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l. INTRODUCTION

Les résidus de médicaments arrivent dans les milieux aquatiques en grande partie via les
rejets des stations de traitement des eaux usées (STEU)!. Ces résidus correspondent non
seulement a des molécules actives (i.e. composés parents), mais également a des
métabolites et des produits de transformations abiotiques?. A ce jour, aucune
réglementation portant sur la qualité des eaux naturelles n’inclut les résidus de
médicaments, mais six molécules ou familles de molécules (17-alpha-éthinylestradiol, 17-
béta-estradiol, estrone, antibiotiques-macrolides, amoxicilline, ciprofloxacine) sont inscrites
sur la liste de vigilance relative aux substances soumises a surveillance établie en 2018 par
la décision d'exécution (UE) 2018/8403.

Les médicaments sont des composés biologiquement actifs, sélectionnés pour leur(s)
action(s) spécifique(s) sur 'organisme. Par conséquent, une exposition en dehors du cadre
médical ou vétérinaire peut conduire a des effets non désirés (effets toxiques ou
perturbateurs) sur des étres vivants. De nombreux travaux ont déja rapporté des troubles
du développement chez des tétards de grenouilles?, la féminisation de poissons®, des
changements dans la composition de communautés microbiennes®, etc. liés a I'exposition
aux résidus de médicaments (a des concentrations allant du ng L't au pg L) via le milieu
aquatique. A long terme, I'ensemble de ces changements pourrait avoir des conséquences
majeures sur la biodiversité et in extenso sur la santé humaine (par exemple, le
développement d’organismes pathogénes résistants ou encore I'exposition a des
perturbateurs endocriniens).
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Les métabolites et les produits de transformation peuvent aussi présenter une toxicité pour
le vivant. Celle-ci peut étre plus faible, similaire, ou alors plus élevée que les composés
parents’8. Cependant, les risques associés a ces types de résidus, de méme que leur
présence dans I'environnement, sont encore tres peu étudiés en raison de I'absence de
standards analytiques et de leur trés grand nombre (jusqu’a 19 métabolites du DCF® et 9
de la CBZ1 sont rapportés dans la littérature pour le métabolisme humain). Il faut toutefois
noter que les questionnements relatifs aux produits de dégradation de contaminants
organiques apparaissent de plus en plus. Ceci est di aux connaissances sur les métabolites
de pesticides qui ont conduit & une évaluation de la pertinence d’'imposer des limites de
gualité dans les eaux destinées a la consommation humaine!!. De ce fait, une réflexion
guant a la pertinence d’inclure aussi des produits de dégradation de médicaments dans la
surveillance de I'environnement aquatique est nécessaire.

Dans la présente étude, le biofilm épilithique a été retenu pour évaluer la présence des
produits de dégradation de deux des principaux médicaments quasi systématiquement
retrouvés dans les milieux aquatiques (la carbamazépine et le diclofénac), ainsi que d’'un
antibiotique connu pour étre particulierement générateur d’antibiorésistance (I'amoxicilline).
De nombreux travaux ont montré le potentiel des biofilms pour capter les polluants transitant
dans la masse d’eau’'?-14 et ainsi leur attrait (i) comme capteur in situ de la pollution!? et
(il) comme sentinelle de la qualité du milieu'® (notamment au travers de leur positionnement
dans la chaine trophique). A ce jour, trés peu d’études se sont intéressées a la présence
des produits de dégradation des composés pharmaceutiques dans les biofilms de
rivieres1?16 bien que leur présence dans I'eau a des concentrations comparables a celles
des composés parents soit avéréel’—2?, et malgré leur toxicité se rapprochant de celle de
ces derniers voire la dépassant largement dans certains cas.

Ainsi, afin de dresser un premier état des lieux de la contamination par les produits de
dégradation de médicaments, des expérimentations ont été menées sur le Clain et sur la
Vienne, deux rivieres avec des niveaux d’anthropisation modérés. En paralléle, des
expérimentations ont aussi été menées sur le Clain en aval du rejet de la STEU de
'agglomération de Poitiers pour évaluer plus spécifiguement la contribution d'un rejet de
STEU.

Il. MATERIEL ET METHODES
II.1. Composés ciblés

Trois composés pharmaceutiques appartenant a des familles différentes et couvrant un
large spectre de propriétés physico-chimiques ont été choisis pour cette étude : (i) la
carbamazépine (CBZ), un antiépileptique rémanent en conditions environnementales et
retrouvé systématiquement dans les eaux de surface ; (ii) le diclofénac (DCF), un anti-
inflammatoire non stéroidien trés répandu ; (iii) 'amoxicilline (AMX), un antibiotique de la
classe des bétalactamines. En 2016, cette famille représentait 65 % de la consommation
frangaise totale d’antibiotiques en ville, et 58 % a I'hopital?®.

Les produits de dégradation ont été choisis a partir d'une étude bibliographique, et dans la
limite des standards analytiques disponibles et accessibles. Ainsi, trois métabolites (3-
hydroxycarbamazépine (30H-CBZ), carbamazépine-10,11-epoxide (CBZ-epox) et 10,11-
dihydro-trans-10,11-dihydroxycarbamazépine (Trans-CBZ)) et deux produits de
transformation (dibenzazepine (Dibenz) et acridone (Acrid)) de la CBZ, deux métabolites
(4’-hydroxydiclofénac (4’'OH-DCF) et 5-hydroxydiclofénac (50H-DCF)) et un produit de
transformation (2-[(2-chlorophenyl)-amine]-benzaldehyde (Benz)) du DCF et deux produits
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de transformation (amoxicilline dicétopipérazine (AMX-diketo) et acide pénilloique (AMX-
pen)) de 'AMX ont été sélectionnés pour cette étude. Il est a noter que le 4'OH-DCF et le
50H-DCF ont ensuite été regroupés en OH-DCF car la méthode chromatographique ne
permettait pas leur séparation.

Le Tableau 1 regroupe quelques propriétés des composeés ciblés. Les constantes d’acidité
(pKa) des différentes molécules sont globalement situées en dehors de la gamme de pH
des eaux naturelles (6,50 — 8,50), a 'exception de la Benz (pKa = 8,18). Ainsi, cette derniere
uniguement pourrait se présenter sous une forme et une charge apparente différente selon
le pH au point de prélévement. La majorité des composés étudiés présentent un faible
potentiel de sorption (Log Kow < 2,5)?*, sauf les produits de dégradation du DCF qui
présentent un potentiel de sorption moyen (2,5 < Log Kow < 4), et le DCF ainsi que la Dibenz
qui ont un caractere hydrophobe, avec des Log Kow de 4,51 et 4,06 respectivement.

Concernant la toxicité des composés étudiés, il est a noter que les produits de dégradation sont
souvent aussi (CBZ-epox) voire plus (Acrid, Benz) actifs que leur molécule mére associée.

Tableau 1 : Propriétés des composés ciblés

Composé Classe pKa* Log Kow* Toxicité
CBZ Composé parent 16,00 245 Effets tératogenes sur différentes
especes aquatiques®:
30H-CBZ Métabolite 9,10 1,42

Activité antiépileptique et
CBZ-epox Métabolite 16,00 0,95 neurotoxicité chez la souris égales &
celles de la CBZ?

Trans-CBZ Métabolite 12,20 -0,21

Dibenz Produit de dégradation 19,50 4,06

Génotoxicité chez Vibrio fischeri :

Acrid Produit de dégradation 0,32 1,69 LOEC=1 pg/L?®

Cytopathologie des cellules du foie,
des reins et des branchies : LOEC=1
ug/L?° ; 1ésions rénales et altération
des branchies : LOEC=5 ug/L2°

DCF Composé parent 4,05 4,51

Posséde 30 % de I'activité anti-
inflammatoire et antipyrétique du
DCF chez certains animaux3! ; Chez
le rat et 'Thomme, I'hépatotoxicité du
DCEF serait en partie due a ses
métabolites 4'- et 5-hydroxylés®?

4’OH-DCF Métabolite 3,76 3,70

Chez le rat et 'lhomme,
I'hépatotoxicité du DCF serait en
partie due & ses métabolites 4'- et 5-
hydroxylés®?

50H-DCF Métabolite 3,81 3,18

10 fois plus toxique que DCF pour

Benz Produit de dégradation 8,18 3,65 l'algue Scenedesmus vacuolatus®

Associée a I'acide clavulanique,
AMX Composé parent 2,73 -1,99 particuliérement génératrice
d’antibiorésistance??

AMX-diketo | Produit de dégradation 3,05 -3,50

AMX-pen Produit de dégradation 2,63 -1,61

* Valeurs prédites par la boite a outils QSAR (version 4.4)

Un pesticide et son métabolite ont également été suivis afin de permettre un comparatif
entre médicaments et pesticides. L’atrazine (ATZ) est un herbicide de la famille des
triazines. Bien que son utilisation soit interdite en France depuis octobre 2003, ce
composeé et ses métabolites, et plus particulierement la déséthylatrazine (DEA), sont encore
largement retrouvés dans les eaux de surface®*.
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II.2. Sites et échantillonnage

Pour chacun des trois sites de prélevement, situés sur le Clain, en amont et en aval de la
STEU de Poitiers, et sur la Vienne, au moulin de Chitré, en amont de Chatellerault (Figure
1), du biofilm a été cultivé sur des roches initialement propres, déposées dans les cours
d’eau pendant environ 4 mois afin que les biofilms se développent et s’équilibrent. 72 roches
ont ensuite été prélevées tous les mois sur chaque site. Le biofilm a été récupéré en grattant
la surface avec une brosse a dents propre. Pour les sites du Clain, neuf prélévements ont
été effectués, de janvier & mars 2018, puis de juillet 2 décembre 2018. Pour le site de la
Vienne, cinq échantillonnages, de mars a juillet 2018, ont été réalisés.

Chatellerault
Chitré
Poitiers Aval STEU
Poitiers Amont STEU K
*Poitiers - v
0 — 9 KIT

Figure 1 : Carte des sites de prélévement

II.3. Extraction et analyse des composés ciblés

Les échantillons de biofilm ont subi une extraction liquide sous pression (ASE 350, Thermo
Scientific Inc., Waltham, Etats-Unis), suivie d’'une étape de purification par extraction sur
phase solide (SPE) (Autotrace 150, Thermo Scientific Inc., Waltham, Etats-Unis), selon la
méthode développée par Laurent (2013). Ensuite, une évaporation sous flux d’azote a
permis la concentration des échantillons avant restitution et analyse. Les extraits ont été
analysés par chromatographie liquide a ultra haute performance (UHPLC) (Nexera X2,
Shimadzu France SAS, Marne la Vallée, France) couplée a un spectrometre de masse triple
guadripolaire (TQ) (LCMS-8060, Shimadzu France SAS, Marne la Vallée, France). La
guantification des composés ciblés a été faite par la méthode des ajouts dosés.
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[ll. RESULTATS
lll.1. Fréguences de détection et teneurs moyennes

Les Figures 2, 3 et 4 présentent les fréquences de détection, ainsi que les concentrations
moyennes, minimales et maximales des composés parents et de leurs produits de
dégradation mesurées dans les biofilms des trois sites étudiés.

l11.1.1. Fréquences de détection

Au niveau des sites « amont » (Clain et Vienne), la CBZ et ses produits de dégradation
présentent des fréquences de détection élevées (entre 89 % et 100 %). Seule la Dibenz est
moins souvent détectée (entre 23 % et 60 %) alors qu’elle posséde un fort potentiel de
sorption (Log Kow > 4). Le DCF est aussi fréquemment détecté (78 a 100 %) de méme que
ses produits de dégradation, mais leur fréquence de détection est plus ou moins importante
suivant le site. Quant a ’AMX, elle est connue pour ne pas étre régulierement détectée dans
les eaux®®, en dépit de sa forte consommation. Ceci serait di a sa transformation
métabolique ou son hydrolyse rapide en conditions environnementales3>3¢, Cependant, les
résultats de cette étude montrent qu’elle peut se retrouver dans les biofilms de riviéres (67
a 100 %). Au site « aval » du Clain, les fréquences de détection sont proches de celles
déterminées a 'amont. Cependant, trois composés (Dibenz, AMX et AMX-diketo) ne sont
guantifiés dans aucun échantillon.

[11.1.2. Teneurs aux sites « amont »

Les teneurs en CBZ varient de 0,1 a 9 ng g* dans les biofilms du Clain et de 7 a 19 ng g
dans les biofilms de la Vienne. Des valeurs similaires ont été rapportées par Laurent (2013)*
dans des biofilms de la Vienne (1,4 a 10,4 ng g?). La présente étude montre que les
concentrations en produits de dégradation de la CBZ sont du méme ordre de grandeur que
celles en composé parent (~4 ng g* biofilm dans le Clain, ~10 ng g* biofilm dans la Vienne,
a I'exception de la Dibenz (79 ng g biofilm en moyenne)). Des valeurs plus élevées sont
observées a Chitré par rapport au site amont du Clain. A titre d’exemple, la CBZ présente une
teneur moyenne de 14 ng g* biofilm a Chitré, et de 4 ng g* biofilm au site amont du Clain.

Les teneurs en DCF et en ses produits de dégradation apparaissent globalement
supérieures aux teneurs en CBZ et ses produits de dégradation. Sur la totalité des
échantillons des sites « amont » du Clain et de la Vienne, les teneurs varient de 1 a 75 ng
g! biofilm pour le DCF (supérieures a celles determinées par Wilkinson et al. (2018)'* dans
les biofilms de trois cours d’eau anglais : jusqu’a 4,4 ng g biofilm), de 2 a 92 ng g-* biofilm
pour 'OH-DCF et de 9 a 4847 ng g biofilm pour la Benz. Cette différence peut tout autant
relever d’'une plus forte présence dans I'eau ou d’une plus forte fixation dans les biofilms.
En effet le DCF et ses produits de dégradation possédent des Log Kow supérieurs aux
autres molécules. Les données font aussi ressortir que les teneurs en DCF et en son
métabolite OH-DCF sont du méme ordre de grandeur alors que son autre produit de
dégradation (Benz) est retrouvé a des concentrations bien plus importantes (jusqu’a 692 et
4847 ng g* biofilm sur le Clain et la Vienne, respectivement).

Pour la famille de 'AMX, les produits de dégradation présentent des concentrations

moyennes du méme ordre de grandeur que le composeé parent au site amont du Clain (~12
ng g* biofilm) et a Chitré (~30 ng g biofilm).
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A titre de comparaison, les valeurs ont été comparées avec les teneurs en ATZ et en son
principal métabolite (la DEA) mesurées dans les mémes échantillons de biofilms. L’ATZ et
la DEA ont été choisies pour leur omniprésence dans les eaux de surface en France. A cet
égard, elles sont souvent responsables du déclassement des masses d’eaux au titre de la
Directive cadre sur 'eau (DCE)%’ ou encore des dépassements de la limite de qualité des
eaux destinées a la consommation humaine®*. Les résultats montrent que les niveaux de
contamination en médicaments observés dans les biofilms sont comparables avec ces
composés considérés comme indicateurs d’un milieu dégradé : ~9 ng g biofilm pour les
trois composés parents (CBZ, DCF et AMX) au site amont du Clain, contre 11 ng g* biofilm,
en moyenne, pour I'ATZ ; et ~28 ng g* biofilm pour les trois composés parents a Chitré,
contre 18 ng g* biofilm, en moyenne, pour I'ATZ.

Les teneurs en produits de dégradation de la CBZ se rapprochent de celles de la DEA. En
effet, les concentrations moyennes sont du méme ordre de grandeur (~4 ng g biofilm pour
les produits de dégradation de la CBZ au site amont du Clain, contre 5 ng g biofilm, en
moyenne pour la DEA ; ~10 ng g biofilm pour les produits de dégradation de la CBZ a
Chitré, contre 13 ng g* biofilm, en moyenne pour la DEA, a I'exception de la Dibenz). Les
autres produits de dégradation sont globalement plus concentrés que la DEA.

[11.1.3. Impact de la STEU de Poitiers

La comparaison des profils de teneurs entre Clain amont et Clain aval met en évidence des
rapprochements dans la fréquence de détection et les teneurs des composés parents et/ou
leurs métabolites. Ainsi la concentration moyenne de la CBZ (10 ng g biofilm) apparait plus
importante que celles de ses produits de dégradation au niveau de I'aval du rejet : 4 ng g*
biofilm, 2 ng g* biofilm et 6 ng g* biofilm, en moyenne, pour la 3OH-CBZ, la CBZ-epox et
la Trans-CBZ, respectivement, alors que I'’Acrid a une concentration moyenne proche de
celle du composé parent (12 ng g biofilm). De méme, la concentration en DCF est plus
importante en aval (124 ng g* biofilm) et dépasse celle de 'OH-DCF (17 ng g biofilm).

Ces observations suggérent que les composés CBZ et DCF sont fortement apportés par le
rejet de la STEU. Les données de la littérature confirment leur élimination incompléte (entre
5 et 81,4%) dans le cadre d’une filiére de traitement biologique conventionnelle38:39.40,

Dans une étude sur I'impact des rejets des STEU sur la contamination des biofilms,
Aubertheau et al. (2017)6 ont détecté la CBZ et le DCF dans 100 % des échantillons a des
concentrations allant jusqu’a 583,5 ng g et 190 ng g* biofilm, respectivement. De méme,
Huerta et al. (2016)'? ont mesuré des teneurs en DCF allant jusqu’a 103 ng g biofilm a
proximité d’'une STEU en Espagne. En revanche, ils n'ont détecté la CBZ dans aucun de
leurs échantillons, malgré sa présence dans I'eau. Du et al. (2015)*3 ont retrouvé de la CBZ
dans les biofiims d’une riviere texane impactée par des rejets de STEU, mais a des
concentrations trés faibles, de I'ordre de 0,90 + 0,07 ng g* biofilm.

Trés peu d’études ont en revanche mis en évidence la présence de sous-produits de la CBZ
et du DCF en aval des rejets de STEU. Ainsi, Aubertheau et al. (2017)® ont observé la
présence de CBZ-epox dans plus de la moitié des biofilms prélevés avec des teneurs
mesurées inférieures a celles de la CBZ (allant jusqu’a 5,3 ng g* biofilm). Huerta et al.
(2016)*? ont quantifié la 20H-CBZ dans un seul de leurs biofilms (1,8 ng g* biofilm). Il est
a noter que dans I'ensemble de ces travaux, les teneurs en sous-produits n’excédent pas
celles des composés parents. Ces observations semblent en cohérence avec les données
obtenues. Ainsi, il apparaitrait que les STEU sont plus pourvoyeuses de composeés parents
gue de leurs produits de dégradation pour les milieux aquatiques.
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Figure 2 : Concentrations moyennes et fréquences de détection des composés parents et de leurs
produits de dégradation associés dans les biofilms du site amont du Clain, entre janvier et

décembre 2018 (n = 9)

10 000,0 | |
Clain Aval : : || Comparaison
| | | avec un
| | | pesticide et son
. 1000,0 4 ! é ! | metabolite
£ | | |
S I | I
< 100,0 + | | |
3 I | I
- | | |
5 — | = - |
£ 10,0 -
c : T~ & [?
2 I | |
S I | I
5 1.0 1 I | I
=] | | |
S t t t
3 | | |
0,1 *\Limite de détection moyenne : : :
| | |
! ! !
0.0 | 100 !\ 89 !\ 100 !\ 100 !| 22 U 89 i\ 89 !\ a4 U 78 !\ 4 !| 78 !\ 89 !\ 89 !\ 100
A\ 4% S+ 4 & O < < & \E o Q A v~
"’JO C)Q’ &k'z’o O vgg\- st

Fréquence de
détection (%)
[ 100

Figure 3 : Concentrations moyennes et fréquences de détection des composés parents
et de leurs produits de dégradation associés dans les biofilms du site aval du Clain,

entre janvier et décembre 2018 (n = 9)
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Figure 4 : Concentrations moyennes et fréquences de détection des composés parents
et de leurs produits de dégradation associés dans les biofilms du site amont de la Vienne,
entre avril et ao(t 2018 (n = 5)

[1l.2. Evolution dans le temps des teneurs

Les Figures 5, 6 et 7 mettent en parallele les teneurs en différents composés ciblés
mesurées chaque mois dans les biofilms, et les débits mensuels moyens du Clain et de la
Vienne.

[11.2.1. Sites « amont »

Au site amont du Clain, la CBZ et 'AMX ainsi que leurs produits de dégradation ont des
comportements similaires au cours d’'une année. Toutes les molécules présentent un
premier pic de teneurs en février 2018 (a I'exception de la CBZ-epox), puis un second pic
plus important (maximum) en aodt, suivi d’'une diminution progressive jusqu’en novembre,
avant une augmentation finale des teneurs en décembre. Les fortes concentrations
observées au mois d’aolt peuvent étre expliquées par la période d’étiage qui conduit a une
baisse du débit du Clain (2,27 m® s'1). En revanche, les autres pics de teneurs (en février et
décembre) sont plutdt observés en hiver, lors des forts régimes hydrologiques. La CBZ ne
soignant pas des pathologies hivernales, il n’y a vraisemblablement pas de lien avec une
saisonnalité de consommation. Le DCF et ses produits de dégradation ne montrent en
revanche aucune évolution temporelle caractéristique. Les teneurs en Benz dans les
biofilms sont particulierement élevées au cours des trois premiers mois de I'année et aussi
en juillet, puis elles diminuent fortement jusqu’ a rejoindre des teneurs comparables a celles
du DCF et du OH-DCF.

Sur la Vienne, la CBZ et ses produits de dégradation présentent un pic en avril, avant de
diminuer progressivement jusqu’en juin. L'’AMX et ses produits de dégradation tendent
également a présenter un pic de teneur a la méme période (décalé en mai pour ’AMX-
diketo). Ces augmentations semblent cependant indépendantes de I'évolution mensuelle
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des débits de la riviere. Tout comme au site amont du Clain, les teneurs en DCF et OH-
DCF restent stables pendant toute la période d’échantillonnage, tandis que la Benz atteint
un maximum en mai 2018.

Les résultats obtenus dans les deux rivieres montrent que les teneurs en produits de
dégradation varient significativement au cours d’une année avec des périodes distinctes de
plus ou moins grande présence dans les biofilms. La similitude d’évolution des composés
parents et de leurs produits de dégradation associés suggerent qu’ils sont apportés en
méme temps et par le méme mécanisme ce qui exclut vraisemblablement la biodégradation
dans le biofilm comme source de certains métabolites.

[11.2.2. Site « aval »

En aval direct de la STEU de Poitiers, les teneurs en CBZ et ses produits de dégradation
suivent aussi une évolution relativement similaire dans les biofilms. L’évolution temporelle
des teneurs est ainsi caractérisée par deux pics de concentration : un en septembre 2018,
pendant la période d’étiage, et un autre un peu moins marqué en novembre. Les profils
d’évolution des teneurs en DCF et ses produits de dégradation présentent également
quelques similitudes entre 'amont et I'aval. Ainsi, les composés suivent des évolutions
relativement similaires, excepté 'OH-DCF dont le pic de teneurs a I'étiage apparait décalé
d’'un mois. La mise en évidence de la méme similitude en aval entre les composés parents
et leurs produits de dégradation tend a confirmer que les produits de dégradation retrouvés
dans les biofilms trouvent principalement leur origine dans les rejets de la STEU.

En revanche, pour 'AMX, les concentrations en composé parent et ses produits de

dégradation présentent moins de similitudes avec les évolutions observées en amont si ce
n’est 'augmentation des teneurs pendant la période d’étiage.
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V. DISCUSSION
IV.1. Large présence des produits de dégradation de médicaments

Au niveau des rivieres étudiées (Clain amont et Vienne), 'ensemble des résultats mettent
en lumiére une large présence des produits de dégradation de médicaments avec la
présence au moins une fois des sous-produits étudiés, certains étant détectés dans 100%
des échantillons analysés (CBZ-epox, Trans-CBZ, Acrid, AMX-pen pour le Clain, et tous
sauf Dibenz et AMX-diketo pour la Vienne). Les concentrations mesurées de ces produits
de dégradation s’avérent du méme ordre de grandeur que les composés parents voire
parfois plus élevées.

Il ressort ainsi que la contamination par les produits de dégradation de médicaments est
aussi conséguente que la contamination par des métabolites de pesticides. De méme elle
pourrait se révéler autant a risque pour les milieux aquatiques en raison des activités et/ou
effets de ces composeés.

IV.2. Différences suivant les rivieres

La comparaison de données en produits de dégradation de médicaments relevés sur le
Clain (amont) et sur la Vienne met en évidence une différence dans les fréquences de
détection ainsi que les concentrations globalement plus élevées dans les biofiims de la
Vienne. Ces différences pourraient s’expliquer par des niveaux d’anthropisation différents
entre les deux bassins versants. En effet, le bassin de la Vienne, dont la longueur totale
s’éléve a 372 km, couvre une superficie de 21 157 km?, et alimente une population de 1
030 248 habitants*!. Le Clain, quant a lui, a une longueur totale de 144 km, couvrant une
superficie de 3 200 km?, avec une population de 285 000 habitants*?. Les deux sites d’intérét
sont situés dans le troncon aval de leurs bassins versants respectifs, c’est-a-dire en aval de
nombreuses pressions de rejet. Les niveaux de teneurs retrouvés en produits de
dégradation (et composés parents) dans les biofilms semblent ainsi suivre le niveau
d’anthropisation des bassins versants.

Toutefois, les différences de niveaux de contamination pourraient étre aussi liées aux
caractéristiques physico-chimiques des rivieres qui in extenso impactent la composition et
la capacité du biofilm a fixer des contaminants. Le Tableau 2 présente quelques-uns de ces
parametres suivis entre 2012 et 2019 sur le Clain et la Vienne a proximité des sites de
prélevement*. La Vienne ayant une concentration en matiére organique (COD) plus élevée
gue le Clain, et le Clain un pH et une force ionique (conductivité et concentration en ions
calcium) plus importants que la Vienne, ceci pourrait justifier la différence de contamination
des biofilms entre les deux cours d’eau. En effet, Zhang et al. (2019)** ont étudié les effets
de la matiere organique naturelle, du pH et de la force ionique sur la photodégradation d’'un
antibiotique (I'oxytétracycline). Leurs résultats montrent que la matiére organique naturelle
peut inhiber la dégradation alors que le pH et la force ionique la favorisent. Ainsi, dans I'eau
de la Vienne, les composés ciblés seraient moins dégradés que dans le Clain, ce qui
favoriserait leur persistance dans les biofilms.

Tableau 2 : Physico-chimie moyenne du Clain a Saint-Benoit et de la Vienne a Valdivienne
entre 2012 et 2019

pH (unités pH) | Conductivité (uS/cm) COD (mg C/L) [Ca?*] (mg CalL)
Clain | 8,1+0,2 (n=66) 573 £ 58 (n = 65) 27+09(n=61) | 92,2+ 9,1 (n =33)
Vienne | 7,6 £0,2 (n = 23) 178 +51 (n = 23) 57+1,2(n=21) | 13,1+4,4(n=15)
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IV.3. Rble des rejets de STEU dans la pseudo-persistance

La comparaison entre les sites amont et aval du Clain montre que la STEU de Poitiers ne
contribue pas a la diversification des composés dans le milieu, et notamment les produits
de dégradation de médicaments. Effectivement, en moyenne, sept de ces molécules sur
neuf ont été détectées dans les biofilms, que ce soit en amont ou en aval de la STEU.

Cependant, un enrichissement en certaines molécules ciblées est observé au rejet de la
STEU de Poitiers, a des degrés différents. Ainsi, en moyenne, le DCF est 8 fois plus
concentré dans les biofilms de l'aval, I'’Acrid 3 fois, la CBZ 2,5 fois, la Benz 2 fois, et la
Trans-CBZ ainsi que la 30H-CBZ sont 1,5 fois plus concentrées. Cet apport est continu
notamment pour le DCF et la CBZ qui présentent systématiquement des teneurs plus
élevées au rejet de la STEU, alors que pour les produits de dégradation, 'augmentation
n’est observée que ponctuellement. Ce rejet continuel de composés parents dans le milieu
aquatique les rend « persistants », méme s’ils sont facilement dégradés dans le cours
d’eau, surtout le DCF qui est, par exemple, rapidement photolysable en conditions
environnementales (ti2 = 9,6 + 1,2 h*®). Il s’agit donc d’'une « pseudo-persistance » des
composeés parents dans le milieu.

V. CONCLUSION

Cette étude met en évidence I'accumulation comparable de molécules pharmaceutiques
ainsi que de leurs produits de dégradation dans les biofilms épilithiques de rivieres. Alors
gue les composés parents sont connus pour leur pseudo-persistance dans le milieu, il
ressort que leurs produits de dégradation le sont aussi et a des concentrations globalement
du méme ordre de grandeur que leurs molécules meres.

Ce constat suggére qu’'une prise en considération de la présence des produits de
dégradation de médicaments doit étre considérée au méme titre que les métabolites de
pesticides puisque leur toxicité reste d’ampleur similaire a leurs molécules meres. Par
ailleurs il manque encore aujourd’hui des données quant a leur durée de vie
environnementale afin de mieux appréhender le risque pour les milieux aquatiques.
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