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L’utilisation croissante et la disposition inadéquate des médicaments tels que l’ibuprofène, les 

antibiotiques tétracyclines et les hormones oestradiol et éthinyl oestradiol engendrent des 

apports continuels dans l’environnement. Ces médicaments peuvent occasionner des 

impacts et des effets nocifs chez des organismes terrestres et aquatiques. Cette étude a pour 

but d’évaluer les impacts et les risques écotoxicologiques associés à leur présence 

environnementale. Les résultats obtenus dans cette évaluation montrent que plusieurs 

tonnes de ces médicaments sont rejetées de façon diffuse et ponctuelle dans 

l’environnement, qu’ils sont présents dans différents milieux à des teneurs variables, qu’ils 

ont des effets toxiques létaux et sublétaux chez divers organismes à des concentrations 

variant du mg au ng par unité de mesure, qu’ils causent des dangers sublétaux à des 

organismes aquatiques et qu’ils représentent des risques écotoxicologiques pour 

l’environnement et les organismes.  



SOMMAIRE 

Les médicaments jouent un rôle prépondérant dans la hausse de la qualité et de l’espérance 

de vie des populations. Chaque année, des milliers de tonnes de produits pharmaceutiques 

sont utilisés en médecine humaine et vétérinaire pour traiter des symptômes, des maladies, 

des infections bactériennes, du stress ainsi que pour prévenir des grossesses et stimuler la 

croissance d’élevages agricoles et aquacoles. 

Des études ont mis en relief la présence de plus de 80 produits pharmaceutiques dans les 

eaux usées de plusieurs municipalités américaines et européennes. Plusieurs effluents 

municipaux présentaient des concentrations de produits pharmaceutiques variant du 

nanogramme (ng) au microgramme (ųg) par litre. L’utilisation croissante et sans 

préoccupation des médicaments et la disposition inadéquate de ces derniers sont sans 

aucun doute à l’origine de leur présence dans des écosystèmes.  

La problématique environnementale concernant les médicaments est liée au fait qu’ils ont 

généralement été développés pour occasionner des effets biologiques. Ces effets, 

généralement bénéfiques pour l’humain, sont susceptibles d’avoir des impacts nocifs chez 

les organismes terrestres et aquatiques. Malgré les connaissances limitées à ce sujet,  la 

prise en compte du principe de précaution est nécessaire afin de gérer adéquatement cette 

problématique récente. 

Le présent essai a pour objectif principal d’évaluer les impacts et les risques 

écotoxicologiques de certains médicaments dans l’environnement. Les substances évaluées 

appartiennent à des catégories de produits très utilisés, à savoir, les antibiotiques, les 

analgésiques et les hormones. Les composés choisis pour la présente évaluation sont 

l’ibuprofène (analgésique), les tétracyclines (antibiotiques) ainsi que l’oestradiol et l’éthinyl 

oestradiol (hormones oestrogènes synthétiques). Les impacts et les risques associés au rejet 

et à la présence de ces médicaments dans l’environnement ont été estimés en fonction d’une 

démarche d’évaluation écotoxicologique faite en six étapes, laquelle a explicité les éléments 

mentionnés ci-après. 

Après leur consommation ou leur application, les médicaments concernés sont en partie 

excrétés via les fèces et urines humaines et animales et sont rejetés dans l’environnement 

par de nombreuses sources ponctuelles et diffuses. Les principales sources de produits 

pharmaceutiques sont les effluents d’eaux usées municipales, l’excrétion directe au sol par 
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les élevages agricoles, le lessivage et le ruissellement des terres agricoles fertilisées avec 

des déjections animales ainsi que la nutrition des élevages aquacoles. La disposition 

inadéquate des médicaments périmés constitue également une source de rejet non 

négligeable. Des centaines de tonnes de produits pharmaceutiques sont ainsi rejetés 

annuellement dans l’environnement. 

L’ibuprofène, les antibiotiques tétracyclines et les hormones oestradiol et éthinyl oestradiol 

sont présents dans l’environnement à des concentrations variant du nanogramme au 

microgramme par litre d’eau ou kilogramme de sol ou de sédiment. Le devenir et la 

persistance de ces substances dans les milieux aquatiques et terrestres sont intrinsèquement 

liés aux propriétés physico-chimiques des médicaments et aux conditions du milieu. 

Globalement, les produits concernés ont peu d’affinité avec les lipides et sont peu 

susceptibles de se bioconcentrer dans les organismes et de se bioaccumuler dans la chaîne 

alimentaire. 

Les résultats de bioessais réalisés en laboratoire ont montré que les médicaments concernés 

ont des toxicités létales et sublétales survenant à des concentrations de l’ordre du 

milligramme au nanogramme par litre d’eau ou kilogramme de sol chez divers organismes.  

En comparant les concentrations environnementales aux mesures de toxicités, l’étude à 

montré que les médicaments concernés causent des dangers écotoxiques sublétaux chez 

divers organismes aquatiques comme le gammare, l’escargot aquatique, la lentille mineure et 

plusieurs espèces de bactéries et de poissons (truite arc-en-ciel, mené tête-de-boule et 

poissons zèbre et médaka).  

Des effets ont été observés dans l’environnement chez quelques organismes exposés aux 

antibiotiques tétracyclines et aux hormones oestrogènes. Le développement d’une résistance 

aux tétracyclines a été observé chez plusieurs espèces de bactéries exposées à de l’eau et 

des sédiments contaminés par des effluents municipaux et des élevages en aquaculture. Une 

féminisation, une inhibition du développement des caractères sexuels mâles et des troubles 

de reproduction ont été observés chez des poissons et des moules exposés à des effluents 

municipaux contaminés en produits oestrogènes.   

L’estimation du risque écotoxicologique menée selon la méthode du quotient préconisée par 

la Loi canadienne sur la protection de l’environnement a montré que les concentrations 

environnementales actuelles connues de tétracyclines et des hormones oestrogènes 
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synthétiques représentent un risque écotoxicologique pour l’environnement et les 

organismes.  

Sans être alarmiste, il serait donc prudent de mettre en place des mesures de prévention, de 

contrôle et de suivi des médicaments dans l’environnement. Les recommandations 

mentionnées ci-dessous devraient être considérées afin de prévenir, contrôler et suivre 

l’évolution des rejets de ces derniers.  

La sensibilisation du grand public afin de réduire les mauvais usages, la surconsommation et 

la disposition inadéquate des produits pharmaceutiques est prioritaire et devait être réalisée à 

court terme. 

Les instances gouvernementales devraient rapidement procéder à l’élaboration et à 

l’adoption d’une réglementation permettant l’évaluation écotoxicologique des médicaments 

utilisés au Canada et au Québec. À cette fin, un réseau national et provincial conjoint de 

mesures et de suivis des médicaments dans l’environnement devrait être mis en place. Un tel 

réseau permettrait d’améliorer les connaissances sur leurs impacts environnementaux et 

d’établir des seuils de toxicité et des critères de qualité permettant leur contrôle. 

À moyen et long termes et en fonction des ressources financières disponibles, il est important 

d’équiper les stations d’épuration des eaux municipales de systèmes de traitement adéquats. 

Un traitement secondaire utilisé en combinaison avec un traitement tertiaire par ozonation 

constitue un moyen performant pour éliminer des médicaments dans les eaux usées. 

L’instauration d’un tel système devrait prioritairement s’effectuer aux grandes municipalités 

disposant d’un système de traitement inadéquat comme c’est le cas pour la Ville de Montréal. 

Le compostage des boues municipales constitue également une alternative pour éliminer ou 

réduire les concentrations de médicaments biodégradables et permettre une valorisation 

agricole sécuritaire pour l’environnement. 
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INTRODUCTION 

Durant les dernières décennies, les recherches scientifiques réalisées dans le domaine de 

l’écotoxicologie ont principalement porté sur l’étude des polluants hautement toxiques et 

persistants tels que les biphényles polychlorés (BPC), le dichlorodiphényltrichloroéthane 

(DDT), l’hexachlorobenzène (HCB) et les dioxines et furannes chlorés (DF) (Halling-

Sorensen et al., 1998; Jorgensen et Halling-Sorensen, 2000 et Weigel et al., 2002). Bien 

qu’ils soient encore présents dans les différents milieux aquatiques et terrestres, ces produits 

sont maintenant réglementés, contrôlés ou proscrits dans la plupart des pays industrialisés 

(Olivier, 2003 et Jones et al., 2005). À partir du début des années 1990, les études se sont 

davantage intéressées aux produits chimiques moins persistants mais pouvant causer 

préjudice à l’environnement à de faibles concentrations (Jones et al., 2005).  

Parmi les nombreuses substances chimiques pouvant pénétrer dans les milieux aquatiques 

et terrestres, les médicaments font depuis tout récemment l’objet d’une préoccupation 

environnementale croissante (Halling-Sorensen et al., 1998; Daughton et Ternes, 1999; 

Jorgensen et Halling-Sorensen, 2000; Zuccato et al., 2000; Heberer, 2002 et Jones et al., 

2005). Ces derniers ont joué un rôle prépondérant dans la hausse de la qualité et de 

l’espérance de vie des populations au cours des derniers siècles. Chaque année, des milliers 

de tonnes de produits pharmaceutiques sont utilisées en médecine humaine et en médecine 

vétérinaire. Chez l’humain, les médicaments sont notamment utilisés pour le traitement des 

symptômes, des maladies et du stress et pour la prévention des grossesses (Zuccato et al., 

2000 et Diaz-Cruz et al., 2003). Dans les domaines de l’agriculture et de l’aquaculture, les 

produits pharmaceutiques servent principalement au contrôle des parasites et à la stimulation 

de la croissance des élevages (Zuccato et al., 2000 et Diaz-Cruz et al., 2003).  

Des études menées dans plusieurs pays ont permis de montrer la présence de plus de 80 

produits pharmaceutiques dans des eaux usées urbaines à des concentrations chimiques 

variant du nanogramme (ng) au microgramme (ųg) par litre (Heberer, 2002). Les temps de 

résidence des médicaments dans l’environnement varient en fonction de leurs propriétés 

mais demeurent généralement courts. L’utilisation croissante et la disposition inadéquate de 

ces derniers engendrent des apports continuels à l’origine de leur présence et de leur 

« persistance » dans les milieux écologiques.  

La problématique environnementale concernant les médicaments est liée au fait qu’ils ont 

généralement été développés pour occasionner des effets biologiques (Halling-Sorensen et 
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al., 1998). Pour pouvoir pénétrer dans le sang et les organes et traverser les membranes 

cellulaires des organismes, les médicaments doivent nécessairement être absorbables, 

hydrosolubles et liposolubles (Halling-Sorensen et al., 1998). De plus, ils doivent être assez 

persistants dans l’organisme afin de produire leurs effets avant d’être éliminés (Halling-

Sorensen et al., 1998). Ces caractéristiques sont comparables à celles de nombreuses 

substances toxiques et xénobiotiques connues (Olivier, 2003 et Van Coillie, 2005).  

De nombreux médicaments possèdent plusieurs propriétés leur permettant d’occasionner 

des impacts et des effets néfastes chez des organismes terrestres et aquatiques. Les 

connaissances actuelles sur ce sujet préoccupant demeurent très fragmentaires. En se 

référant au principe de précaution, les États-Unis et l’Union européenne ont élaboré des 

exigences réglementaires pour le contrôle des rejets et l’évaluation des médicaments. Le 

Canada est actuellement à l’élaboration d’un tel projet de règlement (Santé Canada, 2005).  

Dans ce contexte d’actualité, le présent essai vise à évaluer les impacts écotoxicologiques de 

certains médicaments dans l’environnement. Les substances évaluées appartiennent à des 

catégories de produits très utilisés, à savoir, les antibiotiques, les analgésiques et les 

hormones. Plus précisément, ce sont l’ibuprofène (analgésique), les tétracyclines 

(antibiotiques) ainsi que l’oestradiol et l’éthinyl oestradiol (hormones oestrogènes 

synthétiques) qui constituent l’objet de la présente évaluation. Les impacts et les risques 

associés au rejet et à la présence de ces médicaments dans l’environnement ont été évalués 

en fonction d’une démarche d’évaluation écotoxicologique en six étapes. Cette démarche 

d’évaluation est illustrée à la figure 1-1. 
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Figure 1.1   Démarche de l’évaluation écotoxicologique. Source : modifiée de Van Coillie (2005), p. 3. 
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Les six premiers chapitres du présent essai relatent chacune des étapes de la démarche 

d’évaluation écotoxicologique menée. Le premier chapitre présente les différentes sources de 

rejets d’ibuprofène, de tétracyclines, d’oestradiol et d’éthinyl oestradiol dans l’environnement. 

Le deuxième chapitre décrit les cheminements environnementaux (comportements physico-

chimiques, cycles de vie et concentrations) des médicaments concernés dans des milieux 

aquatiques et terrestres. Le troisième chapitre de l’essai mentionne les effets toxiques des 

médicaments sur les organismes aquatiques et terrestres et les concentrations auxquelles ils 

affectent ces derniers. Le quatrième chapitre évalue les dangers environnementaux associés 

à la présence environnementale des contaminants considérés. Le cinquième chapitre expose 

quelques scénarios d’exposition des organismes aux médicaments en fonction des données 

disponibles. Le sixième chapitre estime des risques écotoxicologiques associés à la 

présence de l’ibuprofène, des tétracyclines, de l’oestradiol et de l’éthinyl oestradiol dans 

l’environnement.  

Les incertitudes reliées à la démarche d’évaluation écotoxicologique menée dans cet essai 

sont présentées dans le septième chapitre.  

La conclusion générale de l’essai et des recommandations pour un contrôle des rejets de 

médicaments dans l’environnement font l’objet des deux dernières sections du présent 

document. 
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1. SOURCES DE REJETS DANS L’ENVIRONNEMENT 

L’ibuprofène, les antibiotiques de la famille des tétracyclines et les hormones oestrogènes 

synthétiques sont rejetés dans l’environnement par plusieurs sources ponctuelles et diffuses. 

L’importance respective de ces différentes sources est étroitement liée à la nature, aux 

utilisations et aux quantités de médicaments consommées annuellement. La connaissance 

de ces facteurs est donc préalable à l’identification et à la description des sources de rejets. 

1.1 Identités, utilités et consommations annuelles des médicaments considérés 

Cette section vise la présentation générale des médicaments concernés, la description de 

leurs principales utilités et applications en médecine humaine et vétérinaire ainsi qu’une 

estimation des quantités consommées annuellement dans divers pays.  

1.1.1 Ibuprofène 

L’ibuprofène est un produit analgésique et anti-inflammatoire non stéroïdien utilisé en 

médecine humaine pour fluidiser le sang et pour traiter des maux de tête, des douleurs 

musculaires et menstruelles douloureuses, la fièvre et l’arthrite  (BIAM, 2001). L’action de ce 

médicament provoque l’inhibition de la cyclo-oxygénase et de la synthèse des 

prostaglandines; ces deux produits de l'organisme humain sont responsables de la douleur et 

de l'inflammation (BIAM, 2001). 

L’ibuprofène est vendu au Canada sous les noms commerciaux de Motrin, Advil et 

Ibuprofène et entre également dans la composition de nombreuses préparations 

pharmaceutiques en vente libre (CPO, 2006).  

Le tableau 1.1 présente les données disponibles concernant la consommation annuelle totale 

d’ibuprofène dans divers pays. Ces données indiquent des consommations variant entre 1,9 

et 2 400 tonnes annuellement (Stuer-Lauridsen et al., 2000; Beausse, 2004; Metcalfe et al., 

2004; Schwab et al., 2005 et Fent et al., 2006). 
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Tableau 1.1   Consommation annuelle des médicaments considérés dans divers pays 

Consommations annuelles (tonnes / an) 

Hormones oestrogènes Pays 
Ibuprofène Tétracyclines 17α-Éthinyl 

oestradiol 
17β-

Oestradiol 

Allemagne (2001) 344,89(1) 82,36(6) 0,05(8) (1997) --- 

Australie (1998) 14,2(1) --- --- --- 

Autriche (1997) 6,7(1) 3,84(6) --- --- 

Canada (2001) 250(2) --- 0,08(2) --- 

Danemark (1997) 33,79(3) 13 (7) 0,0038(1) 0,119(3) 

États-Unis (2000) 2 300(4) 2575(7) --- --- 

France (1998) 166(5) 63,25(6) --- --- 

Italie (2001) 1,9(1) 10,87(6) --- --- 

Royaume-Uni (2000) 162,2(1) 228(7) 0,029(9) --- 

Suisse (2004) 25,0(1) 1,0(7)  (1997) --- --- 
(1)  Fent et al. (2006)   (5)  Beausse (2004)  (9)  Webb (2001)       
(2)  Metcalfe et al. (2004)  (6)  ESAC (2005) 
(3)  Stuer-Lauridsen et al. (2000) (7)  Thiele-Bruhn (2003) 
(4)  Schwab et al. (2005)  (8)  Ternes (2001)      

1.1.2 Tétracyclines 

Les principaux antibiotiques de la famille des tétracyclines sont la tétracycline, 

l’oxytétracycline et la chlorotétracycline (Halling-Sorensen et al., 2002). Les tétracyclines sont 

utilisées en médecine humaine pour le traitement des ulcères stomacaux et des infections 

bactériennes pulmonaires, cutanées, génitales et urinaires (BIAM, 2001). L’action 

antibactérienne des tétracyclines engendre l’inhibition de la synthèse des protéines chez les 

bactéries et subséquemment une diminution de leur croissance et de leur multiplication 

(BIAM, 2001). 

En médecine vétérinaire, des dérivés d’oxytétracycline et de chlorotétracycline sont 

administrés aux élevages agricoles pour stimuler la croissance et pour traiter le stress, les 

allergies, les maladies osseuses, respiratoires et intestinales ainsi que les infections 

bactériennes entériques et rénales des bétails (ACIA, 2006). L’oxytétracycline est aussi 

utilisée comme pesticide pour le contrôle des parasites et des maladies bactériennes et 
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fongiques affectant les végétaux et les cultures céréalières (USEPA, 1998b). En aquaculture, 

cet antibiotique est principalement utilisé pour favoriser la croissance des élevages et pour 

traiter des ulcères, des furoncles et des maladies infectieuses affectant les poissons 

(maladies des eaux froides et de la bouche rouge) (ACIA, 2006).  

Ces antibiotiques de la famille des tétracyclines sont vendus au Canada sous les noms 

commerciaux Achromycin, Aureomycin, CHLOROSOL, CHLOR 50 et 100, Doxycin, OXY, 

OXYSOL, Sumycin, Tetracyn, Tetramycin, Vibramycin, etc (CPO, 2006).  

Les données sur la consommation annuelle des tétracyclines à des fins humaines et 

vétérinaires demeurent fragmentaires. Les données disponibles pour divers pays indiquent 

une consommation totale de tétracyclines variant entre 1 et 2 575 tonnes annuellement 

(Thiele-Bruhn, 2003 et ESAC, 2005). Selon Sanderson et al. (2005), 60 % des antibiotiques 

utilisés en 1997 pour la médecine animale en Europe étaient des tétracyclines. En 2001, plus 

de 2 500 tonnes de tétracyclines ont été utilisées en Europe pour des soins vétérinaires 

(Halling-Sorensen, 2002).  

Le tableau 1.1 présente les données disponibles relatives à la consommation annuelle totale 

de tétracyclines dans divers pays. 

1.1.3 Oestradiol et éthinyl oestradiol 

L’oestradiol et l’éthinyl oestradiol sont des hormones oestrogènes synthétiques très utilisées 

dans les pays industrialisés. L’oestradiol est la plus active des hormones oestrogènes et 

constitue la principale hormone naturelle sécrétée par la femme (Okkerman et Groshart, 

2001). La sécrétion de cette hormone permet le maintien de la fertilité et des caractères 

sexuels féminins (Okkerman et Groshart, 2001). L’oestradiol synthétique, aussi appelé 17β-

oestradiol ou E2, est fabriqué à partir de l’hormone naturelle et est utilisé en médecine 

humaine pour traiter des déficits hormonaux féminins, des irrégularités du cycle menstruel, 

certaines stérilités ainsi que des symptômes de la ménopause (Okkerman et Groshart, 2001). 

Cette hormone de synthèse est également recommandée pour prévenir l'ostéoporose post-

ménopausique.  

L’oestradiol est aussi utilisé en médecine agricole comme agent thérapeutique hormonal ou 

comme additif alimentaire permettant l’augmentation du poids des bêtes et l’amélioration de 

la prise en charge des nutriments par leur métabolisme (Okkerman et Groshart, 2001 et 
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ACIA, 2006). L’oestradiol synthétique est vendu au Canada sous les noms commerciaux 

Climara, Delestrogen, Estrace, Estradiol, Estraderm, Vagifem et autres (CPO, 2006) 

L’éthinyl oestradiol, aussi appelé 17α-éthinyl oestradiol ou EE2 constitue le composé le plus 

utilisé dans les contraceptifs oraux (pilules anticonceptionnelles) pour empêcher la survenue 

des grossesses et réguler le cycle menstruel (Desbrow et al., 1998 et Okkerman et Groshart, 

2001). Les produits contenant de l’éthinyl oestradiol sont disponibles au Canada sous les 

noms commerciaux Alesse, Apri, Brevicon, Desogen, Levle, Levora, Modico, Norinyl, Ortho, 

Triphasil et plusieurs autres (CPO, 2006). 

Les données sur la consommation annuelle de l’oestradiol et de l’éthinyl oestradiol sont 

fragmentaires. Les données disponibles pour divers pays indiquent une consommation totale 

de ces hormones variant entre 0,0038 et 0,119 tonne annuellement (Stuer-Lauridsen et al., 

2000; Ternes, 2001; Webb, 2001; Metcalfe et al., 2004 et Fent et al., 2006). 

Le tableau 1.1 présente les quelques données de consommation annuelle totale d’oestradiol 

et d’éthinyl oestradiol de divers pays. 

1.2 Sources de rejets dans l’environnement 

La présence d’ibuprofène, de tétracyclines et d’hormones oestrogènes synthétiques dans 

l’environnement est occasionnée par les rejets de nombreuses sources diffuses et 

ponctuelles. Les principales sources environnementales de produits pharmaceutiques sont 

les effluents d’eaux usées municipales, le lessivage et le ruissellement des terres agricoles 

ainsi que les activités aquacoles (Daughton et Ternes, 1999; Diaz-Cruz et al., 2003; Bound et 

Voulvoulis, 2004; Brain et al., 2004 et Thomas et Hilton, 2004).  

Ces sources de rejets sont difficiles à quantifier du fait qu’une bonne proportion est diffuse et 

que peu d’études ont été réalisées à ce sujet. Les études les plus complètes réalisées dans 

ce domaine concernent les effluents d’eaux usées municipales rejetés dans le milieu 

aquatique. 

Les différentes sources ponctuelles et diffuses des médicaments concernés sont 

schématisées à la figure 1.2. 
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Figure 1.2   Principales sources de rejets
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aquatique via les effluents municipaux. Lors de surverses ou lorsque la municipalité ne 

dispose d’aucune installation de traitement, les eaux usées chargées en produits 

pharmaceutiques sont directement rejetées dans un cours d’eau récepteur. Le rejet des eaux 

usées urbaines traitées ou non dans l’environnement constitue donc une source ponctuelle 

majeure de médicaments dans l’environnement. 

Tableau 1.2   Taux d’excrétion humaine et animale des médicaments considérés 

Médicaments Taux d’excrétion Références 
1-8 % (h) Ternes, 1998 et Jjemba, 2002 
10 % (h) Calamari et al., 2003 et Zuccato et al., 

2005 Ibuprofène 

15 % (h) Wiegel et al., 2004 
80-90 % (h) Hirsch et al., 1999 Tétracy-

cline > 70 % (h) Jjemba, 2006 
> 80 % (h) 
20 % (ag) 

Jjemba, 2002 
Oxytétra-
cycline 70-80 % (aq) Delépée et al., 2004 et Rigos et al., 

2004 
> 70 % (h) 

17-75 % (ag) 
Jjemba, 2002 

Tétracyclines 

Chlorotétra
-cycline 70-80 % (ag) Délépée et al., 2004 et Rigos et al., 

2004 
60-96 % (h) Huschek et al., 2004 17β-

Oestradiol 90% (ag) Riis et Suresh, 1976 
70-80 % (h)  Okkerman et Groshart, 2001 
50-60 % (h) Jjemba, 2006 

Hormones 
oestrogènes 17α-Éthinyl 

oestradiol 
85 % (h) Huschek et al., 2004 

(h) humaine    (ag) élevages agricoles    (aq) élevages aquacoles 

Une disposition inadéquate des médicaments périmés occasionne également le rejet de ces 

derniers dans l’environnement. De façon générale, 40 % de ces produits sont éliminés dans 

les toilettes et lavabos et 70 % sont inclus dans des déchets conventionnels (Bound et al., 

2006). Ils se retrouvent donc dans les eaux usées urbaines ou aux sites d’enfouissement 

sanitaires et pénètrent dans l’environnement via les effluents municipaux ou les eaux de 

lixiviation de ces sites.  

Des fuites des réseaux d’égouts, des fosses septiques débordantes, des effluents de 

manufactures de produits pharmaceutiques, le ruissellement, l’épandage et la lixiviation de 
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boues municipales épandues ainsi que l’enfouissement de cadavres animaux constituent 

d’autres sources diffuses et ponctuelles de rejet de médicaments dans des milieux 

aquatiques et terrestres (Daughton et Jones-Lepp, 2001). 

Les quantités rejetées dans l’environnement peuvent être estimées en tenant compte des 

quantités consommées, des taux d’excrétion et des taux d’enlèvement lors du traitement des 

eaux usées. Le tableau 1.3 présente une estimation des quantités maximales des 

médicaments concernés rejetés annuellement dans l’environnement de certains pays.  

1.2.2 Sources agricoles 

En médecine vétérinaire, les antibiotiques tétracyclines et les hormones oestrogènes 

synthétiques sont administrés aux animaux d’élevage agricole sous forme de vaccins ou de 

nourriture. Tout comme chez l’humain, les animaux excrètent une partie de ces médicaments 

métabolisés ou non via leurs urines et fèces. Le tableau 1.2 présente les données 

disponibles concernant les taux d’excrétion des médicaments considérés chez les animaux 

d’élevage. Ces excrétions sont directement rejetées au sol lorsque les bêtes sont au champ 

ou sont conservées comme fertilisants agricoles (fumiers et lisiers) pour être épandus 

ultérieurement. L’excrétion au sol et l’épandage des déjections animales ou de boues 

municipales sur les terres agricoles constituent d’importantes sources diffuses de 

médicaments dans l’environnement (Daughton et Ternes, 1999). L’érosion, le lessivage, le 

ruissellement et la lixiviation de ces terres, à la suite d’une pluie contaminent les sols, les 

eaux souterraines et les eaux de surface.  

Des dérivés d’oxytétracycline et de chlorotétracycline sont utilisés en agriculture céréalière et 

fruitière comme pesticides et agents de contrôle des parasites. Les produits ainsi épandus 

constituent des sources diffuses de médicaments dans différents milieux . 

Les quantités rejetées dans l’environnement peuvent être estimées en tenant compte des 

quantités consommées et des taux d’excrétion par les animaux. Le tableau 1.3 présente une 

estimation des quantités annuelles maximales de tétracyclines rejetées dans l’environnement 

de certains pays.  
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Tableau 1.3   Quantités maximales estimées de médicaments considérés rejetés annuellement dans l’environnement 

Quantités consommées, excrétées et rejetées annuellement dans 
l’environnement (tonnes) 

Médicaments Pays 
Consommations 

(1-7)  
Excrétions 
max. (8-10) 

Quantités 
excrétées 

Efficacités 
du traitement 

(1) 

Quantités max. 
rejetées dans 

l’environnement
Allemagne 344,89 51,73 5,17 - 51,73 
Australie 14,2 2,13 0,21 - 2,13 
Autriche 6,7 1,005 0,1 - 1,005 
Canada 250 37,5 3,75 – 37,5 

Danemark 33,79 5,07 0,51 - 5,07 
États-Unis 2 300 345 34,5 - 345 

France 166 24,9 2,49 - 24,9 
Italie 1,9 0,29 0,029 - 0,29 

Royaume-Uni 162,2 24,33 2,43 - 24,33 

Ibuprofène 

Suisse  25,0

15 % 

3,8 

0-90 % 

0,38 - 3,8 

Tétracyclines Europe 2500 (vétérin.) 90 % 2065 Aucun (rejet 
au sol) 2065 

17β-Oestradiol Danemark 0,119 90 % 0,11 0-75 % 0,028 - 0,11 

Allemagne 0,05 0,043 0,006 - 0,044 
Canada 0,08 0,068 0,01 – 0,068 

Danemark 0,0038 0,003 0,0005 - 0,003 
17α-Éthinyl-oestradiol 

Royaume-Uni  0,029

85 % 

0,025 

0-85 % 

0,004 - 0,025 
(1)  Beausse (2004)  (5)  Stuer-Lauridsen et al. (2000)   (9)  Huschek et al. (2004) 
(2)  Fent et al. (2006)  (6)  Ternes (2001)          (10) Wiegel et al. (2004) 
(3) Metcalfe et al. (2004) (7)  Webb (2001)       
(4)  Schwab et al. (2005) (8)  Hirsh et al. (1999) 
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1.2.3 Sources aquacoles 

Les antibiotiques tétracyclines et les hormones oestrogènes synthétiques sont administrés 

aux élevages aquacoles (algues, poissons, crustacés ou mollusques) sous forme de 

nutriments alimentaires (Okkerman et Groshart, 2001). La nourriture non consommée,  

l’excrétion des différents élevages et les effluents aquacoles constituent d’importantes 

sources diffuses et ponctuelles des médicaments concernés dans l’eau et les sédiments. Le 

tableau 1.2 présente les données disponibles concernant les taux d’excrétion moyens pour 

l’ensemble des élevages aquacoles. Les quantités de médicaments concernés rejetées dans 

l’environnement par les activités aquacoles sont très peu connues. 
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2. CHEMINEMENTS ENVIRONNEMENTAUX 

Ce chapitre a pour objectif de présenter le cheminement des médicaments étudiés ainsi que 

les concentrations de ces derniers dans les différents milieux de l’environnement. 

En considérant l’ensemble des sources ponctuelles et diffuses, il est possible de constater 

que les rejets environnementaux d’ibuprofène, de tétracyclines et d’hormones oestrogènes 

synthétiques s’effectuent principalement vers les milieux aquatiques et terrestres. Le devenir 

et le comportement (dispersions, destins et cycles de vie) des médicaments concernés dans 

ces milieux demeurent peu connus mais peuvent être estimés à partir de leurs 

caractéristiques physico-chimiques. La solubilité dans l’eau, la constante de dissociation 

acide-base (pKa), la tension de vapeur, la constante de la loi de Henry ainsi que les 

coefficients de partage octanol-eau (log Koe), de partage carbone organique-eau (log Kce) et 

d’adsorption (Kd) constituent les principales caractéristiques permettant d’estimer le 

comportement des produits pharmaceutiques à l’étude dans l’environnement (Cunningham, 

2004). Les caractéristiques physico-chimiques, propres à chacun des médicaments, sont 

présentées au tableau 2.1. 

2.1 Devenir dans l’atmosphère 

Les médicaments à l’étude sont principalement rejetés vers les milieux aquatiques et 

terrestres et très peu vers l’atmosphère. Les tensions de vapeur de l’ibuprofène, des 

tétracyclines, de l’oestradiol et de l’éthinyl oestradiol varient entre 2,48 X 10-2 et 6,96 X 10-22 

Pa, ce qui indique qu’ils sont très peu volatils (USEPA, 2000). Les faibles tensions de vapeur 

et les faibles constantes de la loi de Henry indiquent que les médicaments à l’étude sont peu 

propices à se diffuser vers l’air à partir des milieux terrestres et aquatiques. 

Le cheminement des médicaments à l’étude dans l’atmosphère est principalement contrôlé 

par les réactions avec les radicaux hydroxyles (▪OH) (USEPA, 2000 et Okkerman et 

Groshart, 2001). Ces radicaux jouent un rôle prépondérant dans le temps de résidence de 

ces derniers dans la troposphère. De plus, la photolyse directe, les réactions avec les 

radicaux nitrates (NO3) et avec l’ozone (O3) contribuent à leur élimination de l’atmosphère 

(USEPA, 2000). Les demi-vies des médicaments à l’étude dans l’atmosphère ont été 

estimées à moins de 11 heures (tableau 2.2). Ces substances ont peu de chance d’être 

transportées sur de longues distances (USEPA, 2000; Okkerman et Groshart, 2001 et 

Zukowska et al., 2005).  
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 Tableau 2.1   Propriétés physico-chimiques des médicaments étudiés 

Médicaments à l’étude 

Tétracyclines Hormones oestrogènes 
Caractéristique

s physico-
chimiques Ibuprofène 

Tétracycline Oxytétracycline Chlorotétracyclin
e 

17α-Éthilnyl 
oestradiol 

17β-
Oestradiol 

Poids mol. 
(g/mole) (1-4) 206,28      444,4 460,4 478,9 296,41 272,4

Formule 
chimique (1-4) C13H18O2 C  C    22H24N2O8 22H24N2O9 C22H23CIN2O8 C20H24O2 C18H24O2 

Structure 
chimique (3-5) 

 
 

 
  

 
 
 

Solubilité (mg/l) 
(25ºC) (6) 21 231 313 630 11,3 3,6 

Kd (l/kg) (7-9) 453,79 1140-1620 420-1030 
3020 --- 8-260 4-123 

1468 
log Koe (6-7,10) 3,94 -1,19 -1,22 -0,62 4,15 3,94 

log Kce (6) 2,6 1,76 1,99 1,98 4,68 4,2 
pKa (20ºC)  
(6,10-11) 4,91 3,3    /    7,7    /    9,3  10,4 10,6 

Tension de 
vapeur (Pa) (6) 2,48 X 10-2 4,12 X 10-21 1,29 X 10-22 6,96 X 10-22 3,55 X 10-7 1,68 X 10-6 

Constante de 
la loi de Henry 
(atm/m3/mole) (6) 

1,5 X 10-7 14,66 X 10-24 1,7 X 10-25 3,45 X 10-24 7,94 X 10-12 3,64 X 10-11 

   

(1)  Daughton et Ternes (1999)  (5)  Scheytt et al. (2005)  (9)   Holthaus et al. (2002) 
(2)  Halling-Sorensen et al. (2002)  (6)  USEPA (2000)   (10) Jones et al. (2002) 
(3)  Carballa et al. (2004)   (7)  Beausse (2004)   (11) Hanselman et al. (2003) 
(4)  Sanderson et al. (2005)   (8)  Ying et Kookana (2005)  (12) Thiele-Bruhn (2003) 
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Tableau 2.2   Demi-vies des médicaments concernés dans l’environnement 

Demi-vies des médicaments concernés 

Tétracyclines Hormones oestrogènes Milieux 
Ibuprofène 

Tétracycline Oxytétracycline Chlorotétracycline 17α-Ethilnyl 
oestradiol 17β-Oestradiol 

Atmosphère 10,8 heures (1)     0,5 heure (1) 0,5 heure (1) 0,6 heure (1) 1 heure (1) 
2 heures (8) 

 
1,04 heure (1,12) 

 

Eau douce 

15 jours (1) 
20 jours (10-11) 
50 jours (13) 
1 jour (13,15) 

60 jours (1) 
1,06-2,6 jours (6) 

60 jours (1) 
< 9 jours (2) 

42-46 jours (3) 
1,4-4 jours (6,9) 

180 jours (1) 
0,33-1,69 jour (6) 

81 jours (5) 
60 jours (8)  
46 jours (16) 

38 jours (1) 
2 jours (5) 

107 jours (5) 
0,2-9 jours (7) 
10 jours (12)  

3-27 jours (16)  

Sols 30 jours (1)  2-270 jours (6) 
120 jours (1) 

2-270 jours (6) 

> 180 jours (14) 

360 jours (1) 
> 30 jours (14) 
30 jours (14) 

120 jours (1) 
4,5 jours (4) 
>70 jours (4) 
60 jours (8) 

75 jours (1) 
3 jours (4) 

24 jours (4) 

Sédiments 135 jours (1)  540 jours (1) 

540 jours (1) 
9-414 jours (2) 

> 300 jours (3) 
151-300 jours (6) 

70 jours (10) 
150-1000 jours (10)

1620 jours (1) 
540 jours (1) 
240 jours (7) 

335 jours (1) 

(1)  USEPA (2000)      (6)  Brain et al. (2005)       (11)  Buser et al. (1999)                         (16) Kuster et al. (2004) 
(2)  Boxall et al., (2004)     (7)  Hanselman et al. (2003)         (12)  Okkerman et Groshart (2001) 
(3)  Boxall et al. (2000)      (8)  Zukosksa et al. (2005)       (13)  Ashton et al., 2004) 
(4)  Ying et Kookana (2005)     (9)  Sanderson et al. (2005)      (14)  Thiele-Bruhn (2003) 
(5)  Ying et al. (2003)      (10) Halling-Sorensen et al. (1998)    (15)  Zuccato et al. (2005) 
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2.2 Devenir dans l’eau 

Dans les milieux aquatiques, le devenir des médicaments étudiés est fonction de leurs 

propriétés physico-chimiques et des conditions du milieu. Les facteurs physiques et 

chimiques locaux tels que le pH, la température, la dureté, la concentration en matières en 

suspension et le potentiel d’oxydoréduction expliquent en grande partie le comportement 

environnemental des médicaments dans l’eau. 

2.2.1  Ibuprofène 

L’ibuprofène se caractérise par une faible solubilité dans l’eau (21 mg/l) et un coefficient de 

partage octanol-eau élevé (log Koe = 3,94), ce qui indique que cette substance est lipophile. 

Les substances hydrophobes ont généralement une affinité pour les matières en suspension 

(MES) présentes dans la colonne d’eau (Beausse, 2004). L’ibuprofène fait partie de la famille 

des acides carboxyliques et possède une constante pKa de 4,91, ce qui explique sa 

présence sous forme d’ions négativement chargés dans les eaux au pH supérieur à 5 

(Scheytt et al., 2005 et Fent et al., 2006). Malgré son potentiel d’adsorption aux particules 

solides (Kd de 453,79), la propriété acide de l’ibuprofène limite grandement son adsorption 

aux MES dans les eaux naturelles (Scheytt et al., 2005 et Fent et al., 2006). Par contre, 

l’efficacité de ce mécanisme augmente avec l’acidité du milieu (Fent, 2006).  

L’adsorption joue un rôle mineur dans l’élimination de l’ibuprofène dans les eaux naturelles 

(Fent, 2006). Plusieurs études ont montré que la biodégradation aérobique et anaérobique 

par des microorganismes constitue le principal processus d’élimination de cette substance 

dans le milieu aquatique (Ternes, 1998; Buser et al., 1999; Winkler et al., 2001; Zuccato et 

al., 2005 et Fent et al., 2006). Ces études ont également explicité que les processus 

abiotiques de dégradation (photodégradation, photolyse, hydrolyse, etc.) contribuaient peu à 

l’élimination de l’ibuprofène dans la colonne d’eau.  

La demi-vie de l’ibuprofène dans l’eau varie en fonction des conditions du milieu. Les études 

menées à ce sujet rapportent des demi-vies de un jour (Ashton et al., 2004 et Zuccato et al., 

2005), de 15 à 20 jours (Halling-Sorensen et al., 1998; Buser et al., 1999 et USEPA, 2000) et 

de 50 jours (Ashton et al., 2004). La variabilité du pH, de l’oxygène dissout et des matières 

en suspension sont à l’origine de ces disparités. Les demi-vies de l’ibuprofène dans l’eau 

sont présentées au tableau 2.2.  
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2.2.2 Tétracyclines 

Les antibiotiques de la famille des tétracyclines sont des produits hydrophiles du fait qu’ils 

sont facilement solubilisés dans l’eau (230 à 630 mg/l) et qu’ils ont de faibles coefficients de 

partage octanol-eau (log Koe entre -0,62 et -1,22) (USEPA, 2000). Ces produits sont 

présents dans les eaux naturelles sous forme dissoute tant en milieu aérobique 

qu’anaérobique (Halling-Sorensen et al., 2003). En milieu neutre ou basique, les tétracyclines 

sont principalement présentes sous forme anionique (pKa de 3,3, 7,7 et 9,1). Malgré leur 

caractère lipophobe, les antibiotiques tétracyclines ont des coefficients d’adsorption plutôt 

élevés (Kd variant de 420 à 3020) : ceci suggère qu’ils ont tendance à s’adsorber aux 

matières en suspension dans l’eau. De plus, les tétracyclines forment facilement des 

complexes avec les cations métalliques calcium (Ca2+), magnésium (Mg2+), zinc (Zn2+), fer 

(Fe3+) et aluminium (Al3+) présents dans le milieu (Daughton et Ternes, 1999 et Halling-

Sorensen et al., 2002). Ces antibiotiques ont donc tendance à précipiter et s’incorporer aux 

sédiments. 

L’adsorption aux sédiments, l’hydrolyse, la biodégradation par les microorganismes, la 

photodégradation et la photolyse constituent les principaux mécanismes d‘élimination des 

tétracyclines dans le milieu aquatique (Alexy et al., 2004a; Beausse, 2004 et Boxall et al., 

2004). 

Les demi-vies, estimées ou mesurées, des tétracyclines dans l’eau sont inférieures ou égales 

à 160 jours. Ces dernières sont présentées en détail au tableau 2.2.  

2.2.3 Oestradiol et éthinyl oestradiol 

L’oestradiol et l’éthinyl oestradiol sont des substances lipophiles caractérisées par une faible 

solubilité dans l’eau (3,6 et 11,3 mg/l) et des coefficients de partage octanol-eau élevés (3,94 

et 4,15) (USEPA, 2000). Ces substances basiques et non polaires ont une affinité avec les 

matières en suspension et ont tendance à s’y adsorber (Holthaus et al., 2002; Beausse, 

2004; Kuster et al., 2004 et Fent et al., 2006). Les coefficients d’adsorption de l’oestradiol (Kd 

entre 4 et 123 l/kg) et l’éthinyl oestradiol (Kd entre 4 et 1 468 l/kg) indiquent qu’ils s’adsorbent 

aux particules solides en suspension dans les eaux naturelles. Ces deux hormones ont 

tendance à former des liens covalents avec les acides humiques et fulviques ainsi qu’avec 

les particules minérales présentes dans l’eau (Lai et al., 2002 et Yu et al., 2004). Ces 

hormones sont ainsi susceptibles d’être transportées sur de longues distances avant de 
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sédimenter vers le fond des cours d’eau, ce qui contribue significativement à leur élimination 

du milieu aquatique (Lai et al., 2002 et Yu et al., 2004).  

La photolyse et la biodégradation aérobique sont les autres principaux processus 

d’élimination de ces hormones dans l’eau (Kuster et al., 2004 et Urase et Kikuta, 2005). Ces 

processus sont très efficaces lorsque les hormones sont adsorbées aux acides humiques et 

fulviques (Kuster et al., 2004 et Urase et Kikuta, 2005). Il est reconnu que ces phénomènes 

biotiques et abiotiques oxydent et transforment chimiquement l’oestradiol en oestrone 

(Okkerman et Groshart, 2001 et Kuster et al., 2004), un produit facilement dégradable par les 

microorganismes. L’éthinyl oestradiol est beaucoup moins biodégradable que l’oestradiol; 

l’hydrolyse, la photolyse et la photodégradation sont principalement à l’origine de l’élimination 

de cette substance dans la colonne d’eau (Kuster et al., 2004 et Urase et Kikuta, 2005). 

Les demi-vies de ces hormones dans les milieux aquatiques varient en fonction des 

conditions du milieu (pH, potentiel d’oxydoréduction, matières en suspension, etc.). Ces 

dernières ont été estimées entre 46 et 81 jours pour l’éthinyl oestradiol et entre 0,2 et 107 

jours pour l’oestradiol (USEPA, 2000; Okkerman et Groshart, 2001; Hanselman et al., 2003; 

Ying et al., 2003; Kuster et al., 2004 et Zukowska et al., 2005). Les demi-vies estimées et 

mesurées pour les hormones concernées dans l’eau sont présentées au tableau 2.2. 

2.3 Devenir dans les sols et les sédiments 

Le comportement des médicaments à l’étude dans les sols et les sédiments est fonction des 

conditions du milieu et des propriétés physico-chimiques spécifiques à chaque médicament. 

Les facteurs influençant le devenir des médicaments dans ces milieux sont le pH, la 

température, la capacité d’échange cationique (CEC), l’humidité ainsi que les concentrations 

de nutriments, d’argiles, de matières organiques et de matières humiques (Boxall et al., 

2004).  

2.3.1 Ibuprofène 

Dans les sols et les sédiments, l’ibuprofène est caractérisé par une faible mobilité puisque sa 

valeur log Kce est de 2,6. Une telle valeur implique que cette substance est adsorbée aux 

particules solides (colloïdes argileux, silts et matières organiques) et qu’elle est peu sujette à 

migrer dans le sol. Les mécanismes généraux de migration des substances dans les sols 
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sont la percolation, le ruissellement et le lessivage. Dans les sédiments, l’ibuprofène a 

tendance à être adsorbé aux particules et à être peu mobile (Scheytt, 2005) 

L’ibuprofène est beaucoup plus propice à migrer dans les sols acides (pH inférieur à 4) que 

dans les sols neutres ou basiques (Oppel et al., 2004). L’étude d’Oppel et al. (2004) a 

démontré qu’à un pH de 5,8, l’ibuprofène est adsorbé aux particules de sol et aucunement 

présent dans les eaux de lixiviation. Les concentrations en matières organiques et en argiles 

influencent aussi le degré d’adsorption de l’ibuprofène aux particules de sol (Beausse, 2004). 

Le principal mécanisme d’élimination de l’ibuprofène dans les sols et les sédiments est la 

biodégradation par les microorganismes (Boxall et al., 2004). Les demi-vies de l’ibuprofène 

dans ces deux milieux ont été estimées par l’USEPA (2000) à 30 et 135 jours 

respectivement. 

2.3.2  Tétracyclines 

Dans les sols et les sédiments, les antibiotiques tétracyclines sont considérés comme très 

mobiles du fait qu’ils sont très solubles (230 à 630 mg/l) et que leurs valeurs log Kce varient 

entre 1,76 et 1,99. En théorie, ces produits devraient être adsorbés aux particules solides 

mais sont sujets à migrer dans la matrice du sol, dépendamment des caractéristiques 

physico-chimiques prévalant dans cette dernière. Les tétracyclines sont présentes sous 

forme anionique dans les solutions de sol neutres ou basiques (Beausse, 2004).  

Plusieurs études ont montré que les tétracyclines sont peu mobiles dans les sols et les 

sédiments et qu’elles ont tendance à être adsorbées aux particules argileuses et organiques. 

Cette adsorption s’explique par la particularité des tétracyclines à former des complexes avec 

les cations métalliques calcium (Ca2+), magnésium (Mg2+), zinc (Zn2+), fer (Fe3+) et aluminium 

(Al3+) présents dans les sols (Tolls, 2001; Halling-Sorensen et al., 2002; Diaz-Cruz et al., 

2003 et Beausse, 2004). La sorption des tétracyclines est moins élevée dans les sols 

composés de particules grossières (sable) que dans les sols composés de particules fines 

(silt, argile) du fait que ces deniers ont une plus grande capacité d’échange cationique (Tolls, 

2001). 

L’hydrolyse, la biodégradation par les microorganismes ainsi que la photodégradation et la 

photolyse dans les premiers centimètres du sol constituent les principaux mécanismes 

d‘élimination des tétracyclines dans ce milieu (Thiele-Bruhn, 2003; Alexy et al., 2004a; 
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Beausse, 2004 et Boxall et al., 2004). La biodégradation anaérobique constitue le principal 

processus d’élimination de ces substances dans les sédiments (Boxall et al., 2004). 

Les tétracyclines sont reconnues comme persistantes dans les sols et les sédiments et les 

temps de résidence de ces substances varient en fonction des conditions physico-chimiques 

locales des milieux. De manière générale, les demi-vies estimées ou mesurées des 

tétracyclines dans les sols sont inférieures à 360 jours dans les sols et varient entre 9 et 1620 

jours dans les sédiments (Halling-Sorensen et al., 1998; USEPA, 2000; Thiele-Bruhn, 2003; 

Boxall et al., 2004 et Brain et al., 2005). Les demi-vies des tétracyclines dans les sols sont 

présentées au tableau 2.2.  

2.3.3  Oestradiol et éthinyl oestradiol 

Les hormones synthétiques oestradiol et éthinyl oestradiol ont des coefficients de partage 

carbone organique-eau élevés (log Kce de 4,20 et de 4,68), ce qui indique qu’elles sont peu 

mobiles dans les sols et les sédiments. Ces substances sont fortement adsorbées aux 

sédiments et particules solides des sols (colloïdes argileux, silts, matières organiques) et ont 

peu tendance à migrer par percolation, ruissellement et lessivage dans les sols au pH neutre 

ou basique. Le degré d’adsorption de l’oestradiol et de l’éthinyl oestradiol est étroitement relié 

à la concentration de matières organiques dans le sol (Ying et Kookana, 2005). La migration 

de ces hormones est probablement plus importante dans les sols acides. 

La photolyse, l’hydrolyse et la biodégradation en conditions aérobies et anaérobies sont les 

principaux processus d’élimination de ces hormones dans les sols et les sédiments 

(Okkerman et Groshart, 2001; Kuster et al., 2004 et Ying et Kookana, 2005). En milieu 

anaérobie, ces hormones synthétiques sont plus persistantes (Ying et Kookana, 2005). De 

façon générale, l’éthinyl oestradiol est plus difficilement biodégradable que l’oestradiol 

(Okkerman et Groshart, 2001 et Ying et Kookana, 2005). La température, le potentiel 

d’oxydoréduction et le pH constituent les facteurs influençant le degré de dégradation de ces 

produits par les microorganismes.  

Les demi-vies de ces hormones dans les sols et les sédiments varient en fonction des 

conditions du milieu. Ces dernières ont été estimées entre 3 et 120 jours dans les sols et 

entre 240 et 540 jours dans les sédiments (USEPA, 2000; Hanselman et al., 2003; Ying et 

Kookana, 2005 et Zukowska et al., 2005). Les demi-vies estimées et mesurées pour les 

hormones étudiées dans les sols et les sédiments sont présentées au tableau 2.2. 
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2.4 Devenir dans les biotes 

Peu d’études ont été réalisées au sujet du devenir et de la bioaccumulation des médicaments 

concernés dans les différents biotes. Les facteurs de bioconcentration (FBC) de ces 

substances peuvent être estimés en fonction des coefficients de partage octanol-eau. 

L’ibuprofène, la tétracycline, l’oxytétracycline, la chlorotétracycline, l’oestradiol et l’éthinyl 

oestradiol ont des log Koe de 3,94, -1,19, -1,22, -0,62, 4,14 et 3,94 respectivement (USEPA, 

2000). Une valeur log Koe inférieure à 5 ou un facteur de bioconcentration inférieur à 5000 

indiquent qu’il y a peu de risque d’accumulation dans la chaîne alimentaire (EC, 2005). Une 

faible valeur de ce coefficient indique qu’une substance a peu d’affinité avec les lipides, 

qu’elle pénètre difficilement dans les organismes et qu’elle se bioaccumule peu dans la 

chaîne alimentaire.  

L’USEPA  (2000) a calculé des facteurs de bioconcentration de 3,162 pour l’ibuprofène et les 

tétracyclines, ce qui indique que ces substances ont peu tendance à se bioconcentrer dans 

les biotes ou à se bioamplifier dans la chaîne alimentaire. Quelques études ont cependant 

montré que l’oxytétracycline pouvait se bioaccumuler chez la moule bleue (Mytilus edulis) et 

le bryophyte Fontinalis antipyretica (Delépée et al., 2004 et Le Bris et Pouliquen, 2004). 

L’étude de Okkerman et Groshart (2001) relate que les hormones oestrogènes synthétiques 

sont susceptibles de se bioaccumuler modérément dans les biotes aquatiques. L’USEPA  

(2000) a calculé des facteurs de bioconcentration de 239,9 pour l’oestradiol et de 133,6 pour 

l’éthinyl oestradiol, ce qui indique que ces substances sont faiblement sujettes à la 

bioaccumulation. 

2.5 Concentrations environnementales des médicaments étudiés 

L’analyse des données disponibles permet de conclure que les médicaments étudiés sont 

présents dans l’environnement à des concentrations très variables. Les concentrations de 

médicaments dans des milieux aquatiques et terrestres sont présentées dans les tableaux 

2.3 et 2.4. Quelques études ont aussi permis de mesurer les concentrations de médicaments 

dans les déjections des animaux d’élevage; ces teneurs sont présentées dans le tableau 2.5. 
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Concentrations dans l’environnement Médicaments Localisations  
Minimales Moyennes Maximales 

Références 

Effluents municipaux 
Non spécifiée --- --- 12 ųg/l Halling-Sorensen et al., 1998 
Canada    0,3 ųg/l 4 ųg/l 24,6 ųg/l Metcalfe et al., 2003a 
Allemagne   0,05 ųg/l --- 3,4 ųg/l Ternes, 1998 et Zwiener et al., 2001 
Espagne    0,87 ųg/l 24,6 ųg/l 85 ųg/l Heberer, 2002 
Suède    0,05 ųg/l --- 7,11 ųg/l Andreozzi et al., 2003 

Ibuprofène 

Royaume-Uni     < 0,02 ųg/l 4,2 ųg/l 27,3 ųg/l Ashton et al., 2004 
Canada   --- 0,151 ųg/l 0,977 ųg/l Metcalfe et al., 2004 Tétracycline 
Pays-Bas    0,14 ųg/l --- 0,56 ųg/l Batt et al., sous presse 
Allemagne --- --- 15 ng/l  
Canada --- 6 ng/l 64 ng/l 

Ternes et al., 1999 

Pays-Bas < 0,1 ng/l --- 5,5 ng/l Belfroid et al., 1999 
Angleterre 3,7 ng/l --- 48 ng/l Desbrow et al., 1998 
Israel 48 ng/l --- 148 ng/l 

17β-
Oestradiol 

Autriche 21 ng/l --- 131 ng/l 
Kozak et al., 2001 

Non spécifiée 0,3 ng/l --- 0,5 ng/l Halling-Sorensen et al., 1998 
Italie 0,3 ng/l --- 1,7 ng/l Baronti et al., 2000 
Pays-Bas < 0,2 ng/l --- 7,5 ng/l Belfroid et al., 1999 
Angleterre 0,2 ng/l --- 7 ng/l Desbrow et al., 1998 

17α-éthinyl 
oestradiol 

Allemagne --- 17 ng/l --- Heberer, 2002 
Effluent d’hôpital 

Ibuprofène Suède    0,01 ųg/l --- 116,3 ųg/l SMPA, 2004
Eau souterraine 

Allemagne  0,2 ųg/l Ternes, 1998 et Zwiener et al., 2001 Ibuprofène Lixiviat (site d’enfouissement) 20,7 ųg/l Kummerer, 2004  
17β-

Oestradiol Arkansas 6 ng/l --- 66 ng/l Yu et al., 2004 

17α-éthinyl 
oestradiol Allemagne 2,4 ng/l Heberer, 2002 

Tableau 2.3  Concentrations environnementales mesurées dans des milieux aquatiques 
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Tableau 2.3   Concentrations environnementales mesurées dans des milieux aquatiques 

Concentrations dans l’environnement 
Médicaments Localisations 

Minimales Moyennes Maximales 
Références 

Eaux de surface 
Fleuve Rhin 6 ng/l --- 41 ng/l 
Rivières non spécifiées 17 ng/l --- 139 ng/l 

Halling-Sorensen et al., 1998 

Rivière Détroit (Canada) --- 141 ng/l 790 ng/l Metcalfe et al., 2003b 

Eau de surface (Allemagne)  0,05 ųg/l  --- 0,53 ųg/l Ternes, 1998 et Zwiener et al., 
2001 

Eau de surface (Italie)  1 ng/l --- 92,4 ng/l Zuccato et al., 2000 
Eau de surface (États-Unis) < 0,018 ųg/l   --- 0,45 ųg/l Kolpin et al., 2002 
Eau de surface (Espagne) --- --- 2,7 ųg/l Heberer, 2002 
Fleuve Elbe (Allemagne) 30 ng/l --- 146 ng/l Wiegel et al., 2004 
Eau de surface (Royaume-Uni) < 0,02 ųg/l   0,432 ųg/l 1,55 ųg/l Ashton et al., 2004 

Ibuprofène 

Estuaires (Royaume-Uni) < 8 ng/l --- 928 ng/l Thomas et Hilton, 2004 
Eau de surface 1 ųg/l Halling-Sorensen et al., 1998 
Eau de surface (Canada) 16 ng/l Metcalfe et al., 2004 
Eau de surface (États-Unis) < 0,10 ųg/l   --- 0,11 ųg/l Kolpin et al., 2002 

 
Tétracycline 

Eau de surface (Alberta) 0,081 ųg/l  --- 0,320 ųg/l Alberta Environment, 2005 
Oxytétracycline Eau de surface (USA) < 0,10 ųg/l   --- 0,34 ųg/l Kolpin et al., 2002 

Chlorotétracycline Eau de surface (USA) < 0,10 ųg/l   0,42 ųg/l 0,69 ųg/l Kolpin et al., 2002 
Lac Mead  0,19 ng/l --- 2,67 ng/l Snyder et al., 1999 
Eau de surface (États-Unis) < 0,005 ųg/l   0,16 ųg/l 0,2 ųg/l Kolpin et al., 2002 17β-Oestradiol 
Eau de surface (Alberta) 0,21 ng/l --- 2,73 ng/l Alberta Environment, 2005 
Eau de rivière < 0,2 ng/l --- 15 ng/l Halling-Sorensen et al., 1998 
Lac  0,25 ng/l --- 0,52 ng/l Snyder et al., 1999 
Eau de surface (États-Unis) < 0,005 ųg/l   0,073 ųg/l 0,831 ųg/l Kolpin et al., 2002 
Fleuve Rhin --- --- 4,3 ng/l Daughton et Ternes, 1999 

17α-éthinyl 
oestradiol 

Eau de surface (Alberta) 8,47 ng/l Alberta Environment, 2005 
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 Tableau 2.4   Concentrations environnementales mesurées dans des sols et des sédiments 

Concentrations dans l’environnement 
Médicaments Localisations 

Minimales Moyennes Maximales 
Références 

Ibuprofène Sédiments  220 ng/kg Zuccato et al., 2000 
Sol agricole 0,31 mg/kg Hamscher et al., 2004 
Sol  198,7ųg/kg Alexy et al., 2004b 
Sol    50 ųg/kg  --- 300 ųg/kg Thiele-Bruhn, 2003

Tétracycline 

Sol    --- --- 20 mg/kg  Kummerer, 2001
Sédiments (aquaculture) 0,1 mg/kg --- 11 mg/kg 
Sédiments (aquaculture) 0,1 mg/kg --- 4,9 mg/kg 
Sédiments 0,1 mg/kg --- 285 mg/kg 

Halling-Sorensen et al., 1998 

Sol agricole --- --- < 0,01 mg/kg Hamscher et al., 2004 
Sédiments organiques 10,9 mg/kg --- 285 mg/kg Thiele-Bruhn, 2003 
Sol 2,5 mg/kg --- 50 mg/kg Thiele-Bruhn, 2003 

Oxytétracycline 

Sédiments (aquaculture) 200 mg/kg Hektoen et al., 1995 
Sol agricole 0,03 mg/kg Hamscher et al., 2004 
Sol  4,6 ųg/kg   7,3 ųg/kg Alexy et al., 2004b 
Sol  4,7 ųg/kg --- 5,6 mg/kg Thiele-Bruhn, 2003 

Chlorotétracycline 

Sédiments  578 ng/kg  --- Hernando et al., sous presse 
17β-Oestradiol Sédiments  <0,2 ųg/kg  --- 2 ųg/kg Kuster et al., 2004 

17α-éthinyl 
oestradiol Sédiments  22,8 ųg/kg Kuster et al., 2004 
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Tableau 2.5   Concentrations environnementales mesurées dans des déjections animales 

Concentrations dans l’environnement 
Médicaments Localisations 

Minimales Moyennes Maximales 
Références 

Porc ou bétail bovin 66 mg/kg Hamscher et al., 2004  Tétracycline 
Lagune de lisier de porc 5 ųg/l    --- 700 ųg/l Meyer et al., 2000 
Porc ou bétail bovin 19 mg/kg Hamscher et al., 2004 
Porc  21 mg/kg 
Porc  232 ųg/l 

NGWA, 2001 Oxytétracycline 

Lagune de lisier  5 ųg/l    --- 700 ųg/l Meyer et al., 2000 
Porc ou bétail bovin 2,7 mg/kg Hamscher et al., 2004 
Porc 37 mg/kg --- 133 mg/kg 
Lisier de porc --- --- 406 ųg/l 

NGWA, 2001 Chlorotétracycline 

Lagune de lisier 5 ųg/l    --- 700 ųg/l Meyer et al., 2000 
Volaille 95 ųg/kg  
Volaille  65 ųg/kg 

NGWA, 2001 

Volaille    14 ųg/kg --- 904 ųg/kg 
Porc    160 ųg/kg --- 1215 ųg/kg 

17β-Oestradiol 

Bétail bovins 113 ųg/kg  --- 239 ųg/kg 
Hanselman et al., 2003 

 

 

 

 



3. TOXICITÉS CHEZ DES ORGANISMES 

La toxicité constitue la mesure des effets nocifs d’une substance chez un organisme exposé 

pendant une période de temps à cette dernière. Dans l’environnement, le caractère toxique 

d’un médicament est généralement de trois types; il peut causer la mort (toxicité létale), 

altérer le comportement et la productivité biologique (toxicité sublétale) ou troubler les 

fonctions génétiques d'un organisme (toxicité chronique ou insidieuse). Le présent chapitre 

expose les effets toxiques des médicaments concernés chez une variété d’organismes en 

fonction des trois principaux types de toxicités susmentionnés.  

3.1 Toxicités létales  

La toxicité létale d’une substance (son pouvoir de causer la mort d’un organisme exposé) est 

généralement décrite par la concentration létale (CL50) (Van Coillie, 2005). Il s’agit de la 

concentration occasionnant la mortalité de la moitié (50 %) des individus étudiés. La 

procédure consiste à tester une gamme de différentes concentrations de médicaments afin 

de déterminer la concentration causant la mortalité de 50 % des organismes à la fin du temps 

d'exposition. Les données ne sont pas disponibles pour toutes les espèces sauvages mais la 

réalisation de bioessais en laboratoire a permis de mesurer la létalité des médicaments 

concernés chez divers organismes. Les concentrations létales mesurées par quelques 

études en lien avec les médicaments concernés sont présentées aux tableaux 3.1 à 3.6. 

3.1.1 Ibuprofène 

Les données concernant la létalité de l’ibuprofène chez les organismes aquatiques et 

terrestres demeurent fragmentaires. Selon les données disponibles, la crevette mysidé 

(Mysidopsis bahia) est l’espèce aquatique la plus sensible à l’ibuprofène; une CL50 de 2,55 

mg/l a été déterminée pour cette espèce à la suite d’une exposition à l’ibuprofène pendant 96 

heures (USEPA, 2000). Lorsque la puce d’eau (Daphnia magna) et le crapet arlequin 

(Lepomis macrochirus) sont exposés à l’ibuprofène pendant 48 heures et 96 heures 

respectivement, les CL50 de ce médicament correspondent à 38 et 173 mg/l (Halling-

Sorensen, 1998 et Han et al., 2006). 

La seule espèce terrestre pour laquelle une concentration létale d’ibuprofène a été mesurée 

est un vers de terre non spécifié; la CL50 de cette substance est de 3 566 mg/kg  de sol lors 

d’une exposition de 14 jours (USEPA, 2000). 
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Tableau 3.1   Effets toxiques de l’ibuprofène chez divers organismes 

Médicaments Organismes testés Toxicités Durées 
des tests Effets observés Références 

Trichphyton rubrum  CMEO = 5-10 mg/l 
Microsporum fulva CMEO = 10-40 mg/l 
Straphylococus aureus  CMEO = 40-80 mg/l 

Non 
spécifiées Inhibition de la croissance Halling-Sorensen et al., 

1998 

Daphnia magna 

CE50 = 9,06 mg/l 
CSEO = 3 mg/l 
CE50 = 4,3 mg/l 
CL50 = 38 mg/l 

48 heures 

Inhibition de la mobilité 
 
 
Mortalité 

Halling-Sorensen et al., 
1998; USEPA, 2000 et 
Han et al., 2006 

Lepomis macrochirus CL50 = 173 mg/l 
CSEO = 10 mg/l 96 heures Mortalité 

Inhibition de la croissance
Halling-Sorensen et al., 
1998 

Mysidopsis bahia CL50 = 2,55 mg/l 96 heures Mortalité Halling-Sorensen et al., 
1998 et USEPA, 2000 

Skeletonema costatum  CE50 = 7,1 mg/l 96 heures Inhibition de la croissance

Vibrio fisheri CE50 = 12,3 mg/l 5 minutes Inhibition de la 
bioluminescence 

Halling-Sorensen et al., 
1998 

Gammarus pulex CMEO = 10 ng/l 1,5 heure Réduction de l’activité De Lange et al., 2006 

Synechocystis sp. CMEO = 1 ųg/l  5 jours Stimulation de la 
croissance 

Lemma minor CMEO = 1 ųg/l 
CE50 = 4,01 mg/l 

5 jours 
7 jours Inhibition de la croissance

Pamonti et al, 2004 

Poisson non spécifié CL50 = 5,46 mg/l 14 jours Mortalité 

Ibuprofène 

Vers de terre non spécifié CL50 = 3566 mg/kg 14 jours Mortalité 
USEPA, 2000 
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Tableau 3.2   Effets toxiques de la tétracycline chez divers organismes  

 

Médicaments Organismes testés Toxicités Durées 
des tests Effets observés Références 

Daphnia magna CSEO = 340 mg/l 96 heures Inhibition de la mobilité Carlsson et al., 2005 

Nitzchia closterium CE50 = 16 mg/l 72 heures Non spécifiés 
Salvelinus namaycush CL50 = 220 mg/l 96 heures Mortalité 

Morone saxatilis CL50 > 182 mg/l 96 heures Mortalité 

Webb, 2001 

Vibrio fisheri (bactérie) CE50 = 25 ųg/l 24 heures 
Inhibition de la 
biosynthèse des 
protéines 

Backhaus et Grimme, 
1999 

Selenastrum capricornutum CE50 = 2,2 mg/l 7 jours Inhibition de la croissance

Microsystis aeruginosa CE50 = 0,09 mg/l 3 jours  
Halling-Sorensen et al., 
2002 

Lemma minor CMEO = 1 ųg/l 
CE50 = 1,06 mg/l 

5 jours 
7 jours 

Stimulation de la 
croissance 
Inhibition de la croissance

Synechocystis sp. CMEO = 10 ųg/l 5 jours Inhibition de la croissance

Pamonti et al., 2004 

Bactéries non spécifiées 
(sol) CMEO = 1-10 ųg/l Non 

spécifiée Inhibition de la croissance Thiele-Bruhn, 2003 

Tétracycline 
 

Bactéries non spécifiées 
(boues municipales) CE50 = 0,08 mg/l 21 jours Inhibition de la 

reproduction 
Wollenberger et al., 
2000  
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Tableau 3.3   Effets toxiques de l’oxytétracycline chez divers organismes  

Médicaments Organismes testés Toxicités Durées 
des tests Effets observés Références 

Daphnia magna CE50 = 46,2 mg/l 48 heures Inhibition de la mobilité Carlsson et al., 2005 

Phaseolus vulgaris 

(Eau d’arrosage) 
CL100 = 160 mg/l 
CE50 < 160 mg/l  
 

 
Mortalité  
Réduction de la 
biomasse 

Raphanus sativus  (Eau d’arrosage)  
CE50 < 160 mg/l 

Non 
spécifiées 

Stimulation de la 
croissance  

Halling-Sorensen et 
al., 1998 

Panaeus setiferus CL50 > 5 mg/l 24 heures 
Morone saxatilis  CL50 > 62,5 mg/l 96 heures 
Salvelinus namaycush CL50 < 200 mg/l 96 heures 

Mortalité 

Microsystis aeruginosa CE50 = 0,207 mg/l 
Selenastrum capricornutum CE50 = 5 mg/l 
Rhodomonas salina CE50 = 1,7 mg/l 

Non 
spécifiées Non spécifiés 

Webb, 2001 

Enchytraeus crypticus 
CE50 =  4420 mg/kg 
CMEO = 5000 mg/kg 
CSEO = 3000 mg/kg 

Aporrectodea caliginosa et 
Folsomia fimetaria 

CE50 > 5000 mg/kg 
CMEO > 5000 mg/kg 
CSEO =  5000 mg/kg 

21 jours 
Inhibition de la 
reproduction 
 

Baguer et al., 2000 

Selenastrum capricornutum CE50 = 0,342 mg/l 
CSEO = 0,183 mg/l 21 jours 

Chlorella vulgaris CE50 = 7,05 mg/l 
CSEO = 3,58 mg/l 21 jours 

Eguchi et al., 2004 

Lemma minor CE50 = 4,92 mg/l 7 jours Carlsson et al., 2005 

Bactéries non spécifiées (eau) CE50 = 0,14 mg/l 5 jours De Liguoro et al., 
2003 

Bactéries non spécifiées (sol) CMEO = 0,81 mg/kg Thiele-Bruhn, 2003 

Oxytétra-
cycline 

Bactéries non spécifiées 
(boues municipales) CE50 =0,08 mg/l 

Non 
spécifiées 

Inhibition de la 
croissance 

Halling-Sorensen et 
al., 2002 

 29



Tableau 3.4   Effets toxiques de la chlorotétracycline chez divers organismes 

 

Médicaments Organismes testés Toxicités Durées 
des tests Effets observés Références 

Bactérie nitrifiante  CSEO = 22,5 mg/kg Réduction de la nitrification 

Mortalité 
Phaseolus vulgaris  

(Eau d’arrosage)  
CL100 = 160 mg/l 
CE50 < 160 mg/l 
CMEO = 10 mg/l Réduction de la biomasse 

Raphanus sativus  Eau d’arrosage 
CE50 < 160 mg/l Stimulation de la croissance 

Bactérie anaérobique CI50 = 18 mg/l 

Non 
spécifiées

Inhibition de la digestion 

Halling-Sorensen et al., 
1998 

Selenastrum 
capricornutum CE50 = 3,1 mg/l 7 jours 

Microsystis aeruginosa CE50 = 0,05 mg/l 3 jours 

Chlorotétra-
cycline 

Bactéries non spécifiées 
(boues municipales) CE50 =0,03 mg/l Non 

spécifiée 

Stimulation de la croissance Halling-Sorensen et al., 
2002 
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Tableau 3.5   Effets toxiques de l’oestradiol chez divers organismes 

 

Médicaments Organismes testés Toxicités Durées 
des tests Effets observés Références 

Oncorhynchus mykiss 

CE50 = 27 ng/l 
CE100 = 0,5 mg/kg (diète)
 
CE50 = 0,05 mg/kg 
(diète) 

96 heures
6 jours  
 
76 jours 

Induction du vitellus 
Développement des  
gonades et des testicules 
Augmentation du vitellus 
 

Pimephales promelas CMEO = 0,1ųg/l 
CSEO = 32 ng/l 

21 jours 
 

Induction du vitellus et 
inhibition de la croissance 
des testicules 

Leuciscus idus CMEO = 0,1 ng/l 10 jours Induction du vitellus 

Poecilia reticulata CE100 = 10 ųg/l 4 
semaines 

Inhibition du 
développement des 
caractères sexuels 

Xenopus laevis 
CMEO = 0,272 ųg/l 
CI50 = 16,7 ųg/l 
CSEO = 50 ng/l 

36 heures
 
8 jours 

Augmentation du vitellus 
Inhibition de la synthèse 
des protéines 

Cyprinus carpio CE50 = 10 ųg/l 90 jours Réversion totale des sexes
Balanus amphitrite CMEO = 0,1 ųg/l 24 heures Retard du développement 

Okkerman et Groshart, 
2001; Webb, 2001 et 
Fent, 2006 

Poisson non spécifié CL50 = 2,55 mg/l 96 heures Mortalité 
Daphnia magna CL50 = 1,09 mg/l 48 heures Mortalité 

Okkerman et Groshart, 
2001 et USEPA, 2000 

Oryzias latipes CMEO = 4 ng/l 
CSEO = 0,4 ng/l 90 jours Carlsson et al., 2005 

17β- 
Oestradiol 

Algue non spécifiée CE50 = 2,59 mg/l 96 heures
Non spécifiés 

USEPA, 2000 
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Tableau 3.6   Effets toxiques de l’éthinyl oestradiol chez divers organismes  
 

Médicaments Organismes 
testés Toxicités Durées des 

tests Effets observés Références 

Algue non 
spécifiée CE50 = 0,84 mg/l Non spécifiée Inhibition de la croissance Halling-Sorensen et al., 

1998 

Mortalité Halling-Sorensen et al., 
1998 

Inhibition de la 
reproduction Webb, 2001 Daphnia magna 

CL50 = 9,06 mg/l 
CSEO = 0,01 mg/l 
CE50 = 0,105 mg/l 
CMEO = 0,387 mg/l 
CL50 = 2,17 mg/l 

48 heures 
21 jours 
21 jours 
96 heures 
Non spécifiée

Mortalité   USEPA, 2000

Oncorhynchus 
mykiss 

CE50 = 1,6 mg/l 
CMEO = 0,1 ng/l 
CMEO= 0,8 ng/l  

96 heures 
10 jours 
4 jours 

Induction du vitellus 
Changements 
morphologiques du plasma

Webb, 2001 et 
Okkerman et Groshart, 
2001 

Pimephales 
promelas 

CMEO = 10 ng/l 
CMEO = 4 ng/l 
CSEO = 1 ng/l 

28 jours 
9 mois 
9 mois 

Reproduction 
Retard de croissance 
 

Lymnaea stagnalis CMEO = 1,25 ng/l 50-60 jours Réduction de la croissance

Bithynia 
tentaculata CMEO = 0,125 ng/l 50-60 jours Réduction de la croissance

Webb, 2001 

Marisa cornuarietis 
CMEO = 100 ng/l 
CMEO = 10 ng/l 
CMEO = 1 ng/l 

Non 
spécifiées 

Féminisation et 
réduction de la fécondité 
 

Schulte-Oehlmann et 
al., 2004 

Danio rerio 
(poisson zèbre) 

CMEO= 0,96 ng/l 
CE = 3 ng/l 90 jours Féminisation 

Féminisation des gonades Carlsson et al., 2005 

Oryzias latipes CMEO = 0,03 ng/l 90 jours Carlsson et al., 2005 

17α-Éthinyl  
oestradiol 

Poisson non 
spécifié 

 
 
CMEO = 4 ng/l 
CE50 = 1 ng/l 
CL50 = 2,15 mg/l 

96 heures 

Induction du 
développement des 
caractères sexuels 
secondaires et 

induction du vitellus 
 

USEPA, 2000 et 
Fent et al., 2006 
 

Mortalité 
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3.1.2 Tétracyclines 

Les données concernant la létalité des antibiotiques tétracyclines sur les organismes 

aquatiques et terrestres sont plutôt rares. Le tableau 3.1 montre que la crevette ligubam du 

Nord (Panaeus setiferus) est l’espèce aquatique la plus sensible aux tétracyclines; la CL50 est 

supérieure à 5 mg/l après 24 heures d’exposition de cette espèce pour l’oxytétracycline 

(Webb, 2001). Une CL50 de 220 mg/l a été déterminée pour l’omble de lac (Salvelinus 

namaycush) exposé à la tétracycline pendant 96 heures (Webb, 2001). Une CL50 inférieure à 

200 mg/l a été observée pour l’oxytétracycline chez cette même espèce (Webb, 2001). 

Parmi les espèces terrestres, des concentrations létales d’oxytétracycline et de 

chlorotétracycline ont été déterminées pour le haricot commun (Phaseolus vulgaris); leurs 

CL100 sont de 160 mg/l dans l’eau d’arrosage (Halling-Sorensen, 1998). 

3.1.3 Oestradiol et éthinyl oestradiol 

Selon les données disponibles, la puce d’eau (Daphnia magna) apparaît comme l’espèce 

aquatique la plus sensible à ces médicaments; la CL50 de l’oestradiol pendant 48 heures est 

1,09 mg/l pour cette espèce (Okkerman et Groshart, 2001). Des CL50 de 2,17 et 2,15 mg/l ont 

été déterminées pour la puce d’eau et un poisson non spécifié exposés à l’éthinyl oestradiol 

pendant 96 heures (USEPA, 2000). 

Aucune donnée n’a été répertoriée concernant la létalité de l’oestradiol et de l’éthinyl 

oestradiol chez des organismes terrestres. 

3.2 Toxicités sublétales 

À des teneurs plus faibles que celles occasionnant des toxicités létales, divers médicaments 

peuvent aussi altérer le comportement ou la productivité biologique des organismes exposés 

(Van Coillie, 2005). La sublétalité est décrite par la concentration minimale avec effet observé 

(CMEO), la concentration inhibitrice sur 50 % des individus testés (CI50) et les concentrations 

avec effets sur 50 ou 100 % des individus testés (CE50,100). Les concentrations sublétales des 

médicaments concernés sont présentées aux tableaux 3.1 à 3.6. 
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3.2.1 Ibuprofène 

La littérature consultée indique que le gammare (Gammarus pulex) est l’espèce aquatique la 

plus sensible; une CMEO de 10 ng/l en ibuprofène réduit l’activité biologique de cette espèce 

à la suite d’une exposition pendant 1,5 heure (De Lange et al., 2006). Pamonti et al. (2004) 

ont mesuré des CMEO de 1 ųg/l en ibuprofène pour la lentille mineure (Lemma minor) et la 

cyanobactérie Synechocystis sp. exposées pendant 5 jours à ce médicament. Une 

stimulation de la croissance a alors été observée chez la cyanobactérie alors que l’effet 

inverse est survenu chez la lentille d’eau (Pamonti et al, 2004). D’autres effets toxiques ont 

été mesurés chez diverses espèces aquatiques testées avec l’ibuprofène; ils apparaissent à 

des concentrations d’ibuprofène supérieures à 4 mg/l. 

Aucune mesure de toxicité sublétale chez des organismes terrestres n’a été trouvée dans la 

littérature consultée. 

3.2.2 Tétracyclines 

Tel qu’indiqué dans le tableau 3.1, la lentille mineure (Lemma minor) et une cyanobactérie 

Synechocystis sp. semblent être les espèces aquatiques les plus sensibles à la tétracycline 

avec des concentrations sublétales de 1 et 10 ųg/l respectivement (Backhaus et Grimme, 

1999 et Pamonti et al., 2004). Une inhibition de la croissance a été constatée chez la 

cyanobactérie tandis que l’effet contraire a été vu chez la lentille mineure (Pamonti et al., 

2004). Une réduction de la biosynthèse des protéines a été observée chez la bactérie Vibrio 

fisheri traitée avec 25 ųg/l de tétracycline (Backhaus et Grimme, 1999). Des effets toxiques 

sublétaux pour la tétracycline ont aussi été mesurés à des concentrations variant entre 25 

ųg/l et 29,4 mg/l chez d’autres espèces aquatiques. 

Des bactéries terrestres et aquatiques non spécifiées sont également des organismes 

sensibles aux tétracyclines. Des CE50 de 0,08 et 0,14 mg/l ont été mesurées chez des 

bactéries aquatiques à la suite d’expositions à l’oxytétracycline pendant une période 

indéterminée. Des CE50 de 0,03 et 0,05 mg/l de chlorotétracycline ont aussi été 

respectivement mesurées pour des bactéries présentes dans des boues municipales (durée 

non spécifiée) et pour l’algue d’eau douce Microsystis aeruginosa (durée de 3 jours).  

L’inhibition de la croissance de certaines bactéries de sol non spécifiées a été observée à 

des CMEO des concentrations de tétracycline variant entre 1 et 10 ųg/l dans l’eau d’arrosage 

 34



des sols (Thiele-Bruhn, 2003). Ce même effet a été constaté chez d’autres bactéries de sol 

exposées à des concentrations d’oxytétracycline variant entre 0,81 et 0,93 mg/kg de sol  

(Thiele-Bruhn, 2003).  

Des effets toxiques ont été observés chez des vers de terre Enchytraeus crypticus et 

Aporrectodea coliginosa et chez le collembole Folsemia fimetaria exposés à des 

concentrations supérieures à 4 420 mg d’oxtétratcycline par kg de sol pendant 21 jours 

(Baguer et al., 2000).  

Une réduction de la biomasse a été remarquée chez le haricot commun (Phaseolus vulgaris) 

exposé pendant un temps indéterminé à la chlorotétracycline; cet effet est survenu à une 

CMEO de 10 mg/L de cette substance dans l’eau d’arrosage. (Thiele-Bruhn, 2003).  

3.2.3 Oestradiol et éthinyl oestradiol 

Les résultats des tests d’écotoxicité (tableau 3.5) montrent que l’ide doré (Leuciscus idus) est 

l’espèce aquatique la plus sensible à l’oestradiol. Une induction du vitellus à été observée 

chez cette espèce à une CMEO de 0,1 ng/l lors d’une exposition de 10 jours à l’oestradiol 

(Okkerman et Groshart, 2001). Des effets toxiques de l’oestradiol ont été observés chez 

d’autres espèces aquatiques à des concentrations variant entre à 4 ng/l et 2,59 mg/l. 

Le poisson medaka (Oryzias latipes), le poisson zèbre (Danio rerio), la truite arc-en-ciel 

(Oncorhynchus mykiss) et l’escargot (Bythinia tentaculata) s’avèrent les espèces aquatiques 

les plus sensibles à l’éthynil oestradiol avec des CMEO respectives de 0,03, 0,96, 0,1 et 

0,125 ng/l (Webb, 2001; Schulte-Oehlmann et al., 2004 et Carlsson et al., 2005). Les effets 

observés chez ces espèces sont respectivement une induction du vitellus et du 

développement des caractères sexuels secondaires, une féminisation des individus, une 

vitellogenèse ainsi qu’une réduction de croissance. Des effets toxiques de l’éthinyl oestradiol 

ont aussi été constatés chez des espèces aquatiques à des concentrations variant entre à 1 

ng/l et 1,6 mg/l. 

Aucune information n’a pu être répertoriée concernant la toxicité sublétale de l’oestradiol ou 

d’éthinyl oestradiol pour les organismes terrestres. 
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3.3 Toxicités chroniques 

La toxicité chronique (insidieuse) se définit par le pouvoir d’une substance à troubler les 

fonctions d'un organisme à long terme. Ceci se développe lorsque la substance toxique a une 

longue durée de vie et peut dès lors être bioaccumulée, voire bioamplifiée le long d’une 

chaîne alimentaire ou lorsque les effets de la substance sont cumulatifs, notamment lors de 

la génotoxicité.   

L’USEPA (2000) a calculé des facteurs de bioconcentration inférieurs à 240 pour les 

médicaments concernés, ce qui indique qu’ils ont peu tendance à se bioconcentrer dans les 

biotes ou à se bioaccumuler dans la chaîne alimentaire. Quelques études ont montré que 

l’oxytétracycline pouvait se bioaccumuler chez la moule bleue (Mytilus edulis) et le bryophyte 

Fontinalis antipyretica (Delépée et al., 2004 et Le Bris et Pouliquen, 2004). Par contre, 

aucune étude ne mentionne des mesures de génotoxicité en lien avec les médicaments 

concernés pour des organismes aquatiques ou terrestres. 
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4. DANGERS ENVIRONNEMENTAUX 

Le danger environnemental d’une substance est précisé en comparant ses concentrations 

chimiques constatées dans l’environnement avec ses mesures de toxicité chez les 

organismes. Un danger environnemental survient lorsque les concentrations 

environnementales sont supérieures aux concentrations affectant les organismes étudiés.  

4.1 Dangers létaux 

Un danger létal est présent lorsque les concentrations environnementales des médicaments 

concernés sont supérieures à leurs CL50 pour des organismes aquatiques et terrestres. Le 

tableau 4.1 présente la comparaison entre les concentrations environnementales maximales 

et les plus faibles concentrations létales mesurées chez des organismes. 

Tableau 4.1    Comparaison entre les concentrations environnementales et les concentrations 
létales mesurées chez divers organismes 

Médicaments Concentrations maximales mesurées 
dans l’environnement CL50 mesurées 

Ibuprofène Effluent d’hôpital :   116,3 ųg/l 
Sédiments : 220 ng/kg 

2,55 mg/l 
3566 mg/kg 

Tétracycline Eau de surface : 1 ųg/l > 182 mg/l 

Oxytétracycline Eau de surface : 0,34 ųg/l > 5 mg/l 

Chlorotétracycline Eau de surface : 0,69 ųg/l 160 mg/l 

17β-oestradiol Effluent municipal : 148 ng/l 1,09 mg/l 

17α-éthinyl oestradiol Eau de surface : 0,831 ųg/l 2,15 mg/l 

  
Les valeurs de toxicités létales sont plus élevées que les concentrations chimiques 

maximales des médicaments concernés dans l’environnement. Aucun de ces médicaments 

ne cause un danger au niveau létal pour les organismes étudiés. 

 

4.2 Dangers sublétaux  

Il y a un danger sublétal lorsque les concentrations environnementales sont supérieures aux 

valeurs de toxicités sublétales (CMEO,CE50,100 ou CI50) déterminées pour des organismes 

aquatiques et terrestres.   
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4.2.1 Ibuprofène 

Les concentrations environnementales d’ibuprofène constatées peuvent occasionner des 

dangers environnementaux pour le gammare (Gammarus pulex), la lentille mineure (Lemma 

minor) et la cyanobactérie Synechocystis sp. En effet, les CMEO de ce médicament 

mesurées pour ces espèces varient entre 10 ng/l et 1 ųg/l (tableau 3.1) alors que les 

concentrations environnementales moyennes mesurées dans divers milieux aquatiques se 

situent entre 141 ng/l et 24,6 ųg/l (tableau 2.3). 

Les valeurs toxiques sublétales de l’ibuprofène déterminées pour d’autres organismes 

aquatiques et terrestres sont supérieures à ses concentrations environnementales. 

4.2.2 Tétracyclines 

Les teneurs environnementales de la tétracycline constituent des dangers environnementaux 

pour la lentille mineure (Lemma minor) et des bactéries présentes dans des sols. De fait, les 

CMEO de cette substance pour les organismes susmentionnés varient entre 1 et 10 ųg/l 

(tableau 3.2) et sont ainsi très proches des concentrations environnementales moyennes de 

tétracycline mesurées dans l’eau de surface aux États-Unis, à savoir, 1 ųg/l (tableau 2.3). 

Une étude a montré qu’une lagune de lisier de porc contenait 700 ųg/l de tétracycline 

(tableau 2.5). Lorsque ces déjections sont épandues sur un sol, un danger environnemental 

peut survenir pour les bactéries de ce sol exposées à ces dernières. Les valeurs toxiques 

sublétales de la tétracycline mesurées pour les autres organismes aquatiques et terrestres 

sont supérieures à leurs concentrations environnementales. 

Les valeurs de toxicités sublétales de l’oxytétracycline et de la chlorotétracycline (tableaux 

3.3 et 3.4) sont plus élevées que leurs concentrations environnementales; ces deux 

médicaments ne représentent pas de danger sublétal pour les organismes aquatiques et 

terrestres étudiés. 

4.2.3 Oestradiol et éthinyl oestradiol 

Les concentrations environnementales d’oestradiol peuvent être dangereuses pour l’ide doré 

(Leuciscus idus), le poisson medaka (Orizias latipes), le méné tête-de-boule (Pimephales 

promelas), la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) et le cirripède Balanus amphitrite. Les 

CMEO d’oestradiol mesurées pour ces espèces varient entre 0,1 et 27 ng/l (tableau 3.5) et 
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chevauchent ainsi ses concentrations environnementales moyennes qui varient entre 6 et 

160 ng/l (tableau 2.3). Les valeurs toxiques sublétales de l’oestradiol pour d’autres 

organismes aquatiques et terrestres dépassent ses concentrations environnementales et ne 

sont pas des dangers pour ces organismes. 

Les teneurs d’éthinyl oestradiol détectées dans l’environnement occasionnent des dangers 

environnementaux pour la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), le poisson medaka 

(Orizias latipes), le méné tête-de-boule (Pimephales promelas), le poisson zèbre (Danio 

rerio) ainsi que les escargots Marisa cornuarietis, Bithynia tentaculata et Lymnaea stagnalis. 

Ceci ressort si on compare les CMEO de ce médicament pour ces espèces (0,03-100 ng/l : 

tableau 3.6) et ses concentrations dans divers milieux aquatiques (0,25 à 831 ng/l : tableau 

2.3). Les valeurs toxiques sublétales de l’oestradiol mesurées pour les autres organismes 

aquatiques et terrestres s’avèrent supérieures à ses concentrations environnementales qui 

sont ainsi non dangereuses. 

4.3 Dangers chroniques 

Une substance qui s’avère persistante et bioaccumulable constitue un danger chronique ou 

insidieux. Les facteurs de bioconcentration des médicaments concernés sont faibles 

(inférieurs à 240), ce qui soutient qu’ils sont peu sujets à une bioaccumulation dans les 

organismes et à une bioamplification dans la chaîne alimentaire d’autant plus qu’ils sont 

rapidement biotransformés (USEPA, 2000). Vu qu’aucune donnée n’est disponible 

concernant des toxicités chroniques évidentes des médicaments concernés (section 3.3), 

leurs dangers environnementaux chroniques n’ont pu être évalués.  
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5. EXPOSITIONS ET EFFETS DANS L’ENVIRONNEMENT 

L’évaluation des expositions aux dangers potentiels d’une substance dans l’environnement 

est complexe et dépend de nombreuses variables dont les conditions physico-chimiques du 

milieu, les propriétés et la persistance de la substance et les organismes exposés (Van 

Coillie, 2005).   

Il est reconnu que les produits persistants ont plus de chance de causer des effets 

environnementaux importants parce que l’exposition des organismes est généralement plus 

longue. 

Les travaux en lien avec les médicaments concernés ont été réalisés en laboratoire sous des 

conditions contrôlées et ne reproduisent pas nécessairement les mêmes conditions et les 

mêmes effets que dans les milieux aquatiques et terrestres. Aucune donnée relative aux 

voies d’exposition des organismes (taux d’inhalation, d’ingestion de nourriture et d’eau, 

contact cutané, etc.) ni aucune dose de référence n’ont été repérées dans la littérature 

consultée. Il n’a donc pas été possible de préciser des doses journalières d’exposition aux 

médicaments concernés pour des organismes aquatiques et terrestres. 

Malgré cette lacune, cette section expose des effets observés dans l’environnement à la suite 

de l’exposition de certains organismes aux médicaments étudiés.   

5.1 Ibuprofène 

Aucune donnée relative à l’exposition d’organismes à l’ibuprofène ou à des effets de cette 

substance dans l’environnement n’a été répertoriée dans la littérature consultée.  

5.2 Tétracyclines 

Les antibiotiques tétracyclines sont utilisés en médecine humaine et vétérinaire pour traiter 

les infections bactériennes. Les bactéries, les champignons et les algues microscopiques 

sont les principaux organismes affectés par ces antibiotiques. Il est scientifiquement reconnu 

que des bactéries et des champignons exposés à des agents antibactériens développent une 

résistance à ces produits, ce qui rend de plus en plus difficile le traitement des infections 

(Halling-Sorensen et al., 1998). Le développement de cette résistance est généralement 

occasionné par la mutation de gènes survenant à la suite d’une exposition des bactéries et 
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d’autres microorganismes aux antibiotiques (Halling-Sorensen et al., 1998). Cette mutation 

permet aux individus qui survivent à l’exposition d’être plus résistants à la substance et de 

fournir une lignée de bactéries résistantes.  

L’étude d’Attarassi et al. (1993) a rapporté une résistance à la tétracycline chez des bactéries 

exposées à des effluents municipaux contenant ce produit. L’USEPA (2000) a constaté une 

demi-vie de 60 jours pour la tétracycline dans l’eau. Les apports continuels de cette 

substance par les effluents et la persistance de ce produit entraînent une forte exposition des 

bactéries généralement peu mobiles du milieu receveur.  

L’élevage de poissons occasionne une importante contamination des sédiments en 

tétracyclines. L’étude de Hecktoen et al. (1995) a montré que l’oxytétracycline reste dans les 

sédiments des fermes aquacoles avec une demi-vie variant entre 151 et 300 jours. Les 

bactéries vivant dans ces sédiments constituent donc des organismes susceptibles d’être 

fortement exposés aux antibiotiques. Plusieurs études ont observé qu’une haute fréquence 

de bactéries et de microorganismes exposés à des sédiments marins contaminés aux 

tétracyclines induit une résistance à ces produits (Husevag et al., 1991; Samuelson et al., 

1992; Kerry et al., 1995, 1996; Depaolo et al., 1995; Schmidt et al, 2000 et Miranda et 

Zemelman, 2002).  

5.3 Oestradiol et éthinyl oestradiol 

L’oestradiol et l’éthynil oestradiol sont des perturbateurs endocriniens capables de « mimer » 

des hormones oestrogènes femelles chez différents organismes aquatiques (Okkerman et 

Groshart, 2001 et Van Coillie, 2006). En effet, ces substances se lient aux récepteurs 

oestrogènes dans les ovaires et y déclenchent des phénomènes qui caractérisent la 

physiologie et la morphologie des organismes femelles (Van Coillie, 2006). 

Certains effluents municipaux traités causent des inductions oestrogéniques chez des 

poissons et des moules en déclenchant la production de vitellogenine femelle (Van Coillie, 

2006). La détérioration des fonctions reproductives et la féminisation des individus mâles ont 

été observées chez des truites, des menés queues à tache noire et des moules dulcicoles 

exposés à des effluents municipaux (Aravindakshan et al., 2004; Gagné et al., 2004 et Van 

Coillie, 2006). Il s’agit des seuls effets environnementaux mentionnés pour les hormones 

oestrogènes dans la littérature consultée. 
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Les demi-vies de ces hormones dans les milieux aquatiques sont relativement longues; entre 

0,2 et 107 jours pour l’oestradiol et entre 46 et 81 jours pour l’éthinyl oestradiol (Hanselman 

et al., 2003; Ying et al., 2003 et Kuster et al., 2004).  

Le degré et la fréquence d’exposition des poissons et des moules aux hormones des 

effluents municipaux sont difficiles à évaluer. Face à un renouvellement quasi-continu de ces 

hormones, l’exposition des poissons et des moules est probablement moins importante que 

celle des bactéries car ces organismes sont mobiles (poissons) ou  demeurent sur le fond du 

cours d’eau (moules). Ils ne sont donc pas directement ou constamment exposés aux 

contaminants. 
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6. RISQUES ÉCOTOXICOLOGIQUES 

L’estimation du risque écotoxicologique que représente une substance tient compte des 

dangers écotoxiques ainsi que de la fréquence et du niveau d’exposition des biotes et des 

organismes à cette substance. Cette estimation peut être faite selon différentes approches en 

fonction de la disponibilité des données et des modes d’évaluation des expositions (Van 

Coillie, 2005).  

Les méthodes du quotient de risque et de la Triade ainsi que l’approche de la Loi canadienne 

sur la protection de l’environnement (LCPE) constituent les principales techniques 

d’évaluation du risque écotoxicologique utilisées au Canada (Van Coillie, 2005). 

6.1 Méthode générale du quotient 

La méthode générale du quotient est principalement employée lorsqu’un calcul des 

expositions d’un organisme à une substance a pu être effectué. La formule préconisée par 

l’USEPA (1998a) et Environnement Canada (1999) pour calculer un quotient de risque 

écotoxicologique est la suivante :  

Q  =  VEE / VESEO où 

VEE  =  valeur estimée d’exposition 

VESEO  =  valeur estimée sans effet observé. 

La VEE constitue le total des expositions d’une substance calculé pour un organisme. Cette 

valeur se traduit par une dose journalière à laquelle un organisme est exposé. Cette valeur 

varie en fonction des concentrations environnementales du contaminant et tient compte des 

différentes voies d’exposition de l’organisme (inhalation, ingestion, contact cutané, lait 

maternel, etc.), ce qui implique que la biologie de l’organisme étudié est connue. La valeur 

estimée sans effet observé (VESEO) constitue la dose de référence à laquelle l’organisme 

peut être exposé sans l’affecter. 

Lorsque le quotient Q est supérieur à 1 ou que la VEE est supérieure à la VESEO, la 

substance représente un risque écotoxicologique pour l’organisme. Lorsque le quotient est 

inférieur à 1, la substance ne représente pas de risque écotoxicologique évident. 
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Dans le cadre du présent essai, le calcul du quotient de risque écotoxicologique selon cette 

méthode est impossible du fait qu’aucune dose de référence n’a été répertoriée dans la 

littérature pour les trois médicaments considérés. De plus, chez les espèces pour lesquelles 

des effets toxiques ont été observés, le calcul des différentes voies expositions n’est guère 

possible car leurs taux d’ingestion et d’inhalation sont peu connus. 

6.2 Triade 

La « Triade » constitue une approche multidisciplinaire incluant à la fois des analyses 

chimiques, des tests de toxicités des mesures des effets dans l’environnement. Cette 

méthode a été conçue pour l’évaluation des sédiments mais peut être adaptée à la 

problématique des sols et des eaux contaminés.  

L’approche triade consiste d’abord à mesurer les concentrations chimiques de substances 

dans un milieu spécifique et ensuite à comparer ces dernières aux critères de qualité 

applicables. Afin d’évaluer la toxicité réelle globale de ces substances, un bioessai est réalisé 

en laboratoire avec un échantillon du milieu afin de mesurer la toxicité de ces contaminants 

chez des organismes communs. La Triade vérifie finalement si la toxicité du milieu contaminé 

affecte les organismes locaux. Un risque écotoxicologique est déduit par cumul de preuves 

lorsque les concentrations chimiques du milieu dépassent les critères applicables, le milieu 

contaminé est toxique pour des organismes en laboratoire et sa biodiversité est amoindrie. 

Dans le cadre du présent essai, l’approche Triade n’a pas pu être utilisée pour évaluer le 

risque écotoxicologique des trois médicaments concernés car il n’existe aucun critère de 

qualité environnementale de ces produits. De plus, aucun effet dans l’environnement n’a été 

répertorié dans la littérature consultée pour l’ibuprofène.  

Des concentrations chimiques, des mesures de toxicité en laboratoire et des effets 

environnementaux sont disponibles pour les antibiotiques tétracyclines et les hormones 

oestrogènes synthétiques mais il n’existe aucune unité de lieu entre ces trois éléments. Cette 

unité de lieu est indispensable pour prouver hors de tout doute raisonnable que la 

contamination excédant un critère à un site précis est toxique et affecte les organismes 

biologiques de ce site.  
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6.3 Approche de la Loi canadienne sur la protection de l’environnement  

L’approche de la LCPE est basée sur la méthode générale du quotient. La formule 

préconisée par Environnement Canada (1999) pour calculer le quotient de risque 

écotoxicologique est la suivante :  

Q = VEE non calculée / VESEO calculée où 

VEE non calculée = concentration la plus élevée d’un contaminant dans l’environnement 

VESEO calculée  =  VCT / facteur f d’application, d’évaluation ou d’extrapolation où 

VCT = valeur critique de la toxicité  =  CL50, CE50, CI50, CI25, CMEO et/ou CSEO les plus 
basses. 

Le facteur f d’extrapolation varie en fonction de la disponibilité des données et de l’incertitude 

associée à l’estimation de la toxicité des substances étudiées (Environnement Canada, 

1999). Les différentes valeurs du facteur f en lien avec les renseignements disponibles sont 

présentées au tableau 6.1  

Tableau 6.1   Valeurs attribuées au facteur f d’extrapolation en fonction des renseignements 
disponibles(1)   

Renseignements disponibles Facteurs f  

CL50 ou CE50 minimales dans un ensemble de données sur une 
ou deux espèces 1000 

CL50, CE50 ou CI50 minimales dans un ensemble de données sur 
au moins une algue, un crustacé et un poisson 100 

CSEO minimale dans un ensemble de données sur au moins 
une algue, un crustacé et un poisson 
 

CMEO minimale (seuil de toxicité sublétale) 
10 

Résultats d’essais sur le terrain 1 

(1)  Environnement Canada (1999) 

Si le quotient Q obtenu à partir de cette approche est inférieur à 1, la substance ne 

représente pas de risque écotoxicologique évident alors qu’il y a présence de risque si le 

quotient est supérieur à 1. 
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L’approche de la LCPE a été utilisée pour estimer les risques écotoxicologiques associés à la 

présence environnementale de l’ibuprofène, de la tétracycline, de l’oxytétracycline, de la 

chlorotétracycline, de l’oestradiol et de l’éthinyl oestradiol. Les facteurs f de 1 et de 1000 

n’ont pas été considérés pour le calcul du risque de chacun de ces médicaments du fait que 

les mesures de toxicités trouvées dans la littérature sont issues de bioessais en laboratoire 

(et non d’essais sur le terrain) et couvrent un ensemble de données concernant plus de deux 

espèces. 

6.3.1 Ibuprofène 

Les concentrations d’ibuprofène les plus élevées (VEE) mesurées dans de l’eau de surface 

et de l’eau souterraine sont respectivement de 928 ng/l et de 20,7 ųg/l (tableaux 2.3). Les 

VESEO pour les organismes aquatiques ont été définies en divisant les VCT par des facteurs 

f de 10 et 100. Les valeurs critiques de toxicité les plus basses (tableau 3.1) ainsi que les 

VESEO et les quotients Q obtenus pour les organismes aquatiques exposés à l’ibuprofène 

sont présentés au tableau 6.2. 

Tableau 6.2.   Estimation du risque écotoxicologique de l’ibuprofène 

VEE VCT Facteurs f VESEO 
(VCT / facteur f) 

Quotient Q 
(VEE / VESEO)

Organismes aquatiques 
CL50 = 2,55 mg/l 100 0,0255 mg/l 0,037 
CMEO = 10 ng/l 10 1 ng/l 928 

928 ng/l 
(eau de surface) 

CSEO = 3 mg/l 10 0,30 mg/l 0,0031 
CL50 = 2,55 mg/l 100 0,025 mg/l 0,83 
CMEO = 10 ng/l 10 1 ng/l 20 700 

20,7 ųg/l 
(eau souterraine) 

CSEO = 3 mg/l 10 0,30 mg/l 0,07 
 

Les quotients Q de 928 et 20 700 indiquent que l’ibuprofène représente un risque 

écotoxicologique pour les organismes aquatiques. Par contre, la VESEO de 1 ng/l utilisée 

pour calculer ces quotients constitue une valeur excentrique par rapport aux autres valeurs. Il 

est peu approprié de considérer cette valeur dans l’estimation du risque écotoxicologique de 

l’ibuprofène du fait qu’elle est issue d’une seule étude où l’effet mesuré chez le gammare est 

très imprécis (réduction de l’activité) après une exposition très courte (1,5 heure).  
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Les quotients Q obtenus à partir des autres valeurs sont tous inférieurs à 1, ce qui soutient 

que l’ibuprofène ne représente pas de risque écotoxicologique évident pour les organismes 

aquatiques. La présente étude n’a pas permis d’évaluer le risque que représente l’ibuprofène 

pour des organismes terrestres à cause du manque de mesures de toxicités. 

6.3.2 Tétracycline 

La concentration de tétracycline la plus élevée (VEE) dans de l’eau de surface est de 1 ųg/l 

(tableau 2.3). Les VESEO pour les organismes aquatiques sont obtenues en divisant les VCT 

par des facteurs f de 10 et 100. Les VCT les plus sévères (tableau 3.2) ainsi que les VESEO 

et les quotients Q obtenus pour les organismes aquatiques exposés à l’éthinyl oestradiol sont 

présentés au tableau 6.3. 

Tableau 6.3.   Estimation du risque écotoxicologique de la tétracycline  

VEE VCT Facteurs f VESEO 
(VCT / facteur f) 

Quotient Q 
(VEE / VESEO)

Organismes aquatiques 
CE50 = 25 ųg/l 100 0,25 ųg/l 4 
CMEO = 1 ųg/l 10 0,1 ųg/l 10 

1 ųg/l 
(eau de surface) 

CSEO = 340 mg/l 10 34 mg/l 0,00034 
 

Les quotients Q de 4 et de 10 obtenus sont supérieurs à 1; ceci indique que l’oxytétracycline 

représente un risque écotoxicologique pour les organismes aquatiques. Le risque que 

représente la tétracycline pour les organismes terrestres n’a pu être évalué car des données 

de mesures de toxicités pour ces derniers ne sont pas disponibles. 

6.3.3  Oxytétracycline 

Les teneurs supérieures d’oxytétracycline (VEE) dans des eaux de surface et des sols sont 

respectivement 0,34 ųg/l et 50 mg/kg (tableaux 2.3 et 2.4). Les VESEO pour les organismes 

aquatiques sont obtenues en divisant les VCT par des facteurs f de 10 et 100. Les VCT les 

plus basses (tableau 3.3) ainsi que les VESEO et les quotients Q obtenus pour les 

organismes exposés à l’éthinyl oestradiol sont indiqués au tableau 6.4. 
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Tableau 6.4.   Estimation du risque écotoxicologique de l’oxytétracycline 

VEE VCT Facteurs f VESEO 
(VCT / facteur f) 

Quotient Q 
(VEE / VESEO)

Organismes aquatiques 
CE50 = 0,08 mg/l 100 0,8 ųg/l 0,425 0,34 ųg/l 

(eau de surface) CSEO = 0,183 mg/l 10 0,018 mg/l 0,019 
Organisme terrestres 

CE50 = 4420 mg/kg 100 44,2 mg/kg 1,13 
CMEO = 0,81 mg/kg 10 0,081 mg/kg 617 50 mg/kg (sol) 
CSEO = 3000 mg/kg 10 300 mg/kg 0,17 

 

Un quotient Q de 1,13 a été obtenu pour un vers de terre non spécifié exposé à des sols 

contaminés en oxytétracycline.  Un quotient de 617 a été obtenu pour une bactérie de sol 

non spécifiée exposée à l’oxytétracycline. Ces deux quotients sont supérieurs à 1; 

subséquemment, l’oxytétracycline représente un risque pour les organismes terrestres 

exposés. 

Par contre, cet antibiotique n’a pas de risque écotoxicologique pour les organismes 

aquatiques, vu que ses quotients de risque sont inférieurs à 1. 

6.3.4 Chlorotétracycline 

Les concentrations de chlorotétracycline maximales (VEE) dans des eaux de surface et des 

sols sont respectivement de 0,69 ųg/l et de 5,6 mg/kg (tableaux 2.3 et 2.4). Les VESEO pour 

les organismes aquatiques et terrestres sont calculées en divisant les VCT par des facteurs f 

de 10 et 100. Les VCT les plus basses pour les organismes aquatiques et terrestres exposés 

(tableau 3.4) ainsi que les VESEO et les quotients Q obtenus pour l’éthinyl oestradiol figurent 

au tableau 6.5. 

Les quotients Q de 1,38 et 2,49 sont supérieurs à 1 et révèlent ainsi que la chlorotétracycline 

constitue un faible risque pour les organismes aquatiques et terrestres exposés. 
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Tableau 6.5.   Estimation du risque écotoxicologique de la chlorotétracycline 

VEE VCT Facteurs f VESEO 
(VCT / facteur f) 

Quotient Q 
(VEE / VESEO)

Organismes aquatiques 
CE50 = 0,05 mg/l 100 0,5 ųg/l 1,38 0,69 ųg/l 

(eau de surface) CMEO = 10 mg/l 10 1 mg/l 0,00069 
Organisme terrestre 

5,6 mg/kg (sol) CSEO = 22,5 mg/kg 10 2,25 mg/kg 2,49 
 

6.3.5 Oestradiol 

Les concentrations d’oestradiol les plus élevées (VEE) dans les eaux de surface et les eaux 

souterraines sont respectivement de 200 et de 66 ng/l (tableau 2.3). Les VESEO pour les 

organismes aquatiques sont obtenues en divisant les VCT par des facteurs f de 10 et 100. 

Les VCT les plus basses (tableau 3.5) ainsi que les VESEO et les quotients Q obtenus pour 

les organismes exposés à l’éthinyl estradiol dans l’eau sont exposés au tableau 6.6. 

Tableau 6.6.   Estimation du risque écotoxicologique de l’oestradiol 

VEE VCT Facteurs f VESEO 
(VCT / facteur f) 

Quotient Q 
(VEE / VESEO)

Organismes aquatiques 
CE50 = 27 ng/l 100 0,27 ng/l 740.7 
CMEO = 0,1 ng/l 10 0,01 ng/l 20 000 

200 ng/l 
(eau de surface) 

CSEO = 0,4  ng/l 10 0,04 ng/l 5000 
CE50 = 27 ng/l 100 0,27 ng/l 244,4 
CMEO = 0,1 ng/l 10 0,01 ng/l 6 600 

66 ng/l 
(eau souterraine) 

CSEO = 0,4  ng/l 10 0,04 ng/l 1 650 
 

Les quotients Q obtenus sont supérieurs à 1; l’oestradiol représente un risque 

écotoxicologique évident pour les organismes aquatiques aux plus hautes concentrations 

chimiques mesurées dans l’eau.  

Le risque que représente l’oestradiol pour des organismes terrestres n’a pu être évalué du au 

manque de données concernant des mesures chimiques dans des sols. 

 49



6.3.6 Éthinyl oestradiol 

Les concentrations d’éthinyl oestradiol les plus hautes (VEE) dans  des eaux de surface et 

des eaux souterraines sont respectivement de 831 et de 2,4 ng/l (tableau 2.3). Les VESEO 

pour les organismes aquatiques proviennent des VCT divisées par des facteurs f de 10 et 

100. Les VCT les plus sévères (tableau 3.6) ainsi que les VESEO et les quotients Q obtenus 

pour les organismes aquatiques exposés à l’éthinyl estradiol sont présentés au tableau 6.7. 

Tableau 6.7.   Estimation du risque écotoxicologique de l’éthinyl oestradiol 

VEE VCT Facteurs f VESEO 
(VCT / facteur f) 

Quotient Q 
(VEE / VESEO)

Organismes aquatiques 
CE50 = 1 ng/l 100 0,01 ng/l 83 100 
CMEO = 0,1 ng/l 10 0,01 ng/l 83 100 

831 ng/l  
(eau de surface) 

CSEO = 1 ng/l 10 0,1 ng/l 8 310 
CE50 = 1 ng/l 100 0,01 ng/l 240 
CMEO = 0,1 ng/l 10 0,01 ng/l 240 

2,4 ng/l 
(eau souterraine) 

CSEO = 1 ng/l 10 0,1 ng/l 24 
 

Les quotients Q du tableau 6.7 sont très supérieurs à 1; l’éthinyl oestradiol s’avère donc un 

risque écotoxicologique pour les organismes aquatiques.  

Étant donné qu’aucune donnée concernant des concentrations d’éthinyl oestradiol dans des 

sols n’a été trouvée dans la littérature consultée, le risque écotoxicologique de cette 

substance pour des organismes terrestres n’a pu être estimé. 
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7. INCERTITUDES 

La démarche d’évaluation écotoxicologique employée pour évaluer le risque associé à la 

présence de l’ibuprofène, des antibiotiques tétracyclines, de l’oestradiol et de l’éthinyl 

oestradiol dans l’environnement comporte plusieurs sources d’incertitudes.  

Plusieurs sources de rejets de ces médicaments sont diffuses et impossibles à quantifier. De 

plus, le comportement environnemental de ceux-ci est estimé à partir de leurs 

caractéristiques physico-chimiques, ce qui ne correspond pas nécessairement à leur 

comportement réel dans les milieux aquatiques et terrestres.  

Leurs mesures chimiques dans les composantes de l’environnement (air, eau, et sol) sont 

limitées. Les méthodes employées pour mesurer leurs concentrations chimiques dans les 

milieux sont de plus en plus précises avec le temps, ce qui peut expliquer les concentrations 

de médicaments plus élevées mesurées par les études récentes. De plus, des concentrations 

environnementales de ces médicaments supérieures à celles relevées et utilisées dans le 

cadre de la présente évaluation existent probablement et pourraient changer les estimations 

effectuées. 

Il y a peu d’études qui ont été réalisées concernant les effets toxiques des trois médicaments 

dans l’environnement. Les espèces sauvages pourraient réagir autrement et à différentes 

concentrations par rapport aux espèces testées en laboratoire. Il faut aussi mentionner qu’un 

organisme est généralement exposé à plusieurs contaminants dans l’environnement et que 

l’effet observé chez ce dernier peut être attribuable à un toxique autre que celui étudié ou à 

une mixture de contaminants.  

En ce qui concerne l’exposition environnementale, il n’existe aucune dose d’exposition de 

référence aux médicaments évalués pour des organismes. La méthode d’évaluation utilisée 

se limite aux plus hautes concentrations mesurées dans différents milieux comme valeurs 

estimées d’exposition (VEE). De plus, les VESEO utilisées ne correspondent pas à des 

doses d’exposition de référence. Elles sont obtenues en divisant les mesures les plus 

sensibles relevées lors des tests de toxicités réalisés sur différents organismes par des 

facteurs f d’extrapolation de 10 et 100. Ces facteurs sont utilisés pour combler les 

incertitudes reliées au manque de données concernant les effets des médicaments 

concernés sur les organismes aquatiques et terrestres.  
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Les VCT les plus basses utilisées pour évaluer le risque écotoxicologique ont généralement 

été obtenues pour un organisme vivant dans un milieu précis. L’utilisation de la même VCT 

pour des organismes d’autres milieux peut donc biaiser le calcul du risque.  

L’approche de la LCPE employée ne permet pas d’estimer, de façon représentative, le risque 

écotoxicologique des médicaments concernés dans un milieu précis mais permet d’estimer le 

risque selon un scénario très sévère.  
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CONCLUSION 

L’évaluation écotoxicologique menée en six étapes dans le cadre de la présente étude a mis 

en relief les éléments mentionnés ci-après. 

Suite à leur consommation ou leur application, les médicaments concernés sont en partie 

excrétés via les fèces et urines humaines et animales et sont rejetés dans l’environnement 

par de nombreuses sources ponctuelles et diffuses. Les principales sources de produits 

pharmaceutiques sont les effluents d’eaux usées municipales, l’excrétion directe au sol par 

les élevages agricoles, le lessivage et le ruissellement des terres agricoles, l’excrétion des 

élevages aquacoles et la disposition inadéquate des médicaments périmés. Des centaines 

de tonnes de produits pharmaceutiques sont ainsi rejetés annuellement dans 

l’environnement.  

L’ibuprofène, les antibiotiques tétracyclines et les hormones oestradiol et éthinyl oestradiol 

sont présents dans l’environnement à des concentrations variant du nanogramme au 

microgramme par litre ou kilogramme de sol en poids sec. Le devenir et la persistance de ces 

substances dans les milieux aquatiques et terrestres sont intrinsèquement liés aux propriétés 

physico-chimiques des médicaments et aux conditions du milieu. Les produits concernés ont 

des demi-vies environnementales variant entre 0,2 et 1620 jours. Les sédiments et les sols 

constituent les milieux où ces derniers persistent le plus longuement. Globalement, les 

substances ont peu tendance à se bioaccumuler dans les organismes ou à se bioconcentrer 

dans la chaîne alimentaire. 

Les résultats des mesures de toxicités ont montré que l’ibuprofène, les antibiotiques 

tétracyclines et les hormones oestradiol et éthinyl oestradiol ont des toxicités létales et 

sublétales chez divers organismes à des concentrations variant du milligramme au 

nanogramme par litre ou kilogramme. En comparant les concentrations environnementales 

aux mesures de toxicité, l’étude a montré que les médicaments concernés causent des 

dangers écotoxiques sublétaux chez divers organismes aquatiques comme le gammare, 

l’escargot aquatique, la lentille mineure et plusieurs espèces de bactéries et de poisson 

(truite arc-en-ciel, méné tête-de-boule et poissons zèbre et médaka).  

Des effets dans l’environnement ont été observés chez des organismes exposés aux 

antibiotiques tétracyclines et aux hormones oestradiol et éthinyl oestradiol. Le 

développement d’une résistance aux tétracyclines a été observé chez plusieurs espèces de 
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bactéries exposées à de l’eau et des sédiments contaminés par des effluents municipaux et 

des élevages aquacoles. Une féminisation, une inhibition du développement des caractères 

sexuels et des troubles de reproduction ont été observés chez des poissons et des moules 

exposés à des effluents municipaux contaminés en produits oestrogènes.   

L’évaluation écotoxicologique menée dans cet essai a permis d’évaluer le risque en tenant 

compte du principe de précaution, c’est-à-dire, en fonction des scénarios les plus sévères. 

L’estimation du risque selon la méthode du quotient préconisée par la Loi canadienne sur la 

protection de l’environnement a montré qu’en fonction des concentrations environnementales 

actuelles connues, les tétracyclines et les hormones synthétiques représentent un risque 

écotoxicologique pour l’environnement. 

Malgré de nombreuses incertitudes, il existe des raisons de croire que les médicaments 

concernés risquent de causer des dommages à la santé de plusieurs organismes dans 

l’environnement. De plus, des études ont en effet mesuré des concentrations de 

médicaments de l’ordre du nanogramme par litre dans l’eau de quelques usines d’eau 

potable. Face à ces indications, il serait prudent d’appliquer le principe de précaution et de 

commencer à mettre en oeuvre des mesures de prévention, de contrôle et de suivi 

environnemental des médicaments au Québec et au Canada.  

Les recommandations proposées à la section suivante vont dans ce sens en vu d’inciter les 

instances gouvernementales à limiter et prévenir le phénomène de contamination de 

l’environnement en médicaments et notamment en ibuprofène, en tétracyclines et en 

hormones oestrogènes synthétiques, trois catégories de produits pharmaceutiques très 

utilisées au Canada. 
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RECOMMANDATIONS 

La démarche d’évaluation écotoxicologique employée dans le cadre de cet ouvrage a permis  

de montrer, malgré plusieurs sources d’incertitudes, que la présence d’ibuprofène, 

d’antibiotiques tétracyclines et d’hormones oestrogènes synthétiques dans l’environnement 

avait des impacts écotoxicologiques néfastes sur la faune et la flore des milieux aquatiques 

et terrestres.  

L’utilisation ou l’application d’un médicament ne se limite pas seulement à des bienfaits chez 

un individu mais peut aussi affecter les écosystèmes dont dépendent indirectement tous les 

êtres vivants. Cette réalité oblige donc la société actuelle à se questionner et revoir le rapport 

qu’elle entretient avec les produits pharmaceutiques. 

La sensibilisation soutenue du public et la mise en place de mesures préventives constituent 

des actions prioritaires à réaliser. Ces mesures devraient être accentuées sur la réduction 

des mauvais usages, de la surutilisation et de la disposition inadéquate des produits 

pharmaceutiques, ce qui permettrait de réduire la pression environnementale engendrée par 

ces derniers. Dans plusieurs municipalités, il est interdit de jeter des médicaments dans les 

ordures ménagères. Une telle mesure devrait être appliquée dans toutes les municipalités. 

En plus des pharmacies, d’autres lieux ou institutions comme les écocentres, les déchetteries 

et les municipalités devraient collecter les médicaments périmés. 

L’agriculture et l’aquaculture constituent des activités importantes de rejets d’antibiotiques 

vers les sols et les sédiments. Ces activités devraient faire l’objet d’un suivi et d’exigences 

particulières. Les mécanismes d’approbation des produits pharmaceutiques utilisés dans ces 

domaines devraient être renforcés en autorisant seulement l’utilisation de nouveaux 

médicaments offrant un avantage démontré par rapport aux pharmacothérapies actuelles. 

Parallèlement à ces actions, les instances gouvernementales devraient élaborer et adopter 

une réglementation permettant le contrôle et l’évaluation environnementale des 

médicaments. Le Canada prépare depuis 2001 un projet de règlement visant l’évaluation 

environnementale des nouveaux produits ainsi que ceux commercialisés entre 1987 et 2001 

pour déterminer si l’exposition environnementale à ceux-ci constitue un danger pour 

l’écosystème ou la santé humaine. Ce projet de règlement devrait être adopté le plus tôt 

possible. 
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Au Canada, les connaissances sur les médicaments et les espèces affectées par ces 

derniers demeurent à l’heure actuelle très fragmentaires. Il est urgent de combler les lacunes 

à ce niveau afin d’établir des seuils de toxicité et des critères de qualité pour les différents 

milieux. Des études plus poussées devraient aussi être réalisées pour établir des doses 

journalières admissibles de médicaments pour des espèces aquatiques et terrestres de 

manière à faciliter le processus d’analyse de risques. Les instances gouvernementales 

fédérales et provinciales devraient aussi mettre sur pied un réseau de mesures et de suivis 

des médicaments dans l’environnement.  

Les actions recommandées ci-haut permettraient de prévenir et de réduire la contamination 

de l’environnement par des produits pharmaceutiques. De plus, des mesures de traitement 

s’avèrent essentielles pour éliminer les rejets environnementaux de médicaments. À cette fin, 

plusieurs études ont montré l’efficacité d’un traitement secondaire utilisant des 

microorganismes et d’un traitement tertiaire par ozonation pour réduire les quantités de ces 

produits dans les effluents municipaux. Au Canada et au Québec, plusieurs municipalités ne 

disposent d’aucun système ou d’un système inadéquat de traitement des eaux usées 

urbaines. L’instauration de tels traitements devrait être prioritaire pour les grandes 

municipalités ne disposant pas d’un système de traitement adéquat. La Ville de Montréal 

totalise près de la moitié de la population du Québec et dispose seulement d’un traitement 

primaire par décantation. Un tel traitement n’est pas suffisamment efficace et engendre le 

rejet de plusieurs contaminants incluant des médicaments. 

Le compostage constitue une alternative pour éliminer les médicaments biodégradables 

présents dans les boues municipales. L’action des microorganismes permettrait de réduire 

considérablement les teneurs de médicaments dans les boues et permettrait une valorisation 

agricole plus sécuritaire pour l’environnement. 

Il est donc nécessaire de doter les municipalités de moyens économiques adéquats pour 

financer l’instauration de traitements des eaux usées et des boues municipales plus 

performants pour une élimination maximale des produits pharmaceutiques. 

La réalisation des actions recommandées permettrait d’obtenir de meilleures connaissances 

sur les médicaments, sur leurs impacts environnementaux et sur l’état des écosystèmes 

receveurs. La prévention et le contrôle des rejets des médicaments demandent une 

sensibilisation du public, l’élaboration d’exigences réglementaires adéquates et l’instauration 

de systèmes de traitement des eaux usées plus performants. 
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