 1000 inhabitants and per day in 2013

France” Greece Israel™ Italy Slovenia Spain Turkey Total
Analgesics NO2 n.d. 43 7.9 17 182 37 83 93
Anti-inflammatory drugs MO1A 54.2 12 125 48.6 39.6 49.5 47.6 264
Anti-depressants NO6A 49.8 44.7 42.1 425 53.3 65.2 36.3 334
Lipid-regulators c10 91.7 102.9 109.3 82,6 109.9 96.2 183 611
Beta-blockers co7 56.8 441 263 50.3 429 215 16.6 249
Agents acting on the renin-angiotensin system C09 144.8 176.1 1151 233.1 263.3 162.6 744 1169
Diuretics Co3 n.d. 232 20.8 441 35.5 41.6 7 172
Anti-diabetics A10 65.7 85 55.3 66.7 732 66.6 584 471
Antihistamines A02 66.4 57.8 62 94 58.8 121.8 53 514
Bronchodilatators RO3 n.d. 50 209 40.7 385 452 288 224
Antibiotics Jo1 29.6 18 221 30.1 145 19.5 41.1 175
Hormones G03 nd. 3.7 171 41.8 444 16.9 228 147
Total 559 622 511 791 792 744 413 4432

ATC: anatomic therapeutic chemical classification; DDD: defined daily dose.
Values for antibiotics in 2013 (DDD): Croatia: 21.1; Malta: 23.8; Cyprus: 28.2

http://stats.oecd.org/Index.aspx?DataSetCode=HEALTH_PHMC - data extracted on 2017/12/06.

n.d. for not documented.
* Values in 2009.
** Values in 2014.
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Fig. 2. Concentrations in ng-L~" of 3 classes of pharmaceuticals (i.e. antibiotics, anti-inflammatories/analgesics and hormones) in WWTP influents (00) and effluents () in the dissolved
phase of filtered samples from Mediterranean countries (Spain, France, Italy, Greece, Turkey, Israel, Lebanon, Tunisia, Algeria, Croatia, Palestine) and frequency of detection in WWTP in-
fluents (light grey) and in effluents (dark grey) according to 67 scientific papers from 2002 to 2018. Data tag on FD graphic, represent the method detection limit in ng-L~! when a com-

pound is detected below 50%.

Three drugs from three different classes, namely ranitidine, furose-
mide and metformin, are also present at levels as high as analgesics,
and proved to be poorly removed in the WWTP. Very little data can be
found for iopromide, metformin and enalapril. We have only considered
municipal and domestic WWTPs. Yet, the search for iopromide, which is
a contrast product, is certainly more appropriate in hospital effluents.
Metformin presented FD of 100% in inlets and outlets of WWTPs. It is
a very polar compound with LogK,,, of —2.4, which is still particularly
difficult to extract from waters. Thus, laboratories performing this anal-
ysis are still scarce. Enalapril was the solely anti-hypertensive drug
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included in our study. Yet, this pharmaceutical class gathers a large
number of compounds, which are very little (valsartan, losartan) or
even, not studied, whereas their consumptions had increased drastically
since two decades in many areas of the world (Godoy et al., 2015;
Pereira et al,, 2016).

3.2.2. Rivers and seawater

Pharmaceutical aqueous concentrations and frequency of detection
in the dissolved phase for rivers and in dissolved and particulate phases
for seawater are shown in Fig. 4 (i.e. antibiotics, analgesics/anti-
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Fig. 3. Concentrations in ng-L~" of 4 classes of pharmaceuticals (i.e. lipid regulators, psychotropic drugs, beta-blockers and others) in WWTP influents (00) and effluents () in the dissolved
phase of filtered samples from Mediterranean countries (Spain, France, Italy, Greece, Turkey, Israel, Lebanon, Tunisia, Algeria, Croatia, Palestine) and frequency of detection in WWTP in-
fluents (light grey) and effluents (dark grey) according to 67 scientific papers from 2002 to 2018. Data tag on FD graphic, represent the method detection limitin ng-L~! when a compound

is detected below 50%.

inflammatories and hormones) and in Fig. 5 (i.e. lipid regulators, psy-
chotropic drugs, beta-blockers and others).

The frequencies of detection in rivers and seawater were often
below 60%, showing that in many cases, compounds were below
methods detection limits. Overall, 41 out of the 43 selected pharmaceu-
ticals were detected in river waters of the Mediterranean Basin. As ex-
pected, median concentrations, ranging from about 1 (atorvastatin,
metronidazole, estrone-3-sulfate) to 43 ng-L~" (salicylic acid), found
in rivers were significantly lower than in WWTP effluents, as a result
of the dilution effect. Some other biotic and abiotic processes such as
biodegradation (Quintana et al., 2005), sorption by sediments and
suspended particulate material, phototransformation (Ménager et al.,
2007; Wong-Wah-Chung et al., 2007), hydrolysis (Bialk-Bielifiska
etal, 2012) and volatilization (Tissier et al., 2005) could also act as nat-
ural detoxification for the elimination of organic micropollutants
(Banjac et al,, 2015).

Nevertheless, the range of concentrations found in rivers is impres-
sively wide, covering 6 log10 units. The surprisingly high concentration
levels were related to river or sea case studies carried out next to
WWTPs outfall or in seafront of major cities. For instance, azithromycin
was measured at 16,633 ng-L~" in tributary of El Albujon (Moreno-
Gonzalez et al, 2014) and acetaminophen was measured at
3000 ng-L " in front of Thessaloniki, a large Greek city (Nodler et al.,
2014). Some drugs classes, such as analgesics, antibiotics and beta-
blockers, were still quantified at levels between 0.3 (metoprolol) and
hundreds of ng-L™! (azithromycin) in seawater. In particular, six sub-
stances (e.g. azithromycin, amoxicillin, venlafaxine, salicylic acid, acet-
aminophen and ibuprofen) were quantified at median concentrations
higher than 20 ng-L~'. Noteworthy, pharmaceuticals were also found
in coastal and oceanic waters adjacent to the Strait of Gibraltar (Biel-
Maeso et al., 2018) and along the North Portugal coast (Lolic et al.,
2015) at concentrations levels very similar to the ones presented here.
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Fig. 4. Concentrations in ng-L~" of 3 classes of pharmaceuticals (i.e. antibiotics, anti-inflammatories/analgesics and hormones) in rivers (<>) and in Mediterranean seawater (+) in the
dissolved phase of filtered samples and in both dissolved and particulate phases (<) of unfiltered samples from Mediterranean countries (Spain, France, Italy, Greece, Turkey, Israel,
Lebanon, Tunisia, Algeria, Croatia, Palestine) and frequency of detection in rivers (light grey) and in Mediterranean seawater (dark grey) according to 67 scientific papers from 2002 to
2018. Data tag on FD graphic, represent the method detection limit in ng-L~" when a compound is detected below 50%.

This occurrence of pharmaceuticals confirms that the Mediterranean
Sea has become a vulnerable ecosystem, owing to its position as ulti-
mate receptacle of pollutants and the fact of this sea being almost land-
locked. That point has already been established for other organic
micropollutants, such as hydrocarbons (Guigue et al., 2011; Mille
et al., 2007), pesticides (Moreno-Gonzalez et al., 2013; Sanchez-Avila
et al., 2012; Syakti et al., 2012), alkylphenols (Robert-Peillard et al.,
2015; Zoller, 2006) and heavy metals (El-Serehy et al., 2012; Lopes-
Rocha et al., 2017), that were found in the Mediterranean Sea and in
aquatic organisms, such as mussels and oysters (Maurice, 1996).
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There is still a considerable lack of study for a thorough examination
of the Mediterranean Sea given that no data were found for 10 com-
pounds out of the 43 studied. Moreover, data were mostly issued from
marine waters offshore of Spain, France, Italy and Greece. Thus, there
is still room for improvement, especially concerning the sensitivity of
the analytical methods and the representativeness of the data, through
innovative marine sampling techniques, with a view to demanding ro-
bust environmental policies and the enhancement of the environmental
quality in order to support the conservation of the biodiversity
(Daumalin and Schwob, 2016).
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Fig. 5. Concentrations in ng-L™" of 4 classes of pharmaceuticals (i.e. lipid regulators, psychotropic drugs, beta-blockers and others) in rivers (<>) and in Mediterranean seawater (#) in the
dissolved phase of filtered samples and in both dissolved and particulate phases (<) of unfiltered samples from Mediterranean countries (Spain, France, Italy, Greece, Turkey, Israel,
Lebanon, Tunisia, Algeria, Croatia, Palestine) and frequency of detection in rivers (light grey) and in Mediterranean seawater (dark grey) according to 67 scientific papers from 2002 to
2018. Data tag on FD graphic, represent the method detection limit in ng-L~" when a compound is detected below 50%.

4. Impact of pharmaceutical substances on aquatic ecosystems

In order to address the issue of the potential risk due to pharmaceu-
ticals in the Mediterranean Sea, a generally accepted method is to inves-
tigate the impact of these substances on aquatic organisms as a proxy.
To gather enough ecotoxicological data and also to obtain a set of consis-
tent and comparable values, our review was focused on standardized
bioassays using aquatic species. Nowadays, a wide range of standard-
ized ecotoxicological bioassays are available (Tables S3 and S4). On
one hand, the availability of tests at different trophic levels may help
to provide an accurate and broad assessment of the ecotoxicity of one
compound. Due to the large spectrum of pharmaceuticals’ active sub-
stances, several aquatic organisms should be screened in order to take
into account most of the impacts throughout various trophic levels,
such as bacteria, algae, crustaceans and fishes. On the other hand, the
multiplicity of tests complicates data comparison.

4.1. Acute and chronic ecotoxicological values of the 43 studied
pharmaceuticals

To rigorously set priorities for water quality improvement, there is a
need to compare the ecotoxicological values of a given pharmaceutical
to the ecotoxicological values of others. All bioassays should be carried
out with the same model organism, the same endpoint and by applying
strictly the same experimental protocol. Consequently, this will lead to a
typology of pharmaceuticals and thereafter provide a basis for ranking
them according to their hazard potential for the ecosystems. Such a ty-
pology would be useful to establish a prioritization of effluent manage-
ment according to the type of pharmaceuticals occurring.

The assessment of pharmaceutical ecotoxicity is presented in Fig. 6
for acute ecotoxicity (left part) and chronic ecotoxicity (right part).
The PNEC calculated on the basis of these ecotoxicological concentra-
tions are given in the right-hand of Fig. 6. These figures clearly show
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Acute ecotoxicological value (mg.L")

A crustaceans; * bacteria; < fishes; Walgae and cyanobacteria; * others

Chronic ecotoxicological value (mg.L™)

A crustaceans; * bacteria; < fishes; Walgae and cyanobacteria; ® duckweeds; * others

Fig. 6. Ecotoxicological values for acute (left) (i.e. ECy0, ECso, ICy, ICso, LCs0) and chronic (right) (i.e. NOEC, LOEC) bioassays grouped by trophic level (i.e. crustaceans, bacteria, fishes, algae
and cyanobacteria, duckweeds and others), assessing the impact of 43 pharmaceuticals from 98 scientific papers from 1993 to 2018 and their associated PNEC (a: LOEC value at one chronic
trophic level (NOEC = LOEC/2 and PNEC: NOEC/100); b: ECsq value at one chronic trophic level (PNEC: ECs0/100); c: NOEC at 2 chronic trophic levels (PNEC: NOEC/50); d: LCsq at one
chronic trophic level (PNEC: LC50/100); e: NOEC at 3 chronic trophic levels (PNEC: NOEC/10)). All references were reported in Table S5.

that acute ecotoxicity bioassays are more frequently applied than the
chronic ones. Acute ecotoxicity bioassays (Table S3) investigate short
time exposure (15 min to 96 h, depending on the lifespan of the tested
organism) at “high” chemical concentrations, when compared to envi-
ronmental concentrations, and results are mostly expressed as mortal-
ity rates. These tests are often applied due to their simplicity and
rapidity, indeed they are well-suited in scenarios of exposure related
to an accidental release of micropollutants. Chronic ecotoxicity (see
Table S4) is assessed through extended exposure time at lower concen-
tration levels or for chemical mixtures. Owing to longer exposure time
monitoring, involving greater difficulty for implementation, chronic
ecotoxicity bioassays are less often applied.

Values for acute ecotoxicity covered a wide range of concentrations
from 1 pg-L~" to 1000 mg- L™, whereas chronic ecotoxicity values cov-
ered a narrower range of concentrations from 10 pg-L~" to 100 mg-L~".
This highlights the very extensive range of impact intensity, depending
on the pharmaceutical tested and the model organism used. According
to the acute ecotoxicity values, the pharmaceutical classes can be
roughly ranked as follows: antibiotics are the most hazardous class,
followed by psychotropics; the other classes are roughly equivalent in
terms of acute ecotoxicity. Almost the same ranking can be derived
from chronic ecotoxicity values, but at lower levels of concentration.
For both acute and chronic ecotoxicity assessments, knowledge on eco-
toxicological effects are lacking for several pharmaceuticals, especially
hormones, metformin, salbutamol, ranitidine, enalapril, iopromide and
sotalol.

However, a more detailed examination of the data highlights that for
several substances, the ecotoxicological values (acute and chronic) de-
termined at a same trophic level for a single substance, can vary drasti-
cally (1 to 3 log10 units). For instance, ECsq values for salicylic acid on
crustaceans have been determined at 118 mg-L™' (Henschel et al.,
1997) and 1945 mg-L~! (Marques et al., 2004), or NOEC values for car-
bamazepine on algae at 0.5 mg-L~' (Harada et al., 2008) and
>100 mg-L~" (Ferrari et al., 2004, 2003). This may be due to alterations
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of the standardized methods introduced in the course of application.
With the increase of knowledge on ecotoxicity, the standardized tests
are updated or optimized, sometimes leading to the coexistence of
more than two versions of the same standardized bioassay, thus causing
some confusion (Table S3 and S4). For example, for algae, the standard-
ized tests were updated 3 times from the first formalization in 1989
until 2012, and twice between 1984 and 2002, respectively for norm
ISO 8692 and test 201 OECD.

The low PNEC values obtained for antibiotics (PNEC values about
tens ng-L~"), and to a lesser extent for hormones (PNEC values about
tens pg-L™! to hundreds ng-L™"), suggest a potentially high hazard of
the latter compounds for ecosystems. For the other classes, the higher
PNEC values (ranging from 1 to tens pg-L~') indicate a potentially
lower hazard for aquatic species.

4.2. Use and sensitivity of aquatic model organisms for pharmaceutical
ecotoxicity assessment

Concerning the determination of pharmaceutical ecotoxicity, be-
sides hormones, organisms from 3 trophic levels are mainly used
(Fig. 7), with crustaceans as the major taxon used (41%, e.g. Daphnia
magna), then algae (18%, e.g. Pseudokirchneriella subcapitata) and bacte-
ria (12%, e.g. Vibrio fischeri). This could be directly justified by the fact
that these bioassays are easy and quick to implement. In the specific
case of the assessment of hormone ecotoxicity, 2 trophic levels are
mainly assessed (Fig. 8) with principally fishes (58% e.g. Danio rerio)
and crustaceans (21% e.g. Daphnia magna).

However, the long-term impact of pharmaceuticals on the aquatic
biocoenosis cannot really be properly assessed, with at best twenty-
seven species tested, belonging to only nine trophic levels, poorly
representing the trophic web. Furthermore, 60% of the papers in our
bibliometric analysis deal with a single organism bioassay, 16% with
two organisms, but only 23% with three or more, Daphnia magna
being the most widely used organism. In addition, in order to perform
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Fig. 7. Percentage of the 80 scientific papers (1993-2018) discussing pharmaceuticals' ecotoxicity (except hormones), classified on the basis of trophic levels and organisms used.

risk analysis, it is recommended to assess the ecotoxicological impact of
the studied substance on no less than three trophic levels. A weak eco-
toxicological impact of a molecule (meaning high ecotoxicological con-
centration level) on a model organism is no guarantee, nor even an
indication, of the impact of that molecule on another model organism
living in the same ecosystem.

For each class of pharmaceuticals, the most sensitive species for
acute or chronic exposure were investigated in order to identify which
organisms are the most relevant.

Crustaceans seem to be the most sensitive to 4 analgesic and anti-
inflammatory drugs out of 7. Ibuprofen and naproxen have respectively
the lowest NOEC (0.52 mg-L~!) (Harada et al., 2008) and ECsq
(0.33 mg-L~") (Isidori et al., 2005), and thus exhibit the highest
ecotoxicity. In general, for this pharmaceutical class, not much is
known about the ecotoxicological effects on fishes, according to Fent
et al. (2006Db). In the case of lipid regulators (blood lipid lowering
agent), Ceriodaphnia magna is also the most vulnerable organism, and
atorvastatin the most hazardous compound for Lemna gibba with a
LOEC of 0.019 mg-L ™! (Brain et al., 2006). Fluoxetine is apparently the

Cnidarian
2% Hydra vulgaris
Insect
a% Chironomus tentans
% Xenopus laevis
Fish

Danio rerio

Oryzias latipes

Carassius auratus

Pimephales promelas

most toxic pharmaceutical reported, with a NOEC of 5 pg-L~" for the
fish Oryzias latipes (Foran et al., 2004). This class of pharmaceuticals ap-
pears as the most hazardous, with some ecotoxicity values lower than
1.7mg-L~".

As previously pointed out by Fent et al. (2006b), the toxicity of beta-
blockers has still not been extensively studied with, for example, only
one data for sotalol. Propanolol is the most widely studied because of
its high toxicity (NOEC: 9 pg-L™1'), in particular for crustaceans
(Ferrari et al., 2004). Growth inhibition measurements on algae have
shown the high sensitivity of these organisms to antibiotics with low
NOEC, measured at 3.1 ug-L™"' for clarithromycin (Yamashita et al.,
2006) and at 0.78 pg-L~! for amoxicillin (Andreozzi et al., 2004).
There is a lack of data for iopromide, salbutamol and enalapril in the sci-
entific literature. Among this class, the drug with the highest identified
ecotoxicity is the diuretic furosemide, having the lowest NOEC
(0.156 mg-L~") determined for Ceriodaphnia dubia (Isidori et al., 2006).

Hormones, particularly estrogens, may alter several physiological
functions in fishes, such as sex determination. 17p-estradiol and 17a-
ethinylestradiol being the most toxic out of the 4 tested hormones,

Crustacean

Daphnia magna

Ceriodaphnia dubia

on Hyalella azteca
Crustacean
21%

Rotifer

R ovocvoniscoveronss
- Gammarus pulex

Fig. 8. Percentage of the 18 scientific papers (1993-2018) discussing hormones' ecotoxicity on the basis of trophic levels and organisms used.
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with a NOEC below 29.3 ng-L ™" for the fish Oryzias latipes (Kang et al.,
2002), and a NOEC of 0.5 ng-L~! for the fish Danio rerio (Nash et al.,
2004). However, ecotoxicity values for progestogen and androgen are
still lacking.

5. Risk assessment in the Mediterranean watershed

The Hazard Quotient (HQ) offers a basis for considering both occur-
rence and ecotoxicological data to define the environmental hazard
caused by a pollutant. The higher the HQ value is, the greater the hazard,
for the tested organism. If 0.1 < HQ < 1, the hazard is low, but potential
adverse effects should be considered; and if 1.0 <HQ < 10, some adverse
effects or moderate hazard is probable. If HQ > 10, high hazard is antic-
ipated (EC, 1996; Hernando et al., 2006 ). The aim of calculation of the PI
is to rank the most hazardous substances, in order to provide assistance
for environmental agencies for the up-dating of priority substances lists.
HQs were calculated for WWTP effluents, rivers and seawater and are
presented as boxplots for the selected pharmaceuticals (Fig. 9), except
for estriol, estrone, estrone-3-sulfate, iopromide sotalol and salbutamol,
since ecotoxicological data were not available.

1345
5.1. Potential adverse effect in sewage waters

Six antibiotics (amoxicillin, ciprofloxacin, azithromycin,
clarithromycin, trimethoprim, sulfamethoxazole) and one hormone
(17a-ethinylestradiol) are pointed out as the most hazardous class of
pharmaceuticals, representing a high hazard (HQs > 10) in 75% of sam-
ples for the Mediterranean WWTPs. In comparison, ciprofloxacin,
clarithromycin and sulfamethoxazole were also revealed as the most
hazardous substances in Asian sewages waters (Ashfaq et al., 2017;
Liu et al,, 2017). In addition, sulfamethoxazole and trimethoprim were
identified as pharmaceuticals potentially harmful in Mexico (South
America) (Rivera-Jaimes et al., 2018). Yet, very close to the Mediterra-
nean Sea, in Spanish effluents near the Cadiz gulf (tributaries of the At-
lantic Ocean), ofloxacin was the only antibiotic posing a high hazard
(Biel-Maeso et al., 2018). To a lesser extent, erythromycin and fluoxe-
tine (1 <HQ < 10 in 50% of WWTPs samples) present a moderate hazard
and several analgesics (acetaminophen, naproxen, ketoprofen and ibu-
profen) and atorvastatin could cause potential adverse effects (0.1 < HQ
<1 in 50% of WWTPs samples). Acetaminophen, naproxen, ibuprofen,
diclofenac were the most hazardous substances in Pakistan (Ashfaq
etal, 2017).
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Fig. 9. Boxplot representing calculated Hazard Quotient (HQ) and Prioritization Index (PI) in effluents, rivers and seawater for 25 to 37 pharmaceuticals classified by pharmaceutical

classes. Pl is Prioritization Index (HQ x FD).
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5.2. Rivers and seawater

The same six antibiotics as in sewage waters may represent a mod-
erate hazard for non-target organisms from the Mediterranean ecosys-
tem in 50 to >75% of rivers samples. More surprisingly, 17a-
ethinylestradiol exhibits a high hazard in 100% of samples. Erythromy-
cin, fluoxetine and 17B3-estradiol can generate potential adverse effects
in 50 to 75% of river samples. In seawater, amoxicillin, azithromycin,
clarithromycin represent a high hazard and trimethoprim, sulfameth-
oxazole and also erythromycin may cause some adverse effects. Tri-
methoprim, erythromycin, clarithromycin, ciprofloxacin and
sulfamethoxazole were also revealed as problematic in freshwaters in
China and in South America (Rivera-Jaimes et al., 2018; Wang et al.,
2017; Wu et al., 2014; Zhang et al., 2018). In an international review,
Godoy et al. (2015) demonstrated that beta-blockers, especially ateno-
lol and propanolol may induce moderate to high hazard in both fresh-
water and seawater. On the opposite, in Mediterranean watershed,
this class of pharmaceuticals does not apparently constitute any risk.

At another level, the risk that pharmaceuticals may pose to aquatic
species is not only directly related to toxicity of dissolved substances
but also to possible bioaccumulation through the food web (Ruhi
etal,, 2016; Zenker et al., 2014). This is another important factor to fur-
ther study and consider in environmental risk assessment due to
pharmaceuticals.

Prioritization index takes into account MEC, PNEC and also FD. This
index allows to smooth out the impact of compounds with high HQ
but rarely detected. Conversely, it enables to include compounds having
low HQ but high FD. Thirteen pharmaceuticals, out of the 43 studied,
with PI > 1 can be pointed out in waters from the Mediterranean basin
as follows: 17a-ethinylestradiol, amoxicillin, ciprofloxacin, erythromy-
cin, azithromycin, clarithromycin, ofloxacin, trimethoprim, sulfameth-
oxazole, metoprolol, acetaminophen, naproxen and ibuprofen. In
addition to antibiotics and hormone, analgesic/anti-inflammatories
and beta-blockers are included in this priority list, in support to their
hazard reported in other part of the world (Godoy et al., 2015;
Mutiyar et al., 2018). Noteworthy, four of these substances (i.e. 17a-
ethinylestradiol, erythromycin, azithromycin, clarithromycin) were re-
cently added to the watch list of the European community in the field
of water policies (EU, 2015).

6. Conclusions

This review has demonstrated that many pharmaceutical classes, in-
cluding analgesics, antibiotics, diuretics, hormones and antihistamines,
are present in different types of water flowing into the Mediterranean
Sea. Drug contamination levels reach hundreds ng-L~" to few pg-L~! in
sewage waters, while the levels in natural surface waters are in the
range of tens ng-L~"! in rivers or below in seawater, mainly owing to
the dilution effect. Even if their consumption has highly increased, the an-
tihypertensive pharmaceuticals were rarely measured in the Mediterra-
nean basin like worldwide. Moreover, some cardiovascular drugs, such
as enalapril, are quickly bio-metabolized into secondary biological by-
products, which should also be tracked in the different types of water.

Considering the other field dealt with in this review, ecotoxicological
values for acute and chronic exposures are well-documented for analge-
sics, lipid regulators, psychotropics, beta-blockers and antibiotics.
Among them, the latter class induces adverse effects in aquatic organ-
isms at the lowest concentration levels (ug-L~!). Nevertheless, pub-
lished values can differ, notably for the same bioassay applied to the
same molecule. Moreover, the ecotoxicity of hormones and of some fre-
quently detected drugs, namely iopromide, enalapril, sotalol or
salbutamol, were poorly or even not assessed using standardized bioas-
says. The greater or lesser sensitivity of the different aquatic species
used in standardized bioassays to the different active substances pres-
ent in the various classes of pharmaceuticals was investigated in this re-
view paper. Our analysis raises questions about the choice of the most

suitable organisms to accurately determine the ecotoxicity of a group
of drugs. Further consideration should be also given to the possible ad-
ditive or synergic effects of pharmaceutical mixtures, which is still
underestimated.

Environmental occurrence and ecotoxicology were linked by deter-
mining the hazard quotient and prioritization index, which highlighted
some worrying potential risks for the Mediterranean ecosystem linked
to the presence eight antibiotics, one hormone, one beta-blocker and
three analgesics/anti-inflammatories classes. But this approach was
somewhat limited due to the lack of certain concentration data or eco-
toxicological values.

We still only have a partial vision of the pharmaceutical impact on
the Mediterranean aquatic ecosystem, which cannot be extrapolated
to the whole Mediterranean Basin. Data are still scarce in countries
along the southern shores of the Mediterranean Sea, due to differences
in terms of industrial growth and environmental legislation, compared
to EU countries (EU, 2015). Therefore, further research and collabora-
tive projects must be undertaken to complete the picture on the basis
of programmes such as Horizon 2020, Mediterranean Action Plan (Pro-
gram for the Assessment and Control of Marine Pollution) and Mediter-
ranean Strategy for Sustainable Development.

More broadly, the findings of this review emphasise the importance
of research dealing with the development and optimization of new ter-
tiary treatment processes to more efficiently remove pharmaceuticals in
WWTP (Meribout et al., 2016).
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Résumé

Résumé :

La carbamazépine (CBZ) est un antiépileptique largement consommé et peu dégradé (abattement<20%) dans les stations de traitement des
eaux usées. Par conséquent, il est rejeté en quantité significative sous sa forme originale dans les eaux de surface. Ainsi, cette thése visait a
étudier le devenir de CBZ et de deux de ses métabolites biologiques connus, a savoir I'oxcarbazépine (OxCBZ) et I'acide 9-carboxylique
acridine (9-CAA), sous irradiation par la lumiére solaire dans des eaux naturelles douces et salées. Les suivis cinétiques et analytiques ont
permis de mettre en évidence des comportements différents en fonction des composés mais aussi des types d’eaux. La phototransformation
de OxCBZ s’est avérée étre la plus efficace suivie par celle de 9-CAA et enfin celle de CBZ. Les processus régissant leur transformation
dépendent des composés. Dans tous les cas, on constate un mécanisme de dégradation induite et c’est le seul mis en jeu pour CBZ. Pour
OxCBZ et 9-CAA, la photolyse directe est aussi observée ainsi que des réactions d’atténuation naturelle, notamment pour OxCBZ, mais dans
une moindre mesure. La contribution relative de ces différents processus est dépendante du milieu naturel. Pour expliquer les différences
constatées selon le type d’eaux, le contenu chimique et les espéces chimiques réactives générées dans ces milieux ont été étudiés. La
formation de radicaux hydroxyles ("OH) a été mise en évidence dans les eaux en utilisant une sonde chimique et confirmée par des
expériences en spectrophotométrie résolue en temps. La formation de radicaux carbonates (COs3*) a été clairement montrée dans I'eau de
I’Arc et dans une moindre mesure celle des radicaux bromures (Br.™) dans les autres eaux. Ces deux derniéres especes chimiques réactives
sont générées par les radicaux *OH et les ions inorganiques présents dans les eaux naturelles. Les constantes de réaction entre les composés
et les radicaux identifiés ont été déterminées en mettant en ceuvre des réactions de compétition. Ces constantes montrent une réactivité
des radicaux hydroxyles avec les composés au moins 100 fois plus grande que celle des radicaux COs3* et Br,*. Ces résultats justifient la
dégradation induite de CBZ par les radicaux "OH dans I’eau de I’Arc et sa dégradation plus faible dans les eaux salées, ol |la formation des
radicaux bromures est favorisée. Pour préciser les processus de dégradation, les produits de transformation de CBZ, OxCBZ et 9-CAA ont été
identifiés par chromatographie en phase liquide couplée a la spectrométrie de masse haute résolution. Des voies réactionnelles ont été
proposées en lien avec la formation de dérivés issus de processus d’hydroxylation, d’oxydation, de contraction de cycle, de perte de la
fonction latérale, et d’ouverture de cycle aromatique suivi d’'un réarrangement. Dans les eaux salées, la dégradation induite de CBZ et de
9- CAA générent aussi des sous-produits organo-bromés et chlorés. Afin d’évaluer les conséquences de ces transformations photochimiques
pour I'écosystéme, I'écotoxicité aigué et chronique de CBZ, OxCBZ et 9-CAA a été évaluée sur 3 espeéces vivantes de différents niveaux
trophiques en mesurant les parametres suivants: luminescence sur la bactérie Vibrio fischeri, croissance et développement et
phytométabolites sur la lentille d'eau Lemna minor L. et altération aux niveaux population, cellulaire et moléculaire sur le cnidaire Hydra
circumcincta Schulze. Les composés pharmaceutiques ont été testés individuellement et en mélange a doses environnementales. Un effet a
faible concentration a été mis en évidence sur Hydra circumcincta. L'approche développée dans ce travail pourra étre appliquée a I’étude du
devenir d’autres molécules pharmaceutiques persistantes.

Mots clés : Carbamazépine, oxcarbazépine, acide 9-carboxylique acridine, devenir environnemental, écotoxicité aigué et chronique, eaux
douces et salées

Abstract :

Carbamazepine (CBZ) is a widely consumed anti-epileptic pharmaceutical drug. It has been proved to be inefficiently removed in activated
sludge secondary treatment process (removal rate<20%). Consequently, it is almost completely rejected in its original form into fresh and
marine surface waters. Hence, this thesis aimed to study the fate of CBZ and two of its known bio-metabolites, i.e. oxcarbazepine (OxCBZ)
and 9-carboxylic acridine acid (9-CAA), under solar light irradiation, after their release into natural surface waters. Kinetic and analytical
monitoring showed that degradation mechanisms are both compound and water types dependent. The phototransformation of OxCBZ
proved to be the most effective followed by 9-CAA and CBZ. Processes involved in these transformations are compound dependent. In any
case the induced degradation of these compounds occurs and this is even the exclusive way for CBZ. For 9-CAA and OxCBZ, direct photolysis
is also observed together with natural attenuation, especially for OXxCBZ, but in a lesser extent. The contribution of these processes is
dependent on the type of water. To deeper understand the differences noted, the nature and the abundance of the reactive chemical species
were investigated and related to the chemical content of each water. The formation of hydroxyl radicals (*OH) in waters was evidenced using
a probe compound as well as laser flash photolysis experiments. The formation of carbonate radicals (COs*) was clearly demonstrated in Arc
water and to a lesser extent bromide radical’s formation (Br2*) in other waters. Both latter reactive chemical species were generated by *OH
radicals and inorganic ions present in waterbodies. By implementing competition reactions, the rate constants of each compound with each
chemical radical species were determined. In comparison to bromide and carbonate radicals, much higher reaction rates of hydroxyl radicals
(more than 100 times higher) were observed with all the compounds. These results justify the noticeable induced degradation of CBZ by *OH
radicals in Arc water and its less significant transformation in saline waters, where the formation of bromide radicals is favoured. To get
deeper insight in degradation processes, the transformation products of CBZ, OxCBZ and 9-CAA were identified by using liquid
chromatography coupled to high resolution mass spectrometry. Mechanistic pathways were proposed according to the formation of
derivatives from hydroxylation, oxidation, ring contraction, loss of side function, aromatic ring opening and rearrangement reactions. In
saline waters, induced degradation of CBZ and 9-CAA generated also organo-brominated and chlorinated by-products. To investigate the
consequences of photochemical transformation for the ecosystem, acute and chronic ecotoxicity of CBZ, OxCBZ and 9-CAA were investigated
on 3 living species from different trophic levels. The following endpoints were monitored: luminescence on the bacteria Vibrio fischeri, growth
and development and phytometabolites on the duckweed Lemna minor L. and alterations at the population, cellular and molecular levels on
the cnidarian Hydra circumcincta Schulze. Pharmaceuticals were tested individually and in mixture at low environmental concentration levels.
An effect at low concentration was evidenced on Hydra circumcincta. The methodology developed in the present work can be applied to
further study the environmental fate of other persistent pharmaceuticals.

Keywords: Carbamazepine, oxcarbazepine, 9-carboxylic acridine acid, environmental fate, acute and chronic ecotoxicity, fresh and salty
waters.
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