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Résumeé

Un nombre important de molécules pharmaceutiques sont consommeées en France et
peuvent contaminer le compartiment aquatique (eaux de surface, eaux souterraines, eaux
potables) ; ce qui a conduit les gestionnaires et le public a s’interroger sur la présence et
limpact de ces substances dans l'environnement. Cette interrogation s’inscrit dans un
contexte plus général de préservation de I'environnement et des ressources en eau. Ainsi au
niveau Francgais, le second Plan National Santé Environnement (PNSE2) integre désormais
une action spécifique pour les médicaments visant a « améliorer la connaissance et réduire
les risques liés aux rejets de médicaments dans I'environnement, en engageant des le mois
de juillet 2009 les travaux en vue de I'élaboration d’un plan d’action national ... ».

Compte du nombre important de molécules consommeées en France, il est nécessaire,
avant d’établir un protocole de surveillance des milieux, d'établir une liste de molécules
prioritaires a surveiller. Le travail présenté ici s'est donc attaché a proposer une liste
pertinente de molécules a rechercher dans les eaux de surface, en tenant compte des
concentrations attendues dans I'environnement et des effets biologiques sur les organismes
aquatiques. L’approche présentée ici s'est focalisée sur la contamination des eaux de
surface via la consommation des médicaments par la population Francaise. Les autres
sources ponctuelles de contamination, comme les usines de fabrication ou de
conditionnement n'ont pas été évaluées. Par ailleurs, le travail de priorisation a été effectué
pour les médicaments a usage humain et ne concerne pas les médicaments vétérinaires.

Plusieurs méthodologies ont été mises en place, en fonction des substances
médicamenteuses évaluées, mais également en fonction de la disponibilité des données. Au
final, 300 molécules parentes couvrant majorité des classes thérapeutiques et chimiques
utilisées, ainsi qu’'une cinquantaine de métabolites humains ont été évalués et des listes de
molécules prioritaires justifiables du point de vue scientifiqgue et de I'état actuel des
connaissances ont pu étre définies.

De plus, d’'une maniére plus générale, ce travail a permis de dégager les conclusions
suivantes :

Du point de vue de la toxicologie environnementale :

* il est nécessaire d’augmenter le jeu de données écotoxicologiques ;

* le risque principal associé aux rejets médicamenteux est un risque sur le long terme ;

* il est important de considérer la question de la contamination par les substances
médicamenteuses sous l'angle des mélanges et de leurs effets associés a la
présence des autres types de contaminants.

Du point de vue de la chimie environnementale :

* pour les médicaments a usage humain, les stations d’épuration urbaine restent le
point d’entrée privilégié dans le milieu récepteur ;

* les usines de fabrication et/ou de conditionnement peuvent représenter des sources
localisées de contamination ;

* |es données concernant la rémanence et la dégradation des médicaments dans
I'environnement sont limitées et un effort doit étre réalisé sur ce point ;

* un effort doit également étre porté sur la compréhension du comportement des
médicaments dans l'environnement : sorption sur les matieres en suspension, au
sédiment et accumulation dans les organismes ;

* [utilisation de données modélisées, notamment sur la présence et les niveaux de
contamination dans [I'environnement est une alternative intéressante et
complémentaire aux mesures chimiques systématiques.



Du point de vue de la gestion du risque :

il est nécessaire de limiter autant que possible la dissémination environnementale
des médicaments, cette limitation pouvant passer par les mesures suivantes :

(0]

(0]

le développement d’'une réglementation pour les produits de santé intégrant
les considérations environnementales,

'amélioration de l'information au niveau des professionnels de santé et des
patients ;

une consommation raisonnée des produits de santé ;

I'amélioration des procédés de collecte et de traitement des eaux usées ;

le développement de la « chimie verte » au niveau industriel et le prise en
compte des considérations environnementales dans I'élaboration de nouvelles
molécules ;

la bonne gestion de cette problématique passera par I'entente entre les différentes
agences publigues et services responsables de la santé publigue (AFSSAPS,
AFSSA, hopitaux), de I'environnement (AFSSET, Agences de I'Eau, DRIRE...) et par
l'implication des industriels et des professionnels de santé en général (médecins et
pharmaciens).
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Liste des définitions

Anthropique :  relatif a [l'activit¢ humaine. Qualifie tout élément provoqué directement ou
indirectement par l'action de I'homme. Une pollution anthropique est le résultat des activités
humaines.

Bioaccumulation : processus par lequel un composé chimique s’accumule dans un organisme vivant
par diffusion passive, adsorption, transport actif, ou via la chaine alimentaire.

Biodégradation : capacité d’'une molécule a étre dégradée dans I'environnement sous l'influence de
processus biologiques.

Bioessai : évaluation de la toxicité d'une substance par I'observation en laboratoire de ses effets sur
un organisme vivant.

Danger : propriété ou capacité intrinséque d'une substance chimique a affecter de facon négative
l'intégrité d'un individu.
Defined Daily Dose (DDD) : la DDD est définie comme « la dose quotidienne recommandée pour le

traitement d'un adulte dans lindication principale du médicament» ou comme «la dose de
médicament nécessaire pour une journée de traitement dans des conditions standardisées ».

Effet (évaluation de): estimation de la relation entre une dose ou un niveau d’exposition a une
substance et le type, lincidence et la sévérité de l'effet sur un organisme ou un ensemble
d'organismes.

Exposition (évaluation de) :  détermination des concentrations, ou détermination des émissions, du
mouvement, de la transformation et/ou de la dégradation d’'une substance dans le but d’estimer les
concentrations auxquelles un individu, une communauté, ou un compartiment environnemental sont
exposeés ou susceptibles de I'étre.

Médicament : d'aprés le code de la santé publique (1967), un médicament est défini comme « toute
substance ou composition présentée comme possédant des propriétés curatives ou préventives a
I'égard des maladies humaines ou animales, ainsi que tout produit pouvant étre administré a I'homme
ou a l'animal, en vue d'établir un diagnostic médical ou de restaurer, corriger ou modifier leurs
fonctions organiques ».

Milieu récepteur : lieu ou sont déversées les eaux usées, épurées ou non épurées. Peut étre une
riviere, un lac, un étang, une nappe phréatique, la mer... Dans ce document, on entend principalement
par milieu récepteur des eaux de surfaces (rivieres).

Persistance : résistance aux conditions de dégradation biotique et abiotique dans I'environnement.
La persistance d’une substance reflete non seulement son potentiel a atteindre les organismes sur
une longue durée mais également sa capacité a atteindre le milieu aquatique et a étre transportée sur
de longues distances.

Risque : probabilité d'atteinte de I'intégrité d’un organisme, ou d’'un groupe d’organismes, résultant de
'exposition a une substance ou a un groupe de substances chimiques données. Le risque
environnemental lié & une substance chimique est généralement déterminé par le rapport d'une
concentration d’exposition a une concentration sans effet.

Spécialité pharmaceutique : Une spécialité pharmaceutique est définie comme un « médicament
préparé a l'avance, présenté sous un conditionnement particulier et caractérisé par une dénomination
spéciale » (Art. L.5111-2 CSP).

Unité galénique : l'unité galénique d’'un médicament est obtenue en multipliant le nombre de
conditionnements vendus par la taille du conditionnement en comprimés ou millilitres de liquide
(DREES 2006) *.

Unité standard : l'unité standard est obtenue en divisant le nombre d'unités galéniques vendues par
un facteur de standardisation ; généralement, la plus petite « dose » commune de forme de produit
telle que la cuillere a café, le comprimé, 'ampoule ou encore la capsule (DREES 2006) *.

* . aucune de ces deux unités ne permet de prendre en compte le dosage des médicaments ; par
conséquent, un comprimé de 20 milligrammes et un de 40 milligrammes du méme médicament sont
comptabilisés de la méme maniére dans chacune de ces unités (DRESS 2006).
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Liste des abréviations

AFSSAPS : Agence Francaise de Sécurité Sanitaire des Produits de Santé, anciennement
Agence du médicament.

AINS : Anti-inflammatoire non stéroidien.
ATB : Antibiotique.

ATC : Anatomical Therapeutical Classification system, systeme international de classification
des substances médicamenteuses en fonction de I'organe ou du systeme organique cible et
des propriétés chimiques, thérapeutiques et pharmacologiques de la substance.

CE,: Concentration effective pour x% (généralement 50%) des organismes tests considérés.
CL4: Concentration létale pour x% des organismes tests considérés.

DDD : Defined Daily Dose.

Dow : Kow corrigé par le pKa pour les espéces ioniques.

EMEA : European Agency for the Evaluation of Medicinal Products.

FDA : Food and Drug Administration.

IRS (ou ISRS) : Antidépresseur inhibiteur spécifique de la recapture de la sérotonine.

Kow : Coefficient de partage octanol/eau, mesure I'hydrophobie d’une molécule.

pKa : Constante de dissociation d’'une molécule.

LOEC : Lowest Observed Effect Concentration, plus petite concentration pour laquelle un
effet (généralement toxique) est observe.

LOAEL : Lowest Observed Adverse Effect Level : plus petite concentration pour laguelle un
un effet secondaire (toxique) est observe.

LOEL : Lowest Observed Effect Level : plus petite concentration pour laquelle un effet
(généralement un effet thérapeutique pour un médicament) est observé.

NOEC : No Observed Effect Concentration, plus petite concentration pour laquelle aucun
effet (généralement toxique) n’est observe.

NOAEL : No Observed Adverse Effect Level : plus petite concentration pour laquelle aucun
effet secondaire (toxique) n’est observe.

NOEL : No Observed Effect Level : plus petite concentration pour laquelle aucun effet
(généralement un effet thérapeutique pour un médicament) n’est observé.

PEC : Predictive Environmental Concentration, concentration prédite dans I'environnement
d’'un composé.

PNEC : Predictive No Effect Concentration, concentration prédite sans effet d'un composé
sur un organisme.

QSAR : Quantitative Structural-Activity Relationship.
STEP : Station de traitement et d’épuration des eaux usées.
TGD : Technical guidance document.

USEPA : United States Environmental Protection Agency.

14



Index des tableaux

Tableau 1 : Facteurs de sécurité utilisés par la procédure de le TGD Européen (TGD 2003)

pour dériver 1S PNECAQUALIQUE. ........uuuueeieiiiiis s 25
Tableau 2 : Pharmacologie comparée des antidépresseurs de type ISRS............cccvvvieeeen. 80
Tableau 3 : Quantités consommeées, taux d’excrétion (Fexcreta) et valeurs de PEC pour les
substances pharmaceutiques utilisées en France pour les années 2004 et 2007............... 119
Tableau 4: Taux d'excrétion, activité pharmacologique et valeurs de PEC pour des
aT=] = Lo Tol [T ST 0 M ] (= =] OO PSPPSR 123
Tableau 5: Comparaison des concentrations prédites et réellement mesurées en entrée et
sortie de STEP pour 1€S B-DlOQUANTS. ......ccooeieiiieieecceece e 124
Tableau 6 : Comparaison de valeurs de Vd et de Koc et Kd expérimentaux...................... 128
Tableau 7 : Liste des composés prioritaires additionnels............cooevviieiiiiiiiieciiiee e, 158
Tableau 8 : Liste des métabolites humains prioritaires additionnels.............ccccccvveeeeeeeee, 164
Tableau 9 : Principales classes chimiques et molécules utilisées en thérapeutique endocrine
en France, et quantités consommeées en 2008. ..........ccooviiiiiiiiiiiie e i 170
Tableau 10: Valeurs de PEC et principaux métabolites pour les molécules utilisées en
LT =T o =10 o U TSI =T o To [ Yo o T = P 170

Tableau 11 : Concentrations en agents anticancéreux cytotoxiques mesurées dans divers
échantillons environnementaux (effluents hospitaliers, entrée et sortie de STEP, et eaux de

S0 1 = Lo =) T 196
Tableau 12 : Valeurs d’écotoxicité retrouvées pour les anticancéreux cytotoxiques. ......... 196
Tableau 13 : Valeurs de PEC affinées par le métabolisme pour les anticancéreux traités
dans la démarche de PrioriSAtiON. ........ccoeeeiieieiee e e 198
Tableau 14: Liste indicative des anticancéreux cytotoxiques a rechercher dans
I'environnement et & évaluer pour leur ECOtOXICItE. ...........uuuerrirerieiiiiiieiiieieereeeeeeeeeeeeeeeeeeeeees 200
Tableau 15 : Perspectives et nécessité de programmes d’action, ordre de priorité proposé
par 'Academie Nationale de PharmacCie. ...........coooiiiiiiiiiiie e 244
Tableau 16: Actions possibles pour limiter la dissémination environnementale des
1= T0 1= T g LT | £ PPPPPPPPPPP 246
Tableau 17 : Evolution des quantités consommées et des PEC pour les médicaments entre
|€S ANNEES 2004 €1 2007, ...eeeeeeeeeeeeeeeeteeeeeeeeeeteeeeeeeeee e e e et e et e et ee e et et e e ettt et et ettt e e et s saeeeaeeeneeeenennes 269
Tableau 18 : Compilation de données pharmacocinétiques et physico-chimiques pour des
Médicaments & USAJE NUMAIN. ........oiiiii i e e et e e e e e eeeans 276
Tableau 19 : Critéres pris en considération dans la démarche de priorisation par expertise.
........................................................................................................................................... 280
Tableau 20 : Quantités d'anticancéreux délivrées dans les officines de ville et les hdpitaux
pour les années 2004 €1 2008. .......cioiiiiiiiiiiie e a e aaa——— 291
Tableau 21 : Evolution des consommations et des PEC pour les cytotoxiques entre les
ANNEES 2004 €1 2008.......coieeeeeeeeee e 294

Tableau 22 : Données de métabolisme disponibles pour les anticancéreux cytotoxiques. 296
Tableau 23 : Quantités d’anticancéreux consommées au Centre Léon Bérard pour I'année

2005 et répartition en fonction du type d’hospitalisation..............ccccooeeeeiiieiiiiienee e, 299
Tableau 24 : Liste non exhaustive de molécules recherchées et détectées dans des
EfflUENEIS A8 STEP UIDAINE. . .ccu ettt e et ettt et e et et e e e e e ernreenaees 302

15



Index des figures

Figure 1: Schéma simplifié des voies de contamination des eaux et des sols par les

Médicaments & USAJE NUMAIN. .......ciiiiiiiiieeie e e e e e e e et e e e e e e eeesaaaa 20
Figure 2: Schéma de la procédure d'évaluation du risque environnemental de 'EMEA
(EMEA 2006) pour les substances pharmaceutiques a usage humain. ..............cccccvvvvvennnnn. 24
Figure 3: Valeurs d’écotoxicité aigué des composés pharmaceutiques sur les organismes
= o [N = LA 0T 72
Figure 4: Valeurs d'écotoxicité chronique des composés pharmaceutiques sur les
OrganiSMES AQUALIGUES. ..eeeeuuuiieeeeeeeeeettit e e e e e et eeeett e e e e e e e e e eettaa e e e e e eeeeeaaanen e aaeaeeeeeesnnnnnnaeens 74
Figure 5: Comparaison des valeurs de toxicité chronique sublétale (valeurs de NOEC et de
LOEC) pour les B-bloquants et 1S IRS. .........eiiiiiiiiiiiiicee e 80

Figure 6 : Comparaison des concentrations prédites et mesurées en entrée de STEP......124
Figure 7 : Projection des variables Vd, Log Kow, Log Dow a pH 7 et 8, et Koc a pH 7 sur les

deux premiers axes de I'analyse en compaosantes prinCipales...........cccccvvveee e eveeeeiiiinennn. 128
Figure 8 : Schéma simplifié de la démarche de priorisation utilisée. ..........c.cccceeveeeeiiinnnnne. 133
Figure 9: Circuit des molécules anticancéreuses depuis leur délivrance jusqu’a leur rejet
Lo Fo TR (o g T =W Yot =T o (= | 202
Figure 10 : Corrélation entre les données de consommation de la CPAM et de I'afssaps pour
PANNEE 2004...... e ettt ettt ettt ettt ettt ettt ettt ettt et ettt e et et e e e e e e e e e 267

Figure 11: Corrélation des données locales de la CPAM (année 2005) et des données
nationales de 'AFSSAPS (année 2004) pour 28 molécules pour les ventes a l'officine......273

Figure 12 : Corrélation des données locales d’Alliance-Santé (année 2004) et des données
nationales de 'AFSSAPS (année 2004) pour 19 molécules et pour les ventes a I'officine..274

Index des équations

Equation 1 : Calcul préliminaire de PEC dans la phase | de FTEMEA. ..........ccccccoevvevevvenenn. 25

Equation 2 : Calcul de PEC de phase 2 « affinée » tenant compte de la métabolisation, de
I'élimination dans les STEP et de la dilution dans les eaux de surface pour une substance

(o0 01T [T == 25
Equation 3: Calcul des concentrations prédites dans les eaux de surface pour les
SUDStaNCeS PharMaCEULIQUES. ........ooeeeiiiiie et e e e e e as 28

16



Chapitre 1.

Introduction

I O] 0] (=3 = TSP 19
I 0] o] =T 0 = 1o [ 1= 19
1.2. Voies d’entrée des médicaments dans I'environnement...............ceevveveeeeeeeeeeeeeennen. 19
1.3. La réponse des pPoUVOIrs PUBICS.........uuuuuiiiiiiiiiiiiiiiiieeieiieeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeaeneeeeees 21

2. Rappels sur I'évaluation de MSQUE.........cccc. ceveeiiiiieieeeeeeeeee e 21
2.1, DAFINITIONS ...ttt 21
2.2. Principales méthodologies d’évaluation de riSQUE..............uuuuueeemrermmeerieereeirieeeneennns 22
2.3. Intéréts et limites de I'évaluation de FHSQUE............ceiiieiiiiiiiiiiie e 23

3. L’évaluation de risque pour les médicaments aus  age humain............c.occvvveeeennn. 23
3.1. MéthodolOgies EXISLANTES ......ccceieeieeeeeeee e 23
3.2. Parameétres a prendre en compte pour I'évaluation du risque des médicaments....26

I 0= To | =30 ST =T 1 [T PP PPPPPR 27

5. Matériel €t METNOUES ........uuiiiiiiiiiiii e 28
5.1. Evaluation de I'eXpOSItION .........ooouiieiiiiiee e 28
5.2. Evaluation de I'effet, utilisation des données écotoxicologiques............ccceeeveeeennne. 30
5.3. Utilisation des données pharmacologiques et physico-chimiques.......................... 30

6. Organisation dU MANUSCIIL...........ciiiiiiiits i e e e e e e e e 31

17



18



Introduction

1. Contexte
1.1. Problématique

Depuis les années 80 et grace, notamment, aux progrés de I'analyse physico-chimique,
de nombreuses molécules pharmaceutiques ont été détectées dans I'environnement ; et leur
présence dans les effluents et les boues de stations d’épuration urbaines, le milieu aquatique
et les sols, a été établie a I'échelle mondiale. La premiére mise en évidence de la présence
de médicaments dans les eaux remonte a 1976 (Hignite et Aznaroff 1977, cité par Académie
Nationale de Pharmacie 2008). De nombreux travaux ont depuis lors confirmé I'ubiquité des
substances médicamenteuses dans les eaux de surface et les eaux souterraines (Miége et
al. 2006 ; Paxeus et al. 2004 ; Boyd 2003 ; Golet et al. 2003 ; Metcalfe et al. 2003 ; Heberer
et al. 2002 ; Kolpin et al. 2002 ; Ternes et al. 2001 ; Jones et al. 2001 ; Zuccato et al. 2000 ;
Stumpf et al. 1999 ; Daughton et Ternes 1999 ; Halling-Sorensen et al. 1998 ; Ternes 1998 ;
Buser et al. 1998), mais également dans le tissu de poissons (Ramirez et al. 2009 ; Brooks
et al. 2005). Au début des années 2000, plus de 80 substances pharmaceutiques avaient
ainsi été mesurées dans des effluents de stations d’épuration (STEP) et des eaux de surface
(Heberer 2002).

Cet état de fait a donc amener a s’interroger sur l'impact possible des substances
médicamenteuses sur les écosystéemes. Impact qui semble confirmé par :

* la présence dans les effluents de STEP et les milieux aquatiques de composés actifs
sur le systéme endocrinien, et notamment la présence d'estrogenes comme
I'éthynilestradiol, pouvant étre a l'origine de la féminisation de populations de
poissons (Purdom et al. 1994 ; Desbrow et al. 1998 ; Matthiessen et Gibbs 1998 ;
Sonnenschein et Soto 1998 ; Tyler et al. 1998 ; Petrovic et al. 2002) ;

* plus récemment, I'observation du déclin de populations de vautours au Pakistan,
relié a I'exposition indirecte de ces rapaces a un anti-inflammatoire bien connu : le
diclofénac (Oaks et al. 2005).

En conséquence, lintérét et le nombre de travaux portant sur cette problématique se
sont tres fortement accrus ces derniéres années (Christensen 1998, Schulman et al. 2002).

1.2. Voies d’entrée des médicaments dans I'environn ement

Les médicaments peuvent atteindre et contaminer I'environnement de plusieurs
maniéres. Concernant les médicaments a usage humain, la consommation des
médicaments par la population pourrait représenter la principale source de contamination
des milieux (Figure 1). Apres administration, le médicament est absorbé, métabolisé et
excrété, puis rejeté dans les eaux usées. Le résidu gagne ensuite les stations d’épuration
urbaines qui n'en dégradent qu’une partie. Finalement, une fraction variable du médicament
est rejetée par les effluents de STEP qui sont alors dilués dans les eaux de surface
(rivieres). Par ailleurs, lors du traitement dans les STEP, une partie du médicament peut
s'adsorber sur les boues résiduelles et contaminer les sols aprés épandage de celles-ci.

Les effluents hospitaliers représentent une source particuliere de contamination
médicamenteuse et peuvent présenter un profil spécifique de contamination : antibiotiques,
anti-infectieux, produits de contraste iodés et anticancéreux. Les effluents hospitaliers n’étant
pas traités sur place, les substances pharmaceutiques se retrouvent dans les eaux usées de
'agglomération et gagnent les STEP urbaines, puis finalement les eaux de surface.

La voie d’entrée des médicaments vétérinaires est différente puisque ceux-ci peuvent
étre dispersés directement dans les écosystemes (utilisation en aquaculture, traitement des
animaux en champ...), soit les contaminer indirectement, par exemple via I'épandage de
lisier contaminé.
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Figure 1 : Schéma simplifié des voies de contamination des eaux et des sols par les médicaments a usage humain.
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Dans le cas des animaux délevage, les médicaments vétérinaires utilisés sont
essentiellement des antibiotiques et des antiparasitaires, qui sont administrés avec la
nourriture (Boxhall et al. 2003 ; Halling-Sgrensen et al. 1998).

Enfin, une derniére voie de contamination des eaux, commune aux médicaments
humains et vétérinaires, reste les rejets des usines de fabrication ou de conditionnement qui
peuvent entrainer des pics de contamination localisés (Larsson et al. 2007) et affecter des
organismes exposés (Carlsson et al. 2009 ; Gunnarsson et al. 2009).

1.3. La réponse des pouvoirs publics

Cette prise de conscience de la contamination environnementale par les rejets
médicamenteux et de leurs effets potentiels, a conduit les Etats a définir et mettre en place
des actions appropriées, au niveau législatif et scientifique. Ainsi, dans la continuité de ce qui
existe aux Etats-Unis (FDA 1998), des travaux sont actuellement en cours au niveau
Européen en vue de mettre en place des procédures d’évaluation du risque des nouvelles
substances médicamenteuses a usage humain (EMEA 2006) et vétérinaire (VICH 2000,
2004), cohérentes avec les procédures d’évaluation du risque des substances chimiques
déja existantes, et incluant le risque pour I'environnement, pour les écosystémes aquatiques
et terrestres. Par ailleurs, de nombreux programmes de recherche visant a évaluer la
présence et les effets biologiques des rejets médicamenteux ont été mis en place ces 10
derniéres années, avec notamment en Europe les programmes Rempharmwater, Erapharm,
Poseidon, Norman ou Knappé.

Par ailleurs, la mise en ceuvre au niveau Européen de la Directive Cadre sur I'Eau, bien
gue n’imposant pas actuellement d’objectif ou de norme de qualité pour ce type de
molécules, conduit néanmoins les gestionnaires (Agences de I'Eau, AFSSA, DRASS...) et
les utilisateurs de l'eau (industriels, traiteurs d'eau) a s'interroger a priori sur les
conséquences de cette contamination, en terme de contribution a la dégradation des
écosystemes aquatiques, voire d'atteinte a la santé humaine (Garric et Ferrari 2005). Le
récent second Plan National Santé Environnement inclut désormais une action spécifique
pour les médicaments visant & « améliorer la connaissance et réduire les risques liés aux
rejets de médicaments dans I'environnement, en engageant dés le mois de juillet 2009 les
travaux en vue de I'élaboration d’'un plan d’action national (...) ».

Ainsi, et bien que depuis les années 98, le nombre de publications sur ce sujet, et plus
particulierement sur les niveaux de concentrations et le devenir de ces molécules dans les
écosystemes aquatiques et terrestres a largement augmenté (Ayscough et al. 2000 ;
Kuimmerer 2009a), de nombreuses incertitudes persistent quand a leur présence et leurs
effets sur les écosystémes aquatiques. Il s’avere donc nécessaire de conduire pour les
médicaments, des démarches d’évaluation de risque, au méme titre que pour les autres
substances chimiques.

2. Rappels sur I'évaluation de risque
2.1. Définitions

Les activités humaines font peser différentes pressions (agriculture, industrie,
transports...) sur lI'environnement ; pressions qui peuvent conduire a une altération des
écosystemes, quelque soit le compartiment considéré : atmosphere, sol ou eau. Etant donné
la prise de conscience et le développement croissants de ces pressions, il est devenu
indispensable de les décrire, de les évaluer et de gérer leurs conséquences, c’est I'objet de
I'évaluation environnementale (Calvet 2005).

Dans le cas des résidus médicamenteux ; il s’agit d’un risque environnemental pour les
écosystemes d’'eaux douces, de nature chimique.
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Le concept d'évaluation du risque environnemental pour les substances chimiques est
sous-tendu par quelques définitions de base qui sont rappelées ici :

Le danger, qui est la propriété ou la capacité intrinseque d'une substance chimique a
affecter de fagon négative I'intégrité d’'un individu.

L’évaluation de I'exposition, qui est la détermination des concentrations (ou des
émissions), de la mobilité, de la transformation et/ou de la dégradation d'une
substance, dans le but d'estimer les concentrations auxquelles un individu, une
communauté, ou un compartiment environnemental sont exposés ou susceptibles de
I'étre.

L’évaluation de I'effet, qui concerne I'estimation, en laboratoire, de la relation entre
une dose, ou un niveau d’exposition a une substance, et le type, l'incidence et la
sévérité de I'effet sur une ou plusieurs espéces d’'organismes.

Enfin, le risque qui est défini comme étant la probabilité d’'atteinte de I'intégrité d’une
entité (individu, population, communauté ou écosysteme), résultant de I'exposition a
une substance ou a un groupe de substances chimiques données. Le risque
environnemental lié a une substance chimique est généralement déterminé par le
rapport d'une concentration d’exposition (PEC, concentration prédite dans
I'environnement) a une concentration sans effet (PNEC, concentration prédite sans
effet toxique).

2.2. Principales méthodologies d’évaluation de risq ue

L'évaluation du risque s'effectue par la détermination de quotients dits « quotients de
risque », qui sont le rapport de la PEC sur la PNEC. Les valeurs de PEC sont déterminées
sur la base de scénarios d’émission du contaminant dans le milieu récepteur, qui peuvent
étre réalistes ou de pire cas, c’'est-a-dire maximisant les quantités attendues dans le milieu
récepteur. Les valeurs de PNEC sont déterminées sur la base d’essais de toxicité réalisés
en laboratoire, et sont le plus souvent obtenues selon I'une des deux méthodes suivantes :

Méthode des facteurs d’extrapolation: c'est la méthode la plus classique pour
dériver des PNEC. La concentration sans effet (NOEC) la plus faible mesurée sur la
base de plusieurs essais impliquant des organismes appartenant a différents
niveaux trophiques (algues, invertébrés, poissons) est divisée par des facteurs de
sécurité dont la valeur dépend du nombre (niveaux trophiques évalués) et du type
(données aigués ou chroniques) de données disponibles. Plus les données sont
nombreuses, plus ce facteur est faible (TGD 2003).

Méthode SSD (Species Sensitivity Differences) : la SSD se focalise sur la distribution
des sensibilités de plusieurs espéces test envers un toxique donné. Ces espéces
sont censées représenter la communauté d'un écosysteme donné (TGD 2003 ;
Posthuma et al. 2002). Une série d’au moins 10 NOEC pour des especes couvrant
au moins 8 groupes taxonomiques est exprimée sous la forme d'une distribution
statistigue cumulée, de laquelle on extrait une valeur correspondant au 5°™
percentile : la HCs (Hazardous Concentration 5%) qui est la concentration du toxique
affectant 5% des espéces testées (donc protégeant 95% des espéces), considérée
comme protectrice pour les écosystemes. La PNEC finale est ensuite calculée en
divisant la HCs par un facteur de sécurité dépendant de plusieurs parameétres
(nombre et représentativité des espéces, représentativité, méthodologie statistique
employée...).

L'évaluation finale repose sur I'établissement d’'un rapport PEC/PNEC (exposition / effet).
Si ce rapport est supérieur a 1, la substance évaluée est considérée comme présentant un
risque pour le milieu considéré ; les résultats obtenus pouvant étre discutés en fonction des
connaissances acquises, et/ou en fonction de mécanismes d’action toxiques particuliers
(perturbation endocrinienne, génotoxicité...).
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2.3. Intéréts et limites de I'évaluation de risque

Les démarches d'évaluation de risque, qui sont hotamment utilisées dans les dossiers
d’homologation pour les substances chimiques (cf. législation REACH), permettent de
déterminer, sur la base des connaissances disponibles, des valeurs d’exposition acceptables
pour I'environnement, et en cela peuvent contribuer a limiter, ou au moins a évaluer, les
pressions subies par les écosystémes. Dans la pratique, ces démarches d’évaluation du
risque présentent trois limites majeures :

e ['évaluation de I'exposition est souvent sujette a des incertitudes liées au manque
d’'information, aux approximations qualitatives et quantitatives introduites dans les
modeles utilisés, a la variabilité spatio-temporelle des rejets, elle-méme liée a la
variabilité des conditions hydriques et météorologiques ;

* ['évaluation de l'effet, est effectuée sur la base de tests standardisés en laboratoire,
qui ne peuvent étre représentatifs des conditions environnementales ;

e ['évaluation du risque proprement dite, qui ne concerne que des substances isolées,
et qui donc ne prend pas en compte le risque associé a I'exposition a un mélange de
contaminants.

3. L’évaluation de risque pour les médicaments aus  age humain
3.1. Méthodologies existantes

Il existe a I'hneure actuelle deux méthodes dédiées a I'évaluation de risque pour les
médicaments a usage humain : la premiére a été mise en place par la FDA (FDA 1998), la
seconde, plus récente, a été établie par 'Agence Européenne du Médicament (EMEA
2006) ; les deux approches étant similaires. La démarche proposée par 'TEMEA, qui a servi
de base a notre travail, se décompose en plusieurs phases (Figure 2).

Au premier niveau de la méthodologie (Phase de pre-screening), une estimation de
I'exposition) est réalisé selon un scénario de pire cas, basé sur la dose journaliéere maximale
pour un médicament donné (Equation 1). A la différence des évaluations de risque
traditionnelles pour les molécules chimiques (TGD 2003), la premiére étape du processus
repose ici sur la comparaison avec une limite maximale considérée admissible pour le milieu
récepteur ; cette démarche étant destinée a effectuer un premier criblage en fonction de
I'exposition pour limiter le nombre de molécules a soumettre a une évaluation de risque
détaillée. Les molécules pour lesquelles les PEC calculées sont inférieures a cette valeur
seuil, fixée a 10 ng/l, sont considérées comme ne représentant pas un risque significatif pour
I'environnement et sont exclues de toute démarche d’évaluation de risque ultérieure.

Cette valeur seuil peut cependant ne pas étre prise en compte dans les deux cas
suivants :

* molécules pouvant exercer des effets toxiques sur des organismes non-cibles a des
concentrations inférieures a 10 ng/l ;

* molécules présentant un mécanisme d’action particulier. La procédure de 'TEMEA ne
cite comme exemple que les perturbateurs endocriniens et ne propose pas de liste
particuliere ; la procédure donnant dans ce cas plus de poids a un avis d’expert qu'a
la valeur limite.

Pour les molécules dont la PEC calculée est supérieure a 10 ng/l, une phase d’évaluation
de risque proprement dite est réalisée (phase de screening). Des ratios PEC/PNEC sont
calculés. Les valeurs de PNEC sont dérivées a partir des données écotoxicologiques
chroniques disponibles (NOEC), établies dans la mesure du possible sur la base de tests
standardisés selon les normes de 'OCDE.
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Phase 2 A - Screening

Evaluation préliminaire du risque
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Analyse du devenir dans I'environnement (adsorption au sédiment,

Affinage de la PEC,
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Phase 2 B — Evaluation de risque étendue

Acquisition de données complémentaires

Affinage de la PEC pour la colonne d’eau et le sédiment,

Evaluation du risque détaillée liée a la présence de la substance dans

différents compartiments:
Test sur micro-organismes,
évaluation des effets pour le sédiment,

devenir et effets pour le compartiment terrestre (Koc > 10000 L/kg),

évaluation de la bioaccumulation,

modélisation de la dégradation dans les STEP sur la base du

modele SimpleTreat.

Figure 2: Schéma de la procédure d'évaluation du risque environnemental de 'EMEA (EMEA 2006)
pour les substances pharmaceutiques a usage humain.

(Modifié d’aprés Bound et Voulvoulis 2004).
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DOSEaix Fpen
WWinhal x Dilution x10C

PEC phasel=

PECphase 1: concentration prédite dans les eaux de surface (mg/l), phase 1 de I'approche
EMEA.

DOSEai : dose journaliere maximale du médicament consommeée par habitant (mg/hab/jour).
Fpen : facteur de pénétration du médicament sur le marché (valeur fixée a 1% par défaut).
WWinhab : quantité d’eaux usées par jour et par habitant sur la zone considérée (I/hab/jour),
valeur fixée par défaut a 200 litres/habitant/jour.

Dilution : Facteur de dilution du composé entre I'effluent de STEP et le milieu récepteur (fixé
a 10 par défaut).

Equation 1 : Calcul préliminaire de PEC dans la phase | de TEMEA.

Doseaix Fexcretax Fstepx Fpen
WWinhal x Factor x Dilution x10C

PEC phase2B =

Fexcreta : fraction excrétée de la substance active (permet de tenir compte de la
métabolisation du composé).

DOSEai : dose journaliere maximale du médicament consommeée par habitant (mg/hab/jour).
Fstep : fraction du composé émis dans I'eau de surface a partir de la STEP (permet de tenir
compte de la dégradation du composé dans les STEP).

Factor : facteur d’adsorption a la matiére en suspension.

Fpen : facteur de pénétration sur le marché.

Dilution : Facteur de dilution du composé entre I'effluent de STEP et le milieu récepteur (fixé
a 10 par défaut).

Equation 2: Calcul de PEC de phase 2 « affinée » tenant compte de la métabolisation, de
I'élimination dans les STEP et de la dilution dans les eaux de surface pour une substance
considérée.

. . . Facteur de
Données disponibles N
Securite
au moins une CE(L)so aigué pour chacun des trois niveaux trophique du « base set » 1000
(algue, daphnie, poisson)
une NOEC long terme (poisson ou daphnie) 100
deux NOEC long terme pour deux niveaux trophiques différents 50
(algue et/ou daphnie et/ou poisson)
NOEC long terme pour au moins trois especes représentant les trois niveaux 10
trophiques (habituellement algue, daphnie, poisson)

Tableau 1 : Facteurs de sécurité utilisés par la procédure de le TGD Européen (TGD 2003) pour
dériver les PNECaquatique.

En gras et grisé sont indiqués le facteur et les données requises par la procédure de 'TEMEA 2006.
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Ces valeurs de NOEC sont ensuite assorties d’'un facteur de sécurité tenant compte des
incertitudes existant dans I'extrapolation de données de Ilaboratoire a la réalité
environnementale (TGD 2003). Le Tableau 1 reprend les criteres et les valeurs des facteurs
de sécurité recommandés par le TGD. La procédure révisée de 'EMEA (EMEA 2006) ne
prend plus en compte que les données écotoxicologiques chroniques et propose de ne
dériver de PNEC que lorsque 3 valeurs de NOEC pour trois niveaux trophiques différents
sont connues. Des quotients PEC/PNEC sont donc déterminés ; si le rapport est supérieur a
1 (ou supérieur a 0.1 dans le cas de tests mettant en jeu des micro-organismes), la
substance évaluée est considérée comme présentant un risque pour le milieu, et une
évaluation étendue du risque est réalisée (Phase 2B).

Dans cette ultime phase, un nouveau calcul de PEC est proposé qui tient compte de la
consommation des médicaments, de leur métabolisation dans I'organisme, de la dégradation
dans les STEP et de l'adsorption sur les matiéres en suspension (Equation 2). Une
évaluation du risque étendue est réalisée, intégrant le risque pour le sédiment aquatique, les
effets spécifiques sur les micro-organismes, et le risque pour le compartiment terrestre.

Finalement, si le risque ne peut-étre exclu, des mesures peuvent étre prises pour
indiquer que le médicament peut présenter un risque environnemental, comme par exemple
un étiquetage spécifique informant les consommateurs. Ces mesures visent a limiter le rejet
dans I'environnement ; il ne semble pas y avoir a I'heure actuelle de contrainte plus forte
pour les médicaments potentiellement a risque pour I'environnement.

3.2. Paramétres a prendre en compte pour I'évaluati  on du risque des médicaments

Comme pour les autres substances chimiques, plusieurs parametres, dont certains leurs
sont spécifiques, sont a prendre en considération dans [I'évaluation du risque
environnemental des substances pharmaceutiques. Concernant I'évaluation de I'exposition
(i.e. des quantités de médicaments pouvant atteindre et contaminer les milieux récepteurs),

les points suivants sont a prendre en compte :

* les différentes sources de contamination : rejets de STEP urbaine, rejets hospitaliers
(Kimmerer and Helmers 1997 ; 2000), rejets liés aux activités industrielles
pharmaceutiques (Larsson et al. 2007) ;

* les quantités consommées de médicaments, pouvant étre spécifique a une zone
géographique donnée et une période donnée ;

* |e métabolisme humain, parameétre spécifigue aux médicaments: une fois le
médicament absorbé dans l'organisme, il subit toute une série de processus
métaboliques visant a son inactivation et a son excrétion de l'organisme ; ces
processus peuvent conduire a une diminution des quantités atteignant
I'environnement, mais également a la formation de nouvelles molécules a prendre en
compte (Kimmerer 2009a ; Besse et al. 2008 ; Huschek et al. 2004) ;

* la dégradation des médicaments dans les STEP (urbaines ou industrielles), qui
contribue a limiter les rejets dans le milieu récepteur. Cette dégradation varie,
guantitativement et qualitativement, en fonction du type de traitement, de la taille de
la STEP ou encore de la saison ;

 enfin, il faut prendre en compte le comportement de la molécule dans
'environnement (sorption au sédiment), sa sensibilité aux différents phénoménes de
dégradation biotiques (biodégradation) et abiotiques (photodégradation, hydrolyse...),
ou au contraire sa rémanence dans I'environnement.

Concernant I'évaluation des effets, plusieurs parametres sont également a considérer :

* le risque de toxicité aigué, se traduisant généralement par une mortalité rapide des
organismes exposeés au contaminant ;
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* le risque de toxicité chronique, généralement associé a des concentrations faibles en
polluant, et qui provoquent des effets nocifs, Iétaux ou sub-létaux, sur le long terme ;

* la question de la sensibilité des organismes exposés : la toxicité d’'un contaminant
pouvant varier non seulement en fonction des concentrations d’exposition mais
également en fonction de I'organisme considéré (espéce, age, sexe...) ;

* les différences physiologiques entre ’lhomme et les organismes aquatiques, posant la
guestion de la possibilité de prévoir les effets sur les écosystemes a partir des effets
observés sur I'étre humain ;

* e probleme des mélanges de polluants : les écosystémes étant exposeés a plusieurs
centaines de contaminants, que ce soit les médicaments (plusieurs centaines de
molécules sont utilisées en France) ou les autres substances chimiques, il est
important de considérer les effets cumulés de ces contaminants.

4. Cadre de la thése

La France se place, en terme de chiffre d’affaires généré, comme le 4°™ consommateur
mondial, aprés les Etats-Unis, I'Allemagne et le Japon (Académie Nationale de Pharmacie
2008) ; mais en téte des pays Européens en terme d'unités consommeées : 1500 « unités
standard » consommeées par habitant et par année, alors que la moyenne Européenne est
de 990 (DREES 2006). En conséquence, la problématique des rejets médicamenteux revét
une importance particuliere en France. Pourtant, a l'inverse d’autres pays Européens, du
Canada et des Etats-Unis, peu de données sont actuellement disponibles en France sur
I'occurrence des substances médicamenteuses dans les rejets urbains et les écosystemes
récepteurs ; de ce fait, il s'avere impossible de conduire au plan local des évaluations
pertinentes du risque environnemental.

La mise en ceuvre d’'un programme permettant de répondre a I'exigence de surveillance
des substances pharmaceutiques dans les milieux récepteurs se heurte donc, méme dans
un contexte géographique limité, a la grande diversité des molécules pharmaceutiques
distribuées sur une aire géographique donnée, associée a des difficultés analytiques
certaines, compte tenu des faibles concentrations attendues dans les milieux récepteurs, et
de la complexité des matrices analysées (effluents de stations d’épuration en particulier).
Une approche de priorisation des molécules a intégrer dans un programme de surveillance
s’'avere donc nécessaire pour élaborer un programme d’analyses réaliste, tant au plan
financier que méthodologique.

A cet effet, un programme d’étude se voulant cohérent avec la démarche d’évaluation du
risque proposé dans la procéduree de 'TEMEA, a été mis en place entre le Cemagref de Lyon
et I'Agence Rhéne-Méditerranée et Corse en 2006. Ce programme d’étude avait pour objet :

e d'une part, de proposer une liste de médicaments « prioritaires » a rechercher dans
différents milieux sources potentiels (rejets urbains, boues de station d’épuration) et
les milieux récepteurs (eaux de surface) ; sur la base d’'une évaluation des quantités
rejetées dans les milieux, via des voies d’exposition définies (rejets de STEP par
exemple pour les médicaments humains), et d'une évaluation des effets pour les
écosystemes aquatiques.

o dautre part, de définir et mettre en place les moyens nécessaires a la mise en
oeuvre des campagnes d’analyses, enfin de réaliser ces campagnes et de confronter
les résultats mesurés a la liste proposée initialement. La mise en ceuvre de cette
méthodologie au plan local sur la région Lyonnaise pouvant si possible étre par la
suite généralisée a d’'autres situations géographiques.

La these présentée ici est le résultat de la démarche de priorisation effectuée pour la
Région Rhéne-Alpes, travail qui s’est achevé en 2007 (Besse et Garric 2007).
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Ce document propose une synthese de la réflexion et des méthodologies qui ont été
mises en place afin de fournir une liste pertinente de substances médicamenteuses a
rechercher dans les milieux récepteurs ; ainsi qu'une discussion des résultats obtenus et de
la problématique liée a la présence de résidus médicamenteux dans les eaux usées et les
eaux douces. De plus, sur la base de données récemment acquises, nous présentons dans
ce travail de nouveaux résultats qui viennent compléter ceux déja produits et enrichir la
réflexion sur la question des rejets médicamenteux.

Remargues importantes :

* Le travail réalisé ici traite des médicaments & usage humain, et ne porte pas sur les
médicaments vétérinaires ; pour une réflexion sur I'évaluation du risque lié a ces
molécules, on pourra se reporter & Boxhall et al. (2003) et Capleton et al. (2006).

e Ce travail porte uniguement sur le risque environnemental pour les écosystemes
aquatiques et ne s'intéresse donc pas au risque sanitaire lié a la présence de traces
de médicaments dans les eaux potables.

5. Matériel et méthodes

Pour définir une liste de molécules prioritaires, et bien que notre approche ait évoluée au
cours du temps, le point de départ a été la méthodologie d’évaluation de risque définie par
'EMEA (EMEA 2006). Le travail présenté ici s’est donc focalisé sur deux axes principaux :
évaluation des concentrations en substances médicamenteuses présentes dans les eaux de
surface d'une part, et évaluation de leurs effets biologiques et/ou toxiques sur les
organismes aquatiques d'autre part.

5.1. Evaluation de I'exposition
5.1.1 Modele utilisé
L’Equation 3 ci-dessous donne le mode de calcul de PEC pour les eaux de surface pour

une molécule donnée, que nous avons utilisé dans notre démarche de priorisation. Cette
équation est dérivée et modifiée a partir de la méthodologie EMEA 2006.

amountx Fexcretax Fstep
WWinhal x hak x Dilution x 365

PEC =

PEC : concentration prédite d’'une molécule pharmaceutique dans le milieu aquatique
(eaux de surface).

amount : quantité consommée d'un molécule active sur une année sur une zone
géographique donnée (en mg).

Fexcreta : fraction excrétée de la substance active (permet de tenir compte du
métabolisme du composé).

Fstp : fraction du composé émis dans 'eau de surface a partir de la STEP (permet de

tenir compte de la dégradation du composé dans les STEPs).

hab : nombres d’habitants en France.

WWinhab : quantité d’eaux usées par jour et par habitant sur la zone considérée (I/hab/jour).
Dilution : Facteur de dilution du composé entre I'effluent de STEP et le milieu récepteur
(fixé a 10 par défaut).

Equation 3: Calcul des concentrations prédites dans les eaux de surface pour les substances
pharmaceutiques.
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5.1.2. Données de consommation

Dans cette approche quantitative, la quantité consommeée d’'une molécule sur un temps
donné (généralement une année) et pour une zone géographique définie, est utilisée comme
valeur centrale du modeéle: I'hypothése de départ est que plus une molécule est
consommeée, plus elle est & méme de se retrouver dans l'environnement en quantités
importantes, et donc de représenter un risque pour les organismes non cibles. La recherche
et la collecte des données de consommation ont donc été la premiére étape mise en oeuvre
dans ce travail.

Trois niveaux géographiques ont été envisagés pour la récupération des données de
consommation : national, régional et local (au niveau d'une agglomération). Différents
contacts ont été pris, et en fonction de la disponibilité des données et des possibilités de
partage de chaque organisme contacté, les données suivantes ont pu étre récupérées :

Niveau national

* Données de consommation fournies par TAFSSAPS pour I'année 2004 (AFSSAPS
2006), et pour certaines molécules (anticancéreux cytotoxiques et hormonaux) pour
'année 2008 (AFSSAPS 2009). Ces données, provenant de la base de données
TAXE, compilent de maniére exhaustive tous les médicaments (sous forme de
spécialités pharmaceutiques) consommés sur une année au niveau national. Elles
integrent & la fois les produits délivrés sur prescription médicale et ceux qui sont en
vente libre, ce qui permet de couvrir 'ensemble des molécules utilisées en France.

* Données de consommation de la CPAM. Ces données sont établies sur la base des
ventes des spécialités pharmaceutiques remboursées, et couvrent les années 2002 a
2007 (Medicam 2009). Ces données sont incomplétes par rapport aux précédentes
car elles ne prennent en compte que les médicaments remboursés, et les seuls
remboursements effectués par la CPAM, excluant les autres organismes payeurs.

NB: Une méme molécule peut exister sous plusieurs spécialités pharmaceutiques et
dénominations différentes. Une spécialité pharmaceutique est définie comme « un
médicament préparé a l'avance, présenté sous un conditionnement particulier et caractérisé
par une dénomination spéciale » (Art. L.5111-2 CSP). Une méme molécule peut donc étre
vendue sous différentes formes, en fonction du dosage, de la forme galénique et/ou du
producteur. Ainsi, I'amoxicilline qui est un antibiotique trés largement utilisé, est présente
sous prés de 200 spécialites différentes, entre les différents laboratoires qui la
commercialisent, les différentes formes (comprimés, solutions buvables ou injectables), les
différents dosages et les différents conditionnements (nombre de comprimés ou de doses).

Niveau régional

Pour avoir une image de la consommation au niveau de la région Rhone-Alpes, les
répartiteurs pharmaceutiques (organismes aupres desquels se fournissent les officines de
ville) ont été contactés. On dénombre trois répartiteurs principaux, chacun couvrant une part
de marché variable en fonction de la région considérée. Les données pouvant étre fournies
par les répartiteurs sont incomplétes par rapport aux données de 'AFSSAPS car toutes les
spécialités pharmaceutiques ne sont pas prises en compte, et notamment une part
importante des médicaments génériques et spécialités pouvant étre délivrées sans
ordonnance, et pour lesquels les officines peuvent se fournir directement auprés des
laboratoires producteurs.

Sur les trois répartiteurs contactés, deux ont donné un accord de principe sur la
récupération des données de consommation des médicaments, ce qui ne représente qu’'une
part du marché total au niveau régional (entre 60 et 80% des parts de marché). Finalement
seul un des trois répartiteurs contacté nous a transmis des données de consommation.
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Niveau local

Enfin, pour compléter cette étude, et identifier un éventuel profil de consommation
particulier, des organismes locaux ont été contactés et les données suivantes récupérées :

* Données de consommation fournies par la CPAM de Lyon. Ces données reprennent
les 100 spécialités pharmaceutiques remboursées les plus délivrées a l'officine en
2005. Ces données sont donc limitées par rapport a celles fournies par 'AFSSAPS,
mais également par rapport aux données CPAM nationales puisque que pour une
molécule donnée, toutes les spécialités ne sont pas représentées.

* Données du Centre Léon-Bérard (CLB). Le CLB, centre régional de lutte contre le
cancer, est un établissement de soins spécialisé en cancérologie. Les données de
consommation fournies par le CLB couvrent I'ensemble des molécules
antinéoplasiques et anti-infectieuses utilisées dans ce centre pour I'année 2005.

5.2. Evaluation de l'effet, utilisation des données écotoxicologiques

Dans un premier temps, et en concordance avec la méthodologie de 'TEMEA, I'évaluation
de l'effet s'est faite par le calcul de valeurs de PNEC. Pour ce faire, les données
écotoxicologiques aigués et chroniques disponibles ont été collectées de maniére exhaustive
dans la littérature scientifique (www.scopus.com) et dans la littérature « grise » (études et
rapports d’organismes spécifiques). L'ensemble de ces données a été compilé dans une
base de données. Une revue et une discussion sur les données écotoxicologiques est
également présentée dans le chapitre 3 de ce manuscrit.

5.3. Utilisation des données pharmacologiques et ph  ysico-chimiques

Les données pharmacologiques, susceptibles d’apporter des informations importantes
dans le cadre de notre travail, se rapportant aux propriétés pharmacodynamiques (pour
I'évaluation des effets) et pharmacocinétiques (pour I'évaluation de I'exposition), ainsi que
des données physico-chimiques pour les médicaments ont été revues et collectées pour
chacune des molécules évaluée dans ce travail.

Les bases de données suivantes ont été consultées : la Banque Claude Bernard (BCB),
mise a jour de maniére mensuelle avec notamment des données provenant des dossiers
d’AMM (http://www.resip.fr) ; le site Thériaque (www.theriaque.orq), les bases de données
BIAM (www.biam?2.0rg), rxlist (www.rxlist.com) et drugs.com (www.drugs.com) ; ainsi que la
banque de données Micromedex Drugdex® databank (Thomson Micromedex), grace a la
collaboration du Centre d’information et de documentation (CDIP) des hospices civils de
Lyon.

Les sites suivants ont également été consultés: les sites pharmacorama
(www.pharmacorama.com) et pharmacomédicale (www.pharmacomeédicale.org); lindex
ATC (www.whocc.no/atcddd) et le site de 'Agence Internationale pour la recherche sur le
cancer (www.iarc.fr). Pour les médicaments anticancéreuy, le site de la BC cancer agency a
été spécifiqguement utilisé (www.bccancer.bc.ca). Enfin, les bases de données HSDB
(http://www.toxnet.nim.nih.gov/), et ChemlIDplus (http://chem.sis.nlm.nih.gov/chemidplus/),
non spécifiques aux substances pharmaceutiques, on également été consultées.

Par ailleurs, les ouvrages suivants ont employés : le « Martindale » Complete Drug
Reference (Martindale 2002) ; le “Goodman & Gilman’s” The Pharmacological Basis of
Therapeutic (Hardman et al. 1996), le Merck Index (Merck 2001), le « Dorosz » Guide
pratigue des médicaments (Dorosz 2007); l'ouvrage « Pharmacologie : Des concepts
fondamentaux aux applications therapeutiques » (Schorderet 1998) ; et enfin I'ouvrage
« Pharmacologie, les médicaments » (Allain 2000).
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6. Organisation du manuscrit

Le manuscrit est divisé en plusieurs chapitres qui correspondent a I'évolution du
gquestionnement et des approches choisies pour évaluer le risque lié aux médicaments a
usage humain et batir des listes de molécules prioritaires. Il s’agit d’'une thése sur articles (et
sur chapitre d’ouvrage) dont chacun des chapitres se focalise sur un aspect spécifique de la
question de I'évaluation du risque des médicaments :

Aprés la premiére partie introductive, nous proposons une revue des méthodologies
existantes d’évaluation de risque pour les médicaments ainsi qu’une revue sur les données
écotoxicologiques. Les chapitres suivants se focalisent sur l'aspect « priorisation » a
proprement parler, et traitent séparément des différentes classes pharmaceutiques : les
médicaments présentant une activité sur les fonctions de reproduction, en raison de leur
caractére perturbateur endocrinien, et les médicaments anticancéreux cytotoxiques, en
raison de leur action sur le développement cellulaire et leurs propriétés mutagenes et
carcinogenes, étant traités a part des autres composés. Les derniers chapitres sont eux
consacrés a la discussion sur I'évaluation et la gestion du risque liées a la présence des
médicaments dans les eaux douces. Les différentes parties du manuscrit sont détaillées ci-
dessous :

Le premier chapitre introductif est dédié a la présentation du contexte, de la
problématique de la these, au matériel et méthodes utilisés, et présente I'organisation du
manuscrit. A ce chapitre est joint un article paru dans une revue Francaise et qui présente
une synthése de la problématique des rejets de médicaments dans I'environnement : Le rejet
des substances pharmaceutiques dans le milieu aquatique. Présence, impact, gestion du
risque. 2007. Les actualités pharmaceutiques 463, pp 9-19. Cet article a recu le 2°™ prix en
santé publique, décerné lors du Prix Editorial 2007 du Syndicat National de la Presse
Médicale.

Le second chapitre propose une revue des différentes méthodologies utilisées pour la
priorisation ou I'évaluation du risque des médicaments & usage humain. Cette revue est
présentée sous la forme d’'un extrait de chapitre d’'ouvrage a paraitre : Besse J.P. and Garric
J. Environmental risk assessment and prioritization strategies for human pharmaceuticals,
review and discussion. in B. Roig and E. Touraud (Eds). Pharmaceutical in the Environment:
current knowledge and need assessment to reduce presence and impact. IWA Publishing, a

paraitre.

Le chapitre 3 traite et discute de la revue des données écotoxicologiques pour les
substances pharmaceutiques (autres que les anticancéreux et les molécules utilisées a
caractere perturbateur endocrinien).

Le chapitre 4 présente une premiére approche appliquée a la priorisation des
médicaments a usage humain. Cette méthodologie, basée sur I'utilisation des quotients de
risque, a été appliquée aux molécules médicamenteuses autres que les anticancéreux
cytotoxiques et les molécules utilisées en thérapeutique endocrine. Ce travail a fait I'objet
d'un article publié : Besse J.P., Kausch-Barreto C. and Garric J. Exposure assessment of
pharmaceuticals and their metabolites in the aquatic environment. Application to the French
situation and preliminary prioritization. 2008. Human and Ecological Risk Assessment 14 (4),
pp 665-695.

Dans le chapitre 5, une seconde méthode de priorisation, appliguée aux mémes
molécules est présentée et discutée. |l s'agit d’'une approche de type « expert », basée sur
l'utilisation conjointe de données écotoxicologiques, pharmacologiques et physico-
chimiques. L’article correspondant a ce travail est le suivant: Besse J.P. and Garric J.
Human pharmaceuticals in surface waters. Implementation of a prioritization methodology
and application to the French situation. 2008. Toxicology Letters 176 (2), pp. 104-123.
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Les chapitres 6 et 7, traitent des molécules utilisées en thérapeutique endocrine (donc
pouvant étre assimilées a des perturbateurs endocriniens). Le chapitre 6 introduit la
problématique des perturbateurs endocriniens et traite spécifiguement des molécules
utilisées en thérapeutique endocrine anticancéreuse (hormones, antihormones et
apparentes).

Le chapitre 7 s'intéresse aux hormones sexuelles (naturelles et synthétiques) et se
focalise plus particulierement sur l'évaluation de I'exposition et du danger pour les
progestatifs, molécules encore trés peu étudiées. Cette étude sur les progestatifs a fait
I'objet d'un article publié : Besse J.P. and Garric J. Progestagens for human use, exposure
and hazard assessment for the aquatic environment. Environmental Pollution 157, pp 3485-
3494.

Le chapitre 8 traite des molécules anticancéreuses de type cytotoxique. Dans ce
chapitre, nous proposons une évaluation générale de I'exposition et des effets biologiques
de ces composés pour le milieu aquatique.

Le chapitre 9, sous la forme d’un second extrait du chapitre d’ouvrage présenté plus haut
(cf. chapitre 2), propose une discussion des méthodologies et des parametres utilisés pour
évaluer I'exposition et les effets des médicaments & usage humain dans le milieu aquatique.

Enfin, le chapitre 10 correspond aux perspectives concernant I'évaluation et la gestion du
risque environnemental lié aux médicaments a usage humain, et replace cette problématique
dans le contexte plus large de la contamination des eaux de surface liée aux activités
humaines.
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Pollution des eaux par les résidus médicamenteux

Le rejet des substances pharmaceutiques
dans le milieu aquatique :
présence, impact et gestion du risque

Linterrogation sur la présence et 'impact de substances médicamenteuses dans
Penvironnement s’inscrit dans un contexte de préservation de ’environnement et

des ressources en eau.

, impact des substances pharmaceutiques sur
les écosystémes en général pourrait avoir des
conséquences importantes : un article récem-

ment publié dans la revue Nature a relié la diminution
drastique de populations de vautours du Pakistan a I'ac-
cumulation dans leur organisme de résidus d’un anti-
inflammatoire bien connu, le diclofénac.

Les administrations et les gestionnaires ont donc com-
menceé a « s’interroger a priori sur les conséquences de
cette contamination, en terme de contribution a la dégra-
dation des écosystemes aquatiques, voire de la santé
humaine » (Garric et Ferrari, 2004).

Ainsi, au niveau francais, le Plan national santé environ-
nement (PNSE) integre dans son action 11, qui vise a
limiter la pollution des eaux, une directive qui concerne
les médicaments : « [...] des campagnes d’analyses
seront conduites par les agences de I’eau a partir de
2005, permettant de mesurer puis d’évaluer les risques
liés a la présence des substances médicamenteuses
humaines et vétérinaires, [...] et des agents infectieux

¢ Figure 1 : Différentes voies d’entrée des médicaments dans I’environnement.

MEDICAMENTS CONSOMMES
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N

Transfert vers
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“eau”

Boues
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“sol, eau”
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les compartiments
“sol” (épandage)
et “eau”

non conventionnels dans les eaux, en particulier celles
destinées a la consommation humaine. »

Si les agences de I’eau sont en premiere ligne pour la
gestion de ce risque, d’autres organismes publics char-
gés de la santé, et notamment la Drass et I’Afssa, déve-
loppent des projets d’études visant a évaluer la présence
de substances pharmaceutiques dans les eaux de bois-
son pour, a terme, déterminer s’il existe un risque pour
la santé ou non.

Au niveau européen, I’Agence européenne d’évaluation
des médicaments (EMEA) met en place et discute des
procédures réglementaires visant a évaluer le risque lié
aux substances médicamenteuses humaines (EMEA
2006) et vétérinaires (VICH 2000, 2004) dans les diffé-
rents compartiments de I’environnement (eaux de sur-
face, eaux potables, sols). Enfin, plusieurs projets euro-
péens sont en cours de développement pour étudier
la présence, le devenir et les effets des médicaments
dans le milieu aquatique comme, par exemple, les pro-
jets RempharmWater et ERApharm.

Les sources de rejets pour

les médicaments dans I’environnement
On peut distinguer deux sources principales de conta-
mination des milieux pour les médicaments a usage
humain :

— la contamination des milieux via la consommation de
médicaments ;

— la contamination directe des eaux par les rejets d’usi-
nes de fabrication ou de conditionnement (figure 1).

La consommation des médicaments au niveau de la popu-
lation pourrait représenter la principale source de conta-
mination des milieux. En France, la consommation des
médicaments est tres importante et, pour certaines molé-
cules, peut représenter des tonnages conséquents.
Aprés administration, une fraction variable du médica-
ment est absorbée, métabolisée et excrétée, puis rejetée
dans les eaux usées. Le médicament gagne ensuite les
stations de traitement et d’épuration des eaux usées
(STEP) ou il peut étre dégradé en partie. Les traitements






Actualités pharmaceutiques * n° 463 * Mai 2007

dans les STEP ne permettant pas I’élimination de la tota-
lité de la molécule, elle est finalement rejetée dans les
effluents de STEP qui sont dilués dans les eaux de sur-
face (rivieres). Par ailleurs, lors du traitement dans les
STEP, une partie du médicament peut s’adsorber sur les
boues résiduelles et contaminer les sols apres épandage
de ces boues (figure 1).

Les effluents hospitaliers sont une source particuliere de
contamination médicamenteuse et peuvent présenter un
profil spécifique de contamination : antibiotiques, anti-
infectieux, produits de contraste et anticancéreux. Les
effluents hospitaliers n’étant pas traités sur place, les
substances pharmaceutiques se retrouvent également
dans les eaux usées et gagnent les STEP et finalement
les eaux de surface.

Une derniére source de pollution est a envisager : les
rejets des usines de fabrication ou de conditionnement
des médicaments qui pourraient entrainer des pics de
contamination localisés ; cette voie d’entrée dans le
milieu reste a évaluer.

Les médicaments a usage vétérinaire pénetrent dans le
milieu par des voies différentes que les médicaments a
usage humain :

— soit par contamination directe des eaux via les éleva-
ges piscicoles,

— soit de maniére indirecte lors du lessivage par les
eaux de pluie des sols contaminés par des élevages
intensifs.

Les produits concernés dans ce cas sont essentielle-
ment des antibiotiques, des antiparasitaires et des pro-
moteurs de croissance.

De faibles niveaux de concentration
dans les eaux

Un certain nombre d’études ont mis en évidence la pré-
sence de médicaments a usage humain dans les eaux

Quelques chiffres

D’apres les données de I’Afssaps pour I'année 2004 (Afssaps
2006), au moins une dizaine de molécules sont consommées a
plus de 100 tonnes par an :

- la diosmine et la troxérutine (flavonoides) ;

- la carhocistéine et I'acétylcystéine (mucolytiques) ;

— mais aussi des analgésiques et des anti-inflammatoires
comme le paracétamol, I'aspirine et I'ibuproféne, ou encore
des molécules comme I’'amoxicilline (pénicilline) ou I'acide
valproique (anticonvulsivant).

Par ailleurs, au moins une centaine de molécules appartenant
a des classes thérapeutiques diverses (fibrates, statines,
benzodiazépines, bétabloquants, antidépresseurs sérotoniner-
giques...) sont consommeées a plus d’une tonne par an.

. formation
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e Station d'épuration, installation de traitement a boues activées.

de surface, principalement via les effluents des stations
d’épuration urbaines.

Les concentrations sont faibles : de I'ordre de quelques
dizaines de ng/L dans les eaux de surface et de quelques
centaines de ng/L dans les effluents de STEP.

Jusqu’a présent, seule une trentaine de molécules ont
été recherchées et détectées dans I’environnement et
plus particulierement :

— des bétabloquants (propranolol, métoprolol),

— des analgésiques et des anti-inflammatoires (para-
cétamol, acide salicylique, ibuprofene, naproxene,
diclofénac),

— des fibrates (bézafibrate, acides clofibrique et
fénofibrique),

—des antibiotiques (amoxicilline, sulfaméthoxazole, trimé-
thoprime, doxycycline, érythromycine, ofloxacine),

- la carbamazépine,

— des hormones stéroides et notamment I’éthinylestra-
diol utilisé en contraception orale.

On retrouve également certains agents anticancéreux
comme l'ifosfamide a des concentrations trés faibles,
de I'ordre de quelques ng/L.

Les médicaments peuvent également parvenir jusque
dans les eaux potables et les nappes phréatiques. Les
concentrations sont généralement trés faibles, de I'ordre
du ng/L.

Finalement, assez peu de molécules ont pour le moment
été recherchées dans I’environnement, ceci étant en par-
tie lié a la difficulté de développer de nouvelles méthodes
analytiques pour doser les médicaments dans les milieux
récepteurs.

Le tableau 1 (page 12) reprend quelques niveaux de
concentrations relevées dans les effluents et les eaux
de surface dans différents pays européens autres que
la France.

Les valeurs les plus importantes sont observées pour
les anti-inflammatoires, les hypolipémiants et le para-
cétamol, ce qui semble correspondre avec les ton-
nages de consommation de ces molécules. Il faut
cependant considérer le fait que les concentrations

11
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Tableau 1 : Niveaux de concentration en substances pharmaceutiques dans

des effluents de station d’épuration (STEP) et des eaux de surface dans
divers pays européens
Molécule

Furosémide

Propranolol

Métoprolol

Sulfaméthoxazole

Ibuprofene

Diclofénac

Bézafibrate

Clarithromycine

Les concentrations sont exprimées en ng/L.

Classe Concentration Echantillon Lieu Références
thérapeutique  mesurée (ng/L)
diurétique 585° effluent de STEP Italie Zuccato et al.,
67,2 riviére Po 2005
254,7 riviere Lambro
B-bloguant 215 aval de STEP Royaume-Uni Ashton et al.,
o0 2004
70? aval de STEP Suede Bendz et al.,
190 effluent de STEP 2005
450 eau de surface Allemagne Ternes, 1998
antibiotique ND riviere Po Italie Zuccato et al.,
2005
30° effluent de STEP  Allemagne  Hirsch et al.,
1999
708 riviere Elbe Allemagne  Wiegel et al.,
40 riviere Saale Allemagne 1998
anti- 826° aval de STEP Royaume-Uni - Ashton et al.,
inflammatoire 2004
13 riviere Po Italie Zuccato et al,,
20 riviere Lambro 2005
40 Elbe Allemagne  Wiegel et al.,
50 riviere Saale 1998
150° Rhin Allemagne Ternes, 1998
hypolipémiant 70? riviere Elbe Allemagne  Wiegel et al.,
1998
350 eau de surface Allemagne  Ternes, 1998
antibiotique 260° eau de surface Allemagne  Hirsch et al.,
1999
30° riviere Elbe Allemagne ~ Wiegel et al.,
40 riviere Saale 1998

a: Concentrations maximales observées. b : Médiane des concentrations observées.

détectées dans I’environnement dépendent aussi des
caractéristiques et des performances des traitements
dans les STEP qui peuvent étre variables (type de trai-
tement, saison...).

A I'inverse d’autres pays européens, du Canada et des
Etats-Unis, trés peu de données sont actuellement dispo-
nibles en France sur la présence des médicaments dans
les milieux aquatiques. Certaines zones, et notamment
les zones situées a proximité immédiate de rejets de sta-
tions d’épuration, pourraient étre contaminées de maniére
importante : une étude récente (Budzinski et Togola,
2006) rapporte des concentrations importantes en divers
anti-inflammatoires au niveau de la calanque de Cortiou
(région marseillaise), a une distance de 300 métres en aval
d’une STEP : 7 ug/L pour le kétoproféne et 2 pg/L pour le
naproxene, et jusqu’a 250 pg/L pour le paracétamol.
Dans le cas du paracétamol, cette trés forte concentra-
tion serait liée a I'absence de traitement biologique dans
la station d’épuration.

Une étude réalisée a Lyon (Miege et al., 2006) rapporte
des concentrations en divers bétabloquants en sortie de
STEP comprises entre 20 et 800 ng/L en fonction des
composeés (bisoprolol, métoprolol et propranolol) et de
la période de prélevement.

Pollution des eaux par les résidus médicamenteux

Estimation des concentrations

en substances médicamenteuses

dans les eaux francaises

En France, un nombre trés important de molécules phar-
maceutiques (plusieurs centaines) est utilisé a des tonna-
ges divers ; ainsi un nombre important de molécules est
susceptible de provoquer une contamination des eaux.
D’un point de vue pratique, il n’est pas possible de
rechercher et de doser I'ensemble des molécules dans
I’environnement. Il est donc nécessaire, dans un premier
temps, d’estimer les concentrations théoriques atten-
dues dans le milieu.

L’EMEA propose une méthodologie pour estimer les
concentrations attendues dans I’environnement basée
sur une équation simple, qui tient compte des quanti-
tés consommeées, de la fraction excrétée et du taux de
dégradation de la molécule dans les stations d’épuration
(EMEA 2006). La figure 2 résume les parametres dont
il faut tenir compte. L’estimation des concentrations
entrant dans le milieu doit donc tenir compte de la frac-
tion excrétée sous forme active d’un médicament.
Dans cette démarche, afin de ne pas oublier de molécu-
les potentiellement dangereuses pour I’environnement,
il faut aussi tenir compte des métabolites, dont certains
sont actifs et peuvent étre excrétés en proportions com-
parables ou supérieures a celles du composé parent.
Une fois le médicament absorbé par I'organisme, il est
métabolisé suivant les réactions de phase | (réactions
d’oxydation) et de phase Il (conjugaisons). Les proces-
sus de phase | peuvent générer la formation de métabo-
lites actifs qu’il faut donc prendre en compte.

On peut citer comme exemples :

- la norfluoxétine pour la fluoxétine,

- le diacétolol pour I’'acébutolol,

— le norpropoxyphéne pour le dextropropoxyphéne.

De maniére plus inattendue, il faut également considérer
les métabolites conjugués de phase ll, bien que ces
derniers soient inactifs chez I’'homme. Il a été montré
dans le cas des estrogénes que les métabolites glucu-
roconjugués pouvaient étre déconjugués dans les eaux
usées.

Dans ces effluents urbains, les bactéries Escherichia coli
en forte concentration libérent une enzyme B-glucuro-
nidase qui clive la liaison ester du conjugué et permet
la régénération du composé parent (figure 2). Ce phé-
nomeéne ne s’appliquerait pas aux autres conjugués et
notamment au sulfoconjugués qui seraient plus persis-
tants dans I’environnement.

Par ailleurs, 'innocuité d’un métabolite inactif du point
de vue pharmacologique sur des organismes aquatiques
n’étant pas évidente, cela entraine une incertitude sur
le risque que peuvent représenter ces métabolites pour
I’environnement. Il convient donc également de les pren-
dre en considération lorsqu’ils sont excrétés de maniére
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importante, ce qui est le cas de I'acétylsulfaméthoxazole
(métabolite du sulfaméthoxazole) et des métabolites de
Iibuproféne carboxy et hydroxy-ibuproféne.

Enfin, avant d’étre rejeté dans les eaux de surface, le
médicament et ses métabolites peuvent étre éliminés en
partie dans les STEP selon des taux d’abattement varia-
bles en fonction de la molécule, ces dernieres données
sont encore limitées pour le moment.

Limpact des médicaments

sur ’environnement

Concrétement, on ne sait encore que peu de choses
des effets réels des médicaments sur les organismes
aquatiques. Certaines classes de médicaments sont
cependant identifiées comme présentant un risque pour
les écosystemes.

Les antibiotiques

Les antibiotiques et notamment I'amoxicilline, de par leur
activité antibactérienne, sont trés toxiques envers les
algues bleues (qui sont des cyanobactéries). Les antibio-
tiques de la classe des macrolides présentent quand a
eux une toxicité importante envers les algues vertes.
Les diverses classes d’antibiotiques pourraient présenter un
risque pour les communautés algales et, par conséquent,
sur d’autres organismes dépendant de ces algues.

Par ailleurs, la présence de résidus d’antibiotiques dans
I’environnement pose la question plus vaste de la sélec-
tion de souches bactériennes résistantes. Divers projets
au niveau national et européen commencent a s’intéresser
a cette problématique.

Les estrogénes et les progestatifs

Les estrogenes naturels et synthétiques et notamment
le 17-a-éthinylestradiol (EE2) sont une classe de subs-
tances pour lesquelles le risque pour les organismes
aquatiques est avéré.

L’EE2 est capable d’induire des modifications dans le déve-
loppement et le comportement sexuels pour des concen-
trations tres faibles : féminisation de poissons males pour
des concentrations d’exposition de 3 ng/L par exemple.
L’'EE2 est I’'une des rares molécules clairement identi-
fiée comme polluant a risque et qui a déja fait I'objet de
nombreuses études.

Curieusement, trés peu de données sont disponibles sur
les effets et les concentrations dans les eaux des pro-
gestatifs ; pourtant, en France, pas moins de 18 molé-
cules différentes (noréthistérone, lIévonorgestrel, dros-
pirénone...) sont utilisées dans la contraception ou pour
le traitement hormonal substitutif (THS). Les résidus de
ces molécules pourraient donc se retrouver en faibles
concentrations dans I’environnement et entrainer des
effets sur les fonctions et les comportements de repro-
duction des organismes aquatiques.

. formation
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Ces atteintes des fonctions de reproduction peuvent
conduire a une diminution, voire a la disparition de cer-
taines populations d’organismes aquatiques.

Les anticancéreux

Le risque lié aux anticancéreux n’est pas encore
défini mais ce sont des molécules tres actives. Jus-
qu’a présent, elles ne sont que peu détectées dans
les eaux de surface, mais elles sont potentiellement
dangereuses pour I’environnement de par leur pro-
priétés carcinogenes, mutagénes et génotoxiques
particuliéres.

Evaluation du risque posé

par les médicaments

Méthodologie

Le risque d’une molécule est défini par deux variables :
— I’exposition (concentration de la molécule dans le
milieu considére),

— I'effet (potentiel toxique de la molécule sur un ou plu-
sieurs organismes).

La réglementation proposée par ’'EMEA (EMEA 2006)
propose d’évaluer le risque des médicaments selon une
approche classique d’un point de vue écotoxicologique.
Il s’agit de déterminer :

— d’une part, la concentration attendue dans I’environ-
nement pour une molécule (PEC : concentration envi-
ronnementale estimée) ;

— d’autre part, la concentration sans effet toxique pour
les espéces les plus sensibles (PNEC : concentration
prédite sans effet) et de faire un quotient des deux
valeurs (rapport PEC/PNEC).

¢ Figure 2 : Devenir des médicaments depuis leur administration
jusqu’a leur rejet dans I’environnement.

Une fois administré, le médicament est métabolisé, puis excrété. Dans les eaux usées,
les métabolites glucuroconjugués peuvent étre déconjugués. Une partie des médicaments

et de leurs métabolites est dégradée dans les stations d’épuration, mais une fraction parvient

au milieu aquatique, ou elle peut exercer des effets sur les organismes.
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¢ Exposition d'invertébrés a la fluoxétine.

La valeur de ce quotient permet d’estimer le risque
d’une molécule sur un écosystéme ; on considére
généralement qu’un quotient de risque d’une valeur
inférieure a 1 indique un risque limité pour I’environ-
nement. C’est la méthode communément appliquée
pour les polluants environnementaux au niveau euro-
péen (TGD 20083).

Cette méthode se heurte cependant a deux obstacles
dans le cas des médicaments :

— le premier concerne la donnée d’exposition dont nous
avons vu plus haut qu’elle intégre un nombre important
de variables ;

—le second concerne le manque de données d’effet sur
les organismes aquatiques : les essais sont parfois longs
et coliteux a mettre en place, et compte tenu du nombre
élevé de molécules pharmaceutiques, il n’est pas pos-
sible de réaliser des essais standardisés de laboratoire
sur toutes les molécules.

Une démarche préliminaire de sélection de molécu-
les pharmaceutiques prioritaires est donc nécessaire
afin de savoir quelles molécules chercher et ou les
chercher.

La démarche d’évaluation du risque pour une molécule
tient également compte des notions de persistance dans
I’environnement, de biodégradabilité et de bioaccumu-
lation dans I’environnement. La problématique sur les
médicaments étant encore récente, ces données sont
encore trés limitées.

Pollution des eaux par les résidus médicamenteux

La question des mélanges

La démarche d’évaluation du risque décrite au-dessus
permet de rendre compte d’un risque pour une molé-
cule donnée mais pas pour un ensemble de molécules
susceptibles d’interagir entre elles. Or, si compte tenu
des niveaux de concentration des médicaments dans
I’environnement, le risque semble étre limité si I'on consi-
dere les molécules de maniére séparée, le probleme de
toxicité a long terme lié au mélange des substances
pharmaceutiques ne peut étre exclu.

Ce probléme se pose a deux niveaux :

—risque d’addlitivité, voire de synergie d’action pour des
médicaments appartenant aux mémes classes thérapeu-
tiques et chimiques ;

— interaction possible de molécules diverses entre
elles.

L'additivité des effets a été montrée pour les AINS et
les bétabloquants dans des essais de laboratoire. Ainsi,
pour des concentrations d’exposition identiques, les
effets toxiques du mélange peuvent étre plus importants
que ceux d’une molécule considérée seule.

Le risque d’interaction médicamenteuse est également a
considérer, interaction entre différentes molécules phar-
maceutiques (risque bien connu chez ’lhomme), mais
également entre médicaments et autres polluants envi-
ronnementaux. De faibles concentrations de médica-
ments pourraient agir de maniére indirecte, c’est-a-dire
en perturbant ’homéostasie des organismes et en les
rendant plus sensibles a d’autres polluants environne-
mentaux (pesticides, hydrocarbures, métaux) ou a des
agents infectieux.

La place des données pharmacologiques dans
I’évaluation du risque

Afin de faciliter I'évaluation du risque des médicaments,
de mieux évaluer leur toxicité et leur comportement dans
I’environnement, plusieurs auteurs (Seiler, 2002 ; Lange
et Dietrich, 2002 ; Jiemba, 2006) ont discuté de la possi-
ble utilisation des données pharmacologiques et de leur
adaptation a la problématique environnementale.

Les propriétés pharmacodynamiques, les mécanismes
d’action et les concentrations plasmatiques thérapeuti-
ques d’un composé pharmaceutique sont des données
connues (par les dossiers d’AMM entre autres). Il est
donc intéressant d’essayer d’extrapoler ces données
provenant d’études sur les mammiferes sur les espe-
ces aquatiques. Cependant, il faut considérer le fait que
les effets pharmacologiques recherchés chez ’lhomme
peuvent parfois entrainer des effets totalement différents
chez d’autres organismes et notamment chez les orga-
nismes aquatiques. De méme, des effets négligeables
ou considérés comme tels chez I’homme pourraient
avoir des conséquences significatives chez d’autres
organismes.
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Les prostaglandines jouent un réle dans I'inflamma-
tion chez ’homme tandis que chez les oiseaux, elles
contribuent au processus de calcification de la coquille
des ceufs ; chez le poisson, les prostaglandines sont
également impliquées dans les phénomenes de
reproduction.

La fluvoxamine, inhibiteur de la recapture de la séro-
tonine, induit la parturition chez un mollusque bivalve
Sphaerium striatum, la sérotonine étant impliquée chez
ces organismes dans les fonctions de reproduction.
Les mécanismes d’action et les effets secondaires sont
donc susceptibles de différer entre les mammiferes et
les autres organismes, et notamment les invertébrés.
Dans d’autres cas pourtant, ces mécanismes d’action
et effets sont comparables : Schwaiger et al. (2004)
ont montré que le diclofénac (AINS de type aryl-car-
boxylique) cause chez le poisson des atteintes rénales
comparables a celles observées chez des mammiferes
ou des humains.

Par ailleurs, les données de pharmacocinétique pour-
raient potentiellement contribuer a prévoir le comporte-
ment des molécules dans I’environnement. Il existe de
nombreux parametres qui évaluent le comportement des
meédicaments dans |'organisme : la biodisponibilité, la
demi-vie d’élimination (temps de résidence du composé
dans I'organisme humain), le taux de fixation aux protéi-
nes plasmatiques, le volume apparent de distribution...
Ces paramétres étant influencés par les mémes carac-
téristiques que les paramétres qui décrivent le compor-
tement d’une molécule dans I’environnement (lipophilie,
caractere acido-basique, pH, pKa...), ils peuvent étre mis
en parallele par analogie.

Une étude récente (Williams et al., 2006) établit une cor-
rélation entre le volume apparent de distribution Vd et le
coefficient de partition Kd. Le Vd est le volume virtuel qui
estime la distribution d’une molécule dans I’'organisme
et le Kd mesure la capacité d’adsorption d’une molé-
cule sur une phase solide. Un Vd élevé indique que la
molécule se distribue largement dans les différents orga-
nes ou se lie de maniére importante aux tissus et un Kd
important indique que le composé s’adsorbe de maniére
importante au sédiment des riviéres ou aux matiéres en
suspension dans les eaux. Le Kd étant un paramétre
difficile a mesurer, le Vd permettrait donc d’en estimer
une valeur cohérente, les résultats de cette étude devant
étre confirmés.

La prise en compte de I’environnement
du point de vue réglementaire,

une législation naissante

Le cadre réglementaire proposé par I'EMEA pour I'éva-
luation du risque environnemental des médicaments
répond a I'amendement de I'article 8(3) de la directive
européenne 2001/83/EC qui stipule que « I'évaluation du

. formation
dossier

risque potentiel pour I'environnement d’un médicament
doit étre considérée, son impact sur I’environnement
évalué, et que des mesures spécifiques doivent étre pri-
ses pour limiter un tel impact ».

Les industriels sont désormais tenus d’évaluer le risque
environnemental. Cette réglementation s’applique a tou-
tes les molécules pour lesquelles les demandes d’AMM
sont postérieures au 20 novembre 2005.

Cette réglementation s’applique également a toutes les
molécules déja autorisées pour lesquelles une modi-
fication majeure d’AMM est demandée : variations de
type Il selon la Iégislation (modification d’indication ou
de posologie par exemple), si cette modification conduit
a une augmentation significative de I’exposition environ-
nementale par le médicament.

Les vitamines, électrolytes, acides aminés, peptides,
protéines, carbohydrates et lipides, ainsi que les vaccins
sont exemptés de cette réglementation.

Important !

Bien que I'impact environnemental soit désormais pris en
compte dans le dossier d’AMM, il n'est pas encore considéré
comme un critere de refus de I'autorisation de mise sur

le marché (EMEA 2006).

Quelles mesures pour limiter 'impact
environnemental ?

Il apparait évidemment tres difficile de limiter I'usage
d’un médicament, au vu des bénéfices qu’il apporte
pour la santé des malades, méme si celui-ci présente
un risque pour I’environnement.

La réglementation de ’EMEA propose donc dans un
premier temps des mesures destinées a limiter I’'expo-
sition environnementale quand ce risque ne peut étre
exclu.

L’EMEA recommande de faire figurer une indication des
risques potentiels pour I’environnement sur le condition-
nement, la notice ou les RCP, accompagnée de précau-
tions d’utilisation engageant les patients et les profes-
sionnels de santé a mieux stocker les médicaments ainsi
qu’a mieux gérer les déchets.

Pour le moment, aucune mesure plus contraignante n’est
envisagée dans la réglementation de 'TEMEA.
Concernant la gestion de ce risque au niveau des struc-
tures hospitaliéres, la mise en place de traitements des
effluents directement sur le site serait un réel progres.
Ceci nécessitant un investissement important pour I’h6-
pital, il semble d’abord nécessaire d’évaluer I'impact
des effluents hospitaliers sur I’environnement proche
avant I'arrivée aux STEP, en déterminant les quantités
de médicaments rejetées, et en évaluant la toxicité et la
mutagénicité des effluents.
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Les stations d’épuration des eaux représentant la der-
niere barriere entre les eaux usées et le rejet dans les
rivieres, des efforts devraient étre mis en ceuvre afin
d’améliorer les traitements et la qualité des eaux reje-
tées. Cependant, ces stations doivent également gérer
le traitement de nombreux autres polluants, et il ne sera
pas possible de se reposer sur ces seules structures
pour limiter les rejets de substances pharmaceutiques
dans le milieu aquatique.

Conclusion

La contamination des milieux aquatiques par les
médicaments est une préoccupation encore récente
et il y a, pour le moment, plus de questions posées
que de véritables réponses. Si cette interrogation ne
doit pas conduire a un alarmisme hors de propos, il est
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pourtant justifié de s’intéresser a cette problématique et
il existe désormais un cadre réglementaire qui prend en
compte I'impact environnemental des rejets de médica-
ments et qui vise a diminuer les quantités rejetées dans
I’environnement.

De nombreuses interrogations subsistent quand a
I'impact réel des substances pharmaceutiques humai-
nes et vétérinaires sur les écosystémes mais également
sur la santé humaine. Beaucoup d’efforts doivent étre
fournis, tant au niveau de I’évaluation du risque par les
environnementalistes (pour I’évaluation des effets) qu’au
niveau de sa prise en charge et de sa gestion par les
administrations.

D’un point de vue scientifique, cette problématique est
trés intéressante dans la mesure ou elle permet d’établir
un lien entre toxicologie et écotoxicologie : I'utilisation
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des données pharmacologiques existantes (pharmaco-
dynamiques et pharmacocinétiques) pourrait conduire
a une meilleure compréhension des effets des médica-
ments sur les organismes aquatiques et de leur compor-
tement dans I'environnement par exemple.

D’un point de vue public, il s’agit d’un probléme
complexe a traiter dans la mesure ou il engage divers
organismes, industriels et consommateurs dont les
intéréts sont divergents. SiI'on se place d’un point de
vue strictement environnemental, une diminution de la
consommation de médicaments est une bonne chose
(rappelons que la France est le pays européen ou I'on
en consomme le plus), mais ce type de réflexion ne peut
étre engagé par les professionnels qui s’occupent de
I’environnement.
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La question de la gestion du risque des médicaments
et notamment du point de vue de la réglementation et des
mesures a appliquer doit étre discutée de maniére appro-
fondie par les différents intéressés des secteurs de I'envi-
ronnement et de la santé : agences publiques et services
responsables de la santé publique (EMEA, Afssaps, Afssa,
hépitaux), de I’environnement (Afsset, Agences de I'eau,
Drass, Drire...), d’'une part, industriels et professionnels de
santé (médecins et pharmaciens), d’autre part. ®
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Rejet des substances pharmaceutiques dans le milieu aquatique,

ce qu’il faut retenir

L'impact des substances pharmaceutiques sur les
écosystémes en général pourrait avoir des conséquen-
ces importantes et s’inscrit dans un contexte de préser-
vation de I'environnement et des ressources en eau.
Le Plan national santé environnement intégre dans
son action 11, qui vise a limiter la pollution des eaux,
une directive qui concerne les médicaments.

L’Agence européenne d’évaluation des médicaments
met en place et discute des procédures réglementaires
visant a évaluer le risque lié aux substances médica-
menteuses humaines et vétérinaires dans les différents
compartiments de I’environnement.

Deux sources principales de contamination des
milieux pour les médicaments a usage humain :

— la contamination des milieux via la consommation de
médicaments ;

- la contamination directe des eaux par les rejets d’usines
de fabrication ou de conditionnement.

La consommation des médicaments au niveau de la
population pourrait représenter la principale source de
contamination des milieux.

Les effluents hospitaliers sont une source particuliere
de contamination médicamenteuse et peuvent présen-
ter un profil spécifique de contamination : antibiotiques,
anti-infectieux, produits de contraste et anticancéreux.
Les rejets des usines de fabrication ou de condition-
nement des médicaments pourraient entrainer des pics
de contamination localisés.

Les médicaments a usage vétérinaire pénétrent dans
le milieu par des voies différentes que celles empruntées
par les médicaments a usage humain :

- soit par contamination directe des eaux via les éleva-
ges piscicoles,

- soit de maniére indirecte lors du lessivage par les eaux de
pluie des sols contaminés par des élevages intensifs.
Les produits concernés dans ce cas sont essentielle-
ment des antibiotiques, des anti-parasitaires et des pro-
moteurs de croissance.

Des études ont mis en évidence la présence de médi-
caments a usage humain dans les eaux de surface,
principalement via les effluents des stations d’épuration
urbaines. Les concentrations sont faibles : de I'ordre de
quelques dizaines de ng/L dans les eaux de surface et de
quelques centaines de ng/L dans les effluents de STEP.
Les médicaments peuvent parvenir jusque dans les
eaux potables et les nappes phréatiques. Les concentra-
tions sont généralement tres faibles, de I'ordre du ng/L.
Les antibiotiques pourraient représenter un risque
pour les communautés algales et, par conséquent, sur
d’autres organismes dépendant de ces algues. La pré-
sence de résidus d’antibiotiques dans I’environnement

pose aussi la question plus vaste de la sélection de sou-
ches bactériennes résistantes.

Les estrogénes naturels et synthétiques (notamment
I'éthinylestradiol) représentent un risque avéré pour les
organismes aquatiques : les atteintes des fonctions de
reproduction peuvent conduire a une diminution, voire
a la disparition de certaines populations d’organismes
aquatiques.

Les anticancéreux ne sont que peu détectés jusqu’a pré-
sent dans les eaux de surface, mais sont potentiellement
dangereux pour I'environnement de par leur propriétés car-
cinogénes, mutagénes et génotoxiques particulieres.

Les industriels sont désormais tenus d’évaluer le risque
environnemental. Cette réglementation s’applique :

— a toutes les molécules pour lesquelles les demandes
d’AMM sont postérieures au 20 novembre 2005 ;

© Cemagref/J.M. Le Bars




Actualités pharmaceutiques ° n° 463 * Mai 2007

Le rejet des substances pharmaceutiques

— atoutes les molécules déja autorisées pour lesquelles
une modification majeure d’AMM est demandée.

Bien que I'impact environnemental soit désormais pris
en compte dans le dossier d’AMM, il ne peut pas étre
considéré comme un critére de refus de ’AMM.

Des mesures sont prises pour limiter 'impact
environnemental :

- ’EMEA recommande de faire figurer une indication des
risques potentiels pour I’environnement sur le condition-
nement, la notice ou les RCP, accompagnée de précau-

. formation
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tions d’utilisation engageant les patients et les profes-
sionnels de santé a mieux stocker les médicaments ainsi
qu’a mieux gérer les déchets ;

—au niveau des structures hospitaliéres, la mise en place
de traitements des effluents directement sur le site serait
un réel progres ;

— les stations d’épuration des eaux représentant la der-
niére barriere entre les eaux usées et le rejet dans les rivie-
res, des efforts devraient étre mis en ceuvre afin d’amélio-
rer les traitements et la qualité des eaux rejetées.

QCM Questionnaire de connaissances médicales

1. Les traitements dans les STEP (stations de traitement et
d’épuration des eaux usées) permettent I’élimination de la
totalité des molécules médicamenteuses polluantes.

A O Vrai

B O Faux

2. Les effluents hospitaliers sont une source particuliére de
contamination médicamenteuse et peuvent présenter un profil
spécifique de contamination. Citez quatre classes de médica-
ments particulierement impliqués.

3. Un certain nombre d’études ont mis en évidence la présence
de médicaments a usage humain dans les eaux de surface a
de faibles concentrations. De quel ordre sont-elles ?

A O De quelques ng/L

B O De quelques dizaines de ng/L

C O De quelques pg/L

D O De quelques mg/L

4. Dans les effluents urbains, les bactéries Escherichia coli
en forte concentration libérent une enzyme B-glucuronidase
qui clive la liaison ester du médicament conjugué et permet
la régénération du composé parent.

A O Vrai

B O Faux

5. Les diverses classes d’antibiotiques ne représentent aucun
risque pour les algues.

A O Vrai

B O Faux

6. Les estrogénes naturels et synthétiques et notamment le
17-a-éthinylestradiol (EE2) sont une classe de substances
pour lesquelles le risque pour les organismes aquatiques est
aveéré.

A O Vrai

B O Faux

7. Les industriels ne sont actuellement pas tenus d’évaluer le
risque environnemental.

A O Vrai

B O Faux

8. L'impact environnemental est désormais pris en compte
dans le dossier d’AMM. Cet impact :
A O ne peut pas étre considéré comme un critére de refus
de ’AMM
B O peut étre considéré comme un critere de refus de
’AMM

9. Les médicaments ne peuvent pas parvenir jusque dans les
eaux potables et les nappes phréatiques.

A O Vrai

B O Faux

10. La présence de résidus d’antibiotiques dans I’environne-
ment pose la vaste question de la sélection de souches bac-
tériennes résistantes.

A O Vrai

B O Faux

Réponses

‘g|dwaxs Jed 7/6u g
op uoISOdxa,p SUOIIBIIUSDIUOD SBp
anod sajew suossiod ap uolesIuIWg}
: $9|qIe} S84} SUOIBIUSOUO0D sap Jnod
s|enxas juswapodwod 9| 19 jusw
-addojangp 8| SUEBP SUOI}EDIIPOW
Sop aJnpul.p d|qeded isd g33.| 'V ‘9
‘sanbe seo ep juepusdep
sawis|uebio sanne,p Ins ‘Juanbasuoo

‘anbpjewsg|qoid 8380 €

J9SSJ9)UL,S B JUSOUSWIWOD UsgdoInd
18 [euoljeu neaAlu ne sjefoid SIAIp : v 0L

*7/Bu np 81pIo,| Op ‘Sa|qIe} S84} JUBW

-9[eJouab Juos suonesusouoo se|: g "6 Jed ‘) sejeble sgineunwwod se| Jnod
v '8 anbsu un Jajussaud jusrelnod sanb
*G00Z @iquianou g ne saineugisod -1}0IqUe,p SOSSB[O SOSIOAIP S9| 1 g G
JUOS NNV, P SepuBWap s9| sajjanbsa) Y b
Jnod ss|nogjow s8] sano} e anbiyd g e

-de,s uolejuswsa|bal 81199 ‘|ejusw *XNIYOUBDIJUE }9 9)SBJIUOD Bp
-8UUOIIAUS 8nbsl 8| JanjeAg,p snus} synpoid ‘Xnaiosjul-jue ‘senbioiquy g
SIBWIOS9P JUOS S|@UISNpUl S9| : g L q -

-

19



Chapitre 2.

Revue des differentes
methodologies utilisées pour la
priorisation ou I'évaluation du
risque des médicaments a usage
humain

Extrait de “Environmental risk assessment and prioritization strategies for human
pharmaceuticals, review and discussion " (Version non définitive). In B. Roig and E. Touraud,
Eds, Pharmaceutical in the Environment: current knowledge and need assessment to reduce
presence and impact. IWA Publishing, a paraitre.
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Revue des différentes méthodologies de priorisation et d’évaluation du risque

En 2007, un projet de recherche baptisé Knappé (Knowledge and Need Assessment on
Pharmaceutical Products in Environmental waters) a été mis en place. Ce projet, initié par
'Ecole des Mines d’Alés était financé par la Commission Européenne et soutenu par la
Fédération Européenne de I'iIndustrie Pharmaceutique (EFPIA).

Ce projet portait sur l'identification, a partir des connaissances disponibles et des
avancees scientifiques en cours, des actions prioritaires & mener dans le domaine
scientifique (R&D), réglementaire et social pour limiter 'occurrence et I'impact des produits
pharmaceutiques dans I'environnement. Les résultats de ce projet sont disponibles sur le site
www.knappe.eu.org.

Dans le cadre de ce projet, nous avons réalisé un travail de synthése bibliographique
sur:

* dune part, les différentes méthodes de priorisation et d’évaluation de risque mises
en place dans différents pays au cours de ces derniéres années,

* et d'autre part sur les différents parameétres utilisés pour évaluer I'exposition et les
effets biologiques des substances pharmaceutiques dans les eaux de surface.

Cette synthése a fait I'objet d'un « deliverable » dans le cadre du projet Knappé
(Deliverable D-4.3. Environmental typology of pharmaceutical products with regard to ERA
procedure). Ce travail a été ensuite revu et complété pour étre intégré comme chapitre de
livre dans un ouvrage a paraitre : Pharmaceutical in the Environment: current knowledge and
need assessment to reduce presence and impact. B. Roig et E. Touraud, Eds. IWA
Publishing.

En introduction au travail de priorisation proprement dit, nous proposons ici la premiere
partie de ce chapitre, consacrée a la revue des méthodes de priorisation et d’évaluation de
risque environnemental pour les médicaments a usage humain.

Les travaux revus dans ce chapitre sont présentés par pays et selon un ordre
chronologique ; les références des travaux ayant servi de base a cette revue sont les
suivantes :

e Stuer-Lauridsen et al. 2000 pour le Danemark,

* Jones et al. 2002 et Hilton et al. 2003 pour I'’Angleterre,

* Huschek et al. 2004 pour 'Allemagne,

e Zuccato et al. 2005 pour I'ltalie,

* Carlsson et al. 2006a et le site www.janusinfo.se/environment pour la Suede,

* Jjemba 2006, Cooper et al. 2008 et Kostich et Lazorchak 2008 pour les Etats-Unis,
e Lienert et al. 2007 pour la Suisse,

* Besse et al. 2008, Besse et Garric 2008 et Jean 2008 pour la France.

NB : L'ensemble des références citées est listé avec le second extrait du livre, dans le
chapitre 9.
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1. Introduction

It is now recognized that pharmaceutical compouedsh the environment and can
be considered as environmental contaminants. Aglea kange of drugs including antibiotics,
antiphlogistics, blood lipid-lowering agents, aptleptics, -blockers, hormones modulators
and so on, have been found in the effluents anfdciwaters of several countries, there is a
growing need to assess their environmental riskis€quently, monitoring pharmaceuticals in
the surface water and/or ground water is becomiagdatory.

Prior to implement any monitoring program in tlguatic environment, there is a
need to rank pharmaceuticals according to theirenmental relevance (i.e. their presence in
the environment and their potential for ecotoxigidal effects), because of the high number
of molecules used as marketed human drugs. Indiesdnot conceivable to search for all
molecules in the environment and test all of themefcotoxicity. Therefore, methodologies
need to be developed to select for priority molesuPriority molecules can be defined as
molecules for which a monitoring strategy and ewally ecotoxicological assays are to be
implemented. Similarly to the model used in thest®g regulatory approaches for the
assessment of the environmental risk of pharmazsfithe prioritization of pharmaceuticals
can be based on risk quotients, as described ircuhent European Medicine Evaluation
Agency (EMEA 2006) guideline for environmental riskssessment (ERA) for
pharmaceuticals. To build such risk ratios, PE@dmted environmental concentration) and
PNEC (predicted no effect concentration) valueseneired.

A number of studies have been conducted in thepest years, with regard to
environmental risk assessment (ERA) and/or stresego prioritize pharmaceuticals.
Determination of the exposure is quite similar instudies but the assessment of the effect
differs from a study to another: as a consequemdbeolack of the ecotoxicological data, a
number of works have focus on alternative ways $sess the biological effects of
pharmaceuticals on non-target aquatic organisnkganto account pharmacological data,
quantitative structure relationships (QSARS), cereevolutionary conservation of molecular
drug targets.

In this chapter we therefore propose to :

1. Draw an overview of works conducted in differentiotysies with regard to ERA

and/or prioritization of human pharmaceuticals.

2. Give an example of such a prioritization strategijch uses ecotoxicological,

but also human pharmacological and physico-cherdiata.
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3. Finally, discuss the different criteria used fore tlexposure and hazard
assessment of pharmaceuticals, and notably paresefie@encing the quantities
of pharmaceuticals reaching the aquatic environmamd parameters used to

assess their biological effects on aquatic species.

2. Review of environmental risk assessment and pritization strategies for
human pharmaceuticals in different countries:

For the last ten years, a number of risk assedsameifor prioritization strategies have
been implemented in Europe and United-States. Hesepresented the main works, by
country and in chronological order.

2.1 Denmark

One of the first environmental risk assessmenthiaman pharmaceuticals has been
conducted in 2000 (Stuer-Lauridsen ef 2000). The methodology was based on the use of
risk ratios (Equation 1). PEC values were calcdlatsing the EU draft guideline for
medicinal products for human use (EU 1994), whies & preliminary version of the EMEA

guideline. Risk ratios and PEC for surface watemrevoalculated using Equation 2:

RCR = PECW Equation 2

PNEC

Ax (100 - R) Equation 3
365 x P xV x D x100

PECw =

RCR: Risk ratio. PECw: Predicted Environmental Concentrations for wat®NEC: Predicted No effect
ConcentrationA : amount used per year (kd}: removal in wastewater treatment plants, (in petceat to 0
as a worst case hypothesiB). number of inhabitants/: volume of wastewater per day per caplfa.dilution

factor in the environment (a default factor of 1@swsed).

The primary selection of molecules to assess wasdan sales figures for human
pharmaceuticals in Denmark, published by the DaMsklicine Agency. The 25 most used
pharmaceuticals for the year 1997 were selecteds@uoption data were given as Defined
Daily Dose (DDD) for each active drug; where DDD‘itee assumed average maintenance

dose per day for a drug used for its main indicatio adult§ (www.whocc.n9. The annual

consumption for pharmaceuticals in weight units) (W@s then recalculated by multiplying
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number of DDD with the respective DDD value for legharmaceutical. Finally, a list of 20

molecules was chosen for the purpose of the risésssnent.

Calculated PECs for surface water were then cordparéhe threshold value of 1 ng.L

! All calculated PECs exceeded this cut-off valmeaning that risk could not be excluded

for any of the compounds. Therefore, every of tbastered pharmaceuticals had to be

submitted to a refined assessment. All PEC valuzre Wwetween 1 and 100 ng.land were

within a factor of 2-5 of measured concentrations.

Risk ratios were calculated to assess the enviratahgsk, but the authors noticed that

there was a lack of ecotoxicity data for pharmacalg, which precluded the calculation of

risk quotients based on measured ecotoxicologiglales. Calculated risk ratios exceeded the

cut-off value of one (indicating a risk) for ibufen, paracetamol and acetylsalicylic acid.

For a few compounds, estimated and experimentav#des were available, and

predicted concentrations in sewage sludge werelleadd using equations 3, 4 and 5. Results

showed large differences in such predicted conatotrs, depending on the mode estimation

of Kd: experimental, estimated with Kow, or estigthtvith Dow.

Kd = focx 041x Kow Equation 3
_ Kow :
Dow = T Equation 4
— M e — M x (Kd + M sludge) Equation 5
Vw Vw
Kd + M

sludge

Kd : sorption coefficient (L.K§. fo. : fraction of organic carbon in sludge (default valg 0.35).Dow : Kow

corrected for ionisable compoundSy,qge: concentration of active substances sorbed ongsulll, : annual

consumption of active compoundw : total annual wastewater in the considered couniy,qe: annual

sludge production.

Main conclusions of this work were that :

* Only partial set of data were available for pharewicals.

« Measured concentrations were within a factor of&&-the PECs.

e Calculation of PNEC was possible only for a few pounds due to limited

ecotoxicological data.

* No toxicity data were available for the terrestoampartment.
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2.2 United Kingdom

Another aquatic environmental assessment of phaut@als has been realised in
England by Jones et al. (2002). This assessmenpar&srmed on the same basis as the one
done by Stuer-Lauridsen et al. (2000) and used PEEC ratios.

PEC values for the 25 most consumed pharmaceuticalserms of DDD, were
calculated using Equation 1 (EU 1994). PNEC valwese calculated using available
ecotoxicological data or modelled using the ECOSgRware (USEPA 2009). Risk ratios
were greater than one (indicating a risk) only Bmwf the 25 selected pharmaceuticals:
paracetamol, amoxicillin and mefenamic acid.

In addition to risk assessment, sludge concentrativere calculated as in Stuer-
Lauridsen et al. (2000); and basic environmentaldelimg was performed with the
determination of the Bioconcentration Factor (B@Ryl removal rates and sludge sorption in
wastewater treatment plants (STPs). These parasnetze modelled using different software
from the Estimation Program Interface (EPI) Suiterf the USEPA (USEPA 2009).

Conclusions of this study were similar to thosendrdy Stuer-Lauridsen et al (2000).

To assess the environmental risk for human phamtiae¢ds, a report was
commissioned from the UK Environment Agency. Thepart aimed at selecting some
pharmaceuticals in order to conduct a targeted toong programme in a number of UK
STPs and rivers. (Hilton et al., 2003). The setecthethodology was determined by crossing
different approaches: EU technical guidance onasdessment (EU 1996), OSPAR dynamec
system (OSPAR 2006; 2002) and literature reviews @pproach is displayed in figure 1 and

summarized below:

1) Calculation of risk ratios using EMEA guideline.e. PEC and PNEC
determination. Two lists of priority compounds werailt using two different ways of

calculation for PNEC values:

e determination of PNEC using therapeutic dose ofatttere substance (PNEC
= therapeutic dose / 1000).

* determination of PNEC using a QSAR approach (PNEGQSAR value /
100).
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Table 1. Top ten substances identified by the pisation approaches following further
screening (Hilton et al., 2003)

Therapeutic dose approach QSAR/experimental

approach
Aminophylline Lofepramine
Beclamethasone Dextropropoxyphene
Theophylline Procyclidine
Paracetamol Tramadol
Norethisterone Paracetamol
Codeine Clotrimazole
Furosemide Thiridazine
Atenolol Mebeverine
Bendroflumethiazide Terbinafine
Chlorphenamine Tamoxifen

PEC were calculated for the top 500 substancesuooed in UK, using Equation 2.
Data were taken from the British Pharmaceuticaligtdy and excluded sales to hospital and
sales of over-the-counter (pharmaceuticals deldsevéhout prescription) in outlets other

than pharmacies and dispensing doctors.

2) Effect assessment using the OSPAR PBT critetiorthis system, each single
substance is defined by three criteria: PersisteBogaccumulation and Toxicity (PBT),
defined by physicochemical data. However, requda@ were available only for a few of the
pharmaceuticals investigated.

The PBT index is part of the OSPAR (OSPAR 2006;2@3¥namec system to assess
the hazard of single substances in the followimgge

» Persistence: ability to resist degradation in tpgasic environment,
» Bioaccumulation: accumulation in adipose tissuamfatic organisms,

» Toxicity: potential to poison aquatic organisms.
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3) Review of literature dateExisting data on occurrence of pharmaceuticastsuices

and existence of analytical method or analyticatiiility were reviewed.

4) Derivation of a list of compounds to be includedtlw monitoring programme
according to the following factors:
* Is the substance near the top of the priority(ksgure 1) ?
* Is the substance highlighted by PBT criteria ?
» Should substances across a range of differentgbetia classes be selected ?
» Has the substance been previously detected inresindace waters or STP
effluents ?

* Is there areliable analytical method availabletifier substance ?

As this work was directed toward environmental nanmg, it seems that analytical
criteria have been determining in the choice offthal priority list: the final list (Table 2)
only contains 2 of the 19 pharmaceuticals formsdlected on the basis of PEC/PNEC ratios
and OSPAR criterion.

Table 2. Pharmaceutical compounds selected foret@ady monitoring (Hilton et al., 2003).

Pharmaceutical compounds selected for
targeted monitoring

Trimethoprim Erythromycin
Diclofenac Dextropropoxyphene
Sulfamethoxazole Lofepramine
Paracetamol Tamoxifen
Mefenamic acid Propranolol
Ibuprofen

2.3 Germany

An extensive environmental risk assessment forlthk highest-selling human drug
substances (annual sales > 5000 kg) was conduttédrmmany (Huschek et al., 2004). This
ERA closely followed the EMEA'’s stepwise procedulidnis procedure (EMEA 2003) is
tiered in two main phases: exposure assessmentfdte and effect analysis (see Chapter 1

for details). Results at each step were discussed.

Phase | PECs were calculated using the followingaggn Equation 6.
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DOSEaix Fpen

Equation 6
WWinhal x Dilution x10C

PECsurfacevater =

DOSEai : Maximum daily dose consumed per inhabitant (mg‘tesy’). Fpen: Percentage of market
penetration (default value = 1%)VWinhab : Amount of wastewater per inhabitant per day @hday";

default value = 200 I)Dilution : Dilution factor from STP to surface water (defaudiue = 10).

Phase 2 PECs were refined accordingly with EMEAum@ments, i.e. Fpen
refinement (Equation 7), according to the 2003 iearsf the guideline; but also using actual
annual sales of pharmaceuticals, as in previgaessions (Equation 2). As PEC calculation
has been modified in the 2003 version in compansith previous versions of the guideline,
authors compared PEC values obtained with eachofaalculation and differences were

noticed.

consumptiax100 Equation 7

Fpen=
DDD x hak x 36¢

consumption: consumption of active substance (mg.jgabDD: defined daily dose (average daily dose per

inhabitant).hab: number of inhabitants.

As 2003 (and previous) version of the EMEA guidelidid not take into account
metabolism of pharmaceuticals, Huschek et al. ahots consider the fraction of
pharmaceuticals excreted. They determined;g&Wwhich is equivalent to the Fexcreta from
EMEA guideline of 2006) to establish refined PEQuesa. Authors quoted the fact that
excretion rates are important to consider for PEfthement. This study was the first to

introduce the excreted fraction of pharmaceutit@she exposure assessment.

PEC/PNEC ratios were also calculated. Differencesewnoticed depending on the
way of calculation of PECs. Ratios above 1 werdead for antibiotics ciprofloxacin and
clarithromycin in each case, but only with the PE@nement calculation of the 2003 version

of the guideline for acetylsalicylic acid, paracetd, povidone iodine and ethinylestradiol.

Conclusions of this study were that :

! Previous versions are EMEA 2001 and EMEA 2000.1894 can also be considered as a draft versioM&/&Eguideline
for human pharmaceuticals. EMEA 2006 is the vergiocurrent use.
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* All of the 111 investigated molecules had PECs alibe threshold value of
0.01 pg.r* (10 ng.I'"), meaning that phase 2 environmental effect aislys
should be performed for all substances with DDugalgreater than 2 mg.

* Information on metabolism data should be considdoedan initial risk
assessment of potential risks of pharmaceuticalse@nvironment.

* Results showed that PEC values corrected by thggeRT(human
metabolism) were comparable to STP effluent comagohs, except for
active substances that metabolize and are biodaigiath STP.

* PNEC calculations were impaired by the lack of exmblogical data.

2.4 ltaly

In Italy, an assessment of the contamination efaljuatic compartment by human
pharmaceuticals was conducted in 2005 (Zuccatb.,e2@05). This assessment, which is not
strictly speaking an ERA, was tiered into threegasa

» Pre-selection of pharmaceuticals (prioritization),
« Sampling in STP and surface waters,

» Comparison of results from sampling campaign wighotetical prioritization.

The pre-selection was based on two main parametsates figures for
pharmaceuticals (consumption amounts) and metababde of the different compounds in
the human body. Pharmaceuticals were ranked acgptdi their predicted environmental
loads, calculated by multiplying sales figures bg tate of metabolism in man (Equation 8).
Only the excretion rates of pharmaceuticals as amgbéd molecule were considered and
metabolites were not taken into account. Accordanthe authors, this approach gave a good

estimation of the quantities of active moleculescheng the environment.
Load=prescrippnamounk excretiomate Equation 8

Load: predicted environmental load (tonne$)rescription amount: sale figures (tonnes for year 2001).

Excretion rate: excretion rate of pharmaceutical as unchanged maée(%).
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To this first set of molecules, selected on pregicénvironmental loads, the authors
added molecules known to be persistent and alseaulas with high activity and potential
toxicity but with low environmental load such asregens and anti-cancer drugs.

Field measurements in STP effluents revealed tflakaxin, furosemide, atenolol,
hydrochlorothiazide, carbamazepine, ranitidine, raflpxacin, sulfamethoxazole and

ibuprofen were found in the range of the hundredl hg

Table 3: Comparison of concentrations of pharmaicalg, detected in STP effluents and
surface water (Zuccato et al., 2005).

Concentrations of pharmaceuticals detected in STPffluents and surface water
(expressed in ng.[*, median value)

STP effluents Lambro river Po river
Ofloxacin 600 Ofloxacin 306 Ofloxacin 33
Furosemide 585 Furosemide 254 Lincomycin 325
Atenolol 466 Atenolol 241 Carbamazepine 23
Hydrochlorothiazide 439 hydrochlorothiazide 255 Atenolol 17
Carbamazepine 291 Carbamazepine 175 Ibuprofen 13
Ranitidine 288 Lincomycin 74 Spiramycin 10
Ciprofloxacine 251 Spiramycin 57 hydrochlorothiazide 4.5
Sulfamethoxazole 127 Bezafibrate 24 Furosemide 35
Ibuprofen 121 Ibuprofen 20 Erythromycin 3.2

Spiramycin, bezafibrate, erythromycin, lincomyeaind clarithromycin were found in
the ten ng.L! range. Despite very high predicted environmentati$p amoxicillin had low
concentrations in STP effluents, suggesting thest tfolecule was rapidly degraded in the
environment.

In river waters (Po and Lambro rivers), concenbragiwere lower than in STP effluents
with the exception of spiramycin, bezafibrate amddmycin, for which concentrations were
roughly the same. Table 3 displays the results tfee molecules found in highest
concentrations.

Other selected molecules, salbutamol, cyclophosmlegnomeprazole, methotrexate,
ethinylestradiol, enalapril and diazepam were detkat very low concentrations (in the ng.L

! range) or were below detection limits.

2.5 Sweden

In December 2002, as part of the work of achiewnatjonal environmental goals, a

report was commissioned from the Swedish Medicald&cts Agency. The report was to
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include a risk assessment of environmental effeftspharmaceuticals based on their
occurrence in the environment in relation to thairrent sales volumes (Carlsson et al.,
2006). The selection of pharmaceuticals was basedhe list of the 100 most sold
pharmaceuticals, in terms of DDD, for the year 200@enty-seven pharmaceuticals were
finally selected using the following criterions:

* molecule occurring on the list of the 100 most g@idrmaceuticals,

* molecule reported as observed in the environment,

» molecule otherwise highlighted in the literature.

The risk assessment was then conducted as dedanithe EMEA guideline (EMEA
2003). However, for the calculation of PECs, thiel smount of pharmaceuticals was used as
a measure of the factor “DOSEai x Fpen/100” (seaalign 6). It was assumed that the
entire amount of each product sold was consumetlteat the predicted consumed amount
was evenly distributed over the year and througlio&ifpopulation, as in Jones et al. (2002).
Refined PEC were calculated using STP removal redé&sulated with the Simple Treat 3.1
modelling software (Struijs et al., 1991). Metabpili data were also took into account, the
fraction of parent compound excreted after metabolwas included in the calculation.
Metabolites lacking environmental and/or ecotoyiciata were regarded as parent compound
and added to this fraction. PNEC values were caledlin accordance with EMEA guideline
and the European TGD (EU 2003) and finally riskosatvere calculated.

All risk quotients were below one, except for egth@stradiol, estradiol, estriol and
paracetamol. It is worth noting that except pa@oet, all the molecules displaying a risk
guotient higher than one are steroid estrogens.

The main conclusions of this work were that:

* The acute risk linked to pharmaceuticals is neleyi

» The chronic risk cannot be ruled out.

» Ecotoxicological data are scarce.

* Risk assessment based on acute toxicity test doadedquately reflect the
potential for long term exposure to sub-acute kvel

» The ecotoxic potency of a compound is to be takeém account at an early
stage of the risk assessment, irrespective of thentgqy released into the

environment.
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» Studies are to be directed toward bioaccumulatiotergial, indirect effects,

and mixture effects.

More recently, a risk assessment has been impleseta national scale in Sweden

(www.janusinfo.se/environmentlt aims to provide information for healthcareagtitioners

in order to reduce the residues of medicinal prtgluo the ground, water and air.
Pharmaceuticals are environmentally classified @itog to two criteria: environmental risk
on one hand and environmental hazard, estimatedebl? BT index (OSPAR 2006; 2002), on
the other hand.

Environmental riskefers to acute toxicity for the aquatic enviromteét is based on
the ratio between predicted environmental conciatraof the substance (PEC) and the
highest concentration of the substance that doekawe a harmful effect in the environment
(PNEC).

Environmental hazard expresses the inherent environmentally damaging
characteristics of the substance using the PBTs{®ence, Bioaccumulation, Toxicity) index.

Each characteristic is assigned a numeric valubl€14).

» Biodegradability is assessed based on criteria ready biodegradation
according to the OECD's test guidelines (test 8dBnother equivalent test of
biodegradability.

* Potential bioaccumulation is assessed accordintpgoOECD based on the
partition coefficient n-octanol/water, Log Kow, which substances with log
Kow >3 are judged to be potentially bioaccumulati@gECD test 107 or 117).
If simulation or test data for bioaccumulation areailable, these can be
reported as an alternative.

» Toxicity for aquatic organisms is assessed basedti@nesults of toxicity tests
including three trophic levels; fish, Daphnia angaa (OECD test guidelines
203, 202 and 201, or equivalent). Data for the nsestsitive organisms are
used in the assessment, which is divided into ¢ategories (Table 4).

In case of lack of data, a worst case scenariop@iead, e.g. in the absence of

bioaccumulation data the active substance is tikedss potentially bioaccumulating.
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Table 4. Parameters and cut-off values used iretheéronmental hazard assessment for
pharmaceuticals classification (janusinfo.se/enmireent).

Parameter cut-off value Ranking
Value
very high toxicity LC/EC/I1Cs0 < 1 mg/L 3
Toxicity high toxicity 1 < LC/EC/IGy< 10 mg/L 2
moderate toxicity 10 < LC/EC/Kg< 100 mg/L 1
low toxicity LC/EC/1G, >100 mg/L 0
Bioaccumulation yes Log Kow > 3 3
(potentially bioaccumulating) no Log Kow < 3 0
Persistence yes ND 3
(readily biodegradable) no ND 0

Detailed assessment methodolgy can be foundvaw.janusinfo.se/environmerdand

www.fass.seBelow is given an example of the proposed clasdibn (Table 5).

Table 5. Example of pharmaceuticals classificafjanusinfo.se/environment).

Substance Enviro_nmental Environmental hazard Volume in DDD
risk PBT | P | B | T
Amoxicillin moderate 6 3 0 3 1187 403
Ceftriaxone insignificant 3 3 0 0 7 322
Ciprofloxacin cannot be excluded 5 3 D P 563 660
Fluoxetine low 6 3 0 3 3214 933
Paracetamol low 5 3 0 2 24 494 039
Propranolol moderate 3 0 q 3 1 166 665

2.6 United states

Jjemba (2006) conducted a study on the excretidneantoxicity of pharmaceuticals
in the aquatic environment. The author investigated correlation between several
pharmacokinetic parameters and the behaviour ofnpd@euticals in the environment. He
also proposed a simple equation (Equation 9) tdk namarmaceuticals according to an

ecotoxicity potential:

T

P=— Equation 9
V x NOEC

EP: ecotoxic potentialT: overall residence time of the compound in therenwment. V: concentration of the

compound in the environmeMOEC: No Observable Effect Concentration.
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Author suggests that the quantification of ecotibxishould reflect an element of the
overall residence time of the compound in questisnbioavailability to the organisms, and
its concentration in the environment.

Time of residence is a main parameter of this mdug as no data were available at
the moment for pharmaceuticals the author assumaefaalt value of 1 year (i.e. all year
continuous discharge). For daphnids, preliminasults of this study indicate a high EP for

ethinylestradiol and carbamazepine, and a low EMitdofenac and ibuprofen.

In order to prioritize human pharmaceuticals, (Gaogt al., 2008) compiled extensive
data (Table 6) in a free access database (PEIA&base). In this study, pharmaceuticals were
ranked using five different combinations (Table &) physico-chemical, occurence and

toxicity data, to emphasize different risks.

Table 6. Data categories included in each of thie @ifferent rankings (Cooper et al., 2008).

Ranking
. all available Most Emphasis on
Data ECOSAR all aa/g;able data without available a%uatic
ECOSAR data environment
Biologigal half-life X X
Environmental half-life X X X X
Solubility X X X
Kow X X X
Mammal LDy, ? X X
Crustacean LB or LG5 ? X X X
Fish EGgor LDs® X X X
Surface water concentration X X X
Effluent Concentration X X
2004 prescriptions dispensed X X X
ECOSAR X X X

& acute data

An additional component of the rankings was an taggy value, calculated for each
pharmaceutical and taking into account rankingspb&rmaceuticals in each individual
category.

Ranking results and compiled data are availablesat.chbr.noaa.gov/PEIAR/
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Another study (Kostich and Lazorchak, 2008) assks$lse environmental exposure
and potential biological effects for the 50 mosspdinsed pharmaceuticals in USA. The
consumption masses for pharmaceuticals were irtlirealculated from dollar sales data.
Concentrations reaching the environment were pheding calculated as amount of Active
Pharmaceutical Ingredient (API), using Equation IBis equation takes into account
metabolism inactivation (in the human body) andpdsal of unused medicine (fraction
wasted). For this last parameter, conservativdrargivalues were assumed: 15% for short-

term therapy, 5% for long-term therapy and 33%tdpical medicines.

API activity = (M x (1- Fi) x (1- Fw)) + (M x Fw) Equation 10

M: mass dispense#i: fraction inactivated (by metabolisnfw: fraction wasted.

PEC for wastewaters and biosolids were subsequealityilated with Equation 11 and
12, respectively assuming complete partitioningrak wastewater API residues into the
aqueous phase, and assuming complete partitioningave wastewater APl residues to

biosolids.

API activity introducedannually
Annual wastewate volume

PEC wastewater=

Equation 11

APl activityintroducednnually
Annuabiosolidsvolume

PEC biosolids= Equation 12

Potential biological effects of individual pharneaticals, were assessed for human
exposure, non human exposure and for antimicrafiacts. The two latter methodologies are

summarized below:

1) For non-human exposure, authors calculated exifsp risk quotient (called
“exposure multiple”) for each pharmaceutical. Suclyuotient was expressed as the ratio
between wastewater PEC and human peak freely desbgblasma concentration of the
pharmaceutical (Equation 13) and wass based ofollbe/ing assumptions:

* human plasma concentration can be used as a starogsmsure of cellular

sensitivity (i.e. activity on non-target organisms)
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* via passive equilibration, the concentration of phaméical dissolved in the
modelled organism’s extracellular fluid would apgech the concentration
dissolved in wastewater.

For non human exposure, exposure multiples werevealmme for 11 of the 50

pharmaceuticals investigated.

EM = PEC Equation 13

Cmay

EM: exposure multiple for non-human organisiAEC: Predicted Environmental ConcentratioBmax: freely
dissolved plasma concentration of the pharmacelijpaak plasma concentration corrected by the fract

bound to proteins).

2) For antimicrobial effects, an exposure multiplas expressed for microbial
inhibition as the ratio of wastewater PEC and theest minimum inhibitory concentration
(MIC) found for a specific pharmaceutical. Moregveotential of antimicrobials residues for
selection of resistant bacteria was also evaluaedmicrobial inhibition, 4 antibacterial by
the 30 investigated had an exposure multiple aldgvihe multiple for the mixture effect

(assumed as the sum of all individual antibactenialtiples) was about 21.

In addition of such a risk assessment, authorewed the molecular targets of the
selected studied pharmaceuticals and search fanpatt similar targets in non-human
species. Indeed, one of the main questions addtesstne ERA of pharmaceuticals is the
sensitivity of non-target taxa to human pharmacaigi due to high differences in biology
and physiology. Molecular drug targets for pharnuéicals were identified from a literature
review. Then, human sequences of target proteims vetrieved through a database and non-

mamalian sequences similar to putative human amggets were searched.

Main conclusions of this work were that :
e Significant human, non-human and microbial impactsulting from
exposure to most pharmaceuticals are likely onlgspade through contact
with concentrating sources, unexpected dose respopns in extremely

sensitive population.
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» For a small subset of pharmaceuticals, effectsirectiaquatic exposure to
single compounds cannot be ruled out for non tawgganisms and
microbes.

» Predicted wastewater concentrations of severabiatiis are sufficient to
impair growth or select for low-level resistancemicroorganisms.

* Analysis of conserved molecular mechanisms, aloitg the information
about the physiological roles of molecular pathweyslifferent organism,s
can provide guidance on the range of species antlyie of endpoints that

should be considered in chronic toxicity studies.

2.7 Swiss

To identify pharmaceuticals with high environmentak, and to evaluate if human
metabolites’ contribution to ecotoxicity neededlte accounted for, Lienert et al. (2007)
proposed a screening tool mainly based on the ftisaodelling toxicity from quantitative
structure activity relationships (QSAR). Their madblogy did not consider chronic toxicity
(due to lack of chronic data and appropriate QSéiRypecific toxic mode of action of parent
drug or metabolite, but mainly baseline toxicitye(i narcosis). Nevertheless, in a more
complex approach, the inclusion of known speciixidity effects is possible and was shown
for algal toxicity ofp-Blockers. (Escher et al., 2006).

The approach was based on literature data of humetabolism and excretion,
pharmaceuticals sales data, physicochemical piepeast parent drugs and metabolites, and
ecotoxicological data when available. It allowedestimate a risk quotient of parent drug and

metabolite mixture (Equation 14).

RQmix - PECwastewater Equation 14

PNEC,

RQnix: Risk quotient for parent drug and metabolit€ECwastewater: Predicted Environmental Concentration

for wastewatersPNECmix: Predicted No Effect Concentration for parent druglanetabolites.

When ecotoxicity data were missing, baseline adotecity was modelled with
lipophilicity (Diipw, PH7) estimates using QSAR. The mixture effecea¢h parent drug and
its metabolites was treated with the model of catregion addition, assuming a similar mode
of toxic action of all components. From a literaunformation, the main phase of their
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procedure consisted in a tiered estimation of ffexeconcentration (E&g) of the mixture of
the parent drug and metabolites, based on thesmssast of the baseline toxicity of parent
drug and next the relative potency of metabolites.

The relative toxicity potential of each metabolites assessed by using the ratio
between baseline toxicity of parent drug and medeliaseline toxicity of metabolite. Next it
became possible to calculate the toxic potentiathef mixture (when no toxicophore is
present in metabolites).

This procedure gives help to screen the risk ofrmphaeutical including their

metabolites.

2.8 France

A risk assessment was conducted in France in Z8@8se et al., 2008). This
assessment was performed on the same basis asetheup ones (Carlsson et al., 2006;
Huschek et al., 2004; Jones et al., 2002; Stueridisen et al., 2000) and used PEC/PNEC
ratios. Using year 2004 French drug consumptioma,daguatic PECs for 112 parent
molecules and several metabolites were calculagaguEquation 15, adapted from the
EMEA guideline (EMEA 2006).

consumptiox Fexcretax Fstp

Equation 15
WWinhalx hak x Dilution x 365 a

PECsurfacweater =

consumption: the quantity (mg-yeaf) of an active molecule consumed by the populatioring 1 year in a
defined zone (generally a countryhlab: number of inhabitants and 100 the correction factor the
percentages365: number of days per year (day-year-tyWinhab: volume of wastewater per person per day
(default value = 200 L. inhabitaritsday ™). Fexcreta: excretion fraction of the active molecukestp: fraction

of emission of the drug from wastewater treatméamts (STP) directed to surface water, Fstp camléined as

(1-STP removal fraction).

A special emphasis was made on human metabolisrtréta values (proportion of
drug excreted as unchanged molecule) were detetdiniamealmost 80 compounds. Moreover,
several metabolites were identified as potentiaflgoncern for the aquatic environment, due
to their potential occurrence in the aquatic enwiment (PEC) and/or pharmacological

activity.
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PEC/PNEC ratios were calculated but, as ecotoogicdl data were lacking, it was
only possible to achieve risk quotients for 6 coommts according to the EMEA guideline
(i.,e. 3 NOEC values from 3 trophic levels). Usingited data (1 or 2 NOEC values) it was
possible to determine risk quotients for a furth&@rmolecules. On these 22 pharmaceuticlas,

only the antibiotic amoxicillin showed a ratio aleoane.

Conclusions of this work were that :

« Considering excretion fractions of pharmaceuticas lead to drastically reduced
predicted concentrations reaching the aquatic enmient, and can help to target
environmentally relevant pharmaceuticals and méditaiso

* Metabolites should be considered when performipgarmaceutical ERA.

» Calculated PECs using the described methodologg w@nsistent with French field
measurements.

* Due to the lack of ecotoxicological data, the usBBC/PNEC ratios is not enough
informative to prioritize pharmaceuticals likelypose a risk for surface waters.

» Alternative ways to prioritize risk to pharmaceats; combining PEC,
pharmacological, and ecotoxicological data avaddbbm the literature, should be

implemented.

Two prioritization strategies were also conductedriance. The first one, with regard
to the use of pharmacological data to assess tledgal effects of pharmaceuticals (Besse
and Garric, 2008), is fully described in the pasadr 6.3 of the current chapter as it is given
as a specific example. The second one, conductegedny (2008), with emphasis on

bioaccumulation is summarized below.

In year 2008, a prioritization strategy was conddcior hospital effluents and with
regard to consumption amounts in hospitals and cbigaulation potential (Jean 2008).
Bioaccumulation potential was determined by reviegyvmodelled bioconcentration factor
(BCF) from CAS database® values for a high numbieplarmaceuticals. To take into

account the ionization of pharmaceuticals in theirenment, BCF were reviewed for four

2 Dans ce manuscrit, la stratégie de priorisatiaiésrite dans le chapitre 5.
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environmental relevant pH values ranging from 6 %A compound was considered
bioccumulating if at least one of the estimated B@kie was higher than the threshold value
of 1000. The recommended value of TGD is set aD2B806wever, a more conservative value
of 1000 was chosen to stand for uncertainties tifnased values (which could differ from
real ones).

The main assumption of this work is that, consiugrithe environmental
concentrations for pharmaceuticals (nYtb pg.L* range), the main risk is linked to chronic
exposure and to bioaccumulation of pharmaceutigalsaquatic organisms. Such a
bioaccumulation could lead to critical internal centration in the organisms and toxicity.
Indeed, as pharmaceutical compounds are continpoelsglased in the aquatic environment,
the risk of bioaccumulation is to consider.

A final list of 70 substances, potentially bioacauating, and with respect to hospital

effluents was therefore obtained.
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Ecotoxicologie des composés pharmaceutiques

1. Introduction

Afin d’établir une priorisation des molécules pharmaceutiques tenant compte du danger
écotoxicologique, la littérature scientifique a été revue de maniere exhaustive afin de réunir
les données d’écotoxicité, en particulier sur les trois principaux groupes taxonomiques
(algues, invertébrés et poissons) d’organismes aquatiques servant communément de base
aux évaluations de risque. Les données existantes se rapportent & un nombre relativement
restreint de classes thérapeutiques: les antibiotiques, les analgésiques (AINS et
paracétamol notamment), certains anti-dépresseurs sérotoninergiques (inhibiteurs de la
recapture de la sérotonine ou ISRS), un anti-épileptique (la carbamazépine), les anti-
hypertenseurs avec une forte majorité de données sur les B-bloquants, et les hypolipémiants,
principalement représentés par les fibrates.

Remarques préliminaires :

* Les données écotoxicologigues présentées ici ne s'intéressent pas aux molécules a
caratere perturbateur endocrinien et aux molécules cytotoxiques. Celles-ci sont
présentées dans les chapitres correspondants (chapitres 6, 7 et 8).

* Dans les pages suivantes, les cyanophytes (cyanobactéries) sont traitées avec les
algues, dans la mesure ou les études écotoxicologiques les mentionnant les classent
dans cette catégorie. Ces organismes devraient cependant étre considérés comme
des bactéries, groupe taxonomique dont ils font partie.

2. Données d’écotoxicité aigué

La Figure 3 présente I'ensemble des données de toxicité aigué retrouvées pour les
organismes aquatiques. Les données sont présentées en fonction des grands groupes
taxonomiques mais ne différencient pas les espéces utilisées : par exemple, dans le cas du
propranolol et des invertébrés, a la fois les données sur D. magna, C. dubia et B. calicyflorus
sont présentées sur le graphique. Dans le cas des algues, Les données concernant les
cyanophytes et les autres familles d’algues sont présentées séparément. Cette organisation
des données permet de préciser quelques comportements généraux dans la toxicité des
composeés pharmaceutiques.

2.1. Ecotoxicité aigué sur les algues
2.1.1. Algues et antibiotiques

Les cyanophytes présentent une sensibilité plus importante aux antibiotiques que les
algues vertes : les cyanophytes étant structurellement plus proches des bactéries sont par
conséquent plus sensibles que les autres algues aux antibiotiques. L'utilisation des
cyanophytes est d'ailleurs recommandée dans la procédure EMEA pour tester la toxicité de
ces molécules. Les composés les plus toxiques pour les cyanophytes sont I'amoxicilline, la
benzylpénicilline, la streptomycine, la spiramycine, la levofloxacine et la ciprofloxacine avec
des concentrations toxiques aigués inférieures a la dizaine de ug/l.

D’une maniere générale, les cyanophytes apparaissent étre les organismes les plus
sensibles envers les antibiotiques, tous groupes taxonomigques confondus.

La toxicité des antibiotiques sur les algues vertes est moins marquée que sur les
cyanophytes. L'érythromycine et la clarithromycine, deux antibiotiques de la famille des
macrolides présentent toutefois des valeurs de toxicité tres faibles: CEsy 72 h respectives de
20 pg/l et 2 pg/l sur l'algue verte P. subcapitata (Isidori et al. 2005a). Dans le cas des algues
vertes, les antibiotiques les plus toxiques sont donc les macrolides, suivis par la
streptomycine (aminoside anti-tuberculeux) et la lincomycine (lincosanide).
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Toxicité aigué des composés pharmaceutiques
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Figure 3 : Valeurs d’écotoxicité aigué des composés pharmaceutiques sur les organismes

aguatiques.

Valeurs de CEsp données pour les cyanophytes, pour les algues vertes, les invertébrés et les poissons.

Concentrations exprimées en g/l

selon une échelle

logarithmique. Abréviations : Benzylp :

benzylpénicilline ; oxytétra : oxytétracycline ; cbz: carbamazépine ; sulfaméthox : sulfaméthoxazole ;
dextro : dextropropoxyphéne ; ac. clofibrique : acide clofibrique.
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Le triméthoprime considéré seul semble étre I'antibiotique le moins toxique (il n’est
d’ailleurs que rarement utilisé seul en thérapeutigue humaine et ne présente qu’une activité
bactériostatique). Le sulfaméthoxazole et les cyclines présentent une toxicité
intermédiaire. On note par ailleurs que les fluoroquinolones présentent des différences de
toxicité au sein de leur famille (Figure 3).

2.1.2. Algues et autres familles thérapeutiques

Assez peu de molécules appartenant a d’autres classes thérapeutiques ont fait I'objet de
tests aigus sur les algues. Dans lI'ensemble, les études rapportent des concentrations
effectives trés élevées, de I'ordre du mg/l. Les cyanophytes semblent étre un peu plus
sensibles que les algues vertes, mais les valeurs de toxicité restent toutefois du méme ordre
de grandeur. Les ISRS (inhibiteurs sélectifs de la recapture de la sérotonine), et notamment
la fluoxétine et la sertraline sont toutefois trés toxiques sur les algues vertes, avec des
valeurs de CEs, respectives de 24 pg/l et 12 pg/l (Johnson et al. 2007 ; Brooks et al. 2003 ;
FDA-CDER 1996).

2.2. Ecotoxicité aigué sur les invertébrés

D’une maniere générale, on observe que I'essentiel des valeurs de toxicité aigué pour les
invertébrés est compris entre 1 et 100 mg/l, ce qui reste trés au dessus des niveaux de
concentration retrouvés dans I'environnement (de I'ordre du ng ou du pg/l). Le risque aigu lié
aux composés pharmaceutiques apparait par conséquent négligeable.

La distribution des valeurs de toxicité aigué est assez semblable pour les composés
pharmaceutiques testés, néanmoins quatre composés semblent se démarquer (Figure 3) : le
propranolol, anti-hypertenseur de la classe des B-bloguant ; la fluoxétine et la paroxétine,
antidépresseurs de la classe des ISRS, et I'amlodipine, anti-hypertenseur de la classe des
inhibiteurs calciques ; pour ce dernier composé cependant, on ne dispose que d’'une seule
valeur de toxicité et cette observation reste a confirmer.

2.3. Ecotoxicité aigué sur les poissons

Il nexiste que peu de données rapportées chez le poisson. D’'une maniere générale, les
valeurs de toxicité observées sont supérieures ou comparables a celles relevées sur les
invertébrés. La majorité des valeurs relevées est supérieure & 10 mg/l sauf dans le cas de la
fluoxétine (ISRS), de la paroxétine (ISRS) et du carvédilol (B-bloquant de profil particulier,
réservé a un usage hospitalier) pour lesquels les valeurs de toxicité aigué sont de I'ordre du
mg/l. Toutes les valeurs de toxicité sont supérieures au mg/l et donc trés au dessus des
valeurs attendues dans l'environnement. Le risque aigu présenté par les composés
pharmaceutiques pour les poissons est donc négligeable.

2.4. Conclusion pour I'écotoxicité aigué

La revue des résultats des essais de toxicité aigué fait ressortir les points suivants :

* La majorité des valeurs de toxicité est comprise entre 1 et 100 mg/l pour les
invertébrés et les poissons. Pour ces groupes taxonomiques, le risque aigu
représenté par les composés pharmaceutiques est donc négligeable.

* Les cyanophytes représentent le groupe taxonomique le plus sensible envers les
antibiotiques.

* Les antidépresseurs de la classe des ISRS sont des composés potentiellement
prioritaires de par leur toxicité sur les algues vertes.
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Toxicité chronique des pharmaceutiques
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Figure 4 : Valeurs d’écotoxicité chronique des composés pharmaceutiques sur les organismes

aguatiques.

Valeurs de NOEC données pour les cyanobactéries ou cyanophytes (dans le cas des cyanophytes les
valeurs de CEsg ont été rajoutées), pour les algues vertes, les invertébrés et les poissons, concentrations
exprimées en ug/l selon une échelle logarithmique. Benzylp : benzylpénicilline ; oxytétra : oxytétracycline ;
cbz : carbamazépine ; sulfaméthox : sulfaméthoxazole ; ac. clofibrique : acide clofibrique.
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3. Données d’écotoxicité chronique

3.1. Ecotoxicité chronique sur les algues

Remargue préliminaire : Dans la Figure 4, les données aigués de CEsg, ont été rajoutées
aux données chroniques. En effet, du fait méme de leur construction, les tests d’inhibition de
croissance sur algues sont des tests multi-générationnels donc a priori des tests chroniques.
Cependant, selon le TGD Européen et dans le cadre des procédures d'évaluation du risque
(pour la détermination de facteurs de sécurité et pour dériver une PNEC), une CEs, tirée d’un
test d'inhibition de croissance de 96 heures doit étre traitée comme donnée aigué alors
qu'une NOEC 96 heures est considérée comme une donnée chronique. Il n'est donc pas
injustifié dans notre démarche de traiter toutes les données de toxicité sur les algues comme
des données chroniques.

Les données de toxicité chronique sur les algues confirment ce qui a été observé en
toxicité aigué : les cyanophytes restent dans le cas des antibiotiques le groupe taxonomique
le plus sensible.

Les macrolides apparaissent étre les antibiotiques les plus toxiques pour les algues : la
clarithromycine présente la plus faible valeur de NOEC observée sur une algue verte : 3.1
pg/l sur P. subcapitata (Yamashita et al. 2006) suivie par I'érythromycine : NOEC de 10.3
ug/l sur P. subcapitata mais seulement de 12.5 mg/l sur C. vulgaris (Eguchi et al. 2004).

Les ISRS et notamment la fluoxétine présentent une tres forte toxicité sur les algues
vertes, ce qui semble confirmer que ce composé est a surveiller en priorité : NOEC de 1 g/l
rapportée par le FDA-CDER (1996), et Cls, de 12.1 et 45 pg/l sur l'algue P. subcapitata,
respectivement pour la sertraline et la fluoxétine (Johnson et al. 2007).

D'une maniere générale, les antibiotiques et notamment [I'érythromycine, le
sulfaméthoxazole, l'oxytétracycline et Il'ofloxacine sont plus toxiques que les autres
composés avec des valeurs de NOEC comprises entre 1 et 50 ug/l. Pour les autres
composeés (toutes classes confondues, a I'exception de la fluoxétine), les valeurs de NOEC
sont supérieures a 100 pg/l.

3.2. Ecotoxicité chronique sur les invertébrés

Assez peu d’études chroniques portant sur la toxicité des produits pharmaceutiques
envers des organismes aquatiques autres que les algues ont été réalisées ; et seul un petit
nombre de composés est concerné par ces études. Parmi les produits étudiés on trouve
pour les hypolipémiants le clofibrate, I'acide clofibrique, le gemfibrozil et le fénofibrate ; pour
les B-bloguants le propranolol et dans une moindre mesure le métoprolol et I'acébutolol ;
pour les anti-épileptiques la carbamazépine ; et principalement le diclofénac pour les AINS.
Parmi les antidépresseurs, seuls des ISRS sont étudiés et en particulier la fluoxétine et la
paroxétine.

Pour simplifier la présentation des données, la Figure 4 ne reprend que les données
exprimées sous formes de NOEC pour la toxicité chronique sur les invertébrés. Il s’agit
principalement de données sur la reproduction (test rotoxkit sur le rotifere B. calyciflorus et
tests standardisés de reproduction sur D. magna et C. dubia). Il ressort de la revue des
données écotoxicologiques les points suivants :

* La toxicité chronique de libuproféene sur D. magna et sur les mollusques semble
limitée, avec des valeurs de NOEC de I'ordre du mg/l (Pounds et al. 2008 ; Hekmann
et al. 2007).

* Des effets sur la régénération des polypes du cnidaire H. vulgaris ont été observés
pour le diazepam, la digoxine et I'amlodipine aprés 17 jours d’exposition pour une
concentration de 10 pg/l (Pascoe et al. 2003).
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* Les antidépresseurs de type ISRS apparaissent comme étant les composés les plus
toxiques pour les invertébrés (Henry et al. 2004 ; Brooks et al. 2003). De plus Fong
(1998) a montré que la fluvoxamine induisait la parturition chez la moule : la
sérotonine étant impliquée dans les phénoménes de reproduction chez certains
invertébrés. Les ISRS pourraient donc agir comme des perturbateurs endocriniens
sur certains invertébrés, notamment les mollusques.

* Le propranolol est le composé le plus toxique des B-bloguants testés avec des
valeurs de toxicité différentes rapportées pour un méme organisme: NOEC
reproduction de 7 jours sur C. dubia de 9 pg/l (Ferrari et al. 2004) et 125 pg/l (Huggett
et al. 2002). Le métoprolol et I'aténolol sont moins toxiques (Winter et al. 2008 ;
Dzialowski et al. 2006 ; Garric et al. 2006 ; Fraysse et Garric 2005 ; Huggett et al.
2002).

* La carbamazépine apparait étre relativement toxique avec une NOEC 7 jours de 25
ng/l mesurée sur la reproduction chez C. dubia sur 7 jours (Ferrari et al. 2004).

e Concernant les antibiotiques, les données les plus informatives proviennent de
I'étude d’Isidori et al. (2005a) qui a comparé plusieurs classes d'antibiotiques, il
ressort de ces travaux que la toxicité de 6 ATBs testés varie en fonction de
I'organisme considéré. Ainsi la clarithromycine est le composé le plus toxique pour P.
subcapitata mais le moins toxique pour C. dubia et B. calyciflorus. L'ofloxacine quant
a elle est le composé le moins toxique pour I'algue verte P. subcapitata, mais le plus
toxique pour B. calyciflorus, alors que sa toxicité sur C. dubia est intermédiaire par
rapport aux autres Composés testés.

3.3. Ecotoxicité chronique sur les poissons

Peu de valeurs chroniques sont disponibles : il s’agit tres majoritairement de tests de 10
jours sur la survie d’'embryons. Pour les composés testés selon ce protocole, on retrouve les
NOEC suivantes : 25 mg/l pour la carbamazépine (Nunes et al. 2005), 4 mg/l pour la
fluoxétine et la paroxétine, 2 mg/l pour le diclofénac, le fénofibrate et le propranolol, et
supérieur a 16 mg/l pour I'acébutolol (Garric et al. 2006). Une étude chronique portant sur les
effets de libuproféne sur la reproduction d'Oryzias latipes (Flippin et al. 2007) rapporte
gu'une exposition de 6 semaines a des concentrations supérieures ou égales a 1 g/l
d’'ibuproféne provoque une diminution du nombre de jours de ponte mais une augmentation
parallele du nombre d’'ceufs pondus par jour de ponte ; le nombre d’ceufs pondus au final
restant équivalent. Enfin, une étude récente (Henry et Black 2008) rapporte que si la
fluoxétine peut altérer le développement sexuel de la Gambusie, les concentrations
effectives sont bien supérieures a celles mesurées dans I'environnement.

3.4. Conclusion pour les données d’écotoxicité chro nique

* Les antidépresseurs de type ISRS sont une classe de composés potentiellement
prioritaires en raison de leur toxicité et de leur mécanisme d’action, mais le risque
doit étre discuté en fonction des concentrations mesurées dans le milieu.

* La mise en paralléle des valeurs de CEs, sur les cyanophytes avec les autres valeurs
chroniques confirme que ces organismes sont les plus sensible aux antibiotiques,
parmi 'ensemble des organismes testés.

* Les fibrates sont des composés susceptibles de présenter un risque mais le nombre
de données est trop restreint pour pouvoir conclure.

* D’une maniere générale, bien que les valeurs d’écotoxicité restent au dessus des
valeurs environnementales, le risque chronique représenté par les composeés
pharmaceutiques ne peut étre exclu et doit étre évalué de maniere plus approfondie.

* Enfin, le point le plus important a considérer reste le faible nombre de données
disponibles et le faible nombre de composés testés; les études se focalisant
essentiellement sur les ISRS, certaines classes d’antibiotiques et les B-bloquants.
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4. Etudes basées sur l'utilisation de biomarqueurs

Les études sur les biomarqueurs conduisent a I'obtention de concentrations effectives
chroniques de plusieurs ordres de grandeur en dessous des concentrations relevées pour
les autres tests chroniques basés sur la survie ou la reproduction. L'utilisation de
biomarqueurs pertinents peut s’avérer trés utile pour déterminer des réponses biologiques a
des expositions proches des concentrations environnementales.

Foran et al. (2005) ont évalué I'action de la fluoxétine sur plusieurs biomarqueurs chez le
poisson durant un test chronique de 28 jours. Les concentrations plasmatiques d’estradiol
chez les femelles sont augmentées mais on n'observe pas d'effet dose-dépendant : cette
augmentation n’est significative qu'a 0.1 et 0.5 pg/l et non a des concentrations supérieures,
ce qui pourrait étre lié a une phénoméne de type « hormesis » (voir Calabrese et Baldwin
2002 pour une définition du terme).

Schwaiger et al. (2004) et Triebskorn et al. (2004) ont étudié les effets du diclofénac sur
des truites adultes pour une exposition de 28 jours a des concentrations environnementales
dans deux études paralleles. Les résultats montrent une altération au niveau des
hépatocytes. Pour les auteurs, il s'agit plus d’'une réponse au stress, d’une mobilisation
d’énergie et d'une modification de la structure des organites liée a des réponses de
détoxication qu’a une action toxique propre du diclofénac. Par contre les auteurs ont montré
que ce compose, pour des concentrations de 'ordre du pg/l, induit des altérations au niveau
des branchies et au niveau des reins, ce gu'’ils mettent en relation avec des atteintes rénales
liees au diclofénac observées chez des vautours (Oaks et al. 2005). Ces observations
peuvent aussi étre mises en relation avec des effets similaires d’insuffisance rénale aigué
observés chez les souris et 'hnomme (voir Schwaiger et al. 2004 pour les références). A
l'opposé, des atteintes du tube digestif, classiquement rapportées comme un effet
secondaire important du diclofénac chez les mammiféres, n'ont pas été observées dans cet
essai. Les auteurs concluent que pour réaliser I'évaluation du risque d’un composé, il est
nécessaire de réaliser des expositions chroniques sur des especes sensibles et de
développer des marqueurs spécifiques. L'étude réalisée sur le diclofénac par Schwaiger et
Triebskorn ouvre des perspectives intéressantes en mettant en parallele des effets chez le
poisson qui sont observés chez les mammiferes. Les résultats de cet essai suggérent qu'il
serait possible d'utiliser les données de toxicologie et les effets observés chez les
mammiferes pour prédire certains effets biologiques ou toxiques, au moins chez le poisson.

5. Etudes sur des mélanges de composés

Peu de travaux ont été réalisés sur I'évaluation de la toxicité de mélanges de composés
pharmaceutiques. Une étude concernant les mélanges de B-bloquants (Fraysse et Garric
2005) rapporte les résultats suivants : dans le cas du mélange de 3 B-bloquants cardio-
sélectifs (acébutolol, aténolol et métoprolol), chaque substance semble agir de maniére
indépendante. A l'inverse, dans le cas du mélange de 3 B-bloquants non sélectifs (hadolol,
propranolol et oxprénolol), les substances semblent agir de maniére additive. Le mélange
des 6 composés présente également une tendance a l'additivité d’action. Au dela de la
différence de sélectivité des composés testés, les auteurs suggerent que ce phénomene
d’additivité pourrait étre lié a des propriétés pharmacologiques spécifiques, dans ce cas les
propriétés stabilisatrices de membrane du propranolol et de I'oxprénolol.

Eguchi et al. (2004) ont testé la toxicité d'un mélange de sulfaméthoxazole et de
triméthoprime sur des algues. Il ressort de I'étude que la toxicité du mélange est plus
importante que celle des composés séparés. La NOEC pour le sulfaméthoxazole est de 0.6
mg/l pour le sulfaméthoxazole seul et passe a 0.2 mg/l lors d'une exposition conjointe avec
le triméthoprime (avec une concentration en triméthoprime fixée a sa valeur de NOEC).
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Yang et al. (2009) ont étudié la toxicité de mélanges binaires de différents antibactériens
sur l'algue verte P. subcapitata. La toxicité des mélanges est variable en fonction des
composés étudiés. Ainsi les auteurs rapportent des effets additifs pour des mélanges de
sulfamides, des effets potentiellement synergiques pour des mélanges de macrolides ou de
fluoroquinolones, et méme des effets potentiellement antagonistes entre le triclosan
(antiseptique) et des fluoroquinolones.

Bien que les études portant sur des mélanges de composés soient difficiles a mettre en
place et a interpréter, en particulier au niveau des mécanismes d'action, ces approches
devraient étre développées dans la mesure ou elles révélent des concentrations toxiques
pour des mélanges souvent inférieures a celles des composés testés individuellement, et
posent la question de la pertinence des essais traditionnellement utilisés en évaluation de
risque (Quinn et al. 2009 ; 2008).

6. Activité estrogénomimétique des molécules pharma ceutigues

Deux études ont évalué le potentiel estrogénique de composés pharmaceutiques a l'aide
de tests in vitro (test YES et test E-screen). Dans la premiére (Fent et al. 2006b), seuls 6
des 37 composés testés montrent une activité estrogénique dans le test YES ; celle-ci étant
tres faible. Des mesures d’activité sur des mélanges binaires ont également rapporté une
activité estrogénique faible. Une étude plus récente (Isidori 2009a) rapporte une activité
estrogénique pour 11 des 14 molécules testées, les concentrations effectives restant tres
supérieures a celles du composé de référence, I'estradiol.

Si dans I'absolu, une activité de type perturbation endocrinienne ne peut-étre exclue,
comme par exemple dans le cas des mollusques avec les ISRS, la recherche systématique
d’'une activité estrogénique pour les molécules pharmaceutiques déja mises sur le marché
(et autres que celles spécifiguement ciblées pour avoir de tels effets), est discutable :

e dans son principe : contrairement a d’autres contaminants environnementaux, les
médicaments sont des composés dont les effets biologiques sont bien étudiés et pour
lesquels sont déja identifiés, via les données pharmacologiques et notamment celles
de pharmacovigilance, ceux présentant une activité sur les fonctions de reproduction.

* de par la construction des tests utilisés : la majorité des outils in vitro utilisés a ce jour
sont basés sur l'utilisation d’'un récepteur aux estrogenes humain : soit par 'emploi de
lignées cellulaires humaines (test E-screen), soit par [I'utilisation d’organismes
transfectés par des génes codant pour un récepteur aux estrogénes humain (tests
YES ou ER-Calux). Les réponses de tels essais risquent donc de n’apporter qu’une
information redondante par rapport a celles déja acquises via les données
pharmacologiques.

La recherche systématique d'une activité estrogénique est discutable pour les
médicaments humains : il est peu probable que les outils les plus utilisés a I'heure actuelle,
basés sur un récepteur aux estrogenes humain, détectent une activité significative qui
n'aurait pas été précédemment mise en évidence par le biais des données de
pharmacovigilance, notamment pour les médicaments mis depuis longtemps sur le marché.

7. Discussion

7.1. Considérations sur les données disponibles
Peu de molécules pharmaceutiques ont été évaluées pour leur écotoxicité ; de plus pour

certaines molécules le nombre de données disponibles est trés faible (une ou deux valeurs),
ce qui limite les possibilités d’interprétation.
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Seules certaines familles thérapeutiques, voire certaines molécules, sont étudiées de
maniere extensive, par exemple I'ofloxacine pour les fluoroquinolones, le diclofénac pour les
AINS, le propranolol pour toutes les classes d'anti-hypertenseurs (B-bloquants et autres
familles), la carbamazépine pour les anti-épileptiques, et enfin le clofibrate et son métabolite
actif I'acide clofibrique pour les hypolipémiants.

D’une maniere générale, le nombre de données d’effets chroniques et/ou sublétaux est
limité. De plus les données récupérées sont hétérogenes de par les effets recherchés, les
especes testées, les gammes de concentrations évaluées, la mise en place des tests, et
I'expression des concentrations effectives, ce qui rend difficile les conclusions sur les effets a
long terme.

7.2. Limite de représentativité des tests
7.2.1. Limite des données aigués

L'ensemble des données écotoxicologiques retrouvées concerne essentiellement des
essais aigus. Or les données d’écotoxicité aigué ne fournissent que des renseignements
limités sur la toxicité d’'un composé : compte tenu de la durée des essais et des doses
toxiques (de l'ordre du mg/l), ils ne sont absolument pas représentatifs des conditions
environnementales. Les données d'écotoxicité aigué ont l'avantage d'étre obtenues
facilement et peuvent permettre de réaliser une évaluation de risque de type PEC/PNEC,
mais la validité d’une telle démarche reste sujette a caution.

7.2.2. Limite des essais sur des composeés isolés

La majorité des études réalisées sur les médicaments portent sur des substances
isolées. Si dans un contexte de toxicologie environnementale, ces essais sont justifiés pour
étudier des mécanismes d’actions spécifiques sur des organismes donnés ou pour dériver
des concentrations limites acceptables pour les écosystemes, ils sont limités du point de vue
de la représentativité environnementale, dans le mesure ou dans les milieux récepteurs, les
organismes sont exposés a des mélanges de contaminants (voir Besse et al. 2009a pour
une revue et une discussion sur les essais écotoxicologiques).

7.3. Différences de sensibilité inter- espéeces

Parmi les algues, les cyanophytes apparaissent comme le phylum le plus sensible mais
ceci n'est particulierement vrai que dans le cas des antibiotiques. Selon Ferrari et al. (2004),
les cyanophytes sont également les organismes les plus sensibles dans le cas de l'acide
clofibrique et du diclofénac, alors que les diatomées sont plus sensibles a la carbamazépine
et au propranolol. L'étude de Johnson et al. (2007) montre une trés grande variabilité de la
toxicité des ISRS en fonction de l'espéce d’algue verte exposée. Ainsi I'algue Chlorella
vulgaris est beaucoup moins sensible que les autres espéces d'algues utilisées (P.
subcapitata, S. acutus et S. quadricauda), avec des concentrations toxiques (CEsg) 20 a 50
plus élevées (en fonction de la molécule et de I'espece d’algue considérées).

Concernant les invertébrés, il semble que le cladocéere Ceriodaphnia dubia est I'espéce
la plus sensible pour la toxicité aigué et pour la toxicité chronique mais les données encore
limitées empéchent toute conclusion définitive.

7.4. Différences de toxicité au sein d'une méme cla  sse chimique

7.4.1. Exemples des B-bloguants et des ISRS

Dans la pratique, on observe des différences de toxicité vis-a-vis des organismes au sein
d’'une méme famille chimique.
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Comparaison de la toxicité chronique
au sein d'une méme classe thérapeutique

OO—— acébutolol

000 métoprolol

1+—O0—0—e@a®e———— propranolol O NOEC invertébrés
@ LOEC invertébrés

O—@ citalopram
O—@ fluvoxamine
O—O0® paroxétine
CO—@ fluoxétine
O—@ sertraline

le-1le+0le+lle+2le+31le+4le+51e+6

LOG concentrations (ug/l)

Figure 5: Comparaison des valeurs de toxicité chronique sublétale (valeurs de NOEC et de LOEC)
pour les B-bloquants et les IRS.

Concentrations exprimées en pg/l selon une échelle logarithmique (données provenant des études de Henry et
al. 2004 pour les IRS et de Dzialowski et al. 2006 ; Ferrari et al. 2004 ; Garric et al. 2006 et Huggett et al. 2002
pour les B -bloquants).

Mécanisme d'action principal Autres propriétés pharmacologiques
inhibition de la s S
Molecule recapture de la sélectivité et CLDIE nhibition de a0 4 tions avec e el
sérotonine comparée recaptulre d_e la recapture_de la des cytochromes autres activites distribution
i e noradrénaline dopamine (I/kg)

interaction avec
Citalopram ++ ++++ 0 0 0 les récepteurs 14
histaminergiques

Fluvoxamine + ++ +- 0 1A2:2C19: 3A4  lidisonaux 5
récepteurs sigma

liason aux

- récepteurs
paroxetine o " ++ 0 2D6 muscariniques o

cholinergiques

Fluoxétine +/- +/- + 0 2D6 ; 3A4 - 25
Sertraline e+ + + + 2D6 liaison aux 25

(a hautes doses) récepteurs sigma

Tableau 2 : Pharmacologie comparée des antidépresseurs de type ISRS (d’aprés Hyttel et al. 1993 et
Dulin et al. 2002).

Les molécules sont classées de haut en bas par valeurs croissantes d'écotoxicité (valeurs rapportées par Henry
et al. 2004 et Johnson et al. 2007).
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Dans le cas des B-bloquants, le propranolol présente une toxicité nettement plus
importante que ses congéneéres sur les invertébrés. Cette différence de toxicité se retrouve a
la fois pour les effets aigus (Huggett et al. 2002 ; Fraysse et Garric 2005 ; Cleuvers 2005) et
pour les effets sublétaux (Dzialowski et al. 2006, Garric et al. 2006). La Figure 5 présente
des valeurs de LOEC et de NOEC pour les B-bloguants. Les valeurs de LOEC
correspondent a I'action du propranolol et du métoprolol sur divers criteres observés chez D.
magna, dont le rythme cardiaque (Dzialowski et al. 2006). On remarque la plus forte activité
du propranolol qui présente une concentration effective de plus de deux ordres de grandeur
inférieure a celle du métoprolol. Dans le cas des NOEC, on observe également une
différence de toxicité entre le propranolol et I'acébutolol avec des NOEC respectives sur la
reproduction de B. calyciflorus de 0.18 et 125 mg/l (Garric et al. 2006) ; et des NOEC 7 jours
reproduction de 9 pg/l pour le propranolol (Ferrari et al. 2004) et de 62.5 mg/l pour
I'acébutolol (Garric et al. 2006), les deux essais étant réalisés dans les mémes conditions
standard.

Cette différence de toxicité s'observe également chez les antidépresseurs de type ISRS
(Figure 5). Les valeurs de LOEC et de NOEC correspondantes rapportées sur la figure
proviennent de I'étude d’Henry et al. (2004) ; le congéneére le plus toxique est la sertraline
(NOEC reproduction sur D. magna de 9 pg/l) suivie par la fluoxétine ; le citalopram étant le
composé le moins toxique du lot, ces résultats étant confirmés par ceux de Johnson et al.
(2007).

Enfin, en ce qui concerne les antibiotiques de type fluoroquinolones, la toxicité sur les
cyanophytes peut varier de plus d'un ordre de grandeur entre les différentes
fluoroquinolones testées (Robinson et al. 2005 ; Halling-Sgrensen 2000).

Ces différences font qu'il n’est pas possible d’extrapoler la toxicité d’'une classe chimique
entiere a partir de la toxicité d’une ou plusieurs molécules, et qu’il est également impossible
de hiérarchiser les classes chimiques en fonction de leur toxicité.

7.4.2. Apports potentiels de la pharmacologie comparée

Au méme titre que la physiologie comparée, qui permet d’expliquer les différences de
sensibilité observées entre différents organismes exposés a un méme polluant, la
pharmacologie comparée pourrait permettre de comprendre les différences de toxicité
observées sur un méme organisme pour des molécules appartenant a la méme classe
chimique, donc qui présentent le méme mécanisme d’action.

Ainsi, un médicament se caractérise certes par son mécanisme d’action principal, mais
également par différentes propriétés pharmacologiques qui devraient étre prises en
considération : dans les cas des B-bloquants par exemple, plusieurs auteurs ont suggéré que
les différences de toxicité entre les différents composés pouvaient-étre en partie expliquées
par des propriétés spécifiques a certaines molécules comme la cardiosélectivité et I'activité
stabilisatrice de membrane (Fraysse et Garric 2005). De la méme maniére, les différences
de toxicité observées entre les différents ISRS pourraient avoir un lien avec leurs propriétés
pharmacologiques : le citalopram, rapporté comme étant 'I'SRS le moins toxique sur les
algues et les daphnies n’est pas celui dont 'activité de blocage de recapture de la sérotonine
est moindre ; il est par contre celui présentant la sélectivité la plus importante pour les
récepteurs seérotoninergiques (Tableau 2). Par ailleurs, la sérotonine et la fluoxétine,
composeés les plus toxiques pour les algues, sont eux caractérisés par une activité sur les
récepteurs noradrénergiques non négligeable (Tableau 2).

Ces relations entre toxicité sur des organismes aquatiques et spécificités
pharmacologiques sont encore obscures car peu étudiées. Elles mériteraient cependant
d’étre évaluées de maniére plus approfondie car elles pourraient apporter des éléments de
compréhension sur les mécanismes d’action toxique des composés pharmaceutiques sur les
organismes aquatiques, et d’expliquer les différences de toxicité observées au sein d’'une
méme classe chimique.
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82

. Conclusion

* Le jeu de données écotoxicologiques est finalement assez réduit, ce qui limite
d'autant la possibilité d'évaluer l'effet des substances médicamenteuses par
I'utilisation de valeurs de PNEC.

* Peu de molécules sont effectivement testées, la trés grande majorité des études se
focalisant sur les mémes composés : ISRS, B-bloquants et notamment propranolol et
aténolol, certaines classes pourtant d’intérét potentiel n’étant pas du tout étudiées (cf.
chapitres suivants).

e L’éventualité d’'un risque aigu lié a la présence des substances pharmaceutiques
dans les écosystémes aquatiques apparait négligeable.

* Le risque de type chronique ne peut-étre exclu, notamment pour certaines classes de
médicaments, et les investigations doivent étre poursuivies.

* Les études portant sur les mélanges de composés et leurs interactions possibles sont
encore peu nombreuses. Pourtant, au vu des niveaux de concentrations relevés dans
l'environnement, il est possible que les effets toxigues des substances
médicamenteuses s’exercent principalement via une interaction entre elles et/ou avec
d’autres contaminants.

* Concernant le mangque de données écotoxicologiques, il est nécessaire de poursuivre
les essais pour créer de la donnée mais aussi d’explorer des voies alternatives pour
évaluer la toxicité des médicaments (Cooper et al. 2008 ; Besse et al. 2008 ; Jjemba
2006 ; Carlsson et al. 2006a ; Jones et al. 2002 ; Stuer-Lauridsen et al. 2000).
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Démarche de priorisation de type quotient de risque

1. Introduction

Dans le cadre de la convention avec I'Agence de 'Eau Rhbne-Méditerranée & Corse,
nous avions a définir une liste de molécules pharmaceutiques prioritaires en terme de risque
pour les écosystemes aquatiques.

Afin d’étre cohérent avec la démarche d’évaluation du risque proposée dans la procédure
EMEA (EMEA 2006), une premiére méthodologie de priorisation a été mise en place, sur la
base d'une évaluation des quantités rejetées dans les milieux (PEC), via des voies
d’exposition définies (rejets de STEP), et d'une évaluation des effets pour les écosystemes
aquatiques (PNEC).

1.1. Evaluation de I'exposition, détermination des PEC
Les PEC ont été calculées selon I'équation 3 rappelée ici, dérivée du modele proposé par

TEMEA (EMEA 2006), sur la base des données de consommation nationales fournies par
'AFSSAPS pour I'année 2004 (AFSSAPS 2006).

PEC = amountx Fexcretax Fstp
WWinhal x hak x Dilution x 36E

PEC : concentration prédite d’'une molécule pharmaceutique dans le milieu aquatique (eaux de
surface).

amount : quantité consommée d’un molécule active sur une année sur une zone géographique
donnée (en mg).

Fexcreta : fraction excrétée de la substance active (permet de tenir compte du métabolisme du
compose).

Fstp : fraction du composé émis dans I'eau de surface a partir de la STEP (permet de tenir
compte de la dégradation du composé dans les STEPs.

hab : nombres d’habitants en France, fixé a (60 millions pour le calcul).

WWinhab : quantité d’eaux usées par jour et par habitant sur la zone considérée (I/habl/jour),
valeur fixée par défaut a 200 litres.

Equation 1 : Calcul des concentrations prédites dans les eaux de surface pour les substances
pharmaceutiques.

1.2. Evaluation de I'effet, détermination des PNEC

Les données écotoxicologiques aigués et chroniques disponibles ont été collectées de
maniére exhaustive et compilées dans une base de données. Pour la détermination des
PNEC, nous avons suivi la procédure préconisée par lEMEA (EMEA 2006), elle-méme
dérivée de la méthodologie proposée dans le TGD Européen (EU 2003).

1.3. Molécules traitées

Dans cette démarche de priorisation, les médicaments actifs sur le systéme reproducteur
(estrogénes, androgénes, progestatifs, apparentés d’hormones et anti-hormones) ainsi que
les anticancéreux cytotoxiques ne sont pas pris en compte. En raison de leurs spécificité,
caractére perturbateur endocrinien pour les premiers et cytotoxique pour les seconds, ces
molécules sont traitées de maniére spécifique (cf. chapitres 6, 7 et 8).
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Résumé (traduction de I'abstract)

De faibles niveaux de concentrations en médicaments ont été mesurés dans les eaux de
surface de plusieurs pays. Compte tenu du nombre important de molécules
pharmaceutiques pouvant contaminer le milieu aquatique, il est nécessaire, avant de mettre
en place un programme de surveillance, d'élaborer une procédure de sélection des
molécules a rechercher en priorité.

Sur la base d’'une équation simple, adaptée de la procédure d’évaluation du risque pour
les médicaments de 'EMEA (EMEA 2006), nous avons calculé des PEC pour le milieu
aquatique. A partir des données de consommation nationale Francaises pour I'année 2004,
nous avons déterminé des PEC pour 112 composés parents et pour plusieurs de leurs
métabolites.

Les valeurs calculées apparaissent cohérentes avec les mesures de terrain effectuées
en France. Bien le modele proposé soit simple, il permet de donner une bonne estimation de
I'exposition pour les composés pharmaceutiques.

Afin évaluer le risque des molécules et les hiérarchiser, nous avons également déterminé
des quotients de risque (PEC/PNEC). A cause d'un manque de données écotoxicologiques,
il n’a été possible de déterminer ces quotients que pour un faible nombre de molécules ; et il
n'a par conséquent pas été possible de hiérarchiser les composés pharmaceutiques sur
cette base. Il apparait nécessaire de mettre en place des approches de priorisation
alternatives, basées par exemple sur I'utilisation conjointe de données écotoxicologiques et
pharmacologiques.
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ABSTRACT

Low levels of pharmaceuticals have been detected in many countries in surface wa-
ters. As a wide range of pharmaceuticals can reach aquatic environments, a selection
of molecules to survey is the first step before implementing a monitoring program.
We used a simple equation to calculate Predicted Environmental Concentrations
(PECs), adapted from the European Medicine Agency model used for the Environ-
mental Risk Assessment (ERA) of human pharmaceutical. Excretion fractions for
pharmaceuticals were determined for 76 compounds. Using year 2004 French drug
consumption data, we determined aquatic PECs for 112 parent molecules and several
metabolites. Considering excretion fractions of pharmaceuticals can lead to drasti-
cally reduce predicted concentrations reaching the aquatic environmentand help to
target environmentally relevant pharmaceuticals and metabolites. Calculated PECs
using the described methodology are consistent with French field measurements.
The simple model for calculating PECs can be used as a valuable estimation of the
exposure. Risk quotient ratios were also calculated. Due to the lack of ecotoxico-
logical data, the use of PEC/PNEC ratios is not enough informative to prioritize
pharmaceuticals likely to pose a risk for surface waters. Alternative ways to priori-
tize risk to pharmaceuticals, combining PEC, pharmacological, and ecotoxicological
data available from the literature, should be implemented.

Key Words: pharmaceuticals, metabolites, exposure assessment, aquatic environ-
ment, prioritization.

INTRODUCTION

It is now recognized that pharmaceutical compounds reach the environment
and can be considered as environmental contaminants. A wide range of drugs
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including antibiotics, antidepressants, non steroidal anti-inflammatories (NSAIDs),
blood lipid-lowering agents, anti-epileptics, and B-blockers have been found in
wastewater effluents and surface waters of several countries (Halling-Sorensen et al.
1998; Ternes 1998; Kiimmerer 2000; Kolpin et al. 2002). These observations have
contributed to a growing interest in targeting and quantifying these substances in ter-
restrial and aquatic environments. In France, there is a concern for monitoring phar-
maceuticals in freshwaters as this country shows the highest consumption of pharma-
ceutical drugs in Europe (DREES 2006). This concern is addressed in the framework
of the French Plan National Santé Environnement (PNSE 2004) and in Europe, in
the context of preventing deterioration and protecting and enhancing the status
of aquatic ecosystems, within the European Water Framework Directive. River basin
authorities therefore need to establish a list of priority pharmaceuticals prior to im-
plementing a comprehensive survey in surface waters. In this aim, we developed a pri-
oritization approach to identify human pharmaceuticals to be monitored in French
surface waters. As a first step in this prioritization strategy, we used a simple equa-
tion to calculate Predicted Environmental Concentrations (PECs) adapted from
the model proposed by the European Medicine Agency (EMEA) guideline (EMEA
2006). This equation takes into account three main parameters: the amount of active
ingredients consumed by the population over a year, the removal fraction in wastew-
ater treatment plants (WWTPs), and the excretion fraction of the active molecule.

Pharmaceuticals enter surface waters mainly from WWTPs (Kimmerer 2000,
2001; Bound and Voulvoulis 2004). The majority of human pharmaceuticals prob-
ably reach surface waters after being excreted from the body, either as parent
compounds or metabolites. Consequently, we reviewed metabolism data in order
to estimate values of the excreted fraction of pharmaceuticals. We also targeted
metabolites that present significant pharmacological activity and can be found in
the environment in non-negligible concentrations.

Our study focused on the most widely used human pharmaceuticals in France. We
excluded steroid estrogens from this work, as the risk of endocrine disruption has
been previously discussed (Langston et al. 2005; Mills and Chichester 2005; Fent et al.
2006). Cytotoxic compounds were also excluded because these drugs have specific
toxic properties (mutagenesis and carcinogenicity), and need to be assessed in a
specific prioritization approach.

PECs for parent compounds and metabolites were calculated using the methodol-
ogy presented here and were compared with field measurements. Next, the reliability
of the applied methodology was discussed.

Finally, we determined risk quotient ratios, according to the EMEA guideline.
Results and use of the PEC/PNEC (Predicted No Effect Concentration) risk quotient
for prioritizing and ranking pharmaceuticals are discussed.

MATERIALS AND METHODS

Model Used for Calculating PECs

The EMEA guideline (EMEA 2006) proposes an approach to estimate PEC values
for pharmaceuticals in surface water. PECs are calculated by using the following
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general equation:

ELOCALwat x Fstp
PE Csurface water = - — (1)
WWinhab x CAPstp x Factor x Dilution
with: ELOCALwat = DOSEai x Fexcreta X Fpen x CAPstp (2)

consumption x 100

and Fpen = ———————
DDD x hab x 365

where PEC is expressed in mg-17" using the following parameters: consumption is
the quantity (mg-year™') of an active molecule consumed by the population during
1 year in a defined zone (generally a country); hab is the number of inhabitants
and 100 the correction factor for the percentages; 365 is the number of days per
year (day-year™'); DOSEai: maximum recommended daily dose of an active molecule
consumed per inhabitant (mg. inhabitants™ day™"); DDD: Defined Daily Dose for
an active molecule (mg. inhabitants™' day™'); WWinhab: volume of wastewater per
person per day (default value = 200 1. inhabitants™' day'); CAPstp: capacity of local
sewage treatment plant (inhabitants); dilution is the dilution factor from WWTP
effluent to surface waters (default value set to 10). Factor stands for the fraction
of the molecule adsorbed to the suspended matter; Fpen (%): market penetration
factor; Fpen is the proportion of the population being treated daily with a specific
drug substance; Fexcreta: excretion fraction of the active molecule; Fstp: fraction of
emission of the drug from wastewater treatment plants (WWTP) directed to surface
water, Fstp can be defined as (1-WWTP removal fraction).
Combination of Egs. (1), (2), and (3) gives the following:

consumption x Fexcreta x Fstp x DOSEai x 100
WWinhab x hab x Factor x Dilution x DDD x 365

In the aim of our prioritization strategy, we simplified this last equation. Eq. (4)
is finally transformed into Eq. (5) as follows:

PECsurface water =

(4)

consumption x Fexcreta x Fstp
WWinhab x hab x Dilution x 365

all PEC calculations presented in this study will refer to Eq. (5).

PECsurface water =

(5)

Consumption Data Sources

The French medicine agency (Agence Francaise de Sécurité Sanitaire des Produits
de Santé, AFSSAPS, Paris) kindly shared yearly sales data compulsory provided by
the pharmaceutical firms to AFSSAPS. These data cover both sale quantities of all
prescribed drugs delivered in France and over-the-counter drugs for the year 2004
for hospitals and pharmacies. In the scope of this work we assume that delivered
quantities represent quantities effectively consumed by the French population and
that the consumed amount was evenly distributed throughout the year, as assumed
in Carlsson et al. (2006).

The candidate list of pharmaceuticals was established as follows: a first set of
molecules was selected from the top 100 pharmaceuticals used in France (AFSSAPS
2006). To this first set of molecules, we added those that were reported in previous
studies to be detected in the aquatic environment or to be of high aquatic ecotoxi-
city, and finally the molecules known to be persistent in the environment. The list
of selected molecules is displayed in Table 1; compounds are sorted by decreasing
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Table 1. Consumption, excretion fractions (Fexcreta), and calculated PECs for
pharmaceuticals used in France in 2004 (Data from AFSSAPS 2006).
Active molecules are sorted by decreasing consumption amounts. PECs
are calculated using Eq. (5) and are expressed in ng-17". PEC, are
calculated using actual amounts only. PEC;; are PEC, refined by
Fexcreta values.
Consumption of active
Compound Therapeutic ingredient in the PECy,  PECp
name use year 2004 (kg) Fexcreta (ng-17!) (ng-171)
Paracetamol Analgesic 3303077 0.85 75413 64101
Metformin Antihyperglycaemic 716858 1 16367 16367
Troxerutin Used in veinous 444339 — 10145 —
insufficiency
Aspirin Analgesic 396212 — 9046 —
Diosmin Used in veinous 373544 — 8528 —
insufficiency
Amoxicillin Antibiotic 333223 0.9 7608 6847
Ibuprofen Anti-inflammatory 240024 0.25 5480 1370
Carbocistein Mucolytic 232308 — 5304 —
Sodium valproate Anti-epileptic 112162 0.53 2561 1357
Acetylcystein Mucolytic 96759 — 2209 —
Fenofibrate Lipid regulating 85670 0.01 1956 20
Allopurinol Antigout 54247 0.12 1239 149
Dextropropoxyphene  Analgesic 51963 0.05 1186 59
Buflomedil Anti-ischaemic 50958 0.25 1163 291
Naftidrofuryl Anti-ischaemic 45523 — 1039 —
Benfluorex Lipid regulating 40730 — 930 —
Pristinamycin Antibiotic 39855 — 910 —
Naproxen Anti-inflammatory 37332 0.7 852 597
Metronidazole Antiprotozoal 36545 0.18 834 150
Carbamazepine Anti-epileptic 33514 — 765 —
Heptaminol Used in orthostatic 28423 — 649 —
hypotension
Tramadol Analgesic 25897 0.3 591 177
Levodopa Management of 24996 — 571 —
parkinsonism
Amiodarone Anti-arryhtmic 24318 — 555 —
Trimebutine Antispasmodic 23550 — 538 —
Clavulanic acid B—lactamase 22699 — 518 —
inhibitor
ketoprofen Anti-inflammatory 21697 0.85 495 421
Furosemide Diuretic 21288 1 486 486
Bezafibrate Lipid regulating 20852 1 476 476
Atenolol Anti-hypertensive 18337 1 419 419
(B-blocker)
Amphotericin B Antifungal 18179 1 415 415
Sulfamethoxazole Antibiotic 16730 0.4 382 153
Trimetazidine Anti-ischaemic 16480 — 376 —
Clarithromycin Antibiotic 15105 0.18 345 62
Ceftriaxone Antibiotic 13603 1 311 311
Iosamycin Antibiotic 12802 0.2 292 58
Propranolol Anti-hypertensive 12487 0.24 285 68
(B-blocker)
(Continued on next page)
668 Hum. Ecol. Risk Assess. Vol. 14, No. 4, 2008



Pharmaceuticals Exposure Assessment in Surface Waters

Table 1. Consumption, excretion fractions (Fexcreta), and calculated PECs for
pharmaceuticals used in France in 2004 (Data from AFSSAPS 2006).
Active molecules are sorted by decreasing consumption amounts. PECs

are calculated using Eq. (5) and are expressed in ng-17". PEC, are

calculated using actual amounts only. PEC; are PEC, refined by

Fexcreta values. (Continued)

Consumption of active

Compound Therapeutic ingredient in the PEC, PECg
name use year 2004 (kg) Fexcreta (ngl7!) (ngl17!)
Ciprofloxacin Antibiotic 12186 0.5 278 139
Ranitidine Anti-ulcer 11656 0.5 266 139
Pravastatin Lipid regulating 10969 0.5 250 125
Diclofenac Anti-inflammatory 9896 0.15 226 34
Cefpodoxime Antibiotic 9283 0.8 212 170
Metoprolol Anti-hypertensive 8786 0.05 201 10
(B-blocker)
Omeprazole Anti-ulcer 8045 0.01 184 1.8
Atorvastatin Lipid regulating 7924 0.01 181 1.8
Nicardipine Anti-hypertensive 7800 0.01 178 1.8
Simvastatin Lipid regulating 6943 0.01 159 1.6
Fosfomycin Antibiotic 6774 1 155 155
Hydroxyzine Anxiolytic 6638 — 152 —
Doxycycline Antibiotic 6243 0.72 143 103
Sertraline Aerotoninergic 6224 0.14 142 20
anti-depressant
Oxazepam Anxiolytic 6195 1 141 141
Domperidone Antiemetic 5861 0.07 134 9
(dopamine
antagonist)
Paroxetine Aerotoninergic 5515 0.03 126 4
anti-depressant
Cyamemazine Antipsychotic 5441 — 124 —
Pantoprazole Anti-ulcer 5287 0.01 121 1
Piperacillin Antibiotic 4476 1 102 102
Ofloxacin Antibiotic 4137 1 94 94
Azithromycin Antibiotic 4073 0.5 93 46.5
Phenobarbital Anti-epileptic 3915 0.25 89 22.3
Prednisolone Corticoid 3743 — 85 —
Fluoxetine Serotoninergic 3740 0.1 85 8.5
anti-depressant
Citalopram Serotoninergic 3487 0.4 80 32
anti-depressant
Roxythromycin Antibiotic 3404 0.5 78 38.9
Trimethoprim Antibiotic 3346 0.5 76 38.2
Zolpidem Hypnotic 3344 0.01 76 0.76
Bromazepam Ancxiolytic 2604 0.03 59 1.78
Mianserine Antipsychotic 2423 — 55.3 —
Rifampicine Antibiotic 2383 0.18 54 9.8
Prazepam Anxiolytic 2166 0.03 49 1.48
Tianeptine Antidepressant 2152 0.08 49 3.93
Bisoprolol Anti-hypertensive 2113 0.6 48 28.94

(B-blocker)

(Continued on next page)
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Table 1. Consumption, excretion fractions (Fexcreta), and calculated PECs for
pharmaceuticals used in France in 2004 (Data from AFSSAPS 2006).
Active molecules are sorted by decreasing consumption amounts. PECs
are calculated using Eq. (5) and are expressed in ng-17". PEC, are
calculated using actual amounts only. PEC;, are PEC, refined by
Fexcreta values. (Continued)

Consumption of active

Compound Therapeutic ingredient in the PEC, PECpg
name use year 2004 (kg) Fexcreta (ng-l’l) (ng~1’1)
Clorazepate Anxiolytic 2109 0.01 48 0.48
Amlodipine Anti-hypertensive 2013 0.1 46 4.60
Piroxicam Anti-inflammatory 2008 0.1 46 4.58
Zopiclone Hypnotic 1948 0.04 44 1.78
Ceftazidime Antibiotic 1832 1 42 41.82
Levomepromazine antipsychotic 1699 — 39 —
Prednisone Corticoid 1550 — 35 —
Cetirizine Anti-allergic 1442 0.7 33 23.05
Fluvoxamine Serotoninergic 1121 — 26 —
anti-depressant
Glibenclamide Antihyperglycaemic 1092 0.1 25 2.49
Baclofen Muscle relaxant 1080 0.8 25 19.72
Ramipril Antihypertensive 1042 0.02 24 0.48
Loxapine Antipsychotic 961 — 22 —
Nadolol Anti-hypertensive 938 1 21 21.42
(B-blocker)
Loratadine Anti allergic 927 — 21 —
Vancomycin Antibiotic 918 1 21 20.96
Metoclopramide Antiemetic 913 0.3 21 6.25
(dopamine
antagonist)
Fluconazole Antifungal 893 0.8 20 16.30
Lorazepam Anxiolytic 585 0.85 13 11.35
Tazobactam B—lactamase 560 0.8 13 10.22
inhibitor
Diazepam Anxiolytic 526 0.01 12 0.12
Perindopril Anti-hypertensive 504 0.1 12 1.15
Hydrocortisone Corticoid 453 — 10 —
Oxprenolol Anti-hypertensive 377 0.98 8.60 8.43
(B-blocker)
Tropatepine Management of 355 — 8.11 —
parkinsonism
Haloperidol Antipsychotic 342 — 7.81 —
Loperamide Antidiarrhoeal 318 — 7.26 —
Carvedilol Anti-hypertensive 313 — 7.15 —
(B-blocker)
Buprenorphine Opioid 270 — 6.17 —
Trihexyphenidyle Management of 257 — 5.86 —
parkinsonism
Nordazepam Anxiolytic 237 0.01 5.4 0.05
Alprazolam Anxiolytic 178 0.01 4.05 0.04
Terbutaline Anti-asthmatic 165 — 3.78 —
Betamethasone Corticoid 156 — 3.56 —
(Continued on next page)
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Table 1. Consumption, excretion fractions (Fexcreta), and calculated PECs for
pharmaceuticals used in France in 2004 (Data from AFSSAPS 2006).
Active molecules are sorted by decreasing consumption amounts. PECs
are calculated using Eq. (5) and are expressed in ng-17". PEC, are
calculated using actual amounts only. PEC;, are PEC, refined by
Fexcreta values. (Continued)

Consumption of active

Compound Therapeutic ingredient in the PEC, PECy
name use year 2004 (kg) Fexcreta (ng17!) (ng-171)
Teicoplanin Antibiotic 136 1 3.11 3.11
Midazolam Hypnotic/ 98 — 2.23 —
amnestic

Levothyroxin Thyroid hormone 59 — 1.34 —
Ondansetron Anti-emetic 44 0.1 1.00 0.10
Clonazepam Ancxiolytic 21 — 0.49 —
Escitalopram Serotoninergic 4.6 — 0.11 —

anti-depressant

consumption. As discussed in the introduction, neither steroid estrogens nor cyto-
toxics were included in this set of molecules.

Determination of the Parameter Fexcreta
Implications of Pharmaceutical Metabolism for Environmental Considerations

In the human body, active molecules pass through several biotransformation
mechanisms ending in their elimination from the organism. Schematically, biotrans-
formations can be summarized into two different steps: phase I and phase II biotrans-
formations. Phase I metabolites can show a pharmacological activity similar or not
to the parent compound and be biologically active. As an example, norfluoxetine, a
phase I metabolite of the serotoninergic antidepressant fluoxetine, shows the same
pharmacological activity as the parent compound.

Phase II metabolites are phase I metabolite or parent compound conjugated
with a functional group (such as glucuronide, sulphate, or acetate), which enhance
elimination from the organism and inactivate the molecule. It has been shown for
estrogens that glucuronide phase Il metabolites could be cleaved in the environment
and thus regenerate the parent compound (Ternes et al. 1999; D’Ascenzo et al.
2003). Moreover, sulphate conjugates appear to be more stable in the environment
(D’Ascenzo et al. 2003). As shown for estrogens, we can reasonably assume that
glucuronide conjugates of pharmaceutical compounds are subjected to the same
degradation pathway and are cleaved in the environment.

Therefore, active metabolites and glucuronide conjugates have to be considered
in an Environmental Risk Assessment (ERA) or a prioritization approach.

Fexcreta Calculation

To provide reasonable Fexcreta values, we made the following assumptions:
We assumed that all glucuronide conjugates are cleaved in the environment.
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Consequently, Fexcreta was determined by summing the excreted proportion of
the unchanged active molecule (in urine and/or in feces) and the proportion of
the parent molecule existing as a glucuronide conjugate. If no information was given
on the nature of the conjugate, we assumed a worst case hypothesis considering that
all conjugates were glucuronide conjugates. Rates of molecule not absorbed by the
digestive tract were added to the other excretion rates to give the final Fexcreta value.

Modifications in metabolism rates that can occur in unhealthy people were not
taken into account. When more than one excretion value was given, we always chose
the greater one, assuming a worst case scenario (decimal values were rounded up
or down to the nearest value). When information such as “negligible excretion
of unchanged drug” was given with no other specific information, we assumed a
Fexcreta value minimum of 0.01. When no reliable data were found, no Fexcreta
value was calculated.

Finally, when data were available, we calculated the Fexcreta value for active
metabolites using the same methodology with the assumptions described earlier.
The methodology used to determine Fexcreta values is synthesized in Figure 1.

Reference Books and Databases Reviewed

In order to determine metabolism pathways of selected pharmaceuticals and to
calculate Fexcreta values, we reviewed data from several sources commonly used
by healthcare services (hospitals, pharmacovigilance services, pharmacists, etc.): the
Banque Claude Bernard (BCB 2006), a complete and free French databank on
human pharmaceuticals (http://www.resip.fr), the BCB is updated monthly, no-
tably with data from the Marketing Authorisation Application (MAA); the BIAM
database (www.biam2.org 2006); the drug database drugs.com (www.drugs.com);
the Micromedex Drugdex® databank (from Thomson Micromedex, available at
www.micromedex.com/products/drugdex); the Martindale compendium’s Complete
Drug Reference (Martindale 2002) ; the Goodman & Gilman’s The Pharmacological Basis
of Therapeutic (Hardman et al. 1996); the Merck Index (Merck 2001); and the Dorosz
Guide pratique des médicaments (Dorosz 2007). The HSDB database (http://www.toxn-
et.nlm.nih.gov/) was also investigated.

RESULTS

Excretion Factor Values

Excretion factor values are displayed in Table 1. Reviewing the databases allowed
us to determine Fexcreta values for 76 molecules of the 112 selected. From the 76
compounds for which Fexcreta values were determined, 45 showed excretion rates
less than 0.5 and 23 compounds present excretion rates less than 0.1.

Although the data determined here are consistent with previous published excre-
tion rates, some differences can be noted for a few of the compounds studied. We re-
port an excretion value for sulfamethoxazole of 0.4 compared to 0.15 (Ternes 1998)
and 0.25 versus 0.01-0.08 for ibuprofen (Ternes 1998). In the case of ibuprofen, this
difference can be explained by the fact that the proportion of glucuronide conju-
gates was added in our study. For furosemide, in taking into account the glucuronide
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Parent pharmaceutical
compound

Inactive metabolite
(no Fexcreta calculated)

Absorption by digestive tract l f

Parent pharmaceutical Phase I reactions
compound —} (oxidation _’ Phasej 1
reactions) metabolite(s)

v

Active metabolite

Fraction not l

absorbed | Phase II reactions (conjugation reactions) |

| Glucuroconjugation | Other conjugations Glucuroconjugation

Conjugated metabolite
(not taken in account in the
calculation of Fexcreta)

v v \ 4 A4
Unchanged Glucuroconjugated Glucuroconjugated phase I Unchanged phase |
parent molecule parent molecule active metabolite active metabolite
p| Sum of the excretion rates give the Sum of the excretion rates give the
Fexcreta for the parent molecule Fexcreta for the active metabolite

Figure 1. Methodology used to calculate Fexcreta values for pharmaceutical com-
pounds and active metabolites. As glucuroconjugated metabolites can
be cleaved in the environment and regenerate the active compound,
their excretion rates were taken into account in the calculation of the
Fexcreta value.

ester metabolites, we calculated a Fexcreta value of 1 instead of the value of 0.4 re-
ported by Bindschedler ez al. (1997). As the glucuronide ester is reported to be the
only significant metabolite of furosemide (Micromedex Drugdex® 2006), we con-
sidered that all furosemide was excreted unchanged or as glucuronide metabolite,
with 100% of the dose excreted in the environment after cleavage of the ester.

Hirsch et al. (1999) reported excretion fractions for antibiotics. Our results are
in good agreement with these values for doxycycline, amoxicillin, trimethoprim,
and erythromycin; for erythromycin, we assumed a worst case value of 1. On the
contrary, for roxithromycin and clarithromycin, the results differ significantly. Hirsch
reports excretion rates of both unchanged molecules greater than 0.6, whereas we
determined a 0.5 value for roxithromycin and a 0.3 value for clarithromycin.

For carbamazepine, a Fexcreta of about 0.01 to 0.03 was reviewed from the lit-
erature (Ternes 1998; Jjemba 2006), which corresponds to the unchanged fraction
excreted in urine. However, carbamazepine is also excreted in faeces and can be me-

tabolized in glucuronide conjugates (Lynn et al. 1978; BCB; Micromedex Drugdex®
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2006). Nevertheless, as no quantitative data were available to allow calculating an
accurate Fexcreta value, we chose to consider Fexcreta for this molecule as undeter-
mined rather than giving a wrong estimation.

For the active metabolite of simvastatin (B-hydroxy-acid metabolite), we did not
find any value in the reviewed databases. However, Carlsson et al. (2006) report
that 55% of the parent pro-drug simvastatin is excreted under the activated form.
Therefore, we assumed a Fexcreta value of 0.55 for the B-hydroxy-acid metabolite
in our work.

Active Metabolites Entering the Aquatic Environment

Reviewing metabolism pathways of pharmaceutical compounds allowed us to tar-
get specific metabolites that may be of potential concern for the aquatic environ-
ment. These metabolites were selected because they present either a significant
pharmacological activity, or a significant excretion fraction (>0.1, threshold value
assumed by the EMEA). Metabolites of interest are listed with their excretion val-
ues and their pharmacological properties in Table 2. In addition, searching for
active metabolites allowed us to highlight specific compounds that are both active
molecules and metabolites. Two important drugs exemplify this particular profile:
oxazepam and prednisolone.

Oxazepam is an anxiolytic drug belonging to the benzodiazepine class. Oxazepam
shows a very particular profile because it is both an active molecule and a metabo-
lite of the following active molecules: prazepam, diazepam, nordazepam, and clo-
razepate dipotassium (Figure 2). Prazepam, diazepam, and clorazepate are metab-
olized in humans to desmethyldiazepam, an active metabolite also used as a drug
(nordazepam), which is subsequently transformed to oxazepam. Oxazepam then
undergoes direct glucuronidation before its excretion. Glucuronide conjugates of
oxazepam should then undergo subsequent cleavage in the environment and then
regenerate the active oxazepam.

This case is interesting because diazepam, the benzodiazepine commonly search-
ed for in the aquatic environment, is not expected to reach surface waters in signif-
icant concentrations. Diazepam was detected at low frequency in German WWTP
effluents with a maximum concentration of 40 ng-1"' (Ternes 1998), at very low con-
centration in surface waters, less than 5 ng-1"' (Fent e al. 2006) and once in drinking
waters at level up to 10 ng-17! (Waggott et al. 1981, cited by Halling-Sorensen 1998).
Nevertheless, most of the studies did not detect diazepam in effluents (Clara et al.
2005; Carballa et al. 2005; Rabiet et al. 2006) or in surface waters (Ternes 1998;
Zuccato et al. 2005).

On the contrary, oxazepam, which is potentially excreted up to 100% (taking into
account the glucuronide conjugates) of the dose absorbed for the five different active
molecules, is expected to be present at greater levels in the aquatic environment.
A very recent study on occurrence of pharmaceuticals in aquatic systems in France
(Togola et al. 2007) did not detect diazepam in surface waters, whereas oxazepam was
measured at significant concentrations (up to 1500 ng-1™"). Therefore, we assume
that oxazepam is the benzodiazepine to search for in the environment, and that this
drug could be used as an indicator of contamination of the aquatic environment by
benzodiazepines.
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Table 2.

Review of phase I metabolites of potential interest for the French aquatic environment. Active metabolites are

sorted in alphabetical order of parent compounds, except for oxazepam.

Active metabolite Fexcreta Parent compound Pharmacological activity

Diacetolol 0.5 Acebutolol Equipotent to parent compound

Oxypurinol ND Allopurinol Less active than parent compound

N-desethylamiodarone ND Amiodarone Equipotent as sodium channel blocker less active as
antagonist of the calcium channel

Nortryptiline ND Amitriptyline Active, no further details

Salicylic acid ND Aspirin”* Active, related to the pharmacological effect

2-hydroxy-atorvastatin ND Atorvastatin® Active, related to the pharmacological effect

4-hydroxy-atorvastatin ND Atorvastatin® Active, related to the pharmacological effect

B—acid metabolite 0.05 Baclofen Active, no further details

10,11-epoxy metabolite ND Carbamazepine Active, partially responsible for carbamazepine intoxication

Desmethylcarvedilol ND Carvedilol 2.5 times more potent in rabbits

4-OH-phenylcarvedilol ND Carvedilol 13 times more potent in rabbits

4 different metabolites  0.22 (all metabolites) Ciprofloxacin Some metabolites may have an antibacterial activity

14-OH-clarithromycin 0.15 Clarithromycin More active on certain bacterial strains (H influenza),
synergistic action with clarithromycin

Clofibric acid 0.99 Clofibrate* Active, linked to the pharmacological effect

Norpropoxyphene 0.25 Dextropropoxyphene Substantially less central-nervous-system depressant effect
than dextro but a greater local anaesthetic effect

Fenofibric acid 0.6 Fenofibrate* Active, linked to the pharmacological effect

Norfluoxetine 0.2 Fluoxetine Equipotent to parent compound

Cetirizine ND Hydroxyzine Active, used as patent medicine
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Table 2. Review of phase I metabolites of potential interest for the French aquatic environment. Active metabolites are

sorted in alphabetical order of parent compounds, except for oxazepam. (Continued)

Active metabolite Fexcreta Parent compound Pharmacological activity
2-OH-ibuprofen 0.25 ilbuprofen No data on pharmacological activity
Carboxy-ibuprofen 0.37 ilbuprofen No data on pharmacological activity
Desipramine 0.06 Imipramine Equipotent to parent compound
OH-metronidazole 0.28 Metronidazole Between 30 and 50% of the metronidazole activity
Desmethylnaproxen 0.28 Naproxen May be pharmacologically inactive
Unidentified 0.08 Norfloxacin Some metabolites may have an antibacterial activity
metabolites
Perindoprilat 0.38 Perindopril* active, linked to the pharmacological effect
4-OH-propranolol ND Propranolol Equipotent to parent compound
Ramiprilat 0.12 Ramipril* 6 times more active than ramipril
25-O-deacetylrifampicin About 0.5 Rifampicin Equipotent to parent compound
B-OH-acid metabolite 0.55™ Simvastatin® Active, linked to the pharmacological effect
Acetylsulfamethoxazole 0.6 Sulfamethoxazole No antibacterial activity
Demethyltramadol 0.6 Tramadol Active, analgesic effect, no further details
O-desmethylvenlafaxine 0.3 Venlafaxine active, no further details
Zopiclone-N-oxide 0.15 Zopiclone Less active than parent compound
Oxazepam 1 Diazepam Active, used as a patent anxiolytic (see section 3.2)
1 Clorazepate
1 Nordazepam
ND Prazepam

ND: no excretion rate value could be determined.*Indicates a prodrug.”Data from Carlsson et al. 2006. Underlined metabolites are
considered to be of environmental concern (see section about environmental relevance of active metabolites for further details).
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: Clorazepate
Diazepam dipotassium
¢ l Nordazepam

| Prazepam }—P Desmethyldiazepam — [€——] (Desmethyldiazepam)

| Oxazepam |—>| Oxazepam |

’ Oxazepam glucuronide ‘
Excretion in the environment, regeneration to
oxazepam

Figure 2. Simplified scheme of the different sources of oxazepam. Grey squares
indicate an active molecule used as a commercialized product; white
squares indicate metabolites.

Prednisolone belongs to the glucocorticoid therapeutic class. Glucocorticoids
are natural (hydrocortisone or cortisol) or synthesized (prednisolone, prednisone,
betamethasone, or dexamethasone) steroid compounds. They present immunosup-
pressant properties and are used in many different pathologies (inflammation, al-
lergy, auto-immune disease, efc.). Reviewed metabolism data are incomplete but
available data show that only a small portion (less than 5%) of glucocorticoids are
excreted in unchanged form (Schorderet 1998), except for prednisolone, which is
excreted in a greater fraction: up to 24% in case of a large dose (Schorderet 1998;
Martindale 2002). Prednisolone is also the active form of prednisone. Therefore,
non-negligible levels of prednisolone can reach the environment. Consequently,
prednisolone should be searched for in the environment and could be used as a
marker of contamination for other glucocorticoids. This assumption is partially con-
firmed by the results of Chang e/ al. (2007), who report that prednisolone is the
synthetic glucocorticoid frequently found in surface waters. These results indicate
that metabolism data are useful for selecting relevant pharmaceuticals or metabolites
to survey in surface waters.

Calculated PECs for Parent Compounds

PECs were calculated using Eq. (5). As all required data were not available (es-
pecially WWTP removal rates data) for all the selected molecules, three PEC values
were calculated corresponding to varying conservative levels.

PEC, is the conservative PEC calculated with actual amounts of pharmaceuti-
cals and not refined by Fexcreta and Fstp values. PECy are PEC, refined by Fexc-
reta values. PEC¢ are PECgrefined by Fstp values. Results for PEC, and PECy are
displayed in Table 1. Considering PEC, values, only 15 compounds show a value
greater than 1 pug1™' and our results highlight paracetamol, ibuprofen, dextro-
propoxyphene, amoxicillin, and aspirin. PEC, values of troxerutin and diosmin,
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two flavonoid compounds with vitamin P properties (used against veinous insuffi-
ciency of the lower limbs), are also in the top 10 because they are widely prescribed
in France, contrary to other European countries; these last two drugs may be specific
to the French consumption profile.

For compounds such as sertraline, dextropropoxyphene, omeprazole, and pan-
toprazole, the PEC; values are drastically reduced. For example, for the antidepres-
sant sertraline, PEC, is equal to 142 ng:1"' but drops to 20 ng-1"' when excretion
rates are taken into account. Comparison of PEC, and PECy values confirms that
metabolism is one of the most important processes that can reduce the quantity of
parent pharmaceuticals reaching the aquatic environment. Therefore, metabolism
data and excretion rates have to be taken into account in PEC calculation (Huschek
et al. 2004). As data on metabolism rates are currently available through databases,
they can help to prioritize pharmaceuticals of greater concern.

Comparison of PEC Values with Field Measurements

WWTP removal rates data are limited. Reviewing literature data, we found only
data for 24 molecules by the 111 selected in this work (Table 3); some of them show
a high variability, depending on the study. This is especially the case for metoprolol
and diclofenac with removal fractions varying from less than 0.1 to 0.83 and from
less than 0.1 to 0.75, respectively.

Considering the heterogeneity of data, we determined PEC, values by two meth-
ods. First, we calculated extreme PEC values by taking into account the minimal
and maximal WWTP removal rates reviewed. Second, we calculated a refined PEC
using the WWTP removal rates reported by Paffoni et al. (2006), as this study provides
data for almost all 24 compounds.

Our first objective was to compare PEC values for surface water with field mea-
surements, but, as only few measurements of pharmaceuticals in French surface wa-
ters are available, we used data on occurrence in WWTP effluents. Consequently,
in order to compare the calculated PEC with real measurements, we used Eq.
(b) without the default dilution factor of 10. Calculated PEC.; for WWTP efflu-
ents with WWTP effluents measurements performed in France are compared in
Table 4.

Calculated PECs for pharmaceuticals appear to correlate well with effluents mea-
surements. This is the case for diclofenac, ibuprofen, naproxen, ketoprofen, bezafi-
brate, metoprolol, and propranolol. Asa general rule, calculated PECs for antibiotics
were in the range but slightly greater than the measured concentrations in effluents.

For two compounds, however, PECs are very different from the effluent measure-
ments (more than one order of magnitude); this is the case for amoxicillin and
doxycycline.

For amoxicillin, the difference could be explained by the fact that this molecule
is rapidly degraded in water, which has been previously suggested (Zuccato et al.
2005). Another B-lactam, piperacillin, showing a PECy value for WWTP effluent of
about 117" has been searched for but not detected in WWTP effluents or surface
waters in the French aquatic environment (Paffoni et al. 2006). These results suggest
that f-lactam antibiotics may undergo rapid environmental degradation but this
hypothesis must be confirmed.
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Table 3. Wastewater treatment plants (WWTPs) removal fraction for pharmaceuticals and metabolites.

Wastewater treatment plants removal fraction

Ternes Stumpf et al. Paxéus Bendz et al. Clara et al. Paffoni et al. Castiglioni et al. Castiglioni et al., Min  Max
1998 1999 2004 2005 2005 2006 2006* 2006** value value
Amoxicillin 0.29 0.49-1 (md = 0.75) 1 029 1
Atenolol <0.1 0.52 0-0.21 (md =0.1) 0.36-0.76 (md = 0.55) 0 0.76
Azithromycin 0.43 0.43
Bezafibrate 0.83 0.5 0.4—>0.9 0.72 0-0.66 (md = 0.15) 0-0.98 (md = 0.87) 0 0.98
Aarbamazepine 0.07 <0.1-0.53 0.3 0.19 0 0 0 0.19
Ciprofloxacin 0.62 0.45-0.78 (md = 0.53-0.69 (md =0.63) 0.45 0.78
0.6)
Clarithromycin 0.69 0-0.24 (md = 0) 0 0 0.69
Diclofenac 0.69 0.75 <0.1-0.8 0.22 0.27 0.1 0.75
Doxycycline 0.06 0.06
Fenofibrate >0.01 >0.1
Fenofibric acid 0.64 0.45 0.82 0.45 0.82
Furosemide 0-0.17 (md = 0.8) 0.15-0.62 (md = 0.54) 0 0.62
Ibuprofen 0.09 0.75 0.52-0.99 0.96 >0.9 0.96 0.25-0.72 (md =  0-1 (md = 0.93) 0 1
0.38)

OH-ibuprofen 0.95 0.95
Carboxy-ibuprofen 0.96 0.96
Ketoprofen 0.69 0.65 0.93 0.65 0.93
Metoprolol 0.83 <0.1-0.1 0.1 0.1 0.83
Naproxen 0.66 0.78 0.48-0.93 0.93 0.88 048 0.93
Ofloxacin 0.4 0-0.62 (md = 0.43) 0.33-0.66 (md =0.57) 0 0.66
Propranolol 0.96 0.32 0.22 022 0.96
Ranitidine 0-0.76 (md = 0.39) 0.72-0.89 (md =0.84) 0 0.84
Roxithromycin 0.5-0.6 0.51 0.5 0.6
Spiramycine 0.94 0-0.11 (md = 0) 0 0 0.94
Sulfamethoxazole 0.5-0.6 0.64 0.5 0.64
Srimethoprim <0.1-0.4 0.49 0.51 0.1 0.51
Vancomycin 1 1

md: median value.
*Removal fraction determined in winter (Castiglioni et al. 2006). **Removal fraction determined in summer (Castiglioni et al. 2006).
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Table 4. Comparison of calculated PECs for wastewater treatment plants (WWTP) effluents with measured concentrations in
WWTP effluents in France. PECs are determined using Eq. (5) and are expressed in ng-17".

Pharmaceutical concentrations in French WWTP effluents (ng-171) Calculated PEC for WWTP effluents

Paffoni et al. 2006 Miége et al. 2006  Andreozzi et al. 2003  Rabiet et al. 2006 PECc(ng-17")“ PEC¢(ng-171)?

Amoxicillin 40 0-48615 48615
Atenolol 570 1000-4190 2010
Azithromycin 101 260
Bezafibrate 840 ND-1070 95-4760 1330
Carbamazepine 1020 980-1200 157-293 NA NA
Ciprofloxacin 101 60 305-765 530
Clarithromycin 117 190-620 190
Diazepam ND ND Negligible* Negligible*
Diclofenac 810 250-410 211-486 85-305 250
Doxycycline 73 965
Fenofibrate 310 20-120 <180
Ibuprofen 600 20-1820 18-219 013700 550
Ketoprofen 270 ND-1620 22-1081 295-1475 295
Metoprolol 100 509-1774 80 15-90 90
Naproxen 350 510-1730 42-289 420-3100 715
Ofloxacin 177 330-510 320-940 565
Propranolol 190 416-1111 25-535 535
Roxithromycin 50 155-195 190
Dimvastatin ND Negligible* Negligible*
Sulfamethoxazole 205 70-90 550-765 550
Trimethoprime 72 20-40 185-345 185
Vancomycin ND Negligible™

ND: not detected in WWTP effluents, NA: not applicable: carbamazepine Fexcreta values were not determined in this study, “distribution of
PEC calculated using minimal and maximal WWTP removal rates reviewed (see Table 3 for details),’PEC calculated using WWTP removal
rates calculated by Paffoni et al. 2006, *PECc are considered negligible considering the very low Fexcreta values of 0.01 assumed for diazepam
and simvastatin, **PECc is considered negligible as Paffoni ef al. (2006) reports a WWTP removal fraction of 1. WWTP measured
concentrations from Paffoni et al. (2006) are mean concentrations.
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For doxycycline, previous studies have reported that tetracyclines should be boun-
d to suspended matter and sediment due to their complexing properties (Hirsch
et al. 1999). Therefore doxycycline is unlikely to be found under dissolved form
but could still be in the water column if bound to suspended materials, especially
colloids.

PECgs of diazepam and simvastatin (a prodrug) are very low (2 ng-1™) and there-
fore those molecules were not expected to be found in effluents or surface waters,
which is confirmed by field measurements (Paffoni et al. 2006; Rabiet et al. 2006).

We also investigated PEC values in surface water for a few metabolites of poten-
tial concern (Table 5), considering excretion rates of metabolites and consumed
amounts of the respective parent compound. Only a few of the metabolites consid-
ered in this work have already been measured in aquatic environments (but not in
France), which allowed us to compare PEC and field measurements. The calculated
PEC; for acetylsulfamethoxazole is in the range of the measured concentrations
reported in WWTP effluents and surface waters downstream from a WWTP (Ashton
et al. 2004).

The anti-inflammatory drug ibuprofen can generate two main metabolites: car-
boxy and hydroxy-ibuprofen. Our calculated PEC values reported here are con-
sistent with field measurements for the two metabolites, if we consider a WWTP
removal fraction of 0.95 for the two compounds (Bendz et al. 2005).

The PEC value of fenofibric acid calculated with a WWTP removal fraction of 0.82
(Paffoni et al. 2006) is in the range of the surface water levels reported by Paffoni (Ta-
ble 5). For other metabolites, no field data were available to allow any comparison;
the following active metabolites—hydroxymetronidazole, norpropoxyphene, and
demethyltramadol (excreted from metronidazole, dextropropoxyphene, and tra-
madol, respectively)—show PECy values for surface waters of approximately
250 ng-17'. For oxazepam (benzodiazepine), a final PECy value was calculated by
summing the PECs of different sources of oxazepam, which reached roughly 200
ng1". Recent field measurements (Togola et al. 2007) reported an average concen-
tration of oxazepam in surface water of about 200 ng-1"', which is in good agreement
with our calculated PEC.

Calculation of Risk Quotients and Risk Assessment for Pharmaceuticals

As afirst attempt to prioritize pharmaceuticals, we calculated risk quotient ratios.
According to the EMEA guideline (EMEA 2006), PNECs are calculated using assess-
ment factors, as described in the European Technical Guidance Document (TGD
2003). Unlike TGD, the EMEA guideline enforces the use of chronic toxicity data
and requires long-term NOEC for the base set (i.e., three NOEC values from three
different trophic levels, applying an assessment factor of 10 to the lowest value).
The review of available ecotoxicity data showed that only six compounds bring to-
gether the conditions required by the EMEA guideline: clofibric acid, propranolol,
carbamazepine, sulfamethoxazole, fluoxetine, and diclofenac. If we do not use only
the EMEA guideline but also refer to the European TGD (2003) for pharmaceu-
ticals with limited chronic data (1 or 2 NOECGs from different trophic levels), it is
then possible to calculate PNEC values and PEC/PNEC quotients for a further 16
compounds.
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Table 5. Calculated surface water PEC values for relevant metabolites.

Measured
Metabolite PECy (ng-171) PECc (ng-17!) Concentration Sample Reference
Salicylic acid NA NA 25 Surface water Ternes 1998
Acetylsulfamethoxazole 230 NA 161 WWTP effluent Ashton et al. 2004
70 Downstream WWTP
Hydroxy-ibuprofen 1370, 70 50 WWTP effluent Bendz et al. 2005
20 Downstream WWTP
Carboxy-ibuprofen 2025 100 430 WWTP effluent
230 Downstream WWTP
14-OH-clarithromycin 50 NA ND — —
OH-metronidazole 235 NA ND — —
25-O-deacetyl-rifampicin 25 NA ND — —
Norfluoxetine 17 NA ND — —
Oxazepam 205¢ NA 1500 Surface water Togola et al. 2007
Zopiclone N-oxide 7 NA ND — —
Norpropoxyphene 295 NA ND — —
Demethyltramadol 355 NA ND — —
B—OH-acid metabolite* 90 NA ND — —
fenofibric acid 1175 2068 1260 WWTP effluent Paffoni et al. 2006
380° WWTP effluent Ternes 1998
45° Surface water
Perindoprilat 4 NA ND — —
Ramiprilat 3 NA ND — —

PEC values were calculated using Eq. (5). Sample and references report to measured concentrations. All PECs are calculated for surface
waters except the PEC for fenofibric acid, which is calculated for WWTP effluents. *active metabolite of simvastatin.“mean values.
"median values.‘oxazepam PEC was calculated by summing different sources for this compound. ND: not detected or not already
searched in the aquatic environment. NA: not applicable due to lack of data.
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As all data required for calculating PEC values for pharmaceuticals were not
always available, we used PECy, values for furosemide, sertraline, paroxetine, citalo-
pram, and fluoxetine and PEC, values for carbamazepine, aspirin, and fluvoxamine.
Results are displayed in Table 6.

All risk quotients are less than one, except for amoxicillin, which presents a very
high ratio of 62, suggesting a risk for the aquatic environment. Nevertheless, a num-
ber of pharmaceuticals show a risk quotient close to 1. This is the case for pro-
pranolol, ofloxacin, and erythromycin. For these molecules, a risk cannot be ruled
out.

Three other molecules showed a risk ratio near 1, carbamazepine, sertraline, and
furosemide. However, calculated PEC for carbamazepine is conservative and PNEC
values for the two other compounds were calculated with an assessment factor of 100;
therefore risk ratio is overestimated. Although reported to be one of the most toxic
compounds, the serotoninergic antidepressant fluoxetine shows a low PEC/PNEC
ratio, due to the very low PEC of 9 ng-1"" calculated for this molecule.

DISCUSSION
Reliability of the PEC Calculation, Uncertainties, and Flaws

Although field measurements are available for a limited number of pharmaceuti-
cals, preliminary results indicate that PEC calculation is in accordance with environ-
mental levels for pharmaceuticals. Therefore, the simple equation proposed here is
valuable for predicting aquatic concentrations for pharmaceuticals in any country.

Previously published works on exposure assessment of pharmaceuticals came to
the same conclusion. Bound and Voulvoulis (2006) used EMEA guidelines to cal-
culate PEC values and compared them with their own field measurements. They
concluded that PEC calculation using the EMEA model could provide useful infor-
mation for the prioritization of pharmaceuticals.

The same conclusion was drawn by Liebig ef al. (2006), who quoted that even if
the EMEA model does not reflect the complexity of the real environment, it permits
calculating PECs in accordance with field measurements. This study also reported
that the factor with the highest impact and uncertainty was the production volume,
estimated in the EMEA model in using Fpen and DOSEai. Using actual amounts of
consumption, as in this study, and Fexcreta values give a reliable exposure assessment
for pharmaceuticals.

Nevertheless, some uncertainties remain in the model we used. PEC values were
calculated based on human consumption data during 1 year. As some pharmaceu-
tical compounds are used both in human and veterinary medicine, there are still
uncertainties about the actual amounts of pharmaceuticals reaching surface waters.
This is particularly the case for antibiotic and antiprotozoal compounds. Theoret-
ically, including veterinary consumption is likely to ensure a more comprehensive
PEC. However, as the routes of administration and ways of reaching the aquatic en-
vironment differ between veterinary and human pharmaceuticals, this study only
focused on human use.

Another major uncertainty remains on the quantity actually consumed by pa-
tients. Data provided by the AFSSAPS give information on the quantities delivered
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Table 6. Determination of risk quotients for pharmaceutical compounds (compounds are sorted by decreasing risk ratios
values).
Reference of the PNEC PECx PECp PEC¢
Most sensible ecotoxicological final value  value value value PEC/PNEC
Compound specie Taxa Endpoint assay AFused (ngl7!) (ngl™!) (ngl™!) (ngl™!) ratio
Amoxicillin S. leopoliensis Cyanobacteria ~ Growth Andreozzi et al. 2004 10* 78 4860 62.3
Aspirin Daphnia. magna  Cladoceran Reproduction Marques et al. 2004 100 10000 9046 0.9
Ofloxacin S. leopoliensis Cyanobacteria ~ Growth Ferrari et al. 2004 50 100 56.5 0.56
Propranolol Hyallela azteca Gammaridae Reproduction Huggett et al. 2002 10* 100 54.5 0.54
Carbamazepine Ceriodaphnia Cladoceran Reproduction Ferrari et al. 2004 10* 2500 765 0.31
dubia
Furosemide Ceriodaphnia. Cladoceran Reproduction Isidori et al. 2006 100 1560 486 0.31
dubia
Clarithromycin D. magna Cladoceran Reproduction Yamashita et al. 2006 50 62 19 0.3
Diclofenac Ceriodaphnia Cladoceran Reproduction Ferrari et al. 2004 10* 100 25 0.25
dubia
Sertraline Ceriodaphnia. Cladoceran Reproduction Henry et al. 2003 100 90 20 0.22
dubia
Sulfamethoxazole  S. leopoliensis cyanobacteria growth Ferrari et al. 2004 10* 590 55 0.1
Fluoxetine unspecified Chlorophyceae  Growth FDA 1996 10* 100 9 0.09
Fenofibrate Daphnia. magna  Cladoceran Reproduction Garric et al. 2006 50 140 <18 <0.13
Paroxetine Ceriodaphnia. Cladoceran Reproduction Garric et al. 2006 50 600 4 6.67 1073
dubia
Fluvoxamine Ceriodaphnia. Cladoceran Reproduction Henry et al. 2004 50 7400 26 351073
dubia
Citalopram Ceriodaphnia. Cladoceran Reproduction Henry et al. 2003 100 8000 32 41073
dubia
Ibuprofen Daphnia.magna  Cladoceran Reproduction Han et al. 2006 100 2.10° 55 2.710~*
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Trimethoprim S. capricornutum  Chlorophyceae

Acebutolol Ceriodaphnia Cladoceran
dubia

Erythromycin S. capricornutum  Chlorophyceae

Clofibric acid Ceriodaphnia Cladoceran
dubia

Clofibrate Daphnia.magna  Cladoceran

Growth
Reproduction

Growth
Reproduction

Reproduction

Eguchi et al. 2004
Garric et al. 2006

Eguchi et al. 2004
Ferrari et al. 2004

Kopf 1995

100 2.5510° 19 7.45107°
50 1.2510° NA NA NA NA
50 206 NA NA NA NA

10* 64 Negligible Negligible Negligible Negligible

50 200 Negligible Negligible Negligible Negligible

AF: Assessment Factor. Taxa species and references refer to the assay that showed the lowest NOEC. *Indicates that risk quotients for these
compounds were calculated applying the EMEA methodology (three NOEC values from three different taxonomic groups). Other risk ratios
were conducted using TGD (2003) recommendations (with only one or two NOEC values). When three NOEC values for three different
taxonomic groups were available, a factor of 10 was applied to the lowest NOEC value; when two NOECs were available, a factor of 50 was
applied; a factor of 100 was applied when only one NOEC value was available. **Quoted by Webb 2001, in Kummerer 2001. NA: not available.
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in hospitals and pharmacies per year but cannot give any information on the patient
compliance. Patients’ non-compliance can be quite large, and quantities actually
consumed by people may be less than the quantities delivered, especially for drugs
that do not require medical prescription as NSAIDs. Moreover, if data shared by the
AFSSAPS provided a complete profile of the national annual consumption, no data
were available regarding local consumptions of pharmaceuticals, which are likely
to differ from one region to another. Finally, temporal variations of consumption
(especially for pharmaceuticals used in acute treatments, such as antibiotics), and
of quantities reaching the aquatic environment cannot be taken into account.

Uncertainties also lie in the parameter Fstp: review of available data shows a high
heterogeneity in removal rates. Moreover, WWTP efficiency toward pharmaceuticals
can be influenced by the season (Castiglioni et al. 2006), therefore leading to varying
surface water concentrations throughout the year.

At last, great uncertainties lie in the default values proposed by the model. For
example, the default value for quantities of effluent is set to 200 l-inhab™'-day™',
which is a mean value that can be accepted at the national scale in France. However,
for some specific French regions, this value may drop to 150 1-inhab’1~day’l. Using
this last value in our calculation significantly increases PEC values by 25%. To this
extent, PEC values calculated for the WWTP effluents are more reliable than surface
water PECs.

Equation (5) does not take into account the fraction of the molecule sorbed to
sediment or suspended matter, which is a flaw in the proposed model. The EMEA
model (Eq. [1]) includes this factor (FACTOR), but its calculation requires Koc
values that are very scarce at the moment.

In addition, Eq. (5) does not take into account abiotic and biotic degradation
processes that can occur in surface waters. Abiotic processes are reported to be
most important ones (Fent e al. 2006). Photolysis and hydrolysis were suggested to
be rapid ways of removal of amoxicillin in the environment (Andreozzi et al. 2004).
This statement was supported by the fact that amoxicillin was only detected in surface
waters at low levels (Zuccato et al. 2005; Paffoni et al. 2006). The B-blocker propra-
nolol was reported to be rapidly photodegraded and therefore is not expected to be
persistent in surface waters (Qin-Tao and Williams 2007). Nevertheless, calculated
PEC for propranolol was in the range of field measurements. This could be partially
explained by the fact that propranolol and most of the pharmaceuticals are continu-
ously released in the environment. This fact could balance the degradation processes
in the environment, therefore some authors have suggested that pharmaceuticals
should be considered as “pseudo-persistent” contaminants due to this continuous
release (Daughton and Ternes 1999).

Relevance of Fexcreta Values

As excretion rates range from 0.1 to 1, they are to be taken into account in a
prioritization or arisk assessment approach. Metabolism of pharmaceuticals is one of
the first steps that limit the concentrations reaching the environment. Consequently,
it is valuable to review such data and to search for the most accurate excretion values
that would allow us to calculate more realistic PECs.
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In this work, two main assumptions were made in the determination of the Fexcreta
values. First, we did not take into account modifications of metabolism than can occur
in unhealthy people (specifically people with hepatic or renal impairment). As an
example: chronic renal failure can result in a decrease in propranolol metabolism
via downregulation of hepatic cytochrome P450 activity (www.drugs.com, 2006),
therefore potentially leading to increase excretion of unchanged drug. However, as
people affected by renal or hepatic impairment may only represent a small part of
the population, we considered that the resulting variability of the excretion fractions
can be neglected when calculating PEC for the aquatic environment. Accuracy of
PECs with field measurements presented here seems to confirm this assumption.

Second, we considered a worst case scenario for the Fexcreta values when more
than one excretion fraction was given. This assumption, however, did notlead to high
over-predictions of concentrations, as the variability of recovered values was limited
and rarely exceeded 10%; contrary to WWTP removal fractions. Only 4 compounds
of the 76 showed a greater variability: sotalol (excretion rates values between 0.66
and 0.9), clarithromycin (0.18 to 0.3), ranitidine (0.3 to 0.5), and rifampicin for
which excretion in urine is dose-dependant (Micromedex Drugdex® 2006).

Environmental Relevance of Active Metabolites

The metabolites reviewed should not be all of environmental concern. However,
asno data exist about the ecotoxicity of these compounds, itis rather difficult to draw
any conclusions. Moreover, it is not clear that pharmacologically inactive metabo-
lites will not have any biological effects or toxicity on aquatic non-target organisms,
especially lower invertebrates. Nevertheless, we will make a few suggestions to select
the metabolites to search for in surface waters:

* The amount of the parent molecule consumed should be taken into account
when selecting for relevant metabolites.

¢ Active metabolites that are pharmacologically equipotent to the parent com-
pound should be considered unless they are excreted at low rates. Because
it is not possible to propose a threshold excretion value using available data
(metabolism, occurrence, and ecotoxicity), we assume a threshold value of
10%, which is the value proposed by the EMEA (2006) to assess the relevance
of a metabolic fraction of a pharmaceutical compound.

¢ Active metabolites showing a mechanism of action that is different from the
parent compound should also be considered if their excretion fraction is equal
to or greater than 0.1.

* Because there are no data on the toxicity of pharmacologically inactive metabo-
lites on aquatic organisms, such metabolites should be considered on a case-by-
case approach considering the amount of parent compound and their excretion
fraction.

e Metabolites with an excretion fraction greater than the parent compound
should be considered relevant for the aquatic environment.

¢ Active metabolites of prodrugs should be searched for in the environment.

Finally, it should be noted that no data are available on the potential toxic-
ity of inactive metabolites, considering that the term “pharmacologically inactive
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metabolite” does not necessarily mean that such a metabolite has no effects on an
aquatic organism. Considering these assumptions, we selected 30 environmentally
relevant metabolites (Table 2) for which risk assessment should be implemented.

Only human metabolites were considered in this work. However, other degrada-
tion products can be generated in the environment, especially by photolysis. Pho-
todegradation metabolites can be more toxic than the parent compound (Della-
Greca et al. 2004; Isidori et al. 2005, 2006) ; and attention should also be paid on such
metabolites.

Considerations on Risk Assessment for Pharmaceuticals

As quoted by several authors (Jones et al. 2002; Carlsson et al. 2006; Fent et al.
2006), ecotoxicological data, and notably chronic data, are lacking and thus limit
the outcome of ERA based on risk quotients. Relevant chronic data are needed.
Preliminary results presented here can nevertheless give some insight on the risk
assessment of pharmaceuticals.

Antibiotics and notably amoxicillin could present a risk for the aquatic environ-
ment. However, two points must be noted for this molecule. First, the NOEC value
used to derive the PNEC is based on growth inhibition testing on the cyanobacteria
Synechococcus leopoliensis (Andreozzi et al. 2003) . If other available data on amoxicillin
confirm that cyanobacteria seem very sensitive to amoxicillin (Holten-Lutzoft et al.
1999), data on green algae species (Holten-Lutzoft et al. 1999) and on invertebrates
(Garric et al. 2006) only indicate limited toxicity.

Second, previous studies seem to indicate that amoxicillin is rapidly degraded in
the aquatic environment (Andreozzi et al. 2004; Zuccato et al. 2005). Consequently,
the risk ratio for amoxicillin could be smaller than predicted here.

Nevertheless, antibiotics remain one of the more hazardous pharmaceutical class-
es for the aquatic environment due to their antimicrobial activity. Among antibiotics,
macrolides, which are not only toxic toward cyanobacteria but also toward green
algae (Isidori et al. 2005), may represent a class of compounds of high concern for
the aquatic environment.

Although reported to be one of the most toxic compounds, the serotoninergic
antidepressant fluoxetine shows a low PEC/PNEC ratio (0.09), due to the very low
PEC of 9 ng-1™" calculated for this molecule. It should be noted that the active
metabolite norfluoxetine, with similar pharmacological activity, may act additively
with fluoxetine. It therefore seems reasonable to consider the sum of the two PEC
values (fluoxetine + norfluoxetine) in the calculation of the risk quotient, which
increases the fluoxetine risk quotient to 0.26, still less than 1 but 3 times greater
than the previous value. Metabolites should be considered when performing a phar-
maceutical ERA, at least for PEC calculation. However, it is not yet possible to assess
the hazard of these metabolites, due to the lack of ecotoxicity data. For metabolites
that are reported to be equipotent (the same mechanism of action and pharmaco-
logical potency) to the parent compound, using the sum of respective PECs may be
appropriate. For active metabolites with differences in pharmacological potency but
with the same mechanism of action, it will be necessary to take their relative potency
into account. For metabolites with a mechanism of action different from the parent
compound, however, ecotoxicological data remain necessary to assess their toxicity.
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For non-pharmacologically active metabolites that may have toxic effects on aquatic
organisms, it is also necessary to build ecotoxicological assays.

Finally, in the context of an ERA, an effort should be made on the study of the
effect of pharmaceuticals mixtures on aquatic organisms for several reasons. First,
pharmaceuticals with the same mechanism of action may act additively on aquatic
organisms (Cleuvers 2003; Fraysse and Garric 2005). Therefore, in a risk assessment
framework, such pharmaceuticals should be considered together. As an example,
for SSRIs, summed PECs of all parent compounds (and also active metabolites)
should be taken into account rather than considering separate PECs; moreover the
ecotoxicological effects of such mixtures should be better evaluated.

Second, interactions between pharmaceuticals are well studied and taken into
account in humans as the concomitant use of some pharmaceuticals can lead to
severe consequences. Mixtures of pharmaceuticals known to interact with each
other should be assessed for ecotoxicity. Third, a number of pharmaceuticals are
cytochrome P450 enzyme modulators or Para-glycoprotein-P modulators (proteins
that play a key role in the resistance to xenobiotics), and thus are likely to disrupt
homeostasis of non-target organism and to increase their sensitivity to other pollu-
tants (Endicoot and Ling 1989; Toomey and Epel 1993).

Therefore, one of the major issues when considering concentrations entering the
environment should be interactions between pharmaceuticals or between pharma-
ceuticals and other pollutants: single-compound assays are not sufficient to provide
accurate environmental risk assessment of pharmaceuticals. Nevertheless, except
for a few laboratory (Cleuvers 2003; Eguchi et al. 2004; Fraysse and Garric 2005;
Chritensen el al. 2007), and microcosms studies (Brain et al. 2004; Richards et al.
2004) the ecotoxicological assays done to date only focus on single compounds.

Considerations on the Prioritization of Pharmaceuticals

Equation (5) can be used to assess the environmental exposure for pharmaceuti-
cals. If all data were available, a preliminary prioritization based on PEC values could
be conducted. However, WWTP removal rates are scarce and limit such an approach.
In addition, the effects are not taken into account, and such a simple approach does
not allow to select the compounds showing the highest risk.

To fill this lack and to provide an initial hazard assessment of pharmaceuticals,
some authors have proposed the use of QSAR and a test battery based on mechanism
of action (Escher et al. 2006; Lienert et al. 2007).

We consider, as do several authors, that the use of existing pharmacological,
toxicological, and pharmacokinetic data is likely to be helpful in assessing the risk
of pharmaceuticals, as they could provide a better understanding of the fate and
effect of pharmaceuticals in the aquatic environment ( Lange and Dietrich 2002;
Seiler 2002; Fent et al. 2006; Jjemba 2006). The use of mammalian pharmacological
and toxicological data was proposed to help to prioritize the potential impacts of
pharmaceuticals to fish (Huggett et al. 2003).

In practice, pharmacokinetic parameters such as bioavailability, half-life in the
human body or excretion rates may be used as indicators of the environmental be-
havior of pharmaceuticals in the aquatic environment. J[jemba (2006) suggested that
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compounds excreted unchanged in low amounts may also show low degradability in
the environment.

As the pharmacokinetic behavior is influenced by the same parameters that can
modify environmental behavior such as pH and pKa, it makes sense to draw a paral-
lel between pharmacokinetic and environmental criteria. Williams et al. (2006) very
recently studied the correlation between the environmental partitioning coefficient
Kd and the distribution volume Vd, which measures the distribution of a pharmaceu-
tical within the body. These results suggest that pharmacokinetic parameters should
be helpful to estimate environmental behavior for pharmaceuticals.

Known side effects of pharmaceuticals may also be valuable to indicate potential
harmful effects on non-target organisms as it as already been shown for diclofenac
in vultures (Oaks et al. 2004), and in fish (Schwaiger et al. 2004; Triebskorn et al.
2004). Taking into account such effects could make it possible to target the harmful
impacts of these compounds, at least on non-target vertebrates.

Comparative pharmacology could also be useful to understand toxicity pathways
of pharmaceuticals. At the moment, studies have only considered the major mech-
anism of action (MoA) of pharmaceuticals in ecotoxicity assays. However, evidence
shows that compounds belonging to same pharmacological and chemical classes
(e.g., compounds with same mechanisms of action), can display a high variability
in toxic values on same species and endpoints (Huggett et al. 2002; Henry et al.
2004; Dzialowski et al. 2006; Garric et al. 2006). Indeed, pharmaceuticals are not
only characterized by their principal MoA but also by some additional pharmaco-
logical characteristics that should be taken into account. In the case of B-blockers,
several authors (e.g., Fraysse and Garric 2005; Fent et al. 2006) have suggested that
differences in toxicity should be partially explained by pharmacological properties
specific to these compounds such as receptor selectivity or membrane-stabilizing
activity.

For SSRIs, results from Henry et al. (2004) show that NOEC values on the re-
production of C. dubia range more than two orders of magnitude. Pharmacological
data indicate that even if SSRIs have a greater selectivity for blocking serotonin re-
uptake (their principal MoA), they also have affinities to some other receptors and
reuptake inhibitor activities on other systems such as the noradrenergic or dopamin-
ergic systems (Hyttel 1993; Dulin et al. 2002). Such “secondary” MoAs could help
to understand toxic responses. Sertraline is both the most toxic SSRI on C. dubia
reproduction (Henry et al. 2004) and the most potent inhibitor of serotonin reup-
take (Hyttel 1993); however, it is not the most selective SSRI, as it also exerts an
activity on dopamine and noradrenaline reuptake (Hyttel 1993). Citalopram, which
is the less toxic SSRI (Henry et al. 2004), is not the less potent molecule but the most
selective one. Such pharmacological data suggest that the toxic response observed
for C. dubia could not only be linked to serotonin reuptake but also to other MoAs;
this hypothesis remains to be confirmed.

A prioritization methodology for pharmaceuticals could therefore cross PEC val-
ues with relevant pharmacological data, such as specific mechanism of action or
relevant chronic adverse effects, to give a reliable estimation of the risk. Such a
methodology should allow to bypass the lack of ecotoxicological data and could
provide useful information for building ecotoxicological assays.
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CONCLUSION

The main objective of this study was to assess the exposure concentration of phar-
maceuticals in surface water with an emphasis on metabolites. The PEC calculation
proposed here is reliable, as calculated PECs are in good agreement with field mea-
surements. Metabolism data are important to take into account as they allow a more
relevant selection of pharmaceuticals and metabolites to survey in aquatic ecosys-
tems. Moreover, there is a need to consider the specificity of drugs consumption
profile for each country, as such a specificity can lead to different priority com-
pounds.

Another objective was to perform a preliminary prioritization using risk quotients
ratios. Given the lack of relevant ecotoxicological data, it was not possible to prioritize
pharmaceuticals using risk ratios. As it will take time to build enough ecotoxicological
data, we consider that the use of pharmacokinetic and pharmacological data can
help to prioritize pharmaceuticals. Moreover, comparative pharmacology based on
mechanism of action, adverse effects, and specific activities could be usefully taken
into account to better understand the mechanisms of toxicity of pharmaceuticals
and to assess their environmental risk.

The next step in our work is to propose a sound selection of pharmaceuticals
to be monitored in surface waters by implementing a prioritization methodology
based on an exposure assessment crossed with a biological affect assessment using
ecotoxicological and pharmacological data.
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3. Principaux résultats
3.1. Identification de métabolites humains d’intéré t

En plus de la détermination de valeurs de PEC pour environ 110 molécules
pharmaceutiques (hors anticancéreux et thérapeutiques endocrines) et d’'un nombre limité de
PNEC, ce travail a permis d'identifier plusieurs métabolites humains d’intérét pour les eaux
de surface et de proposer des lignes directrices pour leur sélection et leur évaluation.

3.2. Evaluation du risque des médicaments

Deux points importants sont a retenir concernant ['évaluation du risque des
medicaments :

* Les données écotoxicologiques sont limitées et ne permettent de calculer des PNEC
gue pour un faible nombre de molécules ; cette observation ayant déja été faite dans
plusieurs études portant sur I'évaluation du risque des substances pharmaceutiques
(Crane et al. 2006 ; Fent et al. 2006a ; Carlsson et al. 2006a ; Jones et al. 2002 ;
Lange et Dietrich 2002 ; Stuer-Lauridsen et al. 2000). Par ailleurs, le nombre de
données écotoxicologiques disponibles augmente mais de maniére trop lente
(Kimmerer 2009a), et il est peu probable que I'on dispose d'un jeu de données
exhaustif avant plusieurs années.

e Comme il a été montré dans l'article, avec I'exemple de la fluoxétine et de son
métabolite actif la norfluoxétine, il apparait nécessaire, au moins pour des molécules
présentant un mécanisme d’action semblable, d’évaluer le risque lié & des mélanges
de molécules.

3.3. Nécessité de mettre en place une méthode de pr iorisation alternative

En raison du manque de données écotoxicologiques, il n'a été possible de déterminer
des quotients de risque que pour un nombre restreint de molécules et il n'est donc pas
possible de dresser une liste de priorisation sur la base de cette approche. En conséquence,
une méthodologie de priorisation alternative a été mise en place et est décrite dans le
chapitre suivant.

4. Données additionnelles non présentées dans l'art  icle
4.1 Nouvelles valeurs de PEC

Récemment, des données additionnelles publiées par la CPAM (Medicam 2009) sur la
consommation nationale des médicaments en France ont pu étre récupérées. Ces données,
bien gu’incomplétes, sont trés bien corrélées avec les données fournies par 'AFSSAPS (cf.
annexe A); il a ainsi été possible de calculer des PEC pour une série de 90 molécules
additionnelles ainsi que pour quelgues métabolites supplémentaires, sur la base des
guantités consommeées pour I'année 2004. Les résultats sont présentés dans le Tableau 3
pour les composés parents et le Tableau 4 pour les métabolites.

4.2. Evolution des consommations de médicaments dan s le temps

Les concentrations environnementales ont été calculées a partir de données datant de
2004. Les données produites par la CPAM couvrant les années 2002 a 2007, il est possible
d’évaluer I'évolution de la consommation des médicaments en rapportant simplement les
guantités consommeées en 2007 & celles consommeées en 2004. Les PEC pour I'année 2007
sont également présentées dans le Tableau 3.
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Tableau 3 : Quantités consommées, taux d’excrétion (Fexcreta) et valeurs de PEC pour les substances pharmaceutiques utilisées en France pour les années

consommées _ Quanties
wokode e Chse poulamée comgeespor Foooa (o) (el Sow
données CPAM année 2004 2004 2004
Piracetam nootropique - 90687.43 116932.63 1 2670 2670 0.72
Trimébutine antispasmodique anticholinergique 29241.12 39786.10 - 908 = 1.15
Irbesartan anti-hypertenseur sartan 36485.85 49124.21 0.8 1122 897 1.41
Acebutolol anti-hypertenseur beta-bloguant 30779.15 41776.93 0.57 954 544 0.95
Diltiazem anti-hypertenseur inhibiteur calcique 20895.77 2888.67 0.05 66 3 0.9
Valsaratan anti-hypertenseur sartan 18593.17 25848.25 0.8 590 472 1.58
Vérapamil anti-hypertenseur inhibiteur calcique 17670.23 24624.66 0.05 562 28 1.03
Celiprolol anti-hypertenseur beta-bloguant 17330.64 24173.69 1 552 552 0.84
Nifuroxazide antiseptique intestinal nitrofurane 17109.00 23879.29 1 545 545 0.83
Clopidogrel antithrombotique - 11343.50 16444.28 - 375 - 1.48
Norfloxacine antibiotique fluoroguinolone 8271.28 11949.78 0.7 273 191 0.95
Losartan anti-hypertenseur sartan 7964.75 11527.59 0.05 263 13 1.19
Cefuroxime antibiotique céphalosporine 7873.18 11401.32 1 260 260 0.77
Sotalol anti-hypertenseur beta-bloguant 7782.20 11275.80 1 257 257 0.99
Venlafaxine antidépresseur IRSN 7230.52 10513.11 0.07 240 17 141
Hydrochlorothiazide anti-hypertenseur diurétique thiazidique 6839.51 9970.87 1 228 228 1.31
Oxcarbazepine anticonvulsivant - 5759.22 8464.84 0.01 193 1.93 1.28
Amisulpride antipsychotique benzamide 5645.80 8305.99 0.8 190 152 0.94
Spironolactone anti-hypertenseur antialdostérone 5517.03 8125.43 0.01 186 1.9 0.9
Gemfibrozil hypolipémiant fibrate 5155.28 7617.15 - 174 - 0.83
Cefaclor antibiotique céphalosporine 4390.89 6537.38 1 149 149 0.81
Ciprofibrate hypolipémiant fibrate 4522.07 6723.27 1 153 153 0.69
Cimetidine anti-acide antihistaminique H2 4136.36 6175.90 - 141 = 0.78
Fluvastatine hypolipémiant statine 3668.39 5508.51 - 126 - 1.01

2004 et 2007 (sur la base des données CPAM).
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Tableau 3 (suite) : Quantités consommeées, taux d’excrétion (Fexcreta) et valeurs de PEC pour les substances pharmaceutiques utilisées en France pour les

Quantités

p Quantités
2 Usage Classe c;§jﬂ2?neée; cor!sqmmées PEC./? PEC.? Evolution
Molecule thérapeutique chimique 2004 d'apres les c?rngges FEL RS (ng.1") (ng.1*) 2007/2004
données CPAM année 2004 2004 2004
(ka) (kg)
Captopril anti-hypertenseur IEC 3099.96 4692.32 0.5 107 54 0.62
Cefadroxil antibiotique céphalosporine 3011.95 4565.35 1 104 104 0.65
Eprosartan anti-hypertenseur sartan 2973.59 4509.95 - 103 - 1.17
Cefixime antibiotique céphalosporine 2956.30 4484.97 - 102 - 1.11
Fluindone antivitamine K antivitamine K 2689.79 4099.00 - 94 - 1.26
Clodronate anti-ostéoporose bisphosphonate 2656.39 4050.51 1 92 94 1.27
Telmisartan anti-hypertenseur sartan 2468.53 3777.19 1 86 86 1.64
Lamotrigine anti-épileptique - 2063.33 3184.19 1 73 73 1.45
Erythromycine antibiotique macrolide 1719.19 2676.19 - 61 = 0.99
Cefotiam antibiotique céphalosporine 1634.03 2549.77 1 58 58 0.69
Minocycline antibiotique cycline 1540.91 2411.19 - 55 - 0.72
Candesartan anti-hypertenseur sartan 1499.99 2350.16 0.82 54 44 1.44
Lisinopril anti-hypertenseur IEC 1484.83 2327.52 0.7 53 37 0.77
Piroxicam anti-inflammatoire oxicam 1476.70 2315.35 - 53 - 0.94
Etidronate anti-ostéoporose bisphosphonate 1458.10 2287.59 1 52 52 0.37
Rabeprazole anti-ulcéreux IPP 1338.18 2108.02 0.01 48 0.48 12
Enalapril anti-hypertenseur IEC 1290.40 2036.26 0.25 46 11.6 0.84
Clomipramine antidépresseur tricyclique 1157.00 1835.06 - 42 = 0.63
Cefalexine antibiotique céphalosporine 1039.09 1656.66 1 38 38 0.54
Nifedipine anti-hyeprtenseur inhibiteur calcique 1037.69 1654.53 - 38 - 0.70
Nitrofurantoine antiseptique urinaire nitrofurane 925.28 1483.37 - 34 - 1.01
Lercandipine anti-hypertenseur inhibiteur calcique 840.61 1353.77 - 31 - 2.24
Cefradine antibiotique céphalosporine 662.42 1078.95 - 25 - 0.43
Alendronate anti-ostéoporose bisphosphonate 630.13 1028.80 1 23 23 1.56

années 2004 et 2007 (sur la base des données CPAM).
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Tableau 3 (suite) : Quantités consommeées, taux d’excrétion (Fexcreta) et valeurs de PEC pour les substances pharmaceutiques utilisées en France pour les

Quantité,s Quantités
consommées A
2 Usage Classe pour I'année consommees PEC-'?‘ PECE’ Evolution
laltEEE thérapeutique chimique 2004 d'apres les c?;:?gzsz%%lg FOEEE (rzl%(l) 4) (gg(; 4) 2007/2004
données CPAM
(ka) (kg)
Quinapril anti-hypertenseur IEC 564.65 926.71 - 21 - 0.7
Isotrétinoine anti-acnéique rétinoide 532.52 876.40 - 20 - 0.84
Alfuzosine alphabloquant alpha-bloquant 491.73 812.35 - 19 = 1.23
Ampicilline antibiotique pénicilline 481.74 796.61 1 18 18 0.65
Fosinopril anti-hypertenseur IEC 461.79 765.16 0.01 17 0.17 0.84
Betaxolol anti-hypertenseur beta-bloguant 384.30 642.35 0.15 15 2.2 1.07
Molsidomine vasodilatateur - 368.88 617.77 - 14 - 0.77
Thiocolchicoside myorelaxant - 354.98 595.48 - 14 - 0.88
Zofenopril anti-hypertenseur IEC 313.11 528.48 - 12 - 0.8
Rosuvastatine hypolipémiant statine 258.75 440.70 0.8 10 8 4.96
Risedronate anti-ostéoporose bisphosphonate 258.16 439.73 1 10 10 1.6
Benazepril anti-hypertenseur IEC 241.90 413.32 0.05 9 0.5 0.7
Nitrendipine anti-hypertenseur inhibiteur calcique 232.45 397.92 - 9 - 0.7
Glimepiride antidiabétique sulfamide 230.21 394.28 0.01 9 0.09 1.04
Clonazepam anxiolytique benzodiazépine 180.23 275.30 - 6 = 117
Félodipine anti-hypertenseur inhibiteur calcique 145.17 254.13 - 6 = 0.04
Eletriptan antimigraineux triptan 132.73 233.34 - 5.33 - 1.68
Zuclopenthixol antipsychotique - 126.18 222.36 - 5.1 - 1.07
Gentamicine * antibiotique aminoside 124.70 219.94 1 5 5 0.87
Meloxicam anti-inflammatoire oxicam 108.07 191.87 0.02 4 0.09 1.03
Netilmicine * antibiotique aminoside 95.27 170.15 1 3.88 4.14 1.27
Doxazosine alphabloquant alpha-bloquant 93.60 167.29 - 3.82 - 1.18
Pindolol anti-hypertenseur beta-bloquant 82.61 148.54 0.46 3.39 1.56 0.8
Tiludronate anti-ostéoporose bisphosphonate 75.01 135.49 1 31 3.1 0.6

années 2004 et 2007 (sur la base des données CPAM).
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anti-hypertenseur
anti-hypertenseur
anti-hypertenseur
antimigraineux
anti-hypertenseur
antimigraineux
antibiotique
antibiotique
alphabloquant
alphabloquant
antimigraineux
anti-hypertenseur
anti-hypertenseur
antimigraineux
anti-acnéique
anti-hypertenseur
anti-ostéoporose
anti-ostéoporose

IEC
inhibiteur calcique
sartan
triptan
inhibiteur calcique
triptan
lincosamide
aminoside
alpha-bloquant
alpha-bloquant
triptan
inhibiteur calcique
IEC
triptan
rétinoide
beta-bloguant
bisphosphonate
bisphosphonate

51.76
45.88
35.36
34.23
30.59
29.47
28.39
24.14
22.12
19.10
16.67
15.26
12.29
6.43
6.34
0.29
0.13

95.16
84.83
66.19
64.19
57.65
55.65
53.70
46.02
42.35
36.80
32.35
29.74
24.19
13.06
12.88
0.68
0.31

Tableau 3 (suite) : Quantités consommeées, taux d’excrétion (Fexcreta) et valeurs de PEC pour les substances pharmaceutiques utilisées en France pour les
années 2004 et 2007 (sur la base des données CPAM).
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Métabolite Fexcreta = Composé parent Activité pharmacologique PEC (ng.l ™)

Enalaprilate 0.7 Enalapril métabolite responsable de I'activité pharmacologique 32

Fosinoprilate >0.44 Fosinopril métabolite responsable de I'activité pharmacologique >75
Benazeprilate >0.28 Benazépril métabolite responsable de I'activité pharmacologique 25
Quinaprilate 1* Quinapril métabolite responsable de I'activité pharmacologique 21

Diacétolol 0.5 Acébutolol activité équivalente a celle du composé parent 477

DMH 0.8 Oxcarbazépine principal responsable de I'activité pharmacologique 154
O-desméthylvenlafaxine 0.55 Venlafaxine activité équivalente a celle du composé parent 132
dérivé acide carboxylique (E-3174) ND Losartan 10 & 40 fois plus actif que le composé parent ND
Norvérapamil ND Vérapamil activité égale a 20% de celle du composé parent ND
N-dealkylvérapamil ND Vérapamil activité pharmacologique trées faible ND
N-desmethylrosuvastatine ND Rosuvastatine activité égale a 1/6éme de celle du composé parent ND
dérivé cyclohexylhydroxyméthyl ND Glimépiride activité égale a 1/3 de celle du composé parent ND

Tableau 4 : Taux d’excrétion, activité pharmacologique et valeurs de PEC pour des métabolites d’intérét.

Valeurs de PEC calculées sur la base de I'équation 3, a partir des données de la CPAM pour I'année 2004.
ND : non déterminé.
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Concentrations mesurées en entrée et PEC calculées en entrée et Valeur de Fstp
sortie de STEP ° (ng/l) sortie de STEP ° (ng/l) utilisée
Composé
influent effluent année 2004 année 2007 & "
- - - - valeur référence
min max moyenne min  max maoyenne influent effluent  influent  effluent
Acébutolol 910 5000 2160 32 1413 311 5330 2132 5064 2025 0.4  Onesios et al. 2009
Aténolol 990 3920 2068 = 355 1411 707 4190 2011 4106 1971 0.48  Paffoni et al. 2006
Betaxolol <03 54 26.3 <03 10 8 23 - 25 - - -
Bisoprolol 44 429 216 84 177 74 289.4 - 327 - - -
Carvediol  ND  ND ND  ND ND  ND 71.5° - 73¢ - - -
Céliprolol ND ND ND ND ND ND 5450 3488 4578 2930 0.64 Onesios et al. 2009
Métoprolol 4.6 309 186 19.9 363 121 1700 1530 1683 1515 0.9  Paffoni et al. 2006
Nadolol <04 379 140 <03 43 14 214.2 - 186 - - -
Oxprénolol <04 21 10 <04 28 9 84.3 - 68 5 - .
Pindolol ND ND ND ND ND ND 16.7 - 13 - - )
Propranolol 133 703 307 60 397 221 680 530 694 541 0.78  Paffoni et al. 2006
Sotalol 241 3200 1164 | 232 2389 965 2570 2570 2544 2544 1 Paffoni et al. 2006
Timolol <04 5.9 2.9 <0.2 8 5 0.7 - 1 - - -

Tableau 5 : Comparaison des concentrations prédites et réellement mesurées en entrée et sortie de
STEP pour les B-bloquants.

: concentrations rapportées par Gabet et al. 2009.

: sur la base de I'équation 3, sans tenir compte de la dilution.

: valeur de Fstp pour le composé et référence de I'étude correspondante.
: valeur conservative : pas de valeur de Fexcreta disponible.
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Figure 6 : Comparaison des concentrations prédites et mesurées en entrée de STEP.

Les valeurs présentées sous forme d’histogramme correspondent aux valeurs du tableau précédent. Les
concentrations sont exprimées en ng/l selon une échelle logarithmique.
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L’évolution des consommations pour lI'ensemble des molécules traitées (article et
molécules additionnelles) est quant a elle présentée en annexe B. Dans I'ensemble, la
consommation reste relativement stable ; on note cependant une augmentation a prendre en
compte pour I'alendronate, le clodronate, la rosuvastatine, le valsartan et le telmisartan.

5. Discussion et perspectives

5.1. Evaluation de I'exposition, intéréts et limite s du modéle

5.1.1. Comparaison des valeurs calculées avec des valeurs mesurées :

Le Tableau 5 et la Figure 6 comparent les valeurs de PEC calculées avec des valeurs
mesurées (Gabet et al. 2009) en entrée et sortie de STEP, pour les B-bloquants. Toutes les
valeurs calculées, a I'exception de celles du métoprolol et de l'oxprénolol, sont en
adéquation avec les valeurs mesurées. Les valeurs calculées se situent plutbt entre la

moyenne et la maximale des valeurs mesurées.

Les divergences observées pour I'oxprénolol et le métoprolol ne s’expliquent pas. Pour le
métoprolol cependant, une telle différence a déja été rapportée (Siemens et al. 2008), ce qui
suggere un comportement particulier pour cette molécule dans les eaux usées.

5.1.2. Utilisation des données nationales pour déteminer des concentrations régionales
ou locales :

Les données nationales sont bien corrélées avec les données régionales fournies par les
répartiteurs pharmaceutiques, et les données locales fournies par la CPAM (annexe C). Par
conséquent dans notre cas, les données de consommation nationales peuvent étre utilisées
pour déterminer des valeurs de PEC valides au niveau local. Ceci est lié a la taille de
I'agglomération Lyonnaise qui lui permet d’étre représentative de la consommation nationale
Francaise en médicaments. Toutefois, dans le cas d’agglomérations plus petites ou de
régions particulieres, il n'est pas impossible que des profils de consommation spécifiques
soient observés, conduisant a une divergence entre concentrations estimées et
concentrations réelles ; ce qui peut-étre une limite & l'utilisation du modele utilisé (Coetsier et

al. 2009).

5.2. Limites du modéle : prise en compte de la dégr  adation dans I'environnement,
exemples de dégradation abiotique

La différence observée entre certaines des valeurs de PEC avec celles mesurées sur le
terrain est liée au fait que tous les facteurs intervenant dans le comportement des
médicaments dans I'environnement ne sont pas pris en compte : abattement dans les STEP,
sorption au sédiment ou sur les matieres en suspension, dégradation biotique et abiotique.
Dans ce paragraphe, nous avons choisi de mettre I'accent sur la dégradation abiotique et
notamment les phénomenes d’hydrolyse et de photodégradation car ces exemples illustrent
bien, d'une part, les divergences entre certaines de nos valeurs de PEC et les valeurs
mesurées, et d’autre part, la complexité de la prise en compte de ces phénomenes.

5.2.1. Modification des concentrations environnementales et des propriétés biologiques,
exemple de I'hydrolyse des antibiotiques de type B-lactamines

On observe une différence importante entre la PEC et les valeurs mesurées (en France

ou dans d’'autre pays) pour I'amoxicilline et la pipéracilline. Cette différence peut s’expliquer
par une dégradation rapide de ces molécules dans le milieu aquatique.
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Plusieurs résultats indiquent qu’elles sont rapidement hydrolysées, voire minéralisée
dans le cas de I'amoxicilline (Langin et al. 2009 ; Andreozzi et al. 2004). Pour Kimmerer, ce
phénoméne explique que les niveaux de concentration en pénicillines réellement mesurés
soient souvent plus faibles que ceux prédits a partir des chiffres de la consommation
humaine (Kimmerer 2009b).

En plus de jouer un rble de facteur limitant au niveau de I'exposition, ce mécanisme
influe sur les propriétés biologiques des molécules. L’hydrolyse qui s’effectue au niveau du
cycle B-lactame (Langin et al. 2009 ; Andreozzi et al. 2004), responsable de I'activité
antibactérienne, résulte en la disparition de cette activité, ce qui pourrait limiter de maniere
importante le risque environnemental. Ce mécanisme d’hydrolyse pourrait concerner
d’autres molécules de type B-lactamines (notamment les céphalosporines), qui sont la famille
d'antibiotiques la plus utilisée en France mais aussi dans de nombreux autres pays
(Kimmerer 2009b). S'il est trop tdt pour conclure de maniére certaine, ce phénomeéne
d’hydrolyse, s'il est avéré, pourrait contribuer a limiter fortement le risque lié a I'ensemble
des antibiotiques de type B-lactamines.

5.2.2. Formation de nouveaux produits de dégradation, exemple de la photodégradation

Dans le cas des statines, il a été montré que ces molécules étaient sensibles a la
photodégradation (Cermola et al. 2007, Lam et Marbury 2005 ; Lam et al. 2004). Ce
mécanisme pourrait expliquer le fait que la pravastatine, pour laquelle nous avons déterminé
une PEC de 125 ng/l, ne soit pas été détectée dans le milieu aquatique (Coetsier et al.
2009 ; Kasprzyk-Hodern et al. 2008 ; Terzic et al. 2008).

De plus, il est important de considérer que ce mécanisme ne conduit pas pour les
statines a une minéralisation des molécules, mais a la formation de nouveaux produits de
dégradation (Cermola et al. 2007 ; Lam et Mabury 2005 ; Lam et al. 2004 ; Latch et al. 2003).
D’'une maniére générale, si la dégradation d’'une molécule est incomplete (e.g. si la molécule
n'est pas minéralisée), il peut y avoir formation de produits de dégradation multiples, ce qui
complique I'évaluation du risque car il faut tenir compte de ces nouvelles molécules, d’autant
gque certaines peuvent encore présenter une activité biologique qui peut étre différente de
celle du composé parent (Kimmerer 2009a). Il a ainsi été rapporté que des produits de
photodégradation pouvaient-étre biologiquement actifs, et dans certains cas plus toxiques
que le composé parent (Isidori et al. 2009b ; 2006 et 2005b ; DellaGreca et al. 2007a et
2007b ; 2004).

5.2.3. Conclusion pour la prise en compte des phénoménes de dégradation dans les
modéeles de calcul de PEC pour les médicaments

Compte tenu de la multiplicité des mécanismes de dégradation et du nombre de
molécules médicamenteuses, il apparait difficile voire impossible d'obtenir des données
expérimentales pour I'ensemble de celles-ci. Une perspective pourrait-étre la mise en place
de modeles de dégradation adaptés aux médicaments. Toutefois, méme dans I'’hypothése
ou de tels modeéles prédiraient les demi-vies d’élimination des molécules parentes, une
incertitude resterait sur I'existence ou non de produits de dégradation et sur leur éventuelle
toxicité.

5.3. Limites du modéle : sorption au sédiment et au X matiéres en suspension

Le modele que nous avons utilisé ne permet de calculer des PEC que pour la colonne
d'eau, plusieurs molécules médicamenteuses ayant été détectée dans les sédiments
(Feitosa-Felizzola et Chiron 2009 ; Kim et Carlson 2006 ; Hélling-Sgrensen et al. 1998), il est
également important de pouvoir prédire, sinon estimer, le comportement d’'une molécule
dans le milieu récepteur et de déterminer la fraction sorbée au sédiment et/ou aux matieres
en suspension.
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L’équation proposée par 'EMEA inclut un facteur permettant de déterminer la fraction
sorbée au sédiment ou aux matiéres en suspension mais celle-ci nécessite des valeurs de
Kd (coefficient de partition) ou de Koc (coefficient de partition normalisé par la teneur en
carbone organique) expérimentales qui sont encore peu nombreuses pour les médicaments.

Une maniére classique d’estimer la sorption réside dans le calcul d’'une valeur de Koc a
partir du log Kow (coefficient de partage octanol-eau), parameétre qui renseigne sur la
lipophilie (ou hydrophobie) d’une molécule. Toutefois, ce paramétre ne semble pas adapté
aux composés pharmaceutiques dans la mesure ou il s’agit pour I'essentiel de molécules
ionisables, et que des mécanismes autres que les interactions de type hydophobe vont
rentrer en jeu dans les phénomeénes de sorption (Yamamoto et al. 2009 ; Wells 2006 ; Tolls
2001).

L'utilisation du Log Dow, qui est le Log Kow corrigé par le pH et le pKa pour les espéces
ionisables, a été proposé comme alternative pour estimer le comportement environnemental
des médicaments (Besse et Garric 2008 ; Wells 2006 ; Fent et al. 2006 ; Stuer-Lauridsen et
al. 2000) mais son utilité reste a confirmer (voir les résultats de I'étude de Yamamoto et al.
2009).

5.4. Utilisation des données pharmacocinétiques pou r estimer le comportement
des médicaments dans I'environnement

5.4.1. Rappels

Plusieurs auteurs ont proposé de recourir aux données pharmacologiques pour estimer
les effets biologiques et le comportement des médicaments dans I'environnement. Williams
et al. (2009 ; 2006) ont proposé I'utilisation d’'un parametre pharmacocinétique, le Volume de
distribution (Vd) pour estimer le coefficient de partition (Kd) d’'une molécule.

Le volume de distribution (Vd) correspond au « volume fictif dans lequel le médicament
devrait étre réparti pour étre a la méme concentration que dans le plasma. Le Vd traduit
l'intensité de la diffusion du médicament dans I'organisme ». Ce Vd est dit « apparent » car il
n'a pas de réalité physiologique ; ainsi, certains médicaments ont un Vd supérieur a 1500
litres, ce qui excede largement le volume corporel. Le Vd est donc un paramétre virtuel qui
permet d’estimer la diffusion tissulaire d’'une molécule dans I'organisme sans pour autant en
donner de répartition anatomique.

En pratique, un Vd faible indique que le médicament ne diffuse pas dans les tissus mais
reste localisé dans le compartiment plasmatique. Réciproquement, un Vd élevé indique
généralement que la substance est fortement fixée au niveau tissulaire, et que la
concentration plasmatique est faible. Ce paramétre peut varier de 0.06 I/kg pour un
médicament hydrosoluble ou de poids moléculaire élevé, confiné au seul volume
plasmatique, a plus de 500 I/kg pour un médicament lipophile ou ayant un tropisme
particulier pour un tissu donné, donc tres fortement concentré dans les tissus
(www.pharmacomedicale.org).

5.4.2. Arguments en faveur de l'utilisation du Vd

Les résultats rapportés par Williams et al. (2006) montrent une bonne corrélation entre
les valeurs de Vd et les valeurs de Kd déterminées en laboratoire pour 13 composés. Les
auteurs concluent sur lintérét de ['utilisation du Vd dans un contexte ou les données
expérimentales sont limitées, et également sur la nécessité de poursuivre les travaux afin de
déterminer si la relation entre Vd et Kd peut étre appliquée a un plus grand nombre de
molécules et a des conditions environnementales différentes. Une étude complémentaire
trés recente, également réalisée en laboratoire, et qui porte sur I'étude de 21 composés dans
12 type des sols différents confirme l'utilité potentielle du Vd pour estimer la sorption de
composés pharmaceutiques sur une phase solide (Williams et al. 2009).
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Figure 7 : Projection des variables Vd, Log Kow, Log Dow a pH 7 et 8, et Koc a pH 7 sur les deux
premiers axes de I'analyse en composantes principales.

Vd haute : valeur la plus élevée du Vd pour un composé pharmaceutique donné.
Vd basse : valeur la plus faible du Vd pour un composé pharmaceutique donné.

molécule vd Koc calculé Koc exp Kd exp log Koc exp référence
. Drillia et al. 2005 ;
Sulfaméthoxazole 0.17 - 0.25 5.07 62.2 0.23 14 Stein et al. 2008
Diclofenac 0.12-0.55 6.44 121 0.45 - Drillia et al. 2005
Oxazepam 0.67-15 428 - - 2.4 Stein et al. 2008
. Drillia et al. 2005 ;
Carbamazepine 0.8-2 677 132 0.49 2.4 Stein et al. 2008
Tramadol 26-29 1.81 - - 25 Stein et al. 2008
Diazepam 0.7-3.4 975 - - 2.4 Stein et al. 2008
Ofloxacine 24-35 1.4 322162 1192 - Drillia et al. 2005
Propranolol 6 9.23 4405 16.3 - Drillia et al. 2005

Tableau 6 : Comparaison de valeurs de Vd et de Koc et Kd expérimentaux.

Vd : Volume de distribution, valeurs extraites de Micromedex® drugdex.
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La mise ne regard de valeurs de Koc et de Kd rapportées dans la littérature (Drillia et al.
2005 et Stein et al. 2008) et de valeurs de Vd suggere que les valeurs de Koc et de Kd
augmentent avec le Vd (Tableau 6). On observe toutefois que I'ofloxacine présente un Koc
bien supérieur aux autres molécules (Drillia et al. 2005) alors qu’elle n'a pas le Vd le plus
élevé. De plus, de récentes mesures rapportent que la clarithromycine et I'azithromycine,
deux antibiotiques de la classe des macrolides, sont ubiquitaires dans le sédiment (Feitosa-
Felizzola et Chiron 2009), avec des concentrations importantes dans le cas de
I'’Azithromycine. Or les macrolides sont reconnus étre des antibiotiques a diffusion tissulaire
élevée et affichent des valeurs de Vd importantes, respectivement 23 a 31 I/kg pour
I'Azithromycine et 3.5 a 4 I/kg pour la Clarithromycine.

Sur la base de ces observations, il semble qu’'une valeur de Vd élevée indique que la
molécule peut étre adsorbée sur le sédiment, et qu’au contraire une valeur faible indique une
faible sorption. Le comportement de I'ofloxacine semble cependant indiquer que la relation
entre Vd et Kd pourrait ne pas étre une simple relation de proportionnalité.

5.4.3. Arguments en défaveur de I'utilisation du Vvd

Afin d’évaluer les relations du Vd, paramétre pharmacocinétique, avec des parametres
communément utilisés en chimie et toxicologie environnementale, nous avons collecté et
réalisé une ACP sur des valeurs de Vd, de log Kow, de log Dow et de Koc pour une centaine
de molécules (annexe D). Les résultats, présentés dans la Figure 7, montrent qu’il n'y a pas
de corrélation entre le Vd et les autres parametres. Ces résultats ne permettent cependant
pas de conclure de maniére ferme contre I'existence d’'une relation entre Vd et Koc, dans la
mesure ou toutes les valeurs de Koc sont des valeurs calculées et donc sujettes a caution.

D’autre part, si les résultats de I'étude de Williams et al. (2009) montrent une bonne
corrélation entre Vd et Kd pour la majeure partie des composés testés, des divergences sont
cependant observées dans les cas suivants :

* la norfloxacine et I'amoxicilline présentent des valeurs de Kd trés élevées compte
tenu de leur Vd ; ces résultats sont a rapprocher de I'observation faite plus haut pour
I'ofloxacine. Dans ce cas, les auteurs suggerent que cette différence est liée au
caractére de zwitterion de ces substances a un pH proche de la neutralité, et a la
complexité des processus intervenant dans les phénomenes de sorpion. Pour les
auteurs, dans le cas de telles especes moléculaires, I'utilisation du Vd pour estimer la
sorption pourrait étre limitée.

* La carbamazépine, qui contrairement aux deux molécules précédentes est un
composé non ionisable, présente un Kd inférieur & celui attendu sur la base de son
Vd ; cette différence reste inexpliquée pour le moment.

5.4.4. Conclusion sur l'utilisation du Vd pour estimer la sorption d’'un médicament

En conclusion, nous considérons que le Vd est un indicateur potentiellement pertinent du
comportement des substances pharmaceutiques dans I'environnement bien que plusieurs
incertitudes subsistent concernant ce paramétre :

¢ les relations observées se basent sur un nombre encore limité de molécules ;
* le Vd ne permet pas d’expliquer le comportement de certaines molécules ;

* des incertitudes existent sur la validité des valeurs de Vd disponibles (mode de
calcul, variation du Vd avec I'age et le sexe...).

Pour avoir une idée de la validité du Vd comme indicateur du comportement des
molécules dans I'environnement, il reste nécessaire de comparer les valeurs de Vd a un plus
grand nombre de valeurs de Kd (ou de Koc) expérimentales ; pour un nombre plus important
de molécules mais également pour des molécules couvrant un plus grand panel de classes
thérapeutiques et chimiques.
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5.5. Conclusion générale pour I'estimation des PEC pour le sédiment

S'il est aisé de calculer des PEC pour la colonne d'eau, les choses se compliquent
lorsqu’il s’agit d’estimer la fraction sorbée au sédiment, d’'une part & cause de la complexité
des interactions régissant les mécanismes de sorption/désorption, et d’autre part par
l'importance de linfluence des conditions environnementales sur le comportement des
molécules (Pan et al. 2009).

La détermination de valeurs de Kd ou de Koc expérimentales se heurte au grand nombre
de molécules a prendre en compte. Les modeles prédictifs basés sur l'utilisation du Log Kow
sont trés limités dans le cas des médicaments (au moins pour ceux qui sont ionisables) et il
est trop t6t pour se prononcer sur la pertinence du Log Dow. L'utilisation du Vd, parametre
pharmacocinétique, semble & méme de donner une indication sur le comportement des
médicaments dans I'environnement mais celle-ci reste pour le moment limitée et des
incertitudes subsistent quant & la pertinence de ce paramétre.

6. Conclusion

Bien que le modéle que nous avons utilisé soit simple et qu'il présente un certain nombre
d’incertitudes, la comparaison des PEC avec des valeurs mesurées montre que I'exposition
(en tenant compte des taux d'abattement dans les STEP) est correctement évaluée.
Plusieurs auteurs, ayant utilisé un modele similaire, sont en accord avec cette conclusion
(Carlsson et al. 2006a ; Castiglioni et al. 2004 ; Huschek et al. 2004).

Ce modéele reste cependant limité par divers aspects :

* il montre ses limites pour des estimations au niveau local (Coetsier et al. 2009) ou
pour des molécules spécifiques (Siemens et al. 2008) qui vont présenter un
comportement particulier ;

* il ne permet pas de prendre en compte les mécanismes de dégradation dans
I'environnement, les modeles actuellement disponibles étant d’'un usage limité dans
le cas des composés pharmaceutiques ;

* <s'il permet de déterminer des PEC pour la colonne d’eau, il ne permet pas de calculer
de maniére satisfaisante des concentrations pour les matiéres en suspension ou le
sédiment.

Par ailleurs, par manque de données écotoxicologiques, il n'a pas été possible d’établir
une liste de molécule prioritaires en utilisant une approche de type « quotient de risque ».
Par conséquent, une meéthode alternative a été mise en place et est présentée dans le
chapitre suivant.
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1. Introduction
Principe général de I'approche

Dans I'approche précédente, il a été possible de calculer des valeurs de PEC pour un
nombre important de composés pharmaceutiques. Par contre, le faible nombre de données
écotoxicologiques disponibles n'a pas permis pas de calculer suffisamment de PNEC pour
effectuer une démarche de priorisation de type quotient de risque. Afin d’établir une liste de
molécules prioritaires, nous avons mis en place une seconde approche de type expert.

Celle-ci peut étre résumée en deux étapes :

* la premiere est basée sur une démarche comparable a la phase 1 de 'EMEA, a
savoir la comparaison de PEC a des valeurs seuil, ce qui permet d'obtenir une
premiere classification basée sur I'exposition.

* La deuxiéme étape consiste a utiliser les données disponibles (écotoxicologiques,
pharmacologiques et physico-chimiques) afin d'affiner la classification. Cette
deuxieéme étape est effectuée au cas par cas selon une démarche de type expert.

La figure 8 suivante présente de maniére simplifiée la démarche utilisée.

Calcul de PEC

Comparaison des PEC a deux valeurs seuil (10 et 100 ng/l).

ere
1

classification basée sur I'exposition

Reprise de la classification en fonction d’un critére d’effet,
établi en fonction des données disponibles :

« données écotoxicologiques,

« données pharmacologiques,

« données physico-chimiques.

Classification basée sur I'exposition et les
effets bioloaiaues avérés ou potentiels

Procédure de sélection de molécules prioritaires au sein
d’'une méme classe chimique ; en fonction de I'exposition
et de I'activité biologique.

Classification finale

Figure 8 : Schéma simplifié de la démarche de priorisation utilisée.
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2. Article publié dans Toxicology letters
Résumé de l'article (traduction de I'abstract)

Les médicaments a usage humain sont trés largement utilisés et peuvent se retrouver
dans les eaux de surface ou ils sont susceptibles d’exercer des effets biologiques sur les
organismes aquatiques.

En raison du nombre important de molécules utilisées en thérapeutique humaine, il est
nécessaire de mettre en place une procédure de sélection de celles-ci avant de pouvoir
mettre en oeuvre des campagnes de mesures dans les milieux récepteurs et une évaluation
du risque environnemental. Dans cet article, nous proposons une méthodologie destinée a
définir une telle sélection. Cette méthodologie se divise en trois étapes.

Dans un premier temps, une classification préliminaire basée sur ['évaluation de
'exposition est mise en oeuvre. Cette évaluation se fait sur la base d'un calcul de
concentrations environnementales prédites (PEC) pour chaque molécule, selon un modéle
dérivé de la méthodologie proposée par 'TEMEA (EMEA 2006). Dans la deuxieme étape,
cette classification préliminaire est revue au cas par cas, selon une démarche de type expert
se basant sur toutes les données biologiques disponibles : données écotoxicologiques,
pharmacologiques (mécanisme d'action, activité enzymatique, effets secondaires) et
physicochimiques (Log Kow). Finalement, une étape supplémentaire est utilisée pour
sélectionner des composés prioritaires parmi des molécules présentant une structure
chimique et des mécanismes d'action similaires.

Nous avons appliqué cette méthodologie a la situation francaise et avons évalué 120
molécules parentes et 30 métabolites. La liste de priorisation finale rassemble 40 composés
parents et 14 métabolites. Parmi les 40 molécules parentes, 21 ont déja été détectées dans
le milieu aquatique, ce qui indiqgue une bonne adéquation entre I'approche théorique et les
mesures environnementales.

Enfin, nous proposons une discussion sur la pertinence des parametres utilisés pour
construire les criteres d'effet.
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Abstract

Human pharmaceuticals are widely used and can reach surface waters, where they have the potential to exert biological effects on aquatic
non-target organisms. Due to the high number of pharmaceutical drugs used in human medicine throughout the world, it is necessary to select the
pharmaceuticals to search for, prior to implementing any environmental measurements and any extensive environmental risk assessment (ERA).
This paper describes a methodology developed in order to define this selection. The prioritization scheme consists in three tiers. First, a preliminary
classification based on the assessment of exposure is implemented. This exposure assessment is determined by calculating predicted environmental
concentrations (PECs) for each pharmaceutical according to the European Medicine Evaluation Agency’s (EMEA’s) environmental risk assessment
guidelines [EMEA, 2006. European Medicine Agency Guideline on the Environmental Risk Assessment of Medicinal Products for Human Use.
EMEA/CHMP/SWP/4447/00.].

In the second step, the preliminary classification is reviewed on a case-by-case hypothesis basis using all the biological data available:
ecotoxicological, pharmacological (mechanism of action (MoA), enzyme modulation, adverse effects) and physicochemical data (log Ky ).

Finally, an additional step is used to select priority compounds among molecules showing the same chemical structure and the same mechanism
of action.

We applied this methodology to the French situation and prioritized 120 parent molecules and 30 metabolites. The final prioritization list gathers
40 parent compounds and 14 metabolites. Among the 40 parent molecules, 21 have already been found in the aquatic environment, indicating a good
agreement between the theoretical approach and the environmental measurements. Parameters used to construct the effect criteria are discussed

for their relevance.
© 2007 Elsevier Ireland Ltd. All rights reserved.

Keywords: Pharmaceuticals; Metabolites; Prioritization; Exposure; Pharmacology

1. Introduction

It is now recognized that pharmaceutical compounds reach
the environment and can be considered as environmental con-
taminants. As a wide range of drugs including antibiotics,
antiphlogistics, blood lipid-lowering agents, antiepileptics, and
B-blockers have been found in the effluents and surface waters
of several countries (Fent et al., 2006; Halling-Sgrensen et al.,
1998; Kolpin et al., 2002; Kiimmerer, 2000; Ternes, 1998), there
is a growing need to assess their environmental risk. Conse-
quently, monitoring pharmaceuticals in the surface water and/or
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E-mail address: garric@lyon.cemagref.fr (J. Garric).

0378-4274/$ — see front matter © 2007 Elsevier Ireland Ltd. All rights reserved.

doi:10.1016/j.toxlet.2007.10.012

ground water is becoming mandatory (French Plan National
Santé Environnement, PNSE, 2004). Prior to implement a mon-
itoring program in the aquatic environment, there is a need
to rank pharmaceuticals according to their environmental rele-
vance (e.g., their presence in the environment and their potential
for ecotoxicological effects), because of the high number of
molecules used as marketed human drugs. Indeed, it is not con-
ceivable to search for all molecules in the environment and test
all of them for ecotoxicity. Therefore, a methodology needs to
be developed to select for priority molecules. Priority molecules
can be defined as molecules for which a monitoring strategy and
eventually ecotoxicological assays are to be implemented.

To take into account the existing regulatory appro-
aches used to assess the environmental risk of a pharmaceu-
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tical, the prioritization of pharmaceuticals can be based on
risk quotients, as described in the current European Medicine
Evaluation Agency (EMEA, 2006) guideline for environmental
risk assessment (ERA) for pharmaceuticals. To construct such
risk ratios, predicted environmental concentration (PEC) and
predicted no effect concentration (PNEC) values are required.
However, although it is possible to estimate the PEC for anumber
of compounds, ecotoxicological data are too scarce to calculate
PNEC values for most of the pharmaceuticals currently in use
(Fent et al., 2006; Crane et al., 2006; Carlsson et al., 2006). Con-
sequently, we implemented a pragmatic prioritization approach,
which aimed to identify priority human pharmaceuticals and
metabolites to monitor in French surface water. Moreover, this
approach allowed to identify some data gaps that should be filled
to allow a better assessment of these compounds.

The approach used was based both on the calculation of PEC
values and on a decision scheme based on selected quantitative
and qualitative biological data: ecotoxicological, pharmaco-
logical and physicochemical data. This paper presents the
parameters and the scheme used to prioritize human pharmaceu-
ticals. The results and the relevance of the considered parameters
are discussed.

2. Prioritization methodology

The prioritization scheme consisted of three tiers. First,
a preliminary exposure-based classification was established
using PEC values. Second, this preliminary classification was
reviewed using a case-by-case expert approach considering
the potential environmental effect, using ecotoxicological data,
pharmacological, mammalian toxicological and physicochemi-
cal data as well as available data on the environmental behavior
of pharmaceuticals. Finally, an additional selection was made in
order to select priority compounds in the same pharmacological
and chemical class (e.g., compounds with the same chemical
structure and the same mechanism of action (MoA)).

The candidate pharmaceuticals list was based on the data pro-
vided by the French Health Product Agency (Agence Francaise
de Sécurité Sanitaire des Produits de Santé, AFSSAPS, Paris),
which cover exhaustive sales data for drugs delivered in France
for hospitals and pharmacies, including over-the-counter drugs,
for the year 2004 (AFSSAPS, 2006). The candidate list of phar-
maceuticals was established as follow: a first set of molecules
was selected from the top 100 pharmaceuticals used in France
(data from AFSSAPS, 2006). To this first set of molecules, we
added pharmaceuticals already detected in the aquatic environ-
ment or with high aquatic ecotoxicity, and finally the molecules
known to be persistent in the environment.

Pharmaceuticals undergo several biotransformations in the
human body prior to being excreted and reach surface waters
through sewage water and wastewater treatment plant (WWTP)
effluents either as parent compounds or as metabolites. Con-
sequently, relevant metabolites were included in this work. The
targeting and selection methodology for metabolites is described
elsewhere (Besse et al., in press). Briefly, metabolites of interest
were selected based on their excretion fraction, their pharma-
cological activity, and the consumption amount of the corre-

sponding parent drug. The final candidate drugs list gathered
120 parent molecules (Table 1) and 30 metabolites (Table 2).

Pharmaceuticals selected here belong to several therapeutical
and pharmacological classes and include analgesics, non-
steroidal anti-inflammatories (NSAIDs), anxiolytics, several
antidepressant classes including selective serotonin reuptake
inhibitors (SSRIs), blood lipid lowering agents such as statins
and fibrates, various anti-hypertensor classes (3-blockers, sar-
tans, calcium-channel blockers), antipsychotics, antibacterials,
anticonvulsives and corticoids.

Neither steroid estrogens nor cytotoxic compounds were
taken into account in this work. The risk of endocrine disruption
from estrogens is well known and has been previously discussed
(Fent et al., 2006; Langston et al., 2005; Mills and Chichester,
2005). As cytotoxic compounds show specific toxic proper-
ties (mutagenesis and carcinogenicity), we considered that they
should be assessed in a specific prioritization strategy or ERA.

2.1. Exposure criteria

The first step of the prioritization strategy classified phar-
maceuticals compounds according to their probable exposure
concentration in the aquatic environment. This was based upon
the premise that the pharmaceuticals used in higher amounts
have a potential to reach the aquatic environment in greater quan-
tities and therefore may present a higher risk for the aquatic
environment. The exposure-based classification implemented
was derived from the EMEA guideline (EMEA, 2006) and com-
pared PECs to threshold values. In the EMEA guideline, this
comparison aims to decide which molecules go on to further test-
ing, in the context of an ERA; whereas in our approach, threshold
values only aimed to classify pharmaceuticals. PEC calculation
was adapted from the current EMEA methodology. Two PEC
values for parent pharmaceuticals in the aquatic environment
were calculated using the following equations:

consumption

PECa = - —
WWinhab x hab x dilution x 365

ey

consumption x Fexcreta

PECb = - —
WWinhab x hab x dilution x 365

@)

PECa is an over-conservative PEC for surface water based on
the amounts of selected pharmaceuticals consumed in France.
It assumed no metabolism in the body (i.e., 100% of the parent
molecule excreted unchanged), and subsequently, no removal in
sewage treatment plants. PECb is a refined PECa taking into
account the amount of the unchanged parent molecule actu-
ally excreted. As with PECa, it assumed no removal in sewage
treatment plants.

PEC values for metabolites were calculated using Eq. (2).
PECb were calculated using actual amounts of the corresponding
parent drug consumed in France, refined by the Fexcreta of the
metabolite. No PECa were calculated for metabolites.

PECs were determined using the following parameters.

Consumption (mg/year): quantity of an active molecule con-
sumed over 1 year in a defined zone (generally a country),
determined for France in this study using AFSSAPS data;
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Candidate priority list for parent pharmaceuticals

Molecule Therapeutic use Exposure Relevant Relevant adverse Inducer/inhibitor Enzyme or protein
class MoA effect

Acetylcysteine Mucolytic 1B

Alendronic acid Inhibitor of bone resorption 1B

Allopurinol Antigout 1A

Alprazolam Anxiolytic v

Amiodarone Antiarrythmic 1B Yes Inhibitor CYP 3A4, 2D6,
2C9, P-gp

Amoldipine Anti-hypertensor 1II Yes

Amoxicillin Antibiotic 1A Yes

Amphotericin B Antifungal IA

Aspirin NSAID 1B

Atenolol Anti-hypertensor 1A

Atorvastatin Blood lipid lowering agent 1B Yes Yes

Azithromycin Antibiotic IIA Yes

Baclofen Muscle relaxant IIA

Benfluorex Blood lipid lowering agent 1B

Betamethasone Glucocorticoid v Yes Yes

Bezafibrate Blood lipid lowering agent 1A Yes Yes

Bisoprolol Anti-hypertensor IIA

Bromazepam Anxiolytic I

Buflomedil Anti-ischemic VN

Buprenorphine Psychotrop v

Carbamazepine Anti-convulsivant 1B Inducer CYP 3A4,2C9, 1A2

Carbocisteine Mucolytic 1B

Carvedilol Anti-hypertensor v Inhibitor P-gp

Cefpodoxime Antibiotic 1A Yes

Ceftazidime Antibiotic IIA Yes

Ceftriaxone Antibiotic 1A Yes

Cetirizine Anti-allergic IIA

Ciprofloxacin Antibiotic 1A Yes Yes Inhibitor CYP 1A2

Citalopram Antidepressant IIA Yes CYP 2D6

Clarithromycin Antibiotic A Yes Inhibitor CYP 1A2, 3A4,
P-gp

Clavulanic acid B-Lactamase inhibitor 1B

Clonazepam Anticonvulsivant v

Clopidogrel Antiplatelet drug 1B

Clorazepate Anxiolytic 1

Cyamemazine Antipsychotic 1B Yes

Desloratadine Antiallergic 1IB

Dextropropoxyphene Analgesic IIA Inhibitor CYP 2D6

Diacerheine Antiinflammatory IB

Diazepam Anxiolytic I

Diclofenac NSAID A Yes

Diosmine Vitaminic P 1B Yes

Domperidone Antiemetic I Yes

Doxycycline Antibiotic IA Yes Inhibitor CYP 3A4

Escitalopram Antidepressant v Yes Yes

Fenofibrate Blood lipid lowering agent I Yes Yes

Fluconazole Antifungal ITIA Yes CYP 3A4, 2C9,
P-gp

Fluindione Anticoagulant 1B

Fluoxetine Antidepressant 1 Yes Yes Inhibitor CYP 3A4, 2D6

Fluvoxamine Antidepressant 1B Yes Yes Inhibitor CYP 3A4, 2D6,
1A2, IC19

Fosfomycin Antibiotic 1A Yes

Furosemide Diuretic 1A

Glibenclamide Antidiabetic I

Haloperidol Antipsychotic v Inhibitor CYP 2D6

Heptaminol Vasodilatator 1B

Hydrocortisone Glucocorticoid 1IB Yes Yes

Hydroxyzine Antiallergic 1B

Ibuprofen NSAID IA Yes
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Molecule Therapeutic use Exposure Relevant Relevant adverse Inducer/inhibitor Enzyme or protein
class MoA effect

Josamycin Antibiotic 1IA Yes Inhibitor CYP 3A4, 1A2,
P-gp

Ketoprofen NSAID 1A Yes

Levodopa Antiparkinsonism drug 1B

Levomepromazine Antipsychotic 1B Yes

Levothyroxine Thyroid hormone v Yes

Loperamide Antidiarrhoeal v Inhibitor P-gp

Loratadine Anti-allergic 1B

Lorazepam Anxiolytic A

Losartan Anti-hypertensor 1B Yes

Loxapine Antipsychotic 1B

Metformin Antidiabetic 1A

Methylprednisolone Glucocorticoid 1B Yes Yes

Metoclopramide Antiemetic i

Metoprolol Anti-hypertensor A

Metronidazole Antiprotozoal 1A Yes

Mianserine Antidepressant 1B

Nadolol Anti-hypertensor A

Naftidrofuryl Anti-ischaemic 1B Yes

Naproxen NSAID 1A Yes

Nicardipine Anti-hypertensor I Yes

Nordazepam Anxiolytic v

Ofloxacin Antibiotic 1A Yes Yes Inhibitor CYP 1A2

Omeprazole Anti-ulcer I Inducer CYP 1A2

Ondansetron Antiemetic v Yes

Oxazepam Anxiolytic 1A

Oxprenolol Anti-hypertensor v

Pantoprazole Anti-ulcer I

Paracetamol Analgesic 1A

Paroxetine Antidepressant 111 Yes Inhibitor CYP 1A2, 2D6

Perindopril Anti-hypertensor I Yes

Phenobarbital Anti-convulsivant ITA Inducer CYP 2C9, 1A2,
2A6,2C8

Phloroglucinol Antispasmodic 1B

Piperacillin Antibiotic 1A Yes

Piroxicam NSAID I Yes

Pravastatin Blood lipid lowering agent 1A Yes Yes

Prazepam Anxiolytic I

Prednisolone Glucocorticoid 1B Yes Yes

Prednisone Glucocorticoid 1IB Yes Yes

Pristinamycin Antibiotic 1B Yes

Propranolol Anti-hypertensor A Yes

Quinine benzoate Muscle relaxant 1B

Ramipril Anti-hypertensor I Yes

Ranitidine Anti-ulcer 1A

Rifampicin Antibiotic I Yes Inducer CYP 3A4,2C9,
P-gp

Roxythromycin Antibiotic ITIA Yes Inhibitor CYP 3A4, 1A2,
P-gp

Sertraline Antidepressant ITA Yes Yes Inhibitor CYP 2D6

Simvastatin Blood lipid lowering agent 1B Yes Yes

Sulfamethoxazole Antibiotic 1A Yes

Tazobactam B-Lactamase inhibitor 1B

Teicoplanin Antibiotic v Yes

Tianeptine Antidepressant I Yes

Tramadol Analgesic 1A

Trihexyphenidyle Anti-parkinsonism drug v

Trimebutine Antispasmodic 1B

Trimetazidine Anti-ischemic 1B

Trimethoprim Antibiotic A Yes

Tropatepine Anti-parkinsonism drug v

Troxerutine Vitaminic P 1B

Valproic acid Anticonvulsivant 1A Inhibitor CYP 3A4,2C9
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Table 1 (Continued )

Molecule Therapeutic use Exposure Relevant Relevant adverse Inducer/inhibitor Enzyme or protein
class MoA effect

Vancomycin Antibiotic A Yes

Venlafaxine Antidepressant A Yes Yes

Zolpidem Hypnotic I

Zopiclone Hypnotic I

The therapeutic use, existence of a relevant mechanism of action (MoA), side effect or enzymatic activity, and exposure class (see Section 2.1 for details) are
given for each compound. Inducer/inhibitor means that the molecule is an inducer or an inhibitor of a cytochrome P-450 isoform (excluding aromatase) or of the
para-glycoprotein P. CYP: cytochrome P-450; P-gp: para-glycoprotein-P; NSAID: nonsteroidal anti-inflammatory drug.

WWinhab: volume of wastewater per person per day (default of
2001inhab~! day_l, as per EMEA guideline, 2006); Fexcreta:
excretion fraction of the unchanged active molecule (parent drug
or metabolite). Fexcreta determination based on an extensive
literature review is described elsewhere (Besse et al., in press).
Dilution: dilution factor from WWTP effluents to surface water
(default value of 10, EMEA, 2006); hab: number of inhabitants
in the defined zone (set at 60 million for France).

PECa and PECb values were subsequently compared to
threshold values and pharmaceuticals were classified accord-

Table 2
Candidate priority list for metabolites

ingly. In order to provide a preliminary priority list for
pharmaceuticals, we used the two threshold values already pro-
posed: the US Food and Drug Administration (FDA) one, set
at 100ngl~! (FDA, 1998) and the EMEA’s, set at 10ng1~!
(EMEA, 20006).

Fig. 1 depicts the proposed scheme for classifying phar-
maceuticals using the exposure criteria; classification of
pharmaceuticals is displayed in Table 1. Six classes of com-
pounds were generated and are described in Table 3. Briefly,
category IA gathers the compounds showing the highest risk

Active metabolite Parent compound

Pharmacological activity

Oxypurinol Allopurinol
N-desethylamiodarone Amiodarone
Nortriptyline Amitriptyline
Salicylic acid Aspirin®
2-Hydroxy-atorvastatin Atorvastatin®
4-Hydroxy-atorvastatin Atorvastatin®
B-Acid metabolite Baclofen
10,11-Epoxy metabolite Carbamazepine
Desmethylcarvedilol Carvedilol
4-OH-phenylcarvedilol Carvedilol
14-OH-clarithromycin Clarithromycin
Norpropoxyphene Dextropropoxyphene
Fenofibric acid Fenofibrate
Norfluoxetine Fluoxetine
Cetirizine® Hydroxyzine
2-OH-ibuprofen Ibuprofen
Carboxy-ibuprofen Tibuprofen
Desipramine Imipramine
OH-metronidazole Metronidazole
Desmethylnaproxen Naproxen
Perindoprilat Perindopril®
4-OH-propranolol Propranolol
Ramiprilat Ramipril*
25-0-Deacetylrifampicin Rifampicin
B-OH-acid metabolite Simvastatin®
Acetylsulfamethoxazole Sulfamethoxazole
Demethyltramadol Tramadol
O-Desmethylvenlafaxine Venlafaxine
Zopiclone-N-oxide Zopiclone
Diazepam
b Clorazepate
Oxazepam Nordazepam
Prazepam

Yes (less active than parent compound)

Yes

Yes

Yes

Yes (different from the parent compound)
Yes

Yes

Yes

Unknown, considered as inactive
Unknown, considered as inactive
Yes

Yes (less than parent compound)

Yes
Yes
Yes (less than parent compound)

Yes

The corresponding parent compound and pharmacological activity are given for each compound.

2 Indicates a prodrug.
b Oxazepam and cetirizine are both metabolites and active ingredients.
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Fig. 1. Step I of the prioritization scheme—prioritizing pharmaceuticals based on potential exposure (PEC values). PEC values were calculated using Eqgs. (1) and
(2). Values of 10 and 100ng1~! are threshold values used by the EMEA (2006) and FDA (1998), respectively. Compounds from class IA are potentially priority

compounds, apart from any effect.

to the aquatic environment, apart from any effect; classes 1B
and ITA gather compounds potentially hazardous for the aquatic
environment; classes III and IV gather compounds with a very
low exposure risk to the aquatic environment. For some com-
pounds, data were too scarce and no conclusion was possible,
such compounds were gathered in class IIB.

2.2. Effect criteria

Selecting the compounds on exposure only was insufficient
for an accurate estimation of the risk, as some compounds may
exert a high toxicity toward aquatic organisms at low exposure
concentrations.

To assess the hazard of the pharmaceutical compounds and
to propose a risk classification, a second selection procedure
was implemented by reviewing available data on pharmaceutical
compounds. Therefore, we did not only consider ecotoxicolog-
ical data, but also pharmacological (mechanism of action, side
effects in humans, enzymatic induction or inhibition), toxico-
logical (carcinogenicity in rodents) and physicochemical data
(log Kow)- The relevance and use of each parameter are detailed
below.

Table 3

Priority classes for pharmaceutical compounds according to the exposure criteria

2.2.1. Ecotoxicological data

As this prioritization scheme aimed to identify pharma-
ceuticals which could affect the aquatic environment, chronic
ecotoxicological data on aquatic organisms were obviously the
first parameters to consider. Such data were scarce and con-
sequently accurate PNEC values could not be calculated for
most of the pharmaceutical compounds. Therefore, NOEC val-
ues were used and compared to the threshold value proposed for
assessing the toxicity according to the persistence, bioaccumu-
lation, toxicity (PBT) criterion (EU TGD, 2003). Any substance
showing a chronic NOEC below 10 wgl~!, whatever trophic
level, species or toxicity criteria involved, was considered to ful-
fill the toxicity criterion and therefore was added to the priority
list.

2.2.2. Pharmacological data

Given that ecotoxicological data remain limited, we
assumed, as do several other authors, that the use of existing
pharmacological, toxicological and pharmacokinetic data is
likely to be helpful in prioritizing and assessing the risk of
pharmaceuticals in the environment, as they could provide a
better understanding of the toxicity, mechanism of action, and

Priority class Priority rank according to the exposure criteria

Comments

1A Highest risk compounds PECa and PECb higher than 100 ng1~!. High consumption
and limited metabolism.

1B Potentially hazardous compounds but limited data PECa higher than 100ng1~!. High consumption. No data
on metabolism.

1A Potentially hazardous compounds PECa higher than 100ng1~! and PECb higher than
10ng1~!. High consumption and intermediate metabolism.

1B Unclassified priority risk PECa lower than 100ng1~! but higher than 10ng1~!. No
data on metabolism. No definitive conclusion, need further
investigation

1T Very low risk for the environment (extensive metabolism) PECa higher than 100 ng1~! but PECb lower than 10ng1~".

v Very low risk for the environment (low consumption amount)

High consumption but extensive metabolism.
PECa lower than 10ng1~!. Low consumption amount.
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behaviour of these molecules (Fent et al., 2006; Jjemba, 2006;
Linge and Dietrich, 2002; Seiler, 2002; Williams et al., 2006).
Therefore, available and relevant pharmacological data were
reviewed. The parameters selected are described below.

2.2.2.1. Mechanism of action. Mechanism of action of pharma-
ceuticals may provide useful information regarding the potential
toxic effects on environmental targets. Pharmaceuticals, unlike
other pollutants such as polycyclic aromatic hydrocarbons or
pesticides, are molecules designed to exert a specific mode of
action with a limited toxicity. Extensive metabolic and toxico-
logical studies are central to the development of drugs and can
provide valuable information to guide ecotoxicological studies
(Owen et al., 2007). Consequently, it makes sense to review
available pharmacological and toxicological data before inves-
tigating ecotoxicity in aquatic organisms. For non-mammalian
animals with receptors similar to those of mammals, similar bio-
logical effects or adverse reactions may occur; it was recently
suggested that cardiovascular dysfunction could be one of the
consequence of the waterborne exposure of fish to 3-blockers
(Owen et al., 2007). On the other hand, unexpected chronic
effects may occur in lower organisms due to biological dif-
ferences in pharmacodynamics and physiology (Fent et al.,
2006; Seiler, 2002). Available information on MoA for mam-
malian and non-mammalian organisms (reviewed from Fent et
al., 2006 and Huggett et al., 2005) is reported in Table 4. From
this information, and by reviewing pharmaceutical databases
(Drugs.com, available at http://www.drugs.com and Banque
Claude Bernard (BCB), available at http://www.resip.fr), we
selected the most relevant MoA for the prioritization approach
(Table 5). We mainly focused on MoA involving enzymatic
reactions or metabolic/endocrine reactions. Antibacterial MoAs
were also selected due to the high toxicity of antibiotics (ATBs)
to micro-organisms such as cyanobacteria (Holten-Liitzhgft et
al., 1999; Andreozzi et al., 2004; Garric et al., 2006; Ferrari et
al., 2004; Robinson et al., 2005).

2.2.2.2. Side effects in humans. The known adverse side
effects of pharmaceuticals may also be valuable to indicate
potential harmful effects on non-target organisms. For example,
the anti-inflammatory diclofenac is known to induce renal
impairment in humans. Furthermore, it has been reported that
declines in the vulture population of Pakistan were associated
with renal impairment related to the accumulation of diclofenac
(Oaks et al., 2004). Similarly, histopathological and cytolog-
ical alterations of the kidneys were observed in fish after 4
weeks of exposure to diclofenac at environmentally relevant
concentrations (Schwaiger et al., 2004; Triebskorn et al., 2004).
Taking into account such adverse effects could make it possible
to target the potential harmful impacts of these compounds,
at least on non-target vertebrates. We therefore searched for
relevant side effects and specific organ toxicity to include in our
prioritization schemes. We did not include hepatic toxicity as
nearly all drugs are metabolized by the liver and therefore can
be toxic to this organ. Side-effects were reviewed case-by-case
for each pharmaceutical in order to select the most relevant
ones. Specific side effects and organ toxicity selected as relevant

are reported in Table 6, with examples of the chemical classes
and drugs concerned. Side effects were reviewed from the BCB
(http://www.resip.fr), and Drugs.com (http://www.drugs.com)
databases and the Martindale (Sweetman, 2002) and Hardman
et al. (1996) compendia.

2.2.2.3. Enzymatic induction or inhibition. Several drugs are
known enzymatic inductors or inhibitors of the cytochrome
P-450 (Table 1). P-450 isoforms are involved in a number
of physiological reactions: transformation of both endogenous
compounds and xenobiotics and synthesis and degradation
of several steroids, prostaglandins, fatty acids, and other
endogenous molecules (Stegeman et al., 1992). Therefore,
modulation of the enzymatic response may lead to disrup-
tion in the homeostasis of non-target organisms. Interference
between pharmaceuticals and the metabolizing enzyme have
been recently shown in vitro (Thibaut et al., 2006). Even if
the long-term consequence is unknown, P-450 modulation was
selected as a selection criterion. P-450 modulation described
here does not apply to aromatase modulation, considered here as
a specific MoA (see Tables 5 and 6). All data on the P-450 enzy-
matic activity of pharmaceutical drugs were taken from Dorosz
(2002).

2.2.2.4. Glycoprotein P modulation. P-glycoprotein (P-gp)isa
protein acting as a multidrug transporter that actively transports
xenobiotics out of the cell, preventing the accumulation of toxic
compounds (Endicoot and Ling, 1989; Tutundjian and Minier,
2002). Glycoprotein P is involved in the multi-xenobiotic resis-
tance (MXR) system. Increases in P-gp expression have been
reported for aquatic organisms from polluted areas (Toomey
and Epel, 1993; Britvic and Kurelec, 1999). As P-gp could play
an important role in the protection of the organism from toxic
effects caused by xenobiotics, a modulation in the expression of
the P-gp and particularly an inhibition of its expression by a spe-
cific drug could result in enhancing the sensitivity of organisms
to an environmental pollution. As several pharmaceutical drugs
are known inducers or inhibitors of P-gp (Table 1), this param-
eter was added to the effect criteria (data taken from Dorosz,
2002).

2.2.3. Toxicological data

2.2.3.1. Acute toxicity data. Reviewing for toxicological data,
we mainly found acute toxicity data for mammals. Chronic data
also exist, and are part of the Market Drug Authorization (MDA)
dossier; during our review, we were unable to access such data.
As chronic toxicity is the main hazard due to long-term exposure
to pharmaceuticals, acute toxicity data were not included in our
prioritization scheme.

2.2.3.2. Carcinogenicity in rodents. During the rese-
arch and development of a new drug, long-term carcino-
genicity studies are implemented on several mammal species
and at least one rodent species. Carcinogenicity data could be
of interest, as this may be an indicator of toxic effects after a
long-term exposure. However, it is difficult to draw conclusions
from such data. Most of the drugs that present positive results



Table 4
Mechanism of action of pharmaceuticals in humans and mammals and implications for toxicity toward aquatic vertebrates and invertebrate organisms (data reviewed from Fent et al., 2006; Huggett et al., 2005;
Seiler, 2002; Linge and Dietrich, 2002)

Target receptor/function Mechanism of Therapeutic/chemical Therapeutic effects in man Identity Comments for fish Presence in Comments for invertebrates References
action fish/mammals® invertebrates®
Cyclooxygenase  Synthesis inhibition of o Cox-1: role in  Enzyme Fent etal. (2006),
(COX-1 and Inhibition NSAID prostaglandins and leucotrienes 67% development in zebrafish Yes COX-like may play Flippin et al.
COX-2)  Anti-inflammatory effect o Prostaglandins: role in arole in (2007), Cha et al.
fishes ovulation prostaglandin (2005), Mercure
o Tbuprofen reported to synthesis in and Van Der Kraak
affect time of reproduction molluscs and (1996)
in fish arthropods
. .  High homology with o B-Blockers could Fent et al. (2006),
?C'ig:s::rg'c Antagonism Beta-blockers E‘Cg::lr“‘l"r:?" 63% other vertebrates To be confirmed affect heart rate in Owen etal. (2007),
o Supposed to play similar D. magna Nickerson et al.
roles in humans (2001), Dzialowski
o B-Blockers hypothesised etal. (2006)
to affect cardiovascular
function in fish
Aromatase Inhibition Antineoplasic Decrease in plasmatic estrogen ND « Inhibition of aromatase Yes ND BCB (http://www.resip.fr)
agents® levels in undifferentiated female Guiguen et al. (1999)
fish results in complete
masculinisation
« Reduction in sympathic tone o Five distinct © Medetomidine Fent et al. (2006),
a-Adrenergic : Central - cloni
Agonism X 61% a-adreneroreceptors in fish To be confirmed and clonidine Ruuskanen et al.
feceptors anti-hypertensors « Reduction in peripheral o Locomotor inhibition in (agonists) (2005), Dahlstrom
resistance 2ebrafish by investigated as etal. (2004)
dexmedetomidine anti-fouling agents
(agonist)
o Decrease in blood pressure
HMG-coA- - . Decrease in © HMG-coA reductase ma Turner et al. (1995),
reductase Inhibition Stating cholesterol ND ND Yes lucnce mollusk ooeyte | Fentetal. (2006),
synthesis activation Debernard et al.
 Statins may affect the (1994)
juvenile hormone synthesis
in insects
Calcium channel Channel blockade bcl:c“l‘;z channel : ;zsc‘i:::c"i'l‘fbelf)fss'pmsm 98% ND Yes ND :;')Zie)“ etal.
Peroxysome Receptor bindin; § Decrease in o Presence of
proliferator- and atvation Fibrates cholesterol 7% pharmaceutical inducible ND ND Fent et al. (2006)
activated receptor synthesis receptors in fish
(PPAR) o Physiological and
ecotoxicological relevance
. Antidepressant Fluoxetine alters « Role in development an Fent et al. (2006),
Serotonin re-uptake Inhibition SSRIs mivnyp 72% estradiol plasmatic Yes ‘,epr‘:‘guclﬁ; clopment and Fong (1998), Foran

levels in fish

o SSRI induce parturition
in one bivalve specie

etal. (2004)

NSAID: nonsteroidal anti-inflammatory; SSRIs: serotonin selective reuptake inhibitors.
@ Overall receptor or enzyme identity in fish compared with mammalian species; data from Huggett et al. (2003).

® Presence confirmed in at least one specic of invertebrate, whatever the species.

© Imidazole antifungals also show an in vitro inhibitory activity on aromatase (Trisken et al., 2004).
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Table 5

Modes of action (MoA) of pharmaceuticals considered relevant to our prioritization scheme

Mechanism of action

Inhibition of serotonine reuptake

Increase of serotonin reuptake

SHT-2 serotoninergic receptors antagonism

SHT-3 serotoninergic receptors agonism

Binding to peroxysome proliferator-activated receptor (PPAR)
HMG-coA reductase inhibition

Ergosterol synthesis inhibition/potential anti-aromatase activity®
Potential estrogenic activity®

Calcium channel blockade

Antibacterial® (high toxicity toward blue-green algae)
Activity against anaerobic bacteria and protozoa
Angiotensin-converting enzyme (ACE) inhibition?
Angiotensin 2 receptor (AT1) antagonism®

Analogue of endogenous thyroid hormone

Arachidonic acid metabolism/immunomodulating activity

Molecule/class Therapeutic use

SSRIs, venlafaxine Antidepressant

Tianeptine Antidepressant
Naftidrofuryl Anti-ischemic

Setrons Anti-emetic

Fibrates Blood lipid lowering agents
Statins Blood lipid lowering agents
Azole antifungals Antimycotic agents
Flavonoids Diosmin/diosmetin
Calcium channel blockers Anti-hypertensive
Antibiotics Antibacterials
Metronidazole Antiprotozoal

ACE inhibitors Anti-hypertensive

Sartans Anti-hypertensive
Levothyroxin Hypothyroidia

Corticoids Various

4 In vitro activity (Trosken et al., 2004, 2006).

b Flavonoids are potent estrogen enzyme modulators (Basly and Lavier, 2005).

¢ Antibacterial MoA differs between chemical classes: Sulfamides: dihydrofolate reductase inhibition. Penicillins and cephalosporins: inhibition of cell-wall
biosynthesis. Macrolides: inhibition of protein synthesis by binding 50 S ribosomal subunits. Cyclines: inhibition of protein synthesis by binding 30 S ribosomal
subunits. Fluoroquinolones: alteration of bacterial DNA synthesis by interference with the enzyme DNA gyrase.

d This MoA leads to decrease in aldosterone secretion.

¢ AT2 receptors are found in heart, kidney and suprarenal glands; the MoA causes a decrease in aldosterone secretion.

for carcinogenicity in rats are not considered as carcinogenic to
humans given normal therapeutic use. Moreover, some drugs
can be carcinogenic to rats (the most sensitive species), but not
to other species, such as mice. Finally, carcinogenic studies
sometimes show positive results only at very high exposure
concentrations. Consequently, accuracy and relevance of such
data appeared to be limited for environmental considerations.
Therefore, in our prioritization approach, we only considered
rodent carcinogenic data as additional information on pharma-

Table 6

ceuticals but not as a selection parameter in our prioritization
scheme. Carcinogenic data were reviewed from Drugs.com,
Snyder and Greene (2001) and Marselos and Vainio (1991).

2.2.4. Physicochemical data, log K,

Log Koy is usually used to estimate the bioaccumulation
potential of an environmental pollutant. As the potential to
bioaccumulate in an organism may contribute to chronic toxic
effects, we therefore included this parameter in the selec-

Side effects and specific organ toxicity considered as relevant to our prioritization scheme

Side-effect/organ toxicity Molecule Therapeutic use
Effects on thyroid due to iodine Amiodarone Antiarythmic
Tendon rupture/arthropathia in children Fluoroquinolones Antibiotic
Effects on striated muscle, occurrence of rhabdomyolysis (muscular Statins Blood lipid lowering agent
necrosis) especially with high posology. Impotence
Fibrates Blood lipid lowering agent
Hypo and hyperthyroidism (this side effect does not occur with other Propranolol B-Blocker
B-blockers)
Nephrotoxicity Amphotericin b Antifungal
Kidney toxicity, cases of acute renal failure reported for diclofenac Arylcarboxylic acids NSAID
Disruption of prolactin and growth hormone secretion, due to Phenothiazines Antipsychotic
dopaminergic receptors D2 blockade
Perturbation of menstrual cycle in case of prolonged administration Rifampicin Antibiotic, antituberculosis
Increase in synthesis of antidiuretic hormone SSRIs Antidepressant
Sexual dysfunction (decrease in libido, anorgasmia) SSRIs/tricyclic antidepressants Antidepressant
Increase in cholesterol in case of high posology or prolonged Venlafaxine Antidepressant
administration
Hyperprolactinemia (linked to decrease in libido) Butyrophenones Antipsychotics
Decrease in thyroxin levels, increase in TSH levels Carbamazepine Anti-epileptic
Oligospermia, gynecomastia, transient decrease in plasma Ketoconazole Antifungal
testosterone
Increase in prolactin levels Domperidone Anti-emetic




J.-P. Besse, J. Garric / Toxicology Letters 176 (2008) 104—123 113

| Candidate molecule |

YES

NOEC < 10ug.I" l

ecotoxicological data I { |
r

NO l (or no data)

Relevant mechanism of

v

Priority compound l

action (see table 5)

NO l(or no data)
pharmacological data | <

Relevant side effect (see table 6)
Specific organ toxicity (table 6)
Cytochrome P-450 modulation

Para-glycoprotein P modulation

—

NO l (or no data)

physico-chemical data |

| ~o

(no data)

YES YES
Log Kow=>45 [ — | PEC>10ngl! | —»
vl

YES |

Priority compound b

v

Expert evaluation (PEC, chronic
ecotoxicological data, DDD)

g

YES*®

Priority compound "

Priority compound

| STOP : non priority compound |

acquisition of ecotoxicological
and pharmacological data

Fig. 2. Step II of the prioritization scheme—prioritizing pharmaceuticals based on ecotoxicological, pharmacological and physicochemical data. (a) Yes, if the
compound meets at least two of the selected criteria (e.g., relevant side effect and cytochrome inhibition). (b) For priority compounds selected based on pharmacological
data, the final inclusion on the priority list is to be discussed case-by-case by taking into account PEC values and biological data (see Section 2.3 and Fig. 3).

tion scheme. With reference to the EMEA guideline (EMEA,
2006), the threshold value for taking into account the bioac-
cumulation potential was set at 4.5 in our prioritization
approach.

2.2.5. Overall prioritization scheme for the effect criteria
Effect parameters were ranked according to their relevance
to aquatic organisms and inherent uncertainties. Fig. 2 depicts

the organization scheme leading to the selection of hazardous
pharmaceuticals. Briefly, candidate molecules with a NOEC less
than 10 wg1~!, whatever the trophic level, were considered pri-
ority compounds. Pharmaceuticals with relevant MoAs or other
pharmacologically relevant properties were considered priority
compounds. In this last case, an additional step was needed prior
to the definitive selection (see Section 2.3). Finally, when no
other data were available, log Koy, is used and a compound with

molecules with the same
pharmacological profile

YES

YES

available
PEC values

Y A 4

chronic
ecotoxicological
data

NO

available
PEC values

highest PEC / NOEC or lowest chronic value °

PEC / LOEC ratio

highest lowest DDD °

PEC / DDD ratio

Fig. 3. Step III of the prioritization scheme—final selection of priority pharmaceuticals. This step was used to select one or more compounds from a number of
priority compounds belonging to the same pharmacological class, with the same MOA and comparable side effects. (a) NOEC or LOEC. (b) DDD: defined daily
dose. Molecules are compared to other using the same type of data, i.e., PEC/NOEC ratios are compared to PEC/NOEC ratios only.



Table 7

Final priority list for parent pharmaceuticals

Molecule PECa (ng1=1) PECb Exposure Therapeutic/chemical Reason(s) for including the Metabolite(s) Found in surface water (reference) Additional data need
(ngl=!) priority class class compound in the priority list

Allopurinol 150 1A Antigout PEC value Oxypurinol Confirm occurrence in water;
ecotoxicological data

Amiodarone 555 1B Antiarrythmic High Koy adverse effects linked to N-Desethyl amiodarone Confirm occurrence in water or

iode CYP-450; P-gp inhibitor sediment; may sorb to WWTP
sludge due to high Koy may
search for its active metabolite

Amoxicillin 6,847 1A Antibiotic penicillin PEC value; antibiotic Zuccato et al. (2005), Paffoni et al. Confirm occurrence in water,

(2006) maybe readily degradable
(Zuccato et al., 2005);
ecotoxicological data in fish

Amphotericin B 415 1A Antifungal PEC value; kidney toxicity Confirm occurrence in water

Atenolol 419 1A ATH B-blocker PEC value Zuccato et al. (2005) Ecotoxicological data

Bezafibrate 476 1A Blood lipid lowering PEC value; muscular disease Zuccato et al. (2005), Wiegel et al. Ecotoxicological data

agent (fibrate) (thabdomyolysis); PPAR agonist (2004)

Buflomedil 291 1A Anti-ischemic PEC value Confirm occurrence in water;
ecotoxicological data

Carbamazepine 765 B Anticonvulsivant PEC value; may be persistent in the 10,11-Epoxy-carbamazepine Zuccato et al. (2005), Wicgel et al.

aquatic environment; P-450 inducer (2004)

Ceftriaxone 315 1A Antibiotic cephalosporin PEC value; antibiotic Confirm occurrence in water,
maybe readily degradable;
ecotoxicological data

Ciprofloxacin 139 1A Antibiotic PEC value; antibiotic; high Zuccato et al. (2005) Ecotoxicological data

Clarithromycin 62 1A Antibiotic macrolide ATB; high ecotoxicity on Zuccato et al. (2005), Wiegel et al.

blue-green algae; CYP-450; P-gp (2004)
inhibitor

Cyamemazine 124 1B Antipsychotic Endocrine and metabolic disorders Confirm occurrence in water;

in man due to dopaminergic ecotoxicological data
receptor blockade

Diclofenac 35 A NSAID High Kows; adverse effects on Ashton et al. (2004), Budzinski and Ecotoxicological data

Kidney Togola (2006)
Diosmin 8,528 B Vitaminic P Flavonoid; potent estrogenic Diosmetin (deglycosylated form) Confirm occurrence of
activity diosmetin in water rather than
diosmine; evaluate diosmetin
estrogenic activity

Doxycycline 103 1A Antibiotic tetracycline PEC value; antibiotic Confirm occurrence in water;
complexing propertics of
cyclines and possible sorption
to suspended matter (Hirsch et
al., 1999)

Fluoxetine 9 1 Antidepressant SSRI Agonist of serotoninergic receptors; Norfluoxetine Vasskog et al. (2006), Kolpin et al. Ecotoxicological data in fish

high ecotoxicity; P-gp inhibitor (2002)

Fosfomycin 155 1A Antibiotic phosphonic PEC value; antibiotic Confirm occurrence in water

Furosemide 486 1A Diuretic PEC value Zuccato et al. (2005) Ecotoxicological data in fish

Tbuprofen 1,370 1A NSAID PEC value; potential renal toxicity 2-OH-ibuprofen Zuccato et al. (2005), Budzinski and Ecotoxicological data

carboxy-ibuprofen Togola (2006)

Ketoprofen 421 1A NSAID PEC value; potential renal toxicity Budzinski and Togola (2006) Ecotoxicological data

Losartan 334 1B ATH sartan MoA; decrease in aldosterone 5-Carboxylic acid metabolite Confirm occurrence in water;

secretion ecotoxicological data

Metformin 16,367 1A Antidiabetic PEC value Ecotoxicological data

Metronidazole 150 1A Antiprotozoal PEC value; antiprotozoal activity OH-metronidazole Confirm occurrence in water
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Table 7 (Continued )

Molecule PECa (ng1™1) PECb Exposure Therapeutic/chemical Reason(s) for including the Metabolite(s) Found in surface water (reference) Additional data need
(gl priority class class compound in the priority list
Naftidrofuryl 1039 B Anti-ischemic Antagonist activity of Confirm occurrence in water
serotoninergic 5-HT2 receptors
Naproxen 597 A NSAID PEC value: potential renal toxicity Budzinski and Togola (2006) Ecotoxicological data on fish
Ofloxacin 94 1A Antibiotic PEC value; ATB; high ecotoxicity Zuccato et al. (2005)
fluoroguinolone
Oxazepam 207 1A Benzodiazepine PEC value Togola et al. (2007) Ecotoxicological data
Paracetamol 64,101 1A Antipyretic: analgesic PEC value Budzinski and Togola (2006) Ecotoxicological data
Piperacillin 102 1A Antibiotic PEC value; ATB Confirm occurrence in water,
ureidopenicillin maybe readily degradable;
ecotoxicological data
Pravastatin 125 1A Blood lipid lowering Adverse effects on striated muscle; Confirm occurrence in water;
agent (statin) evidence of endocrine disruption in ecotoxicological data
insects by fluvastatin; MoA;
carcinogenic to rodents
Prednisolone 85 1B Corticoid Immunomodulating properties; Chang et al. (2007) Ecotoxicological data
metabolism data
Pristinamycin 910 B Antibiotic PEC value; ATB Confirm occurrence in water;
streptogramine ecotoxicological data
Propranolol 68 A ATH B-blocker High ecotoxicity: adverse effects on 4-OH-propranolol Ashton et al. (2004), Miege et al.
thyroid (2006)
Ranitidine 133 1A Antacid PEC value Zuceato et al. (2005) Ecotoxicological data
Sertraline 20 1A i SSRI ic activity; high Kow: Vasskog et al. (2006) Ecotoxicological data on fish
high ecotoxicity: P-450 inhibitor and algae
Sulfamethoxazole 153 IA Antibiotic sulfonamide PEC value; ATB synergy with Ashton et al. (2004), Wiegel et al. Ecotoxicological data of
trimethoprim (2004) mixture with trimethoprim
Tramadol 177 IA Analgesic PEC value Demethyltramadol Ecotoxicological data
Trimethoprim 38 A Antibiotic Synergy with sulfamethoxazole Ashton et al. (2004), Wiegel et al. Ecotoxicological data of
benzylpyrimidine (2004) mixture with sulfamethoxazole
Valproic acid 1.357 1A Anticonvulsivant PEC value; P-450 inhibitor Confirm occurrence in water

maybe extensively removed in
WWTP (Yu et al., 2006)
Vancomycin 21 1A Antibiotic glycopeptide ATB Confirm occurrence in water,
could be extensively removed
in WWTP (Paffoni et al.,
2006)
For each its predicted (PEC) value, its use, the reasons for its inclusion on the priority list, the reference of studies reporting environmental concentrations, if any, and the immediate needs are given. NSAID: nonsteroidal
i y: ATH: anti-hypertensor; SSRI: selective serotonin reuptake inhibitor.
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Table 8
Priority list for metabolites

Metabolite PECb (ngl™!) Parent compound Reason(s) for inclusion on priority list Pharmacological activity Found in surface water Additional data need
(reference)
ND Aspirin Active metabolite of the prodrug Responsible for pharmacological activity Ternes (1998)
1175 Fenofibrate Active metabolite of the prodrug Responsible for pharmacological activity Ternes (1998)
Perindoprilat 4 Perindopril Active metabolite of the prodrug Angiotensin-converting enzyme inhibition Confirm occurrence in
water; ecotoxicological data
Ramiprilat 3 Ramipril Active metabolite of the prodrug Angiotensin-converting enzyme inhibition Confirm occurrence in
water; ecotoxicological data
Demethyltramadol 355 Tramadol Active, high excretion rate (60%) Active, analgesic activity Confirm occurrence in
water; ecotoxicological data
Hydroxy-ibuprofen 1370 Tbuprofen High excretion rate (25%) Inactive Bendz et al. (2005) Ecotoxicological data
Carboxy-ibuprofen 2027 Tbuprofen High excretion rate (37%) Inactive Bendz et al. (2005) Ecotoxicological data
Acetylsulfamethoxazole 229 Sulfamethoxazole High excretion rate (60%) Inactive Ashton et al. (2004) Ecotoxicological data
14-OH-clarithromycin 52 Clarithromycin Active, synergy with parent drug Active, synergy with parent compound on Confirm occurrence in
some bacterial strains water; ecotoxicological data
Norfluoxetine 17 Fluoxetine Active, high excretion rate (28%) Equipotent to parent drug Confirm occurrence in
water; ecotoxicological data
OH-metronidazole 234 Metronidazole Active, high excretion rate (28%) 30-65% of the activity of metronidazole Confirm occurrence in
water; ecotoxicological data
B-Hydroxy-acid metabolite 87 Simvastatin Active metabolite of the prodrug Inhibition of HMG-coA reductase Confirm occurrence in
water; ecotoxicological data
2-OH-atorvastatin ND Atorvastatin Active metabolite of the prodrug Inhibition of HMG-coA reductase Confirm occurrence in
water; ecotoxicological data
4-OH-atorvastatin ND Atorvastatin Active metabolite of the prodrug Inhibition of HMG-coA reductase Confirm occurrence in

water; ecotoxicological data

ND: not determined.
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alog Koy greater than 4.5 and a PEC greater than 10ng1™! was
considered priority compound.

Asaprecaution, all pharmaceuticals of the candidate list, even
those from classes III and IV were submitted to this selection
procedure.

2.3. Selecting for drugs belonging to the same chemical
class

In some cases, several molecules belonging to the same
pharmacological and chemical class, e.g., molecules with the
same therapeutic use and the same MoA were selected as pri-
ority molecules. Therefore, a further selection step was taken to
choose between these molecules in order to prioritize the most
hazardous one. This selection was quite similar to a risk quotient
approach but was based on different parameters, considering
available data (Fig. 3).

Instead of using PEC/PNEC ratios, as ecotoxicological data
are too scarce, PEC/NOEC or PEC/LOEC ratios were used,
considering available ecotoxicological data.

When no ecotoxicological data were available, we then
choose to rely on the theoretical potency of the molecule. To
this extent, we used the defined daily dose (DDD) as a surro-
gate for estimating the potency of a molecule. The DDD is “the
assumed average maintenance dose per day for a drug used for
its main indication in adults” (WHO, 2007). This assumption is
based on the premise that the lower the DDD, the more active
the molecule is: a molecule with a lower DDD could generate
a therapeutic response (e.g., an activity on receptors) at a lower
plasmatic level. Therefore, PEC/DDD ratios were calculated to
prioritize between pharmaceuticals of the same chemical class
when no other data were available.

Only ratios calculated using same parameters were com-
pared, i.e., PEC/NOEC vs. PEC/NOEC or PEC/DDD vs.
PEC/DDD. Pharmaceuticals were compared based on such
ratios, and the molecule showing the highest ratio was selected
as the priority compound.

3. Results
3.1. Prioritization list for parent drugs

The final prioritization list for parent compounds is shown in
Table 7. It gathers 40 molecules. For each compound, the rea-
son for its inclusion as a priority compound is given. Moreover,
an indication is given on the detection of the molecule in Euro-
pean surface water. Finally, the additional information needed
to improve our selection, in particular on the occurrence of the
substance in surface waters or ecotoxicity, are indicated.

The final list gathers molecules belonging to several thera-
peutic and chemical classes and thus provides a large screening
of compounds. Of the 40 parent compounds of the priority list,
21 have already been found in surface waters or WWTP effluents
in several studies (Hirsch et al., 1999; Ternes, 1998; Ashton et
al., 2004; Zuccato et al., 2005; Bendz et al., 2005; Miege et al.,
2006; Vasskog et al., 2006; Paffoni et al., 2006; Budzinski and

Togola, 2006; Miege et al., 2006; Chang et al., 2007; Togola et
al., 2007). The other compounds have not yet been searched for
in surface waters or WWTP effluents. This result shows that there
is a good agreement between the theoretical approach proposed
here and the compounds actually found in the environment.

3.2. Final priority list for metabolites

The priority list for metabolites is given in Table 8. Among the
14 metabolites, five have been searched for and detected in the
aquatic environment: salicylic acid and fenofibric acid, which
are pharmacologically active metabolites, and acetylsulfamath-
oxazole, carboxy- and hydroxy-ibuprofen, which are inactive
(Paffoni et al., 2006; Ternes, 1998; Bendz et al., 2005; Ashton
et al., 2004). As occurrence data are still scarce for metabolites,
an effort should be made to collect field measurements for such
molecules. Indeed, as pharmacologically active metabolites can
contribute to the therapeutic effect in humans, they can con-
tribute to toxicity toward aquatic organisms, in the same way as
parent drugs.

4. Discussion
4.1. Priority pharmaceuticals

4.1.1. Compounds selected based on their PEC value

Seven pharmaceuticals were selected on the basis of the
exposure criteria only, considering their PECb value higher
than 100ng1~!. These compounds are allopurinol (antigout),
atenolol (anti-hypertensor), metformin (antidiabetic), oxazepam
(anxiolytic), metronidazole (antiprotozoal), tramadol (anal-
gesic), and ranitidine (antacid). For these compounds, no chronic
ecotoxicological or pharmacological data were available to make
any further conclusion. Therefore, there is a need to build eco-
toxicological data for these drugs.

The other 33 compounds were selected by taking into account
exposure and effect data, according to the prioritization strategy.
Reasons for selection, as well as data gaps and needs for further
information are discussed below.

4.1.2. Antibiotics

Among the 40 priority parent molecules, 12 are antibi-
otics belonging to various chemical classes: B-lactamin
antibiotics (penicillins and cephalosporins), tetracyclines, flu-
oroquinolones, macrolides, sulfonamides, benzyl-pyrimidines
and glycopeptides.

The penicillin amoxicillin was considered a priority com-
pound according to the selection criteria: PEC >100ng1~! and
high toxicity toward cyanobacteria (Andreozzi et al., 2004;
Holten-Liitzhgft et al., 1999; Garric et al., 2006). However, it was
found at only very low concentrations, lower than 10 ng 1~ in the
Italian and French aquatic environment (respectively Zuccato et
al., 2005 and Paffoni et al., 2006). Piperacillin, another peni-
cillin, restricted to hospital use, was also considered a priority
compound for the same reasons as amoxicillin. However, despite
its high PEC, this molecule has not been found in WWTP efflu-
ents or surface waters in France (Paffoni et al., 2006). These
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two molecules show the same chemical structure with a B-lactam
ring, and low field concentrations suggest that 3-lactamin antibi-
otics may undergo rapid environmental degradation (Zuccato et
al., 2005; Andreozzi et al., 2004; Paffoni et al., 2006). Therefore,
their presence in receiving water must be confirmed.

Three cephalosporins were previously selected: ceftazidime,
ceftriaxone and cefpodoxime. Ceftriaxone was finally retained
on the priority list, considering PEC/DDD ratios; as no ecotoxi-
cological data were available. As cephalosporins are 3-lactamin
antibiotics, rapid degradation can be hypothesized. Therefore,
the presence of ceftriaxone in surface waters must be confirmed.

Doxycycline was the only tetracycline selected as a priority
compound. It is reported to have complexing properties and to
potentially sorb to suspended matter or sediment (Hirsch et al.,
1999) and therefore may not be present in dissolved form in the
aquatic environment. Consequently, it could be more relevant
to evaluate the sediment exposure and to assess the risk of this
molecule for sediment species.

The fluoroquinolones ofloxacin and ciprofloxacin were both
included on the prioritization list. Indeed, available data did not
allow to establish a prioritization between these two molecules.
They both have already been found in surface waters (Zuccato
et al., 2005; Paffoni et al., 2006) and showed high toxicity
toward cyanobacteria (Halling-Sgrensen et al., 1998; Ferrari et
al., 2004). Ecotoxicological data for both compounds need to be
completed, especially on fish.

Four macrolides were initially included on the list:
clarithromycin, josamycin, roxithromycin and azithromycin.
Considering PEC values, ecotoxicological data and DDD values,
only clarithromycin was finally selected. Clarithromycin shows
a high toxicity toward green algae (Isidori et al., 2005) and has
already been found in the surface waters of several European
countries (Zuccato et al., 2005; Wiegel et al., 2004; Paffoni et
al., 2006). Erythromycin, which was not on the initial list (e.g.,
not listed in the top 100 molecules) has been found in the aquatic
environment (Zuccato et al., 2005; Ashton et al., 2004; Paffoni et
al., 2006); this molecule should be included in the prioritization
strategy.

The sulfonamide sulfamethoxazole and the benzyl-
pyrimidine trimethoprim have already been found in the aquatic
environment (Ashton et al., 2004; Wiegel et al., 2004; Paffoni
et al., 2006) and were considered as priority compounds. Some
ecotoxicological data were available for these compounds
(Holten-Liitzhgft et al., 1999; Ferrari et al., 2004). However,
only very scarce data were available on the effect of mixing
these two compounds (Eguchi et al., 2004), which are known
to act synergistically and are used in therapeutics accordingly.

The glycopeptide antibiotic vancomycin showed a high PECb
value; however, the study of Paffoni et al. (2006) suggests that
this molecule has a removal rate of 100% in WWTP. Therefore,
there is a need to confirm its occurrence in surface waters and
in sewage sludge.

4.1.3. B-Lactamase inhibitors

Clavulanic acid and tazobactam are [3-lactamase inhibitors
that are used in association with penicillins (respectively, amox-
icillin and piperacillin) to bypass the resistance mechanism

of some bacterial strains. 3-Lactamase inhibitors therefore act
synergistically with 3-lactamin antibiotics. These compounds
showed PECa values of 520 and 12.5ng1~!, respectively. The
risk posed by such molecules could be indirect, in contributing to
the selection of antibiotic-resistant bacterial strains. Considering
the parameters used in our methodology, we could not conclude
on these two compounds. The consequences of the presence of
B-lactamase inhibitors in the aquatic environment are unclear.
Nevertheless, it would be interesting to build ecotoxicological
assays to assess the effect of combined mixtures of antibiotics
and 3-lactamase inhibitors.

4.1.4. Azole antifungals

Azole antifungals may pose a risk to the aquatic environment
because they are potent aromatase (Trosken et al., 2004, 2006)
and P-gp inhibitors. Fluconazole, a triazole antifungal, was the
only azole considered in this study. However, it is not reported to
be a potent aromatase inhibitor (Trosken et al., 2004). Consider-
ing its limited activity on aromatase and its low PEC, fluconazole
was not considered as a priority compound. Other azole anti-
fungals, especially imidazole antifungals such as ketoconazole,
bifonazole and miconazole, which are in vitro inhibitors of the
aromatase (Trosken et al., 2004), could pose a risk to the aquatic
environment. Consequently, it is necessary to assess their expo-
sure hazard and their ecotoxicological effects and to consider
them in a prioritization approach. A very recent study (Ankley
et al., 2007) showed that ketoconazole could adversely affect
reproductive functions in the fathead minnow. This study also
showed that the fish could compensate the effects of this com-
pound.

4.1.5. Glucocorticoids

Among corticoids, prednisolone was the only molecule
selected, mainly on metabolism considerations. Metabolism
data report very low excretion rates for the other congeners.
On the other hand, prednisone, another corticoid, is extensively
metabolized to prednisolone and therefore is likely to increase
the environmental loads of prednisolone. This assumption is
partially confirmed by the fact that prednisolone was reported
to be the synthetic glucocorticoid the most frequently detected
in Chinese surface waters (Chang et al., 2007). As corticoids
may induce disruptions in the immunologic functions of aquatic
organisms because of their MoA, there is a need to evaluate the
levels in surface waters by field measurements and eventually to
assess for toxicity of prednisolone combined with other drugs
or pollutants using long-term assays.

4.1.6. Statins

Three statins (blood lipid-lowering agents) were initially
selected. Due to their mechanism of action, their potent inter-
fering activity with juvenile hormone in insects (Debernard et
al., 1994), their muscular side-effects and carcinogenicity in
rodents, these pharmaceuticals should be considered priority
compounds. Among them, only pravastatin is not a prodrug and
therefore should be monitored in surface water. The other statins
selected (simvastatin, atorvastatin) are prodrugs, i.e., they are the
inactive (or significantly less active) forms, which once admin-
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istered, are metabolised in the body into the active compound. It
therefore seems justified to search only for the latter in surface
waters. To date only very scarce data on statins occurrence and
ecotoxicity were available; therefore, environmental fate and
effect data are needed.

4.1.7. Selective serotonin reuptake inhibitors

Among the five SSRIs present on the initial list, only sertra-
line and fluoxetine were finally selected as priority molecules.
Using ecotoxicological data (Henry et al., 2004), sertraline
was included on the priority list because it shows the highest
PEC/NOEC ratio compound. Fluoxetine was included because
of its very high toxicity on green algae (FDA-CDER, 1996).

4.1.8. Other compounds

Amiodarone is an antiarrhythmic drug that presents adverse
effects in humans because of the presence of iodine. It is also
a P-450 and P-gp inhibitor. Moreover, this molecule shows a
very high Ko of 7.57; therefore, it was selected as a priority
compound. Based on the K, value, amiodarone is likely to
sorb to WWTP sludge or suspended matter or sediment and
therefore may not be present in the dissolved phase in sur-
face waters. Moreover metabolism data are scarce, and the PEC
value calculated here may overestimate actual field concen-
trations. Consequently, environmental measurements should be
conducted in order to confirm its presence in the environment.

Amlodipine and nicardipine, despite their mechanism of
action (calcium antagonists) were finally not included on the
priority list because of their very low PEC values (<10ng1~!).

Losartan (angiotensin 2 receptor antagonist) was selected
because of its MoA. However, metabolism data suggest that it
could be extensively metabolized in a pharmacological equipo-
tent metabolite (BCB, 2006). Therefore, it would be more
appropriate to search for the metabolite.

Valproic acid is reported to be extensively removed in
WWTP (Yu et al., 2006); therefore, the PEC value reported
here could overestimate actual environmental concentrations
and there is aneed to evaluate the actual concentrations in surface
waters.

Diosmin is a flavonoid with vitaminic-P properties used in
veinous insufficiency of the lower limbs. It is readily deglyco-
sylated to diosmetin. Some flavonoids are reported to be potent
estrogen enzyme modulators (Basly and Lavier, 2005). Dios-
metin is an agonist of the aryl hydrocarbon receptor (Ciolino
et al., 1998). There are no data on the estrogenic properties
of diosmetin, but it shows a structural analogy with quercetin,
an inhibitor of the 17-B-hydroxysteroid dehydrogenase enzyme
which converts estrone into estradiol (Krazeisen et al., 2002;
Basly and Lavier, 2005). Diosmetin is therefore likely to exert
endocrine disrupting effects on aquatic organisms, and sur-
face water concentration of diosmetin, as well as its estrogenic
potency must be assessed.

4.2. Exposure assessment

We used two threshold values in the exposure assessment and
two calculation methods to obtain PEC values. This allowed to

better distinguish between the pharmaceuticals and to take into
account metabolism considerations.

Rather than assigning a default value when the Fexcreta was
not available, we choose to consider the gaps in metabolism
data. This led to the two classes — IB and IIB — for which the
relevance of the pharmaceutical classification is limited. There-
fore, conclusions on the exposure of pharmaceuticals belonging
to classes IB and IIB must be considered with caution. Such
classes would become unnecessary if all required metabolism
data were to become available.

Classes III and IV both correspond to low-priority com-
pounds. However, the selection criteria were different between
the two classes, i.e., extensive metabolism for class III (therefore
low excretion rates of unchanged molecule) and low consump-
tion amount for class I'V.

Comparing the outcome of this study with the prioritization
approach mainly based on exposure criteria from Zuccato et al.
(2005) shows very close results: of the 22 compounds studied
in Zuccato et al.’s study, only four are not included on our pri-
ority list, and of these four compounds, two were not detected
in Italian surface waters. So the exposure assessment we used
provides good agreement with environmental occurrence.

Wastewater treatment plant removal rates were not taken
into account, because these data remain scarce for the moment
and only concern roughly 20% of the pharmaceuticals initially
considered. When available, WWTP removal rates were only
considered a posteriori of the prioritization strategy, as addi-
tional information.

Finally we did not take into account any biodegradation or
environmental behavior data. When available, they also should
be included in a exhaustive prioritization approach.

4.3. Accuracy of parameters selected for the biological
effect assessment

In our prioritization scheme, side effects and/or organ toxi-
city were used as decision parameters. Seiler (2002) stated that
a direct extrapolation from such endpoints may not be relevant
for the characterization of environmental hazard and therefore
that side effect data should be used with caution. Indeed such
side effects may differ in lower invertebrates, because of differ-
ences in physiology, target receptors and therefore mechanism
of action and toxicity (Fent et al., 2006; Seiler, 2002). Never-
theless, diclofenac provides an example of similarity between
side effects in humans and non-mammalian species (Schwaiger
et al., 2004; Triebskorn et al., 2004; Oaks et al., 2004). More-
over, SSRIs, which are reported to disrupt endocrine functions
in lower invertebrates (Fong, 1998; Flaherty and Dodson, 2005;
Brooks et al., 2003) and fish (Foran et al., 2004), are known to
induce side effects on sexual function in humans such as sexual
dysfunction and galactorrhea.

Side effects and organ toxicity can be considered as valuable
indicators of the potential toxicity and target organs of a phar-
maceutical: in the case of azole antifungals, fluconazole, which
does not display any adverse effect on reproduction functions
in humans (BCB), is reported to be a weak inhibitor of aro-
matase (Trosken et al., 2004). On the contrary, ketoconazole,
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Fig. 4. Correlation between the defined daily dose (DDD) and the therapeutic plasmatic concentrations for 40 drugs. R? =0.54. Data expressed in In of DDD and In
of therapeutic plasmatic levels. Data from BCB (http://www.resip.fr) and Hardman et al. (1996).

which shows adverse effects in humans such as oligosper-
mia, gynecomastia and transient decrease in testosterone levels
when administered orally, is reported to be more potent as
an aromatase inhibitor (Trosken et al., 2004). Side effects
can provide useful information regarding toxicity mechanisms
and could help target relevant endpoints in ecotoxicological
studies.

In our prioritization methodology, we considered that DDD
could be an accurate estimation of a molecule’s activity. We
studied the correlation between the DDD and the therapeu-
tic plasmatic levels for 40 compounds for which data were
available. Results are reported in Fig. 4 and show a correla-
tion between the two parameters. Thus, DDD can be used as a
surrogate to estimate a molecule’s activity. Dispersions can par-
tially be explained by the fact that DDD represents a theoretical
administration dose, while numerous factors can influence the
plasmatic levels such as bioavailability, the galenic form, the
hepatic first pass, or plasmatic protein binding. Nevertheless,
DDD can provide useful information about the potency of the
molecule.

In our study, we took into account the K,y to estimate
the potential bioaccumulation for pharmaceuticals. However, as
quoted by several authors (Fent et al., 2006; Wells, 2006; Tolls,
2001), Kow may not be an accurate descriptor of the environ-
mental behavior (sorption, bioaccumulation) of pharmaceuticals
in the environment. The majority of pharmaceuticals are polar
ionizable compounds, and it would be more accurate to use
the log Dow (Kow corrected by the pKj,). In this study, we used
the Koy to estimate the bioaccumulation of pharmaceuticals,
since no threshold value has been set using the D, . Neverthe-
less, this bioaccumulation estimation could be inaccurate for
pharmaceuticals.

5. Conclusion

The prioritization selection described here aimed at two main
goals: targeting molecules likely to be present in surface waters

and identifying data that could guide to a better risk assessment
of the long-term effects of the pharmaceuticals. The goals and
the data required for prioritization are somewhat different from
those required for an ERA.

Several ERAs for pharmaceuticals have already been pub-
lished (Carlsson et al., 2006; Stuer-Lauridsen et al., 2000; Jones
etal., 2002). They started with PEC calculation based on EMEA
guidelines, and the environmental risk was next assessed using
classical risk ratios based on PNEC. One of the main con-
clusions across these studies was the lack of ecotoxicological
data, which limited the outcome of ERAs for pharmaceuticals.
This lack of ecotoxicological data was the main reason that led
us to design an original prioritization methodology. We used
the available pharmacological and environmental toxicological
data which allowed a thorough screening for pharmaceuticals.
Therefore, some molecules such as diclofenac, allopurinol or
sodium valproate were selected as priority compounds, while
these molecules showed PEC/PNEC risk ratios below one in
previously published ERAs.

We used mammalian and human pharmacological data to pro-
vide indicators for selecting pharmaceutical compounds. The
relevance of such indicators to predict biological effects in
aquatic non-target organisms has yet to be confirmed. Never-
theless, this approach provides valuable indications for further
field investigation and for a better understanding of the ecotoxi-
city of pharmaceuticals on aquatic vertebrates and invertebrates.
Thus it can be considered as a useful tool to help the environ-
mental monitoring and assessment of pharmaceuticals, but it is
not intended to fulfil the regulatory requirements of an ERA for
pharmaceutical products in the context of the market authoriza-
tion.

The implemented prioritization methodology allowed us to
build a list of priority pharmaceuticals to survey in French sur-
face waters. The list proposed here should be considered as
indicative of the hazardous pharmaceuticals that can reach the
aquatic environment. The list and the methodology have to be
completed and eventually modified as the data available and
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knowledge increase. In particular, fate data, such as biodegrada-
tion, photodegradation and hydrolysis time, should be included
as soon as they are available.

Finally, existence or feasibility of accurate analytical proce-
dures are still to take into account prior to compile the definitive
priority list.
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Démarche de priorisation par expertise

3. Principaux résultats

Gréace a la méthodologie proposée, il a été possible de dresser une liste de molécules
prioritaires justifiable du point de vue du risque environnemental et des connaissances
scientifiques.

La liste de priorisation finale rassemble 40 molécules parentes et 14 métabolites. Pour
chaque molécule sont données :

* les raisons de sa sélection comme molécule prioritaire,
* les références d’études ayant mesuré la molécule dans des eaux de surface,

* les données additionnelles requises sur ces substances, en particulier le besoin de
données d’occurrence dans les eaux de surface et de données écotoxicologiques.

La liste finale rassemble des molécules appartenant a plusieurs classes thérapeutiques
et chimiques et fournit ainsi une sélection large de composés. 21 molécules parentes sur 40
et 5 métabolites sur 14, ont déja été détectés dans les eaux de surface ou les effluents de
STEP de différents pays Européens, ce qui montre que I'approche théorique développée ici
est pertinente. Les autres molécules considérées comme prioritaires n’ont pas encore été
recherchés dans I'environnement. Notre démarche permet donc d’identifier des composés
potentiellement a risque pour les écosystemes aquatiques et ainsi de guider de fagon fiable
des campagnes d’analyses ultérieures.

4. Données additionnelles
4.1. Résultats

Les molécules additionnelles présentées au chapitre précédent ont été intégrées a la
démarche de priorisation. L’'ensemble des informations prises en compte est présenté en
annexe E et les listes de molécules prioritaires sont présentées dans le Tableau 7 pour les
composés parents et le Tableau 8 pour les métabolites. L’apport de ces nouvelles données a
permis, outre la prise en considération de molécules supplémentaires et l'identification de
nouvelles molécules prioritaires, de pouvoir travailler sur des familles chimiques entieres
(céphalosporines, sartans, statines...) et non plus sur des molécules isolées comme cela
avait été le cas lors des précédents travaux.

4.2. Discussion sur les molécules parentes

Dans ce paragraphe sont discutées les molécules et familles de molécules prises en
compte dans la démarche de priorisation. L'organisation de cette discussion conserve celle
utilisée dans l'article.

4.2.1 Antibiotiques de type céphalosporines

Sur la base des nouvelles données, il a été possible d’inclure & la démarche de
priorisation toutes les céphalosporines utilisées en France. En raison de leur activité
antibactérienne et de leur PEC, plusieurs de ces molécules devraient étre incluses sur la
liste de priorisation (cefuroxime, cefaclor, cefadroxil). Dans un premier temps, et en fonction
des ratios PEC/DDD, nous incluons uniquement la cefuroxime sur la liste prioritaire.
Toutefois, nous avons vu dans le chapitre précédent que les pénicillines, antibiotiques de
type B-lactamines, étaient rapidement hydrolysées. Les céphalosporines appartenant a cette
méme famille pourraient donc étre dégradées rapidement dans I'environnement, ce qui
limiterait le risque lié a ces molécules ; cette hypothése restant a confirmer.
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Les études évaluant la présence de céphalosporines dans I'environnement restent
encore peu nombreuses : a notre connaissance, si quelques études récentes rapportent la
présence de céphalosporines (cefalexine et cefaclor) en entrée et sortie de STEP (Li et al.
2009) et dans des effluents hospitaliers (Ibanez et al. 2009), aucune donnée d’occurrence
dans les eaux de surface n’est disponible. Pour Kiimmerer (2009b), il n’est pas possible de
dire si ce manque de données est lié au fait que ces molécules ne sont pas recherchées, ou
bien lié a leur absence effective du milieu aquatique.

4.2.2 Antibiotiques de type fluoroquinolones

La norfloxacine a pu étre prise en compte dans la démarche de priorisation. Elle présente
une PEC supérieure a la ciprofloxacine et a l'ofloxacine et par conséquent doit étre
considérée comme prioritaire. Sa présence dans les eaux usées et de surface a été
rapportée dans plusieurs études (Ibanez et al. 2009 ; Tamtam et al. 2008). Le ratio
PEC/DDD est comparable entre ces trois molécules malgré la PEC plus importante de la
norfloxacine ; par conséquent il n'est pas possible de sélectionner une seule molécule
prioritaire sur la base des données disponibles et de la démarche utilisée. Ces 3
fluoroquinolones sont donc considérées comme prioritaires.

4.2.3. Antibiotiques de type aminosides

Les aminosides sont utilisés dans le traitement des infections séveres mettant en jeu des
bactéries résistantes, et plus particulierement celles responsables de septicémies. lls
agissent en se liant a la sous-unité 30s des ribosomes des bactéries et en interférant avec la
traduction des ARN messagers en protéines. Les aminosides sont ototoxiques et
néphrotoxiques chez 'homme. Ces molécules étant utilisées de maniére prépondérante
dans les établissements hospitaliers, il est possible que les données de la CPAM ne reflétent
pas les quantités consommeées réelles, les PEC sont donc peut-étre sous-estimées. A notre
connaissance, aucune donnée sur la présence de ces molécules dans les effluents de STEP
ou les eaux de surface n’'est disponible. Au vu de leur activité et de leur nocivité, les
aminosides sont des molécules potentiellement prioritaires. Toutefois, compte-tenu de
l'incertitude sur les quantités utilisées, il est nécessaire d'établir une estimation fiable des
concentrations attendues dans le milieu avant de mettre en place une recherche de ces
molécules sur le terrain et/ou des essais écotoxicologiques.

4.2.4. Nitrofuranes

Les nitrofuranes sont utilisés comme agents antibactériens. Ce sont des molécules
comportant un groupe NO, fixé sur un noyau furane qui agissent par altération de I'ADN
bactérien aprés réduction de ce groupement. Les dérivés réduits oxydent et provoquent des
coupures de I'ADN et les nitrofuranes sont considérés comme étant génotoxiques et
mutagenes chez les bactéries (HSDB 2009 ; Hofnung et al. 2002).

Le nifuroxazide est un antibactérien utilisé dans le traitement des affections intestinales.
Le nifuroxazide est mutagéne chez les bactéries mais pas chez la souris (Quillardet et al.
2006). Compte-tenu de sa PEC et de son mécanisme d'action, le nifuroxazide (et
particulierement sa forme réduite) est une molécule a rechercher en priorité.

La nitrofurantoine est utilisée comme antibactérien urinaire ; son mécanisme d'action
exact n'est pas entierement élucidé et repose probablement sur une interférence avec divers
systemes enzymatiques bactériens (BCB 2009). Bien que consommée a des tonnages
moins importants que le nifuroxazide, la nitrofurantoine présente, outre des effets mutagéenes
et génotoxiques du nifuroxazide sur les systemes bactériens, une faible mutagénicité chez la
souris (www.toxnet ; Reifferscheid et Grummt 2000 ; Quillardet et al. 2006 ; Mukherjee et al.
1993).
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Enfin la nitrofurantoine pourrait avoir des effets carcinogénes (McCracken et al. 2005 ;
Mukherjee et al. 1993). Il s’agit donc d’'une molécule prioritaire. Bien que sa PEC soit faible,
une confirmation de sa présence dans les effluents de STEP et les eaux de surface ainsi
gu’une évaluation de sa toxicité devraient étre effectuées.

4.2.5. B-bloquants

Les données additionnelles de la CPAM (MEDICAM 2009) ont permis de prendre en
compte I'ensemble de ces molécules dans la démarche de priorisation, et modifient la
précédente liste prioritaire. Deux des nouvelles molécules considérées, le céliprolol et le
sotalol, présentent des PEC élevées.

Le celiprolol a été détecté dans des effluents de STEP a des concentrations allant
jusqu'a 1.2 ug/l (Benner et al. 2008 ; Ternes et al. 2003), ce qui en fait un composé
prioritaire. A I'heure actuelle, aucune donnée écotoxicologique n’est disponible pour cette
molécule. Le sotalol a également été retrouvé dans des effluents de STEP et des eaux de
surface (Gros et al. 2008 ; Paffoni et al. 2006) et pourrait ne pas étre dégradé du tout dans
les STEP (Paffoni et al. 2006). Il n'existe que des données de toxicité aigué pour ce
composé (Hernando et al. 2004) et il n'est donc pas possible de conclure sur le risque
environnemental. Céliprolol et sotalol sont par conséquent inclus dans la liste des molécules
prioritaires et une évaluation écotoxicologique de ces deux molécules devrait étre réalisée.

4.2.6. Sartans

Dans la premiére liste de priorisation, seules les données pour le losartan étaient
disponibles. Compte tenu du métabolisme humain du losartan, nous avions considéré ses
métabolites comme potentiellement prioritaires. L’acquisition des nouvelles données indique
gue le valsartan et lirbesartan présentent des PEC plus importantes. Par ailleurs, on
retrouve 3 autres molécules, eprosartan, telmisartan et candesartan a des PEC
significatives. Tres peu de données d’occurrence ou d’effet sont disponibles sur la classe
des sartans. Une étude récente (Kasprzyk-Hodern et al. 2008) suggére que le valsartan est
ubiquitaire et persistant dans I'environnement aquatique. Des études complémentaires
écotoxicologiques et d’occurrence sont donc nécessaires pour les sartans. Les ratios
PEC/DDD montrent que le candesartan, malgré une PEC faible, a un ratio équivalent a celui
du valsartan et de l'irbesartan. Concernant le choix des molécules prioritaires, nous incluons
donc l'irbesartan, le valsartan et le candesartan a la liste.

4.2.7. Inhibiteurs calciques

Parmi ces molécules, on retrouve deux classes principales : les inhibiteurs sélectifs a
effet cardiaque et les inhibiteurs sélectifs a effet vasculaire.

Inhibiteurs a effet cardiaque : Le vérapamil et le diltiazem sont les deux molécules a
effets cardiaques directs. Peu de données sont disponibles : le vérapamil a été détecté dans
des effluents de STEP et des eaux de surface a des concentrations respectives de 51 et 6
ng/l (Hummel et al. 2006) ; avec un taux d’abattement en STEP d’environ 85%. Pour le
diltiazem, une étude (Choi et al. 2008) rapporte des concentrations trés souvent en dessous
des limites de détection avec des pics a 13 ng/l dans des eaux de surface et de 6 ng/l dans
des effluents de STEP.

Aucune donné écotoxicologique n'a été retrouvée concernant le vérapamil mais il est
connu pour étre un puissant inhibiteur de la P-gp. Pour le diltiazem, seules des données
écotoxicologiques aigués ont été retrouvees.

En fonction des données disponibles (propriétés biologiques et données d’occurrence),
nous ne classons que le vérapamil sur la liste de molécules prioritaires.
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Classe Classe n " . . Déja retrouvée dans 2 . .
Molécule P(IEICISA P(IEICISB d'expo- thérapeutique / REEIIE) Eel L?g:ﬁ;:?g S e et Métabolites les eaux de surface Donneeﬁ gggggﬁggntawes
9 9 sition chimique p (référence)
Acebutolol 954 544 1A B-bloquant valeur de PEC diacétolol Gabet et al. 2009 données écotoxicologiques
Aciclovir * 1A antiviral valeur de PEC - - etudes,d occurrence Ll
écotoxicologiques
Alendronate 23 23 A anti-ostéoporose  1xation & la matrice osseuse ; effets ) ) études d'occurrence ; donnees
P secondaires écotoxicologiques
Amisulpride 190 152 A antipsychotique antagoniste _des récepteurs ) ) etudes’d occurrence ; données
dopaminergiques D2 et D3 écotoxicologiques
Cefuroxime 260 260 1A antibiotique . _vgleur de PEC; . - - conflrmat!op 26 L presence d:?lns
antibiotique cepahlosporine les eaux ; études de dégradation
Candesartan 54 a4 A anti- rapport PEC/DDD ; antagoniste des ) ) etudes d'occurrence ; données
hypertenseur récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 écotoxicologiques
Celiprolol 552 552 1A B-bloquant valeur de PEC - - etudes,d e données
écotoxicologiques
Ciprofibrate 153 153 A fibrate PEC ; atteintes musculaires possibles ) études d'occurrence ; données
(rhabdomyolyse) écotoxicologiques
Clodronate 9 04 A anti-ostéoporose fixation & la matrice osseuse ; effets ) ) études d'occurrence ; données
secondaires écotoxicologiques
Clomipramine 42 ) B neuroleptique inhibiteur de la recapture de la ) ) études d'occurrence ; données
sérotonine et de la noradrénaline écotoxicologiques
. T T . Erythromycine-  Zuccato et al. 2005 ;
Erythromycine 61 - 11B antibiotique antibiotique macrolide H20 Ashton et al. 2004
mécanisme d'action ; interfere in vitro confirmation de la présence
Fluvastatine 126 - 1B statine avec I'hormone de croissance chez - - dans les eaux ; études de

les insectes

dégradation

Tableau 7 : Liste des composés prioritaires additionnels

* pour les antiviraux, une démarche de priorisation ou d’évaluation du risque environnemental spécifique a ces molécules serait nécessaire.
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Classe Classe . . . . Déja retrouvée dans A . .
Molécule P(E]C/SA P(E]C/SB d'expo- thérapeutique / RElSAE) EE LTS:::;:?; B Métabolites les eaux de surface Donneef‘ ggggﬁgsentalres
9 9 sition chimique P (référence)
. . . Paffoni et al. 2006 ;
Gemfibrozil 174 - 1]2] hypolipémiant atteintes musculaires possibles - Budzinski et Togola données écotoxicologiques
(rhabdomyolyse) 2006
Hydro- . PEC ; diminution de la réabsorption ) e /3 . .
chlorothiazide 228 228 1A anti-hypertenseur du Na et du Cl Zuccato et al. 2005 données écotoxicologiques
Irbesartan 1122 897 A anti-hypertenseur PEC; antagoniste des récepteurs ) } études d'occurrence ; données
AT1 de 'angiotensine 2 écotoxicologiques
Isotrétinoine 21 - 1]2] anti-acnéique tératogéne - - BTN G (2 PIESEnEE
dans les eaux
Nifuroxazide 545 545 A antibactérien ~ PEC; mutagene bactérien ; ) ) études d'occurrence ; données
intestinal génotoxique et carcinogéne possible écotoxicologiques
Nitrofurantoine 34 ) B antibactérien mutagene ; génotoxique ; ) ) confirmation de la présence
urinaire carcinogéne dans les eaux
; I PEC ; antibiotique de type ) _
Norfloxacine 273 191 1A antibiotique fluoroguinolones
Piracetam 2670 2670 1A nootropique valeur de PEC - - etudes'd snbliCalio données
écotoxicologiques
Sotalol 257 257 1A beta-bloguant valeur de PEC - Gabet et al. 2009 données écotoxicologiques
- antagoniste des récepteurs ) Kasprzyk-Hodern et al. Zms . .
Valsartan 590 472 1A anti-hypertenseur AT1 de l'angiotensine 2 2008 données écotoxicologiques
Venlafaxine 240 17 1A antidépresseur inhibiteur de la recapture de la desméthyl- Lajsecuhnueitszsgte;ﬂl.oﬁOOB données écotoxicologiques
P sérotonine et de la noradrénaline venlafaxine 2008 9 9'q
inhibiteur inducteur du CYP 1A2 et 3A4/5 ; confirmation de sa présence ;
Vérapamil 562 28 1A ; inhibiteur de la P-gp ; norvérapamil Hummel et al. 2006 . Alatcs ’
calcique données écotoxicologiques

inhibiteur calcique

Tableau 7 : Liste des composés prioritaires additionnels (suite).
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Inhibiteurs a effets vasculaires : Un grand nombre de molécules (12) sont utilisées en
France. Toutes ces molécules sont tres largement métabolisées en métabolites inactifs avec
des taux d’excrétion des composés parents a priori faibles. L’amlodipine, représentant le
plus utilisé en France n’avait pas été classée sur la liste de molécules prioritaires. Toutes les
nouvelles molécules évaluées présentant des tonnages et des PEC plus faibles, nous
n'incluons aucune des molécules de cette classe sur la liste des composés prioritaires.

4.2.8. Inhibiteurs de I'enzyme de conversion (IEC)

Les IEC sont des inhibiteurs de I'enzyme qui convertit I'angiotensine | en angiotensine II,
molécule qui induit une vasoconstriction ainsi que la sécrétion d'aldostérone par le cortex
surrénalien. Tous les IEC, a I'exception du lisinopril et du captopril sont des prodrogues.

Lisinopril et captopril : Peu d’'études d’occurrence ont été effectuées sur ces molécules.
Une étude (Gros et al. 2009) n'a détecté de lisinopril ni dans des eaux de surface, ni en
entrée ou sortie de STEP. En fonction de sa faible PEC et de ces observations, nous ne
considérons pas cette molécule comme prioritaire. Aucune étude d’'occurrence n'a été
effectuée pour le captopri, mais en raison de sa PEC plus élevée, nous l'incluons sur la liste
de molécules prioritaires. Aucune donnée écotoxicologique n’est disponible pour ces
molécules.

Autres IEC (prodrogues) : Les autres IEC étant des prodrogues, il semble donc plus
logique de rechercher les métabolites actifs dans I'environnement. Une étude rapporte la
présence d'enalapril dans des effluents de STEP a hauteur de 35 ng/l (Garcia-Ac et al. 2009)
et de 8 ng/l dans des eaux de surface, ce qui est en accord avec notre estimation. Compte
tenu de ces faibles niveaux de concentrations mesurés et des faibles valeurs de PEC
associées pour les autres IEC, nous n’incluons aucune des molécules parentes sur la liste
prioritaire, mais les métabolites seront pris en compte.

4.2.9. Statines

La fluvastatine a pu étre prise en compte dans la démarche de priorisation. C’est sur
cette molécule qu’il a été montré in vitro et in vivo qu’elle interférait avec la biosynthése de
I'hormone juvénile chez les insectes (Debernard et al. 1994). Une étude plus récente
rapporte que l'atorvastatine et la fluvastatine réduisent la fécondité de Blattella germanica
(Zapata et al. 2003). Sur la base de ces observations, une évaluation de la présence de la
fluvastatine dans les milieux récepteurs devrait étre réalisée et si sa présence est confirmée,
des essais écotoxicologiques conduits.

Il est cependant possible que les statines soient rapidement dégradées dans
I'environnement (cf. chapitre précédent). Dans l'article publié, nous avions considéré que la
pravastatine était une molécule prioritaire, cependant les résultats d'études récentes
rapportent que cette molécule n’est pas détectée dans les effluents urbains et les eaux de
surface (Coetsier et al. 2009 ; Kasprzyk-Hodern et al. 2008 ; Terzic et al. 2008). Au final,
nous excluons la pravastatine et ne gardons que la fluvastatine sur la liste de molécules
prioritaires.

Bien que le mécanisme d’action des statines, leurs effets sur les insectes et leur PEC
relativement importante en font des composés potentiellement prioritaires, il est possible que
le risque lié a ces molécules soit limité si I'hnypothése de leur dégradation rapide est
confirmée. Cette conclusion ne s’applique évidemment qu'aux composés parents et non aux
métabolites humains et aux produits de dégradation des statines pour lesquels on ne
dispose d’aucune information.

Erratum : dans l'article publié dans Toxicology letters, il est indiqué que I'atorvastatine est
une prodrogue, ce qui est une erreur. Parmi les statines, les prodrogues sont la simvastatine,
la lovastatine et la mevastatine (cette derniere n’étant pas utilisée en thérapeutique).
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4.2.10. Fibrates

Deux nouvelles molécules, le ciprofibrate et le gemfibrozil sont a inclure sur la liste des
molécules prioritaires.

Le gemfibrozil a déja été détecté dans des effluents de STEP et des eaux de surface
(Paffoni et al. 2006 ; Budzinski et Togola 2006 ; Fent et al. 2006a). Une étude récente
rapporte un syndrome de malabsorption embryonnaire chez le poisson D. rerio aprés
exposition & des concentrations tres élevées de I'ordre du mg/l (Raldua et al. 2008). La
toxicité chronique du gemfibrozil semble limitée sur les algues (NOEC de 3 mg/l) mais plus
importante sur C. dubia avec une NOEC de 78 ug/l sur un test d’une durée de 7 jours (Isidori
et al. 2007). Enfin, ce composé pourrait se bioaccumuler chez le poisson et altérer les
fonctions de reproduction en provoquant une diminution des concentrations plasmatiques de
testostérone (Mimeault et al. 2006 ; 2005).

A notre connaissance, le ciprofibrate n'a pas encore été recherché dans le milieu
aquatique et il n’existe pas de données écotoxicologiques pour cette molécule, mais sa PEC
et son mécanisme d’action justifient son inclusion comme molécule prioritaire.

4.2.11. Bisphosphonates

Les bisphosphonates sont des molécules utilisées dans le traitement de I'ostéoporose. lls
limitent la résorption osseuse ostéoclastique en empéchant les ostéoclastes (cellules qui
dégradent la matrice osseuse) d’atteindre I'os et de se transformer en ostéoclastes matures.
La forte liaison des bisphosphonates a la matrice osseuse pourrait en partie expliquer ce
phénomene. Ces composés ne sont pas utilisés a des tonnages importants, mais leur trés
faible résorption, alliée au fait qu’ils ne sont pas métabolisés, fait que des concentrations non
négligeables pourraient atteindre les eaux usées. La PEC cumulée pour cette classe de
molécule est de 175 ng/l pour 'année 2004, mais elle ne prend pas en compte I'abattement
dans les STEP et la dégradation environnementale. Le rapport des quantités consommeées
en 2007 par rapport a 2004 montre une augmentation des quantités pour les biphosphonates
et notamment pour I'alendronate et le clodronate.

Ces molécules interagissant avec le développement osseux, leur effet sur le
développement de vertébrés aquatiques (poissons) devrait étre évalué, notamment sur des
organismes en développement. Nous considérons que la classe entiére de ces molécules
est prioritaire mais pour étre en cohérence avec la démarche proposée ici, nous n’incluons
dans un premier temps que le clodronate et I'alendronate.

4.2.12. a-bloguants

Les a-bloquants sont une classe de médicaments utilisés dans le traitement de
I'hypertrophie bénigne de la prostate. Ce sont des antagonistes sélectifs des récepteurs a-1
adrénergiques post-synaptiques, avec chez 'homme une affinité pour les récepteurs a-1
prostatiques. Ces composés pourraient interagir avec les récepteurs adrénergiques
d’organismes non-cibles. Toutefois, au vu de leur faible tonnage d'utilisation et de leur faible
PEC, ces composés ne sont a priori pas problématiques pour I'environnement aquatique et
ne sont donc pas considérés comme prioritaires.

4.2.13. Oxicams

Les oxicams des anti-inflammatoires non stéroidiens (AINS). Le piroxicam et le
meloxicam présentent des PEC relativement faibles par rapport a dautres anti-
inflammatoires comme [libuproféne ou le kétoproféne. Nous considérons donc que les
oxicams ne sont pas prioritaires et qu'il est préférable de se focaliser sur les autres classes
chimiques d’AINS.
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4.2.14. Antidépresseurs et antipsychotiques

Venlafaxine. La venlafaxine est un antidépresseur inhibiteur de la recapture de la
noradrénaline et de la sérotonine. C'est également un inhibiteur enzymatique. Dans un
premier temps, nous n'avions pas classée cette molécule comme prioritaire en raison de son
faible taux d’excrétion et préféré son métabolite (voir plus bas), cependant des études
rapportent des concentrations élevées en venlafaxine dans des effluents et en aval de
STEP, jusqu'a 1 pg/l (Lajeunesse et al. 2008 ; Schultz et Furlong 2008), ce qui justifie la
mise en place d’études d’'occurrence et de toxicité.

Amisulpride. L’amisulpride est un antipsychotique de la classe des benzamides. C’est un
antagoniste sélectif des récepteurs dopaminergiques D2 et D3 du systéme limbique. Chez
'homme, l'amisulpride n'a pas d'affinité pour les récepteurs sérotoninergiques et pour
d'autres neurorécepteurs de type histaminiques, cholinergigues et adrénergiques
(www.resip.fr). Cette molécule n'a pas encore été recherchée dans I'environnement
aquatique. En raison de son mécanisme d’action et de sa PEC, nous incluons cette molécule
sur la liste des composés prioritaires.

Clomipramine. La clomipramine est un antidépresseur qui agit par inhibition de la
recapture de la sérotonine et de la noradrénaline, elle est donc potentiellement a risque pour
les organismes aquatiques. Elle posséde en outre des effets histaminergiques et
anticholinerigues. Aucune donnée d’occurrence ou écotoxicologique n'est disponible pour
cette moélcule. Compte tenu de son mécanisme d’action, nous considérons cette molécule
comme prioritaire. Les données de métabolisme étant limitées, il est n'est pas possible de
déterminer une PEC fiable et il serait donc nécessaire dans un premier temps de confirmer
sa présence environnementale.

4.2.16. Autres composeés

Isotrétinoine. L’isotrétinoine est utilisée dans le traitement de l'acné sévere, cette
molécule est dérivée de I'acide tout-trans-rétinoique, lui-méme un métabolite de la vitamine
A, qui agit dans la croissance et la différenciation cellulaire. Elle présente de nombreux effets
secondaires et est tératogéne. Ses propriétés tératogénes en font une molécule prioritaire.
La PEC de lisotrétinoine est toutefois faible, d’autant qu’elle ne prend pas en compte son
taux d’excrétion. Elle est incluse sur la liste prioritaire mais sa présence dans les milieux
récepteurs doit étre confirmée.

Piracetam. Le piracetam est utilisé pour traiter certains vertiges dans les suites
d'accidents vasculaires cérébraux (AVC). Il est également utilisé pour améliorer certains
troubles de mémoire ou d'attention chez le sujet agé. Son mécanisme d'action n'est pas
encore €lucidé. Chez 'animal, a des posologies ou concentrations souvent élevées, il a été
observé une amélioration des neurotransmissions gabaergiques, cholinergiques et
glutamatergiques (www.resip.fr). Aucune donnée d’occurrence ou écotoxicologique n’est
disponible pour ce composé. En raison de sa PEC trés élevée (supérieure a 2.5 pg/l), nous
le classons comme prioritaire.

Hydrochlorothiazide. L'hydrochlorothiazide est un diurétique thiazidique qui agit en
inhibant la réabsorption du sodium par le tubule au niveau du segment cortical de dilution. ||
augmente ainsi I'excrétion urinaire du sodium et des chlorures et, a un moindre degré,
I'excrétion du potassium et du magnésium (www.resip.fr). Cette molécule a déja été détectée
a des concentrations allant de 20 a 250 ng/ dans les eaux de surface et jusqu'a 450 ng/l
dans des effluents de STEP (Zuccato et al. 2005). Les données écotoxicologiques sur cette
molécule sont tres limitées et il n'est pas possible de conclure sur le risque de cette
molécule. Au vu de sa PEC, elle est incluse sur la liste de molécules prioritaires. Une étude
sur la photodégradation de I'hydrochlorothiazide (Brigante et al. 2005) indique la formation
d’au moins deux produits de photodégradation et les auteurs suggérent la nécessité de
prendre en compte ces derniers dans une évaluation de risque.
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4.3. Le cas des antiviraux

Une quarantaine de molécules antivirales différentes sont utilisées en France, ce sont
des substances virostatiques qui empéchent la multiplication virale et qui présentent donc
des mécanismes d’action particuliers. Les médicaments les plus utilisés en France sont les
inhibiteurs de la replication de I'’ADN viral, parmi lesquels on retrouve des analogues de
nucléosides, des inhibiteurs non nucléosidiques, ou des dérivés du pyrophosphate. D’'une
maniére générale, les antiviraux auraient les contre-indications et les effets secondaires des
anticancéreux, donc une action sur toutes les cellules se répliquant rapidement (cellules de
la moelle osseuse, cellules digestives) et activement (Colimon 2002). Certaines de ces
molécules présentent des effets secondaires importants (Dorosz 2007) comme des troubles
neurologiques (valaciclovir), des atteintes du pancréas (lamivudine), des reins (cidofovir), ou
présentent un effet tératogene et/ou embryotoxique (ribavirine). Peu d'études
écotoxicologiques sont disponibles. Seule une évaluation environnementale du risque a été
réalisée pour l'oseltamivir (Tamiflu®) qui conclue, sur la base de tests standardisés, que
cette molécule ne présente pas de risque pour I'environnement, y compris en temps de
pandémie (Singer et al. 2007 ; Straub 2009).

Nous ne disposons pour les antiviraux que des données de la CPAM (Medicam 2009),
qui sont incomplétes car n’indiquant les consommations que pour 20 molécules. Les
guantités consommées sont assez faibles, a I'exception de I'aciclovir et de sa prodrogue, le
valaciclovir. L'aciclovir est peu métabolisé dans l'organisme, et les quantités cumulées
(aciclovir + valaciclovir) donnent une PEC tenant compte du métabolisme de 505 ng/l pour
les eaux de surface pour l'aciclovir. Nous n'avons pas retrouvé de données d'occurrence
mais une étude récente suggére que cette molécule pourrait étre dégradée rapidement
(Mascolo et al. 2009). Pour le moment, seul I'aciclovir est inclus dans la liste de priorisation
compte tenu de sa PEC.

Toutefois, une démarche de priorisation ou une évaluation de risque spécifique et
détaillée apparait nécessaire pour cette catégorie de molécules. De plus, compte tenu de
leurs mécanismes d’action, se pose pour les antiviraux la question de la validité des essais
et des criteres classiquement utilisés et mesurés dans les démarches d’évaluation de risque.

4.4. Discussion sur les métabolites

Les métabolites classés comme prioritaires sont présentés dans le tableau 9 et les
raisons de leur inclusion sur la liste finale sont discutées ci-dessous.

Métabolites des IEC : Parmi les métabolites actifs des IEC, nous incluons I'enalaprilate et
le quinaprilate sur la liste car ils présentent les PEC les plus importantes. Le ramiprilate et le
perindoprilate sont finalement exclus de la liste en raison de leurs PEC tres faibles.

Métabolite de la venlafaxine : La N-desméthylvenlafaxine présente la méme activité que
le composé parent sur les récepteurs sérotoninergiques et adrénergiques et sa PEC est
supérieure. Nous incluons ce métabolite sur la liste prioritaire et considérons que des études
d’occurrence et une évaluation écotoxicologique de cette molécule devrait étre menée dans
la mesure ou elle un mécanisme d’action proche de celui des ISRS (fluoxétine, sertaline...)
et des concentrations attendues 10 fois supérieures a celles de la fluoxétine. Ces niveaux de
concentration environnementaux sont confirmés par les résultats de deux études qui
rapportent des concentrations en venlafaxine et N-desméthylvenlafaxine bien supérieures a
celles des ISRS (Lajeunesse et al. 2008 ; Schultz et Furlong 2008).

Métabolite de I'acébutolol : Le diacétolol présente une PEC élevée (450 ng/l) et a la
méme activité que I'acébutolol. Ce métabolite est donc considéré comme prioritaire et doit
étre recherché dans I'environnement. Si sa présence est confirmée, les évaluations de
risque et les essais écotoxicologiques devraient prendre en compte les effets cumulés de
I'acébutolol et du diacétolol.
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p Raison(s) de Déja retrouvée dans les . . .
2 PEC 2B Composé - - S . Données complémentaires
Molécule (ng/l) parent | |_ncIu5|c_>n sur la Activité pharmacologique eaux’d,e surface e
liste prioritaire (référence)
. . PEC ; mécanisme métabolite responsable de I'activité études d'occurrence ; données
S 82 Enalapril d'action pharmacologique i écotoxicologiques
. . . . PEC ; mécanisme métabolite responsable de I'activité études d'occurrence ; données
Quinaprilate 21 Quinapril d'action pharmacologique i écotoxicologiques
. . activité équivalente a celle du études d'occurrence ; données
plee e A Acébutolol PEC composé parent écotoxicologiques
DMH 154 Oxcarbazépine PEC principal responsable_ de Factivité Leclerq et al. 2009 données écotoxicologiques
pharmacologique
. . . PEC ; mécanisme activité équivalente a celle du Lajeunesse et al. 2008 ; . . .
Desméthylvenlafaxine 132 Venlafaxine daction composé parent Schultz et Furlong 2008 données écotoxicologiques
dérivé acide . 10 a 40 fois plus actif que le études d'occurrence ; données
carboxylique ND Losartan actif composé parent écotoxicologiques
Norvérapamil ND Vérapamil actif ; inhibiteur de la  activité égale a 20% de celle du études d'occurrence ; données

P-gp composé parent

écotoxicologiques

Tableau 8 : Liste des métabolites humains prioritaires additionnels.
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Métabolite du Vérapamil : Le norvérapamil est un métabolite actif du vérapamil. Son
activité pharmacologique est moindre que celle du composé parent mais il reste un puissant
inhibiteur de la P-gp. Son taux d’excrétion étant inconnu, il reste une incertitude sur les
guantités qui peuvent atteindre le milieu récepteur. En raison de ses propriétés, nous incluons
cette molécule sur la liste finale mais il est nécessaire de confirmer sa présence dans
I'environnement.

Métabolite de I'oxcarbazépine : La DMH ou 10-hydroxy-10,11-dihydro-carbamazépine est
le métabolite actif de I'oxcarabazépine. Sa PEC pour les eaux de surface est élevée (Tableau
8). Sa PEC pour les influents et effluents de STEP est du méme ordre de grandeur que les
concentrations effectivement mesurées (Leclercq et al. 2009), et la DMH pourrait ne pas étre
dégradée dans les STEP (Leclercq et al. 2009). En conséquence, nous classons ce métabolite
comme prioritaire.

Métabolite du losartan : Le losartan est une prodrogue est son activité est médiée par son
dérivé acide carboxylique. Les données de métabolisme sont incomplétes et il n’est donc pas
possible de calculer une PEC fiable pour le milieu aquatique. Cependant, nous considérons
que ce métabolite devrait étre recherché au méme titre que les trois sartans « parents »
précédemment inclus sur la liste prioritaire.

5. Discussion
5.1. Intéréts et limites d’'une liste prioritaire

La démarche de priorisation par expertise présentée ici a donc permis de dresser une liste
de molécules médicamenteuses prioritaires parmi le grand nombre de molécules utilisées en
France.

Une liste de molécules prioritaires est nécessaire pour élaborer un programme d’analyses
réaliste, tant au plan financier que méthodologique. Une telle liste permet :

* de faire un choix raisonné de molécules a intégrer dans un programme de surveillance,
sur des bases scientifiques et pragmatiques ;

* de donner une indication, de valeur bien qu'incomplete, sur les niveaux de
concentrations attendus pour les molécules ;

» d'orienter les recherches vers des composés potentiellement a risque pour le milieu
récepteur et qui en d’autres circonstances ne seraient pas recherchés (piracetam,
oxazepam, nifuroxazide, celiprolol, bisphosponates, sartans...).

Deux exemples illustrent bien l'intérét de cette démarche :

* Le diazepam a longtemps été la benzodiazépine la plus recherchée dans le milieu
aquatique. Toutefois les données pharmacologiques montrent que cette molécule ne
peut-étre présente dans I'environnement qu’a de trés faibles niveaux de concentration,
voire pas du tout, ce qui est confirmé par les résultats des analyses chimiques. Notre
démarche a permis de mettre en évidence I'oxazepam, pour lequel des concentrations
bien supérieures étaient attendues, ce qui a été confirmé depuis dans plusieurs études
(Togola et al. 2007 ; Hummel et al. 2006).

* La desméthylvenlafaxine, que nous avons identifi€ comme composé prioritaire est
présente dans I'environnement a des concentrations nettement plus importantes (10 a
100 fois plus importantes) que celles des ISRS et notamment de la fluoxétine. Or la
fluoxétine est un des médicaments les plus étudiés, ce qui ne se justifie pas si I'on tient
compte des tres faibles concentrations retrouvées; alors qu'a linverse, la
desméthylvenlafaxine et son composé parent n'ont jusqu’a présent fait I'objet d’aucune
étude écotoxicologique.
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En ce qui concerne les effets toxiques sur le milieu récepteur, l'intérét d’'une telle liste est
plus discutable dans la mesure ou ce sont les effets cumulés des contaminants qu'il faut
prendre en considération. Il apparait en effet peu justifiable de ne considérer comme prioritaire
gu’'un seul composé appartenant a une classe chimique, lorsque plusieurs sont susceptibles
de contaminer le milieu récepteur a des concentrations non-négligeables et d’agir de fagon
additive sur les organismes non-cibles.

Néanmoins, pour ce qui est de l'étude deffets cumulés en laboratoire et/ou de
mécanismes d’action, une telle liste permet d’établir une sélection de molécules pertinentes
(i.e. celles susceptibles de contaminer le milieu récepteur) et de définir des gammes de
concentrations d’exposition cohérentes avec les niveaux d'exposition du terrain.

5.2. Perspectives

La liste de molécules prioritaires a été batie a partir d'une démarche de type expert qui
peut-étre améliorée sur différents points. Les limites portant sur I'évaluation de I'exposition ont
été discutées dans le chapitre précédent, nous traiterons donc ici des améliorations pouvant
étre apportées a I'évaluation de l'effet.

D’autres critéres d’effet pourraient-étre inclus de maniére systématique dans la démarche
comme par exemple des données sur la mutagénicité et la carcinogénicité ; ce qui n’ a pas été
fait dans notre démarche pour des difficultés d’interprétation de ces données.

Par ailleurs, I'utilisation des données sur les mécanismes d’action des médicaments et sur
leurs effets secondaires, comme indicateurs potentiels de mécanismes d’action et/ou d'effets
biologiques sur des organismes non-cibles, a été faite au cas par cas, sur la base des
données disponibles et selon une démarche de type expert. Afin d’optimiser cette approche, il
serait intéressant de reconsidérer l'utilisation des données pharmacologiques selon une
approche de type évolutionnaire, en identifiant par exemple des cibles moléculaires
communes entre I’homme et les organismes non-cibles, de maniére systématique a l'aide de
logiciels et de bases de données dédiées, comme cela a été fait dans les travaux de
Gunnarsson et al. (2008) et Kostich et Lazorchak (2008).

Une telle approche permettant :

* didentifier les composés pharmaceutiques les plus a mémes d'exercer des effets
biologiques sur des organismes non-cibles,

* de mieux interpréter et utiliser les données pharmacologiques,
* d'identifier des risques associés a certaines especes,

* de sélectionner des espéces et/ou des criteres d'effet pertinents pour des études
écotoxicologiques.

Ainsi, les récepteurs de type alpha-adrénergiques et cholinergiques muscariniques sont
présents chez plusieurs espéeces d’'invertébrés, ce qui suggere que des molécules agissant sur
ces récepteurs chez 'homme pourraient agir selon des mécanismes d’action proches chez
ces espeéces (Kostich et Lazorchak 2008). A l'inverse, le récepteur de I'angiotensine Il ne se
retrouve que chez les poissons; donc une éventuelle toxicité d'un antagoniste de
I'angiotensine Il (sartan) sur un invertébré serait a rapprocher d’'un autre mécanisme d’action
que celui reconnu chez 'homme (Gunnarsson et al. 2008).

Enfin, il est important de considérer que la liste prioritaire élaborée ici n'est pas définitive
mais évolutive en fonction de [l'acquisition de nouvelles données écotoxicologiques,
pharmacologiques ou d’occurrence, et également en fonction de ['évolution des
consommations des substances pharmaceutiques au cours des années.

166



Chapitre 6.

Médicaments a caractere
perturbateur endocrinien :
molécules utilisés en thérapeutique
endocrine anticancéreuse

I [ 0o [§ Tox 1 o] o PP PPPPPPPPPPP 169
2. Rappel sur les perturbateurs endoCHNIENS.......  cooieeiiiiiiiiiie e 169
3. Evaluation préliminaire du risque lié aux molécu les utilisées en thérapeutique
E€NAOCTINE ANLICANCEIBUSE .....uuuvuiiiiiiiiiiiiiiiis ceeeeeeaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaaeaaes 171
3.1. Analogues d’hormones : molécules agissant sur la libération des gonadotrophines
................................................................................................................................... 171
R T AN | (=TS (o To =T 1= S 171
TR I AN o1 1= 1 To [0 To =T 0 1= PP 173
4. Conclusion pour les molécules utilisées en théra peutique endocrine................. 173

167



168



Molécules a caractere perturbateur endocrinien :
molécules utilisées en thérapeutique endocrine

1. Introduction

Parmi les médicaments & usage humain, certains présentent une activité spécifique sur les
fonctions endocrines et notamment sur les fonctions de reproduction. En raison de leurs
mécanismes d’action, on peut considérer de telles molécules comme des perturbateurs
endocriniens, susceptibles d'altérer, aprés exposition environnementale, les fonctions de
reproduction d’organismes sensibles, c’est-a-dire d’organismes présentant une physiologie
comparable a celle des mammiferes ou au moins certaines cibles moléculaires communes. En
conséqguence, il nous a paru justifié de ne pas inclure ces molécules dans les précédentes
démarches de priorisation, mais de les traiter de maniére spécifique, sous l'angle des
perturbateurs endocriniens.

2. Rappel sur les perturbateurs endocriniens

C'est l'observation a la fin des années 60 de troubles sur la faune sauvage et les
populations humaines qui a amené a s'interroger sur l'impact possible de polluants
environnementaux sur la santé animale et humaine. Sur la faune sauvage, l'impact de ces
polluants (en particulier celui des pesticides organochlorés, alors fortement suspectés) s’est
traduit par des atteintes et des diminutions de populations chez plusieurs espéces. Ces
atteintes se sont révélées étre liees a des perturbations physiologiques (fonctionnement
anormal de la thyroide chez les oiseaux et les poissons ; baisse de la fertilité des oiseaux, des
poissons, des mollusques et des mammiféres; démasculinisation et féminisation des
poissons, des oiseaux et des mammiféres males...) générées par des polluants rejetés dans
I'environnement du fait des activités humaines (Colborn et al. 1993).

L'éventualité d'une relation entre ces composés et le développement de troubles de la
santé sur les populations humaines a alors été suspectée ; des études ont par la suite mis en
exergue une augmentation des atteintes des fonctions de reproduction chez I'homme,
notamment une augmentation du nombre de cancer des testicules et du sein ainsi qu'une
baisse de la fertilité et notamment une diminution de la production spermatique (Sharpe et
Skakkebaek 1993 ; Carlsen et al. 1992), qui pourraient étre mis en relation avec la présence
dans l'environnement de substances chimiques perturbatrices du systéme endocrinien
(Colborn et Clément 1992). En 1995, il y avait un consensus au niveau international sur les
points suivants :

* les substances chimiques peuvent interagir et altérer le fonctionnement du systeme
endocrinien ;

* les connaissances manquent pour juger de I'étendue du probleme et de ses
conséguences pour I’'homme et I'environnement ;

* la nécessité de mieux étudier ces questions afin de réduire les incertitudes quant a
I'évaluation des dangers, des niveaux d’exposition et des risques présentés par les
perturbateurs endocriniens.

Dans un registre de santé publigue et en rapport avec les médicaments, le
diéthylstilbestrol (DES) reste I'un des trés rares exemples pour lequel il existe des preuves
tangibles de répercussion au niveau de I'espéce humaine suite a I'exposition & un perturbateur
endocrinien (Burdof et Nieuwenhuijsen 1999).

Dans un contexte environnemental, de trés nombreuses molécules, en raison de leurs
impacts avérés ou potentiels sur les écosystémes, ont fait I'objet de travaux de recherche qui
se sont multipliés ces 20 derniéres années ; travaux dirigés vers :

* la détection de ces composés dans I'environnement,
e ['évaluation de leurs effets sur différents organismes,

* la détection d'une activité de type perturbateur endocrinien d'un échantillon
environnemental, par exemple une activité estrogénique, a I'aide de test cellulaires.
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Classe Quantités
Molécule Type Classe chimique ATC Activité pharmacologique consommeées en
2008 (kg)
Mégestrol .
., egestro ; progestatifs LO2AB progestatifs 65.82
Médroxyprogestérone 82.17
Buséréline Hormones et analogue de la GnRH naturelle 0.05
Goséréline apparentés analogues de I_'horm_one 9 1.14
» entrainant la libération ~ LO2AE
Leuproréline de gonadotrophines analogue agoniste de la LH-RH 312
Triptoréline naturelle 2
Tamoxiféene 377
Torémifone LO2BA  inhibition compétitive de la 1
L anti-estrogénes ————— liaison de I'estradiol avec ses
Raloxifene GO3XC récepteurs 3115
Clomiféne * G03GB 91
Fulvestrant 6.7
Flutamide Anti-hormones . . antagoniste non stéroidien du 521
Nilutamide et apprentés anti-androgenes L02BB récepteur aux androgénes 169
Bicalutamide 863
Finastéride G04CB nd
iz |nh|b|te_urs inhibition de I'aromatase 3L.7
Létrozole enzymatiques LO2BG 34.3
Exémestane 182

Tableau 9 : Principales classes chimiques et molécules utilisées en thérapeutique endocrine en

France, et quantités consommées en 2008.
* Pour ces deux molécules, les tonnages et les valeurs de PEC sont calculés sur la base de données pour

I'année 2004.
QUEnLE:S valeurs de
Molécule Activité pharmacologique consommeées en PEC (ng/l) Métabolites
2008 (kg) 9
Mégestrol . 65.82 1.50 nd
; ; progestatifs
Médroxyprogestérone 82.17 1.88 nd
Buséréline 0.05 .0011 d
Y o ' analogue de la GnRH naturelle 0.00 :
Goséréline 1.14 0.0260 nd
Leuproréline analogue agoniste de la LH-RH 3.12 0.0712 nd
Triptoréline naturelle 2 0.0457 nd
- N-desmethyltamoxifene (actif)
VErieEliEne st e 4-hydroxytamoxiféne (actif)
inhibition compétitive de la PP .
Torémiféne liaison de I'estradiol avec ses 1 0.0228 Nfﬁ S(;?g?i’ggﬁ?gﬁg?;?ggf)
récepteurs Y Y
Raloxiféne * 3115 71.12 nd
Clomiféne * 9 0.21 nd
Finastéride ** nd nd nd
Trizole, (inactif)
Anastrozol . .
nastrozole inihbition de I'aromatase L7 0.72 Hydroxy-anastrozole
Létrozole 34.3 0.78 dérivé carbinol (inactif)
Exémestane 182 4.16 nd
Fulvestrant 6.7 0.15 nd
Flutamide antagoniste non stéroidien du 521 11.89 2-hydroxyflutamide (actif)
Nilutamide récepteur aux androgénes 169 3.86 nombreux métabolites
Bicalutamide 863 19.70 nd
Tableau 10: Valeurs de PEC et principaux métabolites pour les molécules utilisées en

thérapeutique endocrine.
* Pour ces deux molécules, les tonnages et les valeurs de PEC sont calculés sur la base de données pour

'année 2004.

** . Le finastéride n'est pas utilisé comme anticancéreux, il est employé dans les hypertrophies bégnines de la
prostate et également dans le traitement de la chute de cheveux d’origine androgénétique.
nd : pas de données.
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Parmi les molécules désignées comme perturbateurs endocriniens, on retrouve des
substances trés diverses comme les pesticides organo-chlorés (DDT, méthoxychlor), des
antifongiques (vinclozoline, antifongiques azolés), les polychlorodibenzodioxines (PCDDs) et
les polychlorodibenzofuranes (PCDFs), les polychlorobiphényles, des retardateurs de flamme
halogénés (tétrabromobisphénol-A , polybromodiphényléthers), des adjuvants pour matieres
plastiques (phtalates), des surfactants (alkylphénols), des agents anti-corrosion (organo-
étains), et des hormones stéroides naturelles et synthétiques (estradiol et éthinylestradiol).

Deux classes principales de médicaments a usage humain peuvent étre considérées de
par leurs effets biologiques comme des perturbateurs endocriniens : les molécules utilisées en
thérapeutique endocrine anticancéreuse (analogues d’hormones et anti-hormones), et les
hormones stéroides naturelles et synthétiques (estrogénes, progestatifs et androgenes). Dans
le cadre de la thématique des rejets médicamenteux, il apparait donc important de traiter ces
molécules de maniére spécifique. Dans ce chapitre, nous introduirons la problématique liée
aux molécules utilisées en thérapeutique endocrine anticancéreuse. La question des
hormones sexuelles (estrogenes, progestatifs et androgénes), est traitée dans le chapitre
suivant.

3. Evaluation préliminaire du risque lié aux molécu les utilisées en
thérapeutique endocrine anticancéreuse

Un certain nombre de molécules sont utilisées pour traiter des affections présentant un
caractéere hormonal et notamment des cancers hormonodépendants. On retrouve parmi celles-
ci 2 classes principales de molécules : les analogues d’hormones et apparentés, et les anti-
hormones représentés par les anti-estrogenes et les anti-androgénes (Tableau 9).

3.1. Analogues dhormones: molécules agissant sur la libération des
gonadotrophines

Ces molécules, qui sont soit des analogues de la GnRH soit des analogues de la LH-RH,
sont utilisées dans le traitement des cancers des testicules. L’administration prolongée de ces
molécules entraine a terme une réduction importante des taux plasmatiques de testostérone.
La présence de ces molécules dans I'environnement pourrait donc présenter un risque pour
les écosystémes aquatiques. Toutefois, au vu des trés faibles tonnages utilisés et des tres

faibles valeurs de PEC, le risque lié a ces molécules est négligeable, et il n'apparait pas
nécessaire pour le moment de mettre en place des études d’occurrence ou de toxicité.

3.2. Anti-estrogénes

Ces molécules agissent selon deux mécanismes d’action principaux : inhibition de la
biosynthese des estrogénes et antagonisme du récepteur aux estrogénes. Parmi les
inhibiteurs de la biosynthése, on retrouve les inhibiteurs de I'aromatase : aminoglutéthimide,
formestane (qui ne sont plus utilisées en France), letrozole, anastrozole et exémestane,
molécules de structure chimique non stéroidienne. Parmi les antagonistes directs du récepteur
aux estrogénes, on trouve le tamoxifene et le torémiféne.

3.2.1. Inhibiteurs de 'aromatase

Toutes ces molécules sont employées dans le traitement du cancer du sein
hormonodépendant. Le |étrozole et 'anastrozole sont des dérivés azoles de type triazole mais
dont la structure chimique difféere des antifongiques triazolés comme le fluconazole ou
l'itraconazole. lls agissent en inhibant I'activité de I'aromatase qui transforme les androgenes
en estrogenes.
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Des études comparant I'activité inhibitrice in vitro de différents agents phytosanitaires et
pharmaceutiques sur I'aromatase (Trdsken et al. 2006 ; 2004) montrent que le létrozole est la
molécule la plus inhibitrice de I'aromatase parmi toutes celles testées. Le létrozole présente
une activité inhibitrice plus importante que le procholoraz, le flusilazole et I'imazalil, molécules
utilisées comme fongicides en agriculture et rapportées comme étant des inhibiteurs in vitro de
laromatase (Trosken et al. 2004 ; Sanderson et al. 2002 ; Ankley et al. 2005). A titre
comparatif, une étude récente (Kinnberg et al. 2007) menée chez le poisson (D. rerio) rapporte
qgue le procholoraz induit une modification du sex ratio favorable aux méles a des
concentrations d’exposition de 200 pg/l mais également une augmentation des niveaux de
vitellogénine chez les males pour des concentrations de 16 et 64 ug/l.

De par leur mécanisme d’action, les inhibiteurs de I'aromatase utilisés en thérapeutique
humaine pourraient donc entrainer des perturbations des fonctions de reproduction chez les
organismes aquatiques non-cibles. Toutefois, si aucune donnée sur les éventuels niveaux de
concentration dans les eaux n'a été retrouvée, les PEC calculées sur la base des données
AFSSAPS de 2008 sont trés faibles (Tableau 10). S’il n’est pas possible de conclure de fagon
définitive sur ces molécules, elles ne devraient pas, compte-tenu de leurs tres faibles valeurs
de PEC, représenter de risque significatif pour les écosystémes aquatiques.

3.2.2. Antagonistes du récepteur aux estrogenes

Le tamoxifene et le torémiféne, de structure chimique trés proche, sont utilisés dans le
traitement du cancer du sein. Le tamoxiféne agit principalement par I'intermédiaire de son
métabolite actif, I'hydroxytamoxifene qui a une trés grande affinité pour le récepteur aux
estrogénes (Allain 2000).

Le tamoxiféne a fait I'objet de recherches dans le milieu aquatique : une étude de Roberts
et Thomas (2006) rapporte des concentrations variant de 27 a 212 ng/l en différents points de
la riviere Tyne au Royaume-Uni. Ashton et al. (2004) rapportent une concentration maximale
dans des effluents de STEP de 42 ng/l mais la majorité de leurs mesures (effluent de STEP ou
eaux de surfaces) sont en dessous du seuil de détection de 10 ng/l. D’autres mesures
effectuées en France rapportent des concentrations dans des effluents de STEP allant jusqu’a
102 ng/l et dans des eaux de surface, jusqu’a 25 ng/l (Coetsier et al. 2009) ; cependant, dans
la moitié des prélevements, les concentrations sont en dessous des limites de détection.

Les valeurs de PEC calculées pour le tamoxifene sont en dessous des concentrations
maximales mesurées (Tableau 10).

Les données sur la toxicité de ce composé envers les organismes aquatiques sont peu
nombreuses. Andersen et al. (2001) rapportent que le tamoxiféne peut inhiber le
développement de larves de copépodes et rapportent une CEsq de 49 ug/l. Une étude de
Williams et al. (2007) rapporte qu’aucun effet sur la reproduction de P. promelas n'a été
observé pour des concentrations d’'exposition inférieures a 5.12 ug/l. Au vu du nombre limité
de données écotoxicologiques, il n'est pas possible de conclure pour le moment sur le risque
gue représente cette molécule.

Le tamoxifene est métabolisé en deux métabolites actifs, le desméthyltamoxifene et
I'hydroxytamoxifene. Ce dernier est rapporté comme étant le principal responsable de ['effet
pharmacologique observe, en effet son affinité pour les récepteurs a I'estradiol est 100 fois
supérieure a celle de la molécule parente (www.resip.fr). Les données de métabolisme,
incompletes ne permettent pas de calculer une PEC pour cette molécule. Toutefois, compte
tenu de son activité et sa présence potentielle dans le milieu récepteur, I'hnydroxytamoxifene
devrait faire I'objet d’'investigations d’occurrrence et de toxicité, ce qui n'est pas le cas a
I'heure actuelle

Le torémifene quant a lui, présente une PEC trés faible (Tableau 10) et il n'est pas justifié
de le rechercher dans I'environnement.
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Deux molécules antagonistes du récepteur aux estrogénes sont utilisées dans des
affections autres que les cancers hormono-dépendants : le clomifene et le raloxifene.

Le clomifene est spécifiquement utilisé pour son action sur I'axe hypothalamo-hypohysaire
pour traiter les troubles de la stérilité liée a une anovulation. Son tonnage d’utilisation étant
faible, la PEC conservative (ne tenant compte ni du métabolisme humain ni de la dégradation
dans les STEP) calculée est de 'ordre de 0,2 ng/l pour les eaux de surface ; en conséquence,
le risque représenté par cette molécule apparait trés limité.

Le raloxifene est utilisé dans le traitement de I'ostéoporose. Sa PEC (ne tenant pas
compte du métabolisme) est de 71 ng/l. Les données pharmacocinétiques semblent montrer
que ce composé est principalement métabolisé sous formes de conjugués de lacide
glucuronique. Aucun autre métabolite n’ayant été mis en évidence, on peut donc considérer
que la PEC affinée par les taux d’excrétion est égale a la précédente. Aucune donnée de
toxicité aquatique ou d’occurrence n'étant disponible pour ce composé, il n'est pas possible de
conclure sur le risque qu'il représente. Compte tenu de sa PEC élevée (par rapport aux autres
molécules du méme type), la présence et les effets écotoxicologiques du raloxiféne devraient-
étre évalués.

3.3. Anti-androgenes

Un certain nombre de dérivés synthétiques anti-androgénes sont utilisés dans le traitement
de cancers. Le flutamide, le nilutamide et le bicalutamide sont des anti-androgénes de
structure non stéroidienne qui agissent par inhibition de la fixation de la testostérone sur ses
récepteurs.

Aucune donnée sur la présence de ces composés dans le milieu aquatique n'a été
retrouvée. Concernant les données écotoxicologiques, peu d’études ont été réalisées. Pour le
nilutamide, seules des données de toxicité sur algue verte et cyanobactéries sont disponibles
et les valeurs rapportées sont élevées : NOEC de 1 mg/l (FDA-CDER 1996). Pour le flutamide,
une étude sur l'invertébré Brachionus calyciflorus a été retrouvée (Preston et al. 2000) ; cette
étude rapporte une diminution de la fertilisation des femelles pour des concentrations en
flutamide de 1 pg/l. Enfin, une étude sur I'exposition du poisson O. latipes au flutamide
rapporte une NOEC de 1 mg/l (Hutchinson et al. 2003, cité par Crane et al. 2006). Les PEC
calculées pour cette classe de molécules suggérent que le risque associé au nilutamide et au
fulvestrant est faible. Les PEC plus importantes pour le flutamide et le bicalutamide justifient
cependant une évaluation de la présence de ces deux molécules dans I'environnement.

Le finastéride, inhibiteur de la 5-a-réductase empéche la conversion de la testostérone en
DHT. Cette molécule n’est pas employée dans le traitement de cancers hormonodépendants
mais est utilisée dans le traitement de l'alopécie et le traitement des hypertrophies bénignes
de la prostate. Aucune donnée d'occurrence, dans les milieux ou de toxicité sur les
organismes aquatiques, n'a été retrouvée. Ne disposant pas des données de consommation
compléetes, il n'est pas possible de calculer de PEC et de conclure pour le finsatéride.

4. Conclusion pour les molécules utilisées en théra  peutique
endocrine

Les travaux portant sur les molécules médicamenteuses de type anti-estrogenes et anti-
androgenes sont trés limités, ainsi que les données d’occurrence. A notre connaissance, seul
le tamoxifene a été recherché dans I'environnement (mais pas ses métabolites).

Compte-tenu des trés faibles PEC calculées, beaucoup de molécules ne devraient pas
représenter un risque pour I'environnement. Toutefois, des études complémentaires
(occurrence et écotoxicité) apparaissent nécessaires pour un certain nombre de molécules :
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antagonistes du récepteur aux estrogenes : dont le tamoxiféne et son métabolite actif
I'hydroxytamoxifene, et le raloxifene ;

anti-androgéenes : dont le flutamide, le bicalutamide et le finastéride. Pour ce dernier,
comme nous ne disposons pas des données de consommation complétes, il serait
nécessaire dans un premier temps d’estimer les niveaux de concentration attendus
dans I'environnement, et en cas de concentration significative, de réaliser des essais
d’écotoxicité.
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1. Introduction

Les médicaments utilisés dans les traitements hormonaux peuvent donc présenter un
risque particulier pour les écosystémes aquatiques. Parmi ceux-ci, les molécules les plus
utilisées en terme de quantité sont de loin les hormones stéroides sexuelles (naturelles et
synthétiques) et particulierement les estrogénes et les progestatifs. Il s’avére donc important
d’évaluer le risque lié a ces molécules. Dans ce chapitre, nous proposons un apercu des
connaissances existant sur les estrogenes (molécules les plus étudiées) et les androgénes, et
nous intéresseront de maniére plus spécifique aux progestatifs.

2. Impact environnemental des estrogenes

L'estradiol (E2), I'estriol (E3) et I'estrone (E1l) sont des hormones et des produits de
métabolisation des mammiferes excrétés de maniére physiologique. Les deux principales
sources de rejet dans l'environnement sont d'une part les élevages intensifs d’animaux
(volailles et bétail), et d'autre part les rejets physiologiques d’origine humaine (Kolodziej et al.
2004 ; Maghalaes-Antoine 2004 ; Besse et al. 2005 ; Lange et al. 2002). Le recours dans les
élevages intensifs a l'utilisation d’hormones stéroides afin de modifier le cycle oestral et/ou
afin de traiter les divers troubles de la reproduction peuvent représenter une part importante
de I'ensemble des rejets (Refsdal 2000). Concernant I'utilisation en thérapeutique humaine,
seuls ['éthinylestradiol, I'estradiol et I'estriol sont utilisés. L’éthinylestradiol (EE2) est
I'estrogéne de synthése le plus largement employé (pilule contraceptive) et la contamination
du milieu aquatique se fait principalement par I'excrétion humaine via les rejets de STEP.

La présence des estrogenes naturels et de synthese (E1, E2, E3 et EE2) est rapportée
dans les effluents de STEP et les eaux de surface (Caldwell et al. 2008 ; Auriol et al. 2007 ;
Labadie et Budzinski 2005 ; De Mes et al. 2005 ; Cargouét et al. 2004 ; Petrovic et al. 2004 ;
Ying et al. 2002 ; Lopez de alda et al. 2002) a des concentrations de I'ordre du ng/l ou de la
dizaine de ng/l. Johnson et Williams (2004) ont développé un modéle permettant d’estimer les
concentrations en EE2, E2 et E1 pour les influents et les effluents de STEP.

1.1. Ethinylestradiol

C’est un des perturbateurs endocriniens le plus étudié a ce jour, c’est pour cette molécule
que I'on dispose du plus grand nombre de données écotoxicologiques (Caldwell et al. 2008 ;
Mills et Chichester 2005 ; Fent et al. 2006a). L'EE2 est capable de perturber les fonctions de
reproduction chez le poisson a des concentrations trés faibles (0.1 a 0.3 ng/l ; voir Caldwell et
al. 2008, et Mills et Cichester 2005 pour revue). Récemment, sur la base d'une revue
exhaustive les données écotoxicologiques disponibles, une PNEC pour ce composé a été
dérivée (Caldwell et al. 2008). Cette PNEC, d’une valeur de 0.35 ng/l est inférieure a la plupart
des NOEC mesurées sur des invertébrés aquatiques. Toutefois, elle est de I'ordre de grandeur
de celles déterminées chez le poisson sur les fonctions de reproduction. De plus, cette PNEC
est également inférieure a la plupart des niveaux de concentrations relevés dans les eaux
usées et les eaux de surface, ce qui indique un risque environnemental lié a cette molécule. Il
est cependant a noter qu’un certain nombre d’études rapportent des concentrations en EE2 en
dessous de limites de détection pourtant faibles (Vulliet et al. 2008 ; Petrovic et al. 2004 ;
2002).

1.2. Estradiol
L'estradiol est utilisé en thérapeutique humaine en quantités relativement importantes (207
kg pour I'année 2004). L'estradiol exogene est métabolisé de la méme maniere que I'estradiol

endogéne et les quantités consommées s’ajoutent donc aux quantités excrétées de maniere
physiologique.
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Les données de pharmacocinétique disponibles ne permettent cependant pas de
déterminer quelle est la contribution de I'estradiol exogéne a la contamination des eaux de
surface.

Concernant les données écotoxicologiques, plusieurs études sur des poissons rapportent
les résultats suivants: Imai et al. (2005) rapportent qu'une exposition de 6 mois a une
concentration de 16 ng/l entraine une diminution de la fécondité chez Oryzias javanicus.
Gimeno et al. (1998) ont rapporté une féminisation de juvéniles males de carpes aprés une
exposition de 3 mois a des concentrations d'E2 de 9 pg/l. Une étude plus récente de
Bangsgaard et al. (2006) suggéere qu'aprés une exposition de 26 jours a des concentrations
mesurées d’E2 comprises entre 8 et 16 ng/l, les taux de vitellogénine chez Salmo salar sont
augmentés et que le comportement migratoire est altéré (diminution de l'activité migratoire).
Les concentrations mesurées dans les effluents de STEP sont du méme ordre de grandeur
gque ces concentrations effectives, mais les concentrations mesurées dans les eaux de surface
sont inférieures, de l'odre du ng/l (Auriol et al. 2007 ; Cargouét et al. 2004 ; Johnson et
Williams 2004).

Pour I'E2 considéré isolément, il est difficile de conclure sur le risque gu'il représente pour
les écosystémes Cependant, la présence conjointe d’'E2, d’'EE2 et d’autres xénoestrogenes
dans les effluents de STEP et les eaux de surface est susceptible de provoquer des effets
néfastes sur les organismes aquatiques, notamment sur les poissons.

1.3. Estriol

L'estriol employé en thérapeutique humaine n’est utilisé qu'a de trés faibles tonnages
(moins de 7 kg par an), et il est probable qu’il ne contribue que pour une faible part a la
contamination des eaux usées et de surface: la PEC calculée pour cette molécule, en
considérant qu'il n’est pas métabolisé (ce qui est probable au vu des données existantes) est
de 1.5 ng/l en entrée de STEP, ce qui est faible au vu des concentrations rapportées dans la
littérature, plutét de I'ordre de la dizaine de ng/l (Auriol et al. 2007 ; Cargouét et al. 2004 ;
D’Ascenzo et al. 2003).

Les études portant sur les effets de I'estriol sont peu nombreuses mais il semble que les
effets estrogéniques de I'estriol soient moins importants que ceux de I'E2 et de I'E1. Une étude
de 2001 (Metcalfe et al. 2001) portant sur I'exposition de divers estrogénes et
estrogénomimétiques sur le medaka (O. latipes) ne parvient pas a conclure sur les effets de
ce composé ; de plus, dans une étude portant sur le développement d’oursins exposés a
diverses hormones et estrogénomimeétiques (Roepke et al. 2005), les auteurs rapportent que
I'estriol est la moins active de toutes les molécules testées.

3. Impact environnemental des androgenes

Les androgenes, dont les principaux représentants chez 'lhomme sont la testostérone et
son métabolite actif la dihydrotestostérone (DHT) sont encore assez peu étudiés bien que les
travaux a leur sujet se développent depuis quelques années (Liu et al. 2009 ; Sumpter 2005).
Les rejets animaux et humains sont la principale source de contamination du milieu aquatique
(Liu et al. 2009 ; Lange et al. 2002). Récemment, les taux d’excrétion urinaire humains pour
les androgénes ont été calculés et les auteurs ont ciblé 5 molécules pouvant potentiellement
étre présentes dans les effluents de STEP : la testostérone, la DHT, I'androsterone, le 5B-
androstanediol et I'androsténediol (Liu et al. 2009).

Des études récentes rapportent la présence d’androgénes a des concentrations de I'ordre
du ng/l dans des effluents de STEP et des eaux de surface (Liu et al. 2009 ; Chang et al.
2008 ; Kolodziej et al. 2003), ou bien révélent la présence d'une activité androgénique de
divers échantillons environnementaux a I'aide tests in vitro (Van Der Linden et al. 2008).
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A titre d’exemple, Kolodziej et al. (2003) rapportent des concentrations en testostérone de
quelques ng/l (maximum 6 ng/l) dans des effluents de STEP urbaine et des concentrations en
androstenedione du méme ordre de grandeur (maximum de 3.5 ng/l). Par ailleurs, sur les huit
effluents de STEP testés, seuls trois ont révélé la présence de testostérone (contre deux pour
'androstenedione).

En ce qui concerne les molécules employées en médecine humaine, seules la
testostérone et son métabolite actif la DHT sont utilisées, et les quantités consommeées
peuvent s’ajouter aux quantités excrétées de maniere physiologique. La testostérone exogene
est métabolisée et excrétée de la méme maniére que la testostérone endogéne et il est
probable que la DHT exogéne suive également les voies métaboliques des hormones
endogénes.

Le risque pour le milieu aquatique n’est encore que peu documenté et les études sur ce
sujet sont encore récentes. Une étude de 2004 (Kashian et Dodson 2004) indique que la
testostérone diminue la fécondité de daphnies exposées a court-terme (100 pg/l sur 6 jours).
Une étude multi-générationnelle sur D. magna a montré des effets sur les fonctions de
reproductions a des concentrations de 100 ug/l (Clubbs et Brooks 2007). Ces concentrations
sont trés supérieures a celles relevées dans I'environnement, toutefois un risque pour les
androgenes n’'est pas a exclure car les hormones stéroides peuvent jouer un role de
phéromones chez le poisson. Dans ce cas, les molécules agissent au niveau olfactif et
peuvent entrainer des modifications comportementales et/ou métaboliques a de faibles
niveaux de concentrations, de l'ordre du ng/l selon Kolodziej et al. (2003). Des études
complémentaires sont donc a mener pour pouvoir conclure sur le risque présenté par ces
molécules.

4. Impact environnemental des progestatifs
4.1. Introduction

S'il existe un nombre de données conséquent sur la présence et la toxicité des estrogenes
synthétiques et naturels dans les eaux usées et les eaux de surface, les données existantes
sur les progestatifs sont beaucoup plus restreintes. Ce déséquilibre n’est pas justifié dans la
mesure ou :

* ce sont des molécules actives sur les fonctions de reproduction,

* elles sont utilisées a des quantités importantes (on les retrouve notamment en
association a I'éthinylestradiol dans la pilule contraceptive),

* cette classe thérapeutique et chimique est composée d'un nombre important de
molécules : en France, 18 molécules différentes sont utilisées.

Ainsi il nous a paru important de se focaliser plus spécifiquement sur ces molécules. Sur la
base d'une revue des données écotoxicologiques et pharmacologiques, une évaluation de
'exposition et du danger présenté par ces molécules a été effectuée. Les résultats de ce
travail sont présentés dans l'article suivant.

4.2. Article paru dans Environmental Pollution

Résumé de l'article (traduction de I'abstract)

A I'heure actuelle, les informations relatives a la présence et aux effets des progestatifs sur
les écosystemes aquatiques sont trés limitées. Dix-huit molécules différentes étant
actuellement utilisées en France, nous avons effectué une évaluation préliminaire de

I'exposition et du danger pour les progestatifs. Les valeurs de PEC obtenues suggérent que
les composés parents pourraient se retrouver dans les eaux de surface a hauteur du ng/l.
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Ces PEC suggérent également qu'un certain nombre de métabolites pourraient étre
présents a des concentrations plus importantes. Ces valeurs de PEC restent toutefois limitées
et a confirmer, a cause d'un manque de données disponibles sur le métabolisme et le devenir
environnemental des progestatifs.

Au niveau de la toxicité de ces molécules, il semble que les effets biologiques potentiels
sur les organismes aquatiques ne soient pas limités a la seule activité progestative. Une
activité anti-androgénique (principalement pour l'acétate de cyproterone, l'acétate de
chlormadinone et leur métabolites) et une activité estrogénique (principalement pour les
métabolites réduit du levonorgestrel et de la noréthisterone) sont également susceptibles de
s'exercer. Toutes ces molécules sont susceptibles d’avoir un effet cumulatif entre elles ou
avec d'autre xénoestrogéenes. Des études complémentaires sur la toxicité, ainsi que sur leur
présence et leur devenir dans I'environnement devraient étre menées.

NB : dans l'article suivant, il est fait référence a des appendices (Appendix A et B), ces
données complémentaires sont fournies en annexe F.

180



Environmental Pollution 157 (2009) 3485-3494

Contents lists available at ScienceDirect

ENVIRONMENTAL
POLLUTION

Environmental Pollution

journal homepage: www.elsevier.com/locate/envpol

Progestagens for human use, exposure and hazard assessment
for the aquatic environment

Jean-Philippe Besse ?, Jeanne Garric **

4 Unité Biologie des écosystémes aquatiques, Laboratoire d’écotoxicologie, Cemagref, 3bis quai Chauveau CP 220, 69336 Lyon cedex 09, France
Gestagens exposure and hazard assessment for the aquatic environment.

ARTICLE INFO ABSTRACT

Article history:

Received 27 January 2009
Received in revised form
14 May 2009

Accepted 10 June 2009

Little information is available on the environmental occurrence and ecotoxicological effects of phar-
maceutical gestagens released in the aquatic environment. Since eighteen different gestagens were found
to be used in France, preliminary exposure and hazard assessment were done. Predicted environmental
concentrations (PECs) suggest that if parent gestagens are expected to be found in the ng 1! range, some
active metabolites could be present at higher concentrations, although limited data on metabolism and
environmental fate limit the relevance of PECs. The biological effects are not expected to be restricted to

g?; ‘Q;ogredrf's progestagenic activity. Both anti-androgenic activity (mainly for cyproterone acetate, chlormadinone
Metabolites acetate and their metabolites) and estrogenic activity (mainly for reduced metabolites of levonorgestrel
Surface water and norethisterone) should also occur. All these molecules are likely to have a cumulative effect among
Hazard themselves or with other xenoestrogens. Studies on occurrence, toxicity and degradation time are
Exposure therefore needed for several of these compounds.

Assessment © 2009 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

It is now recognized that pharmaceutical compounds reach the
aquatic environment. A wide range of drugs (antibiotics, antide-
pressants, nonsteroidal anti-inflammatories, blood lipid-lowering
agents, anti-hypertensors and so on) have been found in wastewater
treatment plant (WWTP) effluents and surface waters, at concen-
trations ranging from the ng 1-! to the pg 1-! (Halling-Serensen
et al., 1998; Ternes, 1998; Kolpin et al., 2002; Kiimmerer, 2004).
Therefore, more and more studies are directed toward assessing the
risk of human pharmaceuticals in the aquatic environment. In this
context, the question of the potential risk of endocrine disruption
due to hormones used in contraception and hormone replacement
therapy (HRT) needs to be addressed. It is well known now that
many chemicals capable of endocrine disruption are found in the
aquatic environment (Colborn et al., 1993; Sumpter, 2005), but
the contribution of human pharmaceuticals to this contamination
has not yet been defined.

A large number of studies investigating the occurrence and
effects of natural and synthetic estrogen steroids (ethinylestradiol,
estradiol, estrone and estriol) and estrogen-like molecules have been
conducted, and the risk is now well documented. A few studies have

* Corresponding author. Tel.: +33 472208902.
E-mail address: jeanne.garric@cemagref.fr (J. Garric).

0269-7491/$ - see front matter © 2009 Elsevier Ltd. All rights reserved.
doi:10.1016/j.envpol.2009.06.012

been conducted on the risk related to anti-androgens (Sumpter,
2005), and surprisingly, virtually no studies have been conducted on
the occurrence of gestagens in wastewater and surface water and
their effect on non-target organisms.

Gestagens (also called progestogens, progestagens or progestins)
are hormones that produce effects similar to those of progesterone
(P4). Progesterone is a C-21 steroid hormone involved in the female
menstrual cycle, pregnancy and the embryogenesis of humans and
other species (Rozenbaum, 2001; Hardman et al., 1996). Since
natural progesterone is inactivated very rapidly in the organism,
several synthetic progestins have been developed. Progesterone and
synthetic progestins act through nuclear receptors, mainly the
progesterone receptor (PR) but also through other receptors such as
the androgen receptor (AR), estrogen receptor (ER), glucocorticoid
receptor (GR) and mineralocorticoid receptor (MR). Synthetic
progestins can have various hormonal activities: estrogenic, anti-
androgenic and androgenic (Table 1).

Gestagens are compounds that can pose a risk for the aquatic
environment, at least for fish, in which gestagens play a role in the
control of spawning behavior (Kobayashi et al., 2002). In a recent
study (Kolodziej et al., 2003), the synthetic progestin medrox-
yprogesterone acetate (MPA) and other steroid hormones were
found in WWTP effluent samples. The authors highlighted that,
considering the levels found, these compounds were able to elicit
pheromonal responses in fish that could alter their behavior and
interfere with their reproduction (Kolodziej et al., 2003).



3486 J.-P. Besse, J. Garric / Environmental Pollution 157 (2009) 3485-3494

Table 1

Classification and biological activities of gestagens (adapted from Rozenbaum, 2001; Schindler et al., 2003).

Classification Progestin Progestagenic Estrogenic Anti-androgenic Androgenic
Natural Progesterone 4F = e =
Structurally related to progesterone Progesterone derivatives Dydrogesterone 4 = +/- =
Medrogestone + - +/— -
Pregnane derivatives Chlormadinone acetate + - + -
Cyproterone acetate + - 4FF =
Medroxyprogesterone acetate + - - +/—
Norpregnane derivatives Promegestone 4F = = =
Nomegestrol acetate + - +/— -
Structurally related to testosterone Estranes Norethisterone + 4F = aF
(19-Nortestosterone derivatives) Lynestrenol + + — 4F
Tibolone 4F 4F = 4F
Gonanes (ethinylated derivatives) Levonorgestrel + = = 4F
Norgestimate + = = 4F
Desogestrel/Etonogestrel + = 4F
Gestodene 4F = = 45
Gonanes (nonethinylated derivative) Dienogest 4F +/— 4F aF
Structurally related to spironolactone Drospirenone 4F = 4F =

Reviewing the use of steroid hormones in France, we found that
there were 18 different natural and synthetic gestagens used but
only few occurrence studies and no environmental risk assess-
ments. In this paper we therefore propose to review the knowledge
on progestins and to conduct a preliminary assessment of the risk
for wastewaters and surface waters.

2. Pharmacology of gestagens
2.1. Classification of gestagens

Progesterone is the only natural gestagen: all other molecules are
synthetic and are often referred to as progestins or synthetic
progestins. In this paper, the terms “gestagen” and “progestin” will be
used throughout to describe gestagens in general and synthetic
progestins, respectively. Synthetic progestins differ from proges-
terone by several chemical modifications (Appendix A) and are
classified accordingly. Briefly, there are derivatives of 17-a-hydrox-
yprogesterone (pregnanes), of 17-a-norhydroxyprogesterone and 19-
norprogesterone (norpreganes), and of 19-nortestosterone (estranes
and gonanes). There are large differences in the biological effects of
progestins: some can present estrogenic activity (norethisterone,
tibolone) while others are well known to display anti-androgenic
activities (cyproterone and chlormadinone acetate); these different
properties are summarized in Table 1.

2.2. Mechanism of action and activity of gestagens in mammals

Natural progesterone (P4) has progestagenic, anti-estrogenic,
anti-aldosterone and mild anti-androgenic activities. P4 mainly
acts through the progesterone nuclear receptors PRA and PRB and
modifies the transcription of target genes (Rozenbaum, 2001). The
main genomic activities are:

e preparation of the uterus for nidation, then maintaining
gestation.

inhibition of the secretion of pituitary gonadostimulins,

e blastocyte implantation,

anti-estrogenic effect by induction of 17-hydroxysteroid
dehydrogenase, which accelerates the conversion of estradiol
into estrone, and by induction of estrogen sulfotransferase.
anti-mineralocorticoid action by inhibition of aldosterone
receptors, which induces a decrease in plasma sodium by
increasing its urinary elimination.

P4 can also produce non-genomic effects. Such effects are repor-
ted to be faster than genomic effects (hours versus days) and can
trigger different metabolic reactions and receptors (GABA, NMDA
and acetylcholine receptors). P4 plays a role in oocyte maturation
and modulation of reproductive signaling in the brain, but also has
a sedating action by potentiating the GABA effect on GABA(A)
receptors or can impair the glucose metabolism (Hardman et al.,
1996; Rozenbaum, 2001; Pharmacorama, 2008).

Synthetic progestins are mainly used in association with an
estrogen in oral contraception. Progestin activity may differ from
natural P4 (Table 1): some can display estrogenic activities (tibo-
lone [TBL], levonorgestrel [LNG]), while others are stronger anti-
androgenics (cyproterone acetate [CPA]). Synthetic progestins are
generally more potent than P4; as an example they are reported to
be much more effective inhibitors of the secretion of gonadosti-
mulins (Pharmacorama, 2008). Progestins also have several other
metabolic effects, depending on their chemical structure. For
example, ethinylated gestagens, particularly gestodene (GSD), have
been demonstrated to inhibit cytochrome P450 enzymes (Rozen-
baum, 2001; Kuhl, 1996).

2.3. Structure-activity relationships

As noted above, progestins can have subtle differences in their
mode of action. This is related to chemical modifications at key
points of the general structure of gestagens (Rozenbaum, 2001;
Stanczyk, 1996). By acting on these key points, it is possible not only
to modulate the progestagenic activity but also to switch the
activity to other steroid pathways. The key points are shown in
Fig. 1 and the structure-activity relationships are summarized in
Table 2.

3. Material and methods

This paper has two main goals: i) to review the ecotoxicological and pharma-
cological knowledge on progestogens used in human medicine to provide an over-
view of the biological effects of these molecules and ii) to assess the exposure to the
aquatic environment by calculating predicted environmental concentrations (PECs)
and to provide a preliminary characterization of the risk for gestagens.

To do so, the scientific literature was reviewed, as well as the following data-
bases and books: the Banque Claude Bernard (BCB), a complete, free French data-
bank on human pharmaceuticals (http://www.resip.fr), the BIAM database (www.
biam2.org), the drugs.com drug database (www.drugs.com), the Micromedex
Drugdex® databank (from Thomson Micromedex, available at www.micromedex.
com/products/drugdex), the Martindale compendium’s Complete Drug Reference
(Sweetman 2002), Les progestatifs (Rozenbaum, 2001) and the Goodman and
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Fig. 1. Chemical key points of progesterone. Structural changes on these points induce
changes in the molecule’s activity (Rozenbaum, 2001). See Table 2 for structure-

activity relationships.

Gilman’s The Pharmacological Basis of Therapeutics (Hardman et al., 1996). Special
attention was paid to the metabolism and active metabolites of gestagens. As
highlighted in previous studies on pharmaceuticals, metabolism is one of the most
important processes that can reduce the quantities of pharmaceuticals reaching the
aquatic environment. Moreover, human metabolism can give rise to metabolites
(Fig. 2) that must be considered when assessing the environmental risk (Besse et al.,
2008; Huschek et al., 2004). Finally, as highlighted above in the structure-activity
relationships, modifications in chemical structure can result in important modifi-

cations in activity, both quantitatively and qualitatively.
Preliminary exposure assessment was implemented by calculating PECs, as
described in Besse et al. (2008), using the following equation:

Table 2

Structure-activity relationships and structural key points for gestagens (Rozen-
baum, 2001; Garcia-Becerra et al., 2002; Larrea et al., 2001; Jamin, 2003; Stanczyk,

1996).

Structural key points and functions

Changes in activity

C(3) ketone and A4 double bond
C(3) then C(20) ketone reduction
A4 Double-bond reduction
C(3) ketone reduction only

C(10) B methyl group suppression
C(10) B methyl group conversion
to C(10) o
170-Hydroxylation
17 o-OH esterification
Switch from C(13)-methyl group
to 13 ethyl group
Addition of an ethinyl radical on C(17)

C(10) methyl group suppression

A4, A9 And A 11 insaturation
of a 19 norsteroid
C(3) ketone and A4 double bond

C(3) ketone reduction for
19-nortestosterone derivatives

C(3) ketone And A4 double-bond
reduction for 19-nortestosterone
derivatives

17B-hydroxylation of 19-nortestosterone
derivatives

Essential for binding to progesterone
receptor

Reduction then abolition of the
progestagenic activity

Reduction or abolition of the
progestagenic activity

No modification of progestagenic
activity

Delays metabolization

Delays metabolization

Enhances metabolization
Delays metabolization
Delays metabolization

Reduces androgenicity and enhances
progestagenicity

Reduces androgenicity and enhances
progestagenicity

Enhances affinity to androgen receptor

Anti-aromatase activity of P4
(anti-androgenic activity)
Appearance of estrogenic activity

Switch from progestagenic activity
to estrogenic activity

Necessary for displaying estrogenic
activity
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consumption x Fexcreta x Fstp
WWinhab x hab x Dilution x 365

PEC is expressed in mg I~' using the following parameters: consumption is the
quantity (mg year!) of an active molecule consumed by the population over 1 year in
a defined zone (generally a country); hab is the number of inhabitants and 100 the
correction factor for the percentages; 365 is the number of days per year (day year—');
WWinhab is the volume of wastewater per person per day (default value = 200 |
inhabitants~! day~'); dilution is the dilution factor from WWTP effluent to surface
waters (default value set at 10); Fexcreta is the excretion fraction of the active molecule;
Fstp is the fraction of emission of the drug from wastewater treatment plants (WWTPs)
directed to surface water, which can be defined as (1-WWTP removal fraction).

PEC gestagens were calculated using the actual amounts of progestogens
provided by the French Medical Product Safety Agency (Agence Francgaise de
Sécurité Sanitaire des Produits de Santé, AFSSAPS, Paris).

PECsurfacewater =

4. Results
4.1. Metabolism data

Metabolism and pharmacokinetic data for progestins are limited
(Stanczyk, 2003). No reliable excretion fraction value could be
determined, except for cyproterone acetate (CPA). However,
reviewing metabolism data highlighted very valuable information
on the metabolites of gestagens, particularly progestins, that can
help describe the hazard for the aquatic environment. All gestagens
are metabolized extensively following the same general pathway: in
the liver, they are mainly submitted to reduction and hydroxylation.
Reduction generally acts primarily on a double-bond of ring A then
on the ketone function of carbon 3. These structural modifications
lead to metabolites that can be pharmacologically active but whose
activity differs from the parent compounds. The parent compound
and metabolites can subsequently be sulfo- and glucuroconjugated
prior to excretion (Stanczyk, 2003; Rozenbaum, 2001). Information
on gestagen metabolites is summarized in Table 3 and detailed in
Appendix B. Although some metabolites with progestagenic prop-
erties are formed, it should be noted that some metabolites have
a significant in vitro estrogenic activity (Garcia-Becerra et al., 2002;
Larrea et al., 2001). This has been shown for metabolites of ges-
tagens structurally related to testosterone (Appendix B) and has
a strong implication for the hazard and risk assessment related to
gestagens. For medrogestone, nomegestrol acetate, promegestone,
norgestrienone and norelgestromin, no data were found.

4.2. PEC calculation and comparison with field measurements

Since no quantitative excretion data were available other than for
CPA, the calculation of PEC values for progestogens remains limited
and only conservative PEC values, assuming no metabolism, could be
calculated. Moreover, since very few studies have been conducted on
progestagens in the environment, no data exist on the WWTP removal
rates for these molecules. Therefore, to limit the uncertainties, we
calculated PEC values for the WWTP influent, without considering the
WWTP removal rate and dilution factor. The results are displayed
in Table 4. Since lynestrenol and norgestimate are prodrugs, their
consumption amounts were summed with the amounts of nor-
ethisterone (NET) and levonorgestrel (LNG), their corresponding active
metabolite, respectively, to calculate a more accurate PEC. PEC values
for progestins range from less than the ng 1-! to the hundred ng 1~}
level. Norelgestromin and norgestrienone show very low PEC values,
even with conservative assumptions; consequently, these two mole-
cules are not expected to be present in the aquatic environment. P4
showed a high PEC of more than 2 pg 1-!; however, like all other
gestagens, P4 is submitted to extensive metabolism and only traces of
the parent compound are excreted; therefore, lower concentrations
are expected in the aquatic environment. Moreover, it has been shown
that P4 was highly removed in WWTPs, with a high proportion sorbed
on sludge. (Esperanza et al., 2007).
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Fig. 2. Simplified scheme of the fate of human pharmaceuticals, from their absorption in the human body to their behavior in the aquatic environment. * Glucuroconjugated
metabolites have been shown to be deconjugated in sewer systems and wastewater treatment plants (Panter et al., 1999; Ternes et al., 1999; D’Ascenzo et al., 2003). Activity or
inactivity of metabolites is to be considered with regard to their pharmacological activity (i.e., their mechanism of action in mammals); see Besse et al. (2008) for a discussion on the

environmental relevance of pharmaceutical metabolites.

Only a few studies on the occurrence of progestagens in the
environment have been conducted to date and LNG and NET are the
main progestagens that have been investigated.

Kuch and Ballschmiter (2000) did not find NET acetate in WWTP
effluents, whereas LNG was found in only one sample, at the low

concentration of 1 ng 1=, A study in French rivers did not detect LNG
or NET, (Labadie and Budzinski, 2005a). Another study (Solé et al.,
2000) did not reveal the presence of LNG, NET or progesterone in
surface waters and WWTP effluents. Other studies (Petrovic et al.,
2002; Lopez de Alda et al., 2002) report the presence of NET, LNG and

Table 3

Review of major and active metabolites of gestagens.

Parent compound Major metabolite(s) Active metabolite(s) Activity References
Progesterone 5B-Pregnane-30,200.- No pharmacological Stanczyk, 2003

diol-3-glucuronide

activity reported

Dydrogesterone Dihydrodydrogesterone (DHD) Dihydrodydrogesterone (DHD) Progestagenic Rozenbaum, 2001
C21-OH-dydrogesterone C21-OH-dydrogesterone Potentially progestagenic Schindler et al., 2003
C130-OH-dydrogesterone C130-0OH-dydrogesterone Potentially progestagenic
Chlormadinone acetate 3-Hydroxy-chlormadinone acetate 3pB-Hydroxy-chlormadinone acetate Anti-androgenic Schindler et al., 2003
Cyproterone acetate 15B-Hydroxycyproterone acetate 15B-Hydroxycyproterone acetate Anti-androgenic Schindler et al., 2003
Norethisterone 3a,5p-Tetrahydronorethisterone 5a-Dihydronorethisterone Estrogenic activity/ Rozenbaum, 2001
sulfate and glucuronide progestagenic activity Schindler et al., 2003
3a,5B-Tetrahydronorethisterone ND, potentially estrogenic Larrea et al., 2001
3a,50-Tetrahydronorethisterone Estrogenic activity
(in vitro)
3B,5a-Tetrahydronorethisterone Estrogenic activity
(in vitro)
Tibolone 3o-Hydroxytibolone A4-Tibolone Progestagenic activity Rozenbaum, 2001
3a-Hydroxytibolone Estrogenic activity
3B-Hydroxytibolone Estrogenic activity
Levonorgestrel 3a-5B-Tetrahydrolevonorgestrel 5a-Dihydronolevonorgestrel Estrogenic activity/ Stanczyk and Roy, 1990
glucuronide (in vitro) progestagenic activity Garcia-Becerra et al., 2002
3a-5B-Tetrahydrolevonorgestrel ND, potentially estrogenic
3B-5a-Tetrahydrolevonorgestrel Estrogenic activity
(in vitro)
Desogestrel/ C13-hydroxyetonogestrel glucuronide ND ND Rozenbaum, 2001
Etonogestrel C15a-hydroxyetonogestrel glucuronide ND ND Verhoeven et al., 2001
3o0,50-Tetrahydroetonogestrel sulfate ND ND
3f,50-Tetrahydroetonogestrel ND ND
(free and glucuronide)
Gestodene ND 50-Dihydrogestodene (in vitro) Estrogenic activity/ Rozenbaum, 2001
progestagenic activity
3a,50-Tetrahydrogestodene Estrogenic activity
(in vitro)
3B,5a-Tetrahydrogestodene Estrogenic activity
(in vitro)
Drospirenone Acid metabolite of drospirenone ND ND Rozenbaum, 2001
4,5-Dihydrodrospirenone sulfate ND ND Sitruk-Ware, 2006

ND: no data available.



J.-P. Besse, J. Garric / Environmental Pollution 157 (2009) 3485-3494

Table 4

WWTP influent predicted environmental concentrations (PECinfluent) for ges-
tagens; based on their consumption in France in the year 2004 (data from Afssaps,
2006).

Compound Consumption of PEC influent
active ingredient in (ngl™)
the year 2004 (kg)

Progesterone 9864.25 2252.11

Cyproterone acetate 821.56 187.57

Dydrogesterone 744.70 170.02

Chlormadinone acetate 385.17 87.94

Nomegestrol acetate 312.10 71.26

Drospirenone 149.38 34.10

Norethisterone + norethisterone 100.99 31.80

acetate + lynestrenol

Levonorgestrel + norgestimate 94.17 21.50

Medrogestone 87.73 20.03

Medroxyprogesterone 68.50 15.64

Tibolone 52.53 11.99

Desogestrel + etonogestrel 28.88 6.86

Hydroxyprogesterone 27.58 6.30

Gestodene 22.04 5.03

Promegestone 13.41 3.06

Norgestrel 11.92 2.72

Dienogest 5.73 1.31

Norgestrienone 2.59 0.59

Norelgestromin 0.34 0.08

P4 in WWTP effluents or in sediment rivers (Table 5). Three very
recent studies also report the occurrence of gestagens in different
environmental samples (Table 5): P4 has been found in hospital and
urban WWTP effluents in concentrations up to 33 ng 1= (Pauwels
et al,, 2008); several gestagens have been measured (Chang et al,,
2008)in the low ng1~! range in effluents and surface waters; P4, LNG
and NET have been found in surface water and groundwater samples
at the ng 1! range (Vulliet et al., 2008). Finally, medroxyprogester-
one acetate (MPA) was found in effluent samples (Kolodziej
et al,, 2003). MPA was detected in four of eight effluents tested,
at concentrations ranging from 1 ng 1~! to 15 ng 1~ . MPA was also
detected at low concentrations (0.4-0.7 ng 1-!) in wetland samples.
For MPA, the maximum effluent value of 15 ng 1-! found in one
effluent sample (Kolodziej et al., 2003) is equal to the conservative
PECs determined for influents, suggesting that this molecule could
be excreted in significant amounts. Since PECs remain conservative
because of limited data, the calculated values are much higher than
the range of the measured values (i.e., ng 1"1). This difference could

3489

be mainly related to extensive metabolism and low excretion
amounts of the unchanged parent molecule.

5. Discussion
5.1. Concentrations entering the aquatic environment

Given the limited metabolism data, most particularly the lack
of quantitative excretion data, it was only possible to calculate
conservative PECs, which limits their environmental relevance.
Although it was not possible to calculate the excretion fraction for
gestagens, some evidence (Verhoeven et al., 2001; Stanczyk and Roy,
1990; Vos et al., 2002) suggest that natural progesterone and some
progestins related to testosterone (i.e., LNG, NET, ETO and GTD) have
excretion fractions of a free and/or conjugate unchanged molecule
ranging from about 5 to 10%. Applying this excretion fraction range
to calculated PECs gives refined values in the range of field
measurements. Field measurements from the study of Kolodziej
et al. (2003) suggest that MPA could be excreted in higher amounts
as an unchanged molecule.

Some gestagen metabolites could be present at higher concen-
trations. Although no excretion value could be calculated, there is
some evidence in the literature for higher excretion rates than
parent compounds.

Concentrations of pregnanediol (main metabolite of P4) entering
the aquatic environment could be of environmental concern.
Assuming a 15% excretion fraction value for this compound (Grady
et al,, 1952; Sommerville and Marrian, 1950) gives a PEC for WWTP
influent of about 340 ng I~ Pregnanediol is also physiologically
excreted in urine, in daily rates ranging from 1 mg for men to 70 mg for
pregnant women (Hardman et al., 1996), giving a cumulated excretion
over a year of about 150 kg for France (data not shown). Added to the
assumed PEC levels described above, this gives concentrations
entering WWTPs of about 370 ng 1!, This metabolite is reported to be
inactive. Moreover, it has undoubtedly been present in the environ-
ment for decades, and there is no evidence that any biological effect
is related to it. However, considering the rates of its release into the
environment through WWTPs, which should have considerably
increased with the use of P4 in HRT, concerns are being raised and
studies should investigate the fate and toxicity of this molecule.

Other metabolites with estrogenic activity could be found in
surface waters at higher levels than parent compounds. Following an
oral administration of NET (Stanczyk and Roy, 1990), there was five

Table 5
Concentrations of gestagens in different environmental samples (expressed in ng.1~! for aqueous samples and in ng.g~' for sediment samples).
Molecule Sample type References
WWTP ? influent WWTP ? effluent Surface water Ground water Sediment
Norethisterone <02-89 <02-174 nd - 1.08 Lopez de alda et al., 2002
Petrovic et al., 2002
2.8 be 42-564 Vulliet et al.,, 2008
Levonorgestrel <0.2-16.1 <02-4 nd - 2.18 Lopez de alda et al., 2002
Petrovic et al., 2002
539-7¢ Th= 11 @ Vulliet et al., 2008
Progesterone nd - 6.82 Lopez de alda et al., 2002
25-33 Pauwels et al., 2008
4.8 -33 nd - 2.5 Pauwels et al., 2008
15.3 - 100 © nd-32°¢ Pauwels et al., 2008
3.1-10 0.31 - 0.37 0.06 - 0.09 Chang et al., 2008
17%-35¢ 28-414 Vulliet et al.,, 2008
MPA 021 -2.42 <04-15 Kolodziej et al., 2003
0.03 - 0.42 Chang et al., 2008
2 domestic WWTP otherwise indicated.
b urban dam of water receiving effluents from various sewage treatment plants.
¢ lake supplied by a lacustral source and different rivers from rural zones.
4 highest concentrations were found in deep phreatic water, downstream of agglomerations.
e

hospital WWTP.nd: not detected.
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times more 30-5B-tetrahydro-NET (free and conjugated) than NET
(free and conjugated) in urine. The same study showed that total
urinary amounts of 3o-5B-tetrahydro-LNG (free and conjugated)
were 15 times higher than total amounts of LNG. Although there is
a need for more studies, especially to determine WWTP removal
rates of these molecules, these results indicate that wastewater
effluent levels for 3a-5B-tetrahydro-NET and 3¢-5B-tetrahydro-LNG
could be up to 45 ng 1-! and 240 ng 17}, respectively (by taking into
account maximum values for NET and LNG reported in Table 5 and
assuming comparable removal rates for parent compounds and
metabolites). Therefore, there is evidence that most relevant
compounds according to the environmental exposure and biological
activity have not been targeted yet.

5.2. Fate and behavior in the aquatic environment

Except for P4, for which high removal rates in WWTPs and rapid
degradation in surface water are expected (Esperanza et al., 2007;
Labadie and Budzinski, 2005b), no data are available on the envi-
ronmental half-lives and degradation pathways for gestagens. This
is a significant limitation for the environmental assessment of
gestagens and limits the relevance of the environmental concen-
trations of metabolites calculated above. It is not possible to draw
any conclusion on the degradability of these molecules, but the
following assumptions can be made. First, the degradability of
synthetic progestins could be lower than for natural P4, although
this is an indirect assumption. Synthetic progestins are specifically
designed to have higher body half-lives than P4, which is rapidly
inactivated. Moreover, a parallel can be drawn between estrogens
and gestagens. Synthetic ethinylestradiol (EE2) is reported to be
more resistant to bacterial biodegradation than natural estradiol
(E2) (Ying et al., 2003; Jiirgens et al., 2002), whereas the photo-
degradation times are similar (Jiirgens et al., 2002). Resistance to
bacterial degradation could be related to differences in stereo-
chemistry and the presence of a C17 ethinylated group in EE2.
Similarly, synthetic progestins (and their metabolites) could be
more resistant to bacterial biodegradation, especially NET, LNG, TBL
and norgestimate, which also have an ethinylated function on C17
(Appendix A) but also CPA, MPA and CMA, which display acetate
groups on C17 (Appendix A). Second, pharmaceuticals are often
considered to be pseudo-persistent contaminants (Daughton,
2003), because they are introduced in the aquatic environment on
a continual basis through WWTPs. Given that gestagens are used
throughout the year for oral contraception and HRT, this contin-
uous release could balance a possible rapid degradation.

Concentrations of gestagens in sediment could be higher than those
found in the water column. This is suggested by the results of a study
(Jenkins et al., 2003) in which P4 levels found in sediment were 20
times higher than those found in the water column. Moreover, Kd
values for NET and P4 have been calculated (Lopez de Alda et al., 2002)
and the results indicate that gestagens may have a general tendency to
accumulate in sediments, but this remains to be confirmed.

5.3. Biological effects on aquatic species

Several progesterone receptors have been found in fish (Pinter
and Thomas, 1995; Todo et al., 2000; Zhu et al., 2003) and ges-
tagens play major roles in fish reproduction. They trigger oocyte
maturation (Lutes, 1983; Truscott et al., 1992) and ovulation in
female fish (Scott et al., 1983; Pinter and Thomas, 1999; Venkatesh
et al.,, 1991). They also play a role in the spermiation in males (Barry
et al., 1990). Therefore, there is evidence that synthetic progestins
could interfere with endogen gestagens in fish and adversely affect
their reproduction. Moreover gestagens also act as pheromones in
fish and are involved in the control of spawning behavior

(Kobayashi et al., 2002). At environmental concentrations, ges-
tagens could interfere with natural pheromones and therefore
impair the physiological responses and spawning behavior in fish
(Kolodziej et al., 2003; Sorensen et al., 1990). However, except for
CPA, which was assessed for its anti-androgenic properties, no
ecotoxicological data in fish were found.

Very few data are available on the ecotoxicity of gestagens on
aquatic invertebrates. A very recent study, assessing the effects of
estradiol, EE2 and MPA on the cladoceran Ceriodaphnia dubia, showed
no effect on reproduction at concentrations ranging from 5 pg 1= to
5 mg I~ (Jukosky et al., 2008). On the contrary, P4 was shown to
induce the production of more male-dominated broods in a 25-day
assay at the concentration of 100 pg 1-! (Kashian and Dodson, 2004).
Another study (Goto and Hiromi, 2003) determined a 48-h ECsq for
NETon immobilization on Daphnia magna of 6.41 mg 1™}, whichis very
higher than environmental concentrations. No chronic toxicity was
observed for NET on the total number of offspring, reproduction
frequency, total number of male offspring, and total number of molts
at tested concentrations (<500 pg 1~ 1), but the results suggested that
there was a synergistic effect between EE2 and NET and the tested
parameters.

No ecotoxicological data are available for metabolites of
progestins; however, pharmacological data i) show that some of
these metabolites have a pharmacological activity and ii) suggest
that they could be found at higher concentrations than parent
compounds in the environment. Therefore, there is a potential for
biological effects on non-target organisms.

The risk could be linked to mixture of gestagens. Gestagens used by
humans are only found at very low concentrations in aquatic samples;
however, a number of different molecules (18 in France) are used.
Moreover, since parent molecules show a main similar mode of action,
there is a real risk of additive or synergistic effects in the environment.
Finally, there is a risk of synergistic effects between gestagens and
estrogens, as shown for P4 and EE2 (Goto and Hiromi, 2003) and as
such effects have been shown in humans (Rozenbaum, 2001).

5.4. Hazard characterization

Although ecotoxicological data are still too limited to provide
information for the hazard assessment of gestagens, the review of
pharmacological data can give valuable hints on the biological
effects of gestagens and their metabolites. Surprisingly, the potential
hazard posed by these molecules may not be limited only to the
progestagenic activity, but also to estrogenic and to anti-androgenic
activity. The different types of biological activities to the different
molecules are discussed here and are summarized in Fig. 3. The
hazard characterization provided here is limited to aquatic species
that display similar receptors to those found in mammals; for other
species, other effects (if any) should occur.

5.4.1. Progestagenic activity

The risk of progestagenic activity is obviously the first to consider.
Natural progesterone and parent progestins have a significant
binding affinity and transcriptional activity on the PR. Synthetic
progestins have a higher activity than natural progesterone. Dihydro
metabolites of progestins have substantially less binding affinity to
PR than the parent compound but within the same range as
progesterone. This has been shown in vitro for GES, NES and LNG
(Larrea et al., 2001; Lemus et al., 2000; Garcia-Becerra et al., 2002).
Some metabolites that can be excreted in higher amounts than
parent compounds also have a significant activity: DHD, 17-
hydroxyprogesterone and 20a-dihydroprogesterone, A4-tibolone,
and to a lesser extent, reduced metabolites. Therefore, there is
a potential hazard of progestagenic activity in the environment.
Considering the low measured concentrations in the environment,
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norgestrel; DGL: desogestrel; GSD: gestodene; DSP: drospirenone. Note: This classification, based on biological activities observed in mammals, is therefore limited to fishes and

possibly to invertebrates that display similar receptors than those found in mammals.

the risk posed by progestagenic activity could be mainly related to
the mixture of gestagens and their metabolites.

Avery recent study (Van Der Linden, 2008) used several modified
CALUX assays to detect hormonal activities in water samples. These
authors showed that there were multiple hormonal activities in
effluent samples. Progestagenic activity was found in only half of the
samples, whereas estrogenic activity and glucocorticoid activity was
found in all the samples. Higher progestagenic activity was found in
an industrial effluent sample than in municipal effluents, suggesting
that the contribution of gestagens used by humans to the aquatic
contamination is not the major one. No activity was found in paper
mill effluent, whereas a previous study (Jenkins et al., 2003) detected
natural progesterone in sediment and surface waters exposed to
paper mill effluent in concentrations 100 times higher than at
a reference site. No progestagenic activity was found in hospital
effluents, perhaps because most of the progestagen consumption is
used for hormone replacement therapy or contraceptives and is
therefore used outside hospitals. Nevertheless, P4 has been found in
hospital WWTPs (Pauwels et al., 2008).

PR activity was only found in a small stream but not in river waters
(Van Der Linden, 2008). This result suggests the absence or at least very
low concentrations of gestagens in surface waters. There is a need for
more studies since this result may stem from several factors: i) the low
half-life for gestagens, as has been shown for P4 (Labadie and Bud-
zinski, 2005b); ii) the sorption of gestagens in sediment or suspended
matter (Lopez de Alda et al., 2002; Esperanza et al.,2007); and iii), a lack
of sensitivity of the ER CALUX assay. The reference compound used was
org2058, reported to be 13 times more potent than progesterone in this
assay. Given that most gestagen metabolites have a progestagenic
activity similar to or lower than progesterone (Appendix B), it is
possible that the use of org2058 as the reference compound is not
sensitive enough to detect an environmental progestagenic activity.

5.4.2. Estrogenic activity

Progestins derived from testosterone appear to transform into
tetrahydroderivatives, which present an estrogenic activity. This
had been shown in vitro for GSD (Larrea et al., 2001; Lemus et al.,
2000), NET (Larrea et al., 2001) and LNG, although there are some
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contradictory results on this last molecule (Garcia-Becerra et al.,
2002; Lemus et al., 1992). The 3B-5a-tetrahydroderivatives from
NET, GES and LNG have been shown to bind with the o subunit of
the ER and displayed in vitro transcriptional activities through the
Era equivalent to about 90% of that of estradiol for tetrahydro-
NET and tetrahydro-GES (Larrea et al., 2001) and equivalent to
about 80% for tetrahydro-LNG. Such derivatives are structurally
close to ethinylestradiol (Appendix A). Dihydroderivatives also
display, but to a lesser extent, an estrogenic activity through ERa
(Larrea et al., 2001; Garcia-Becerra et al., 2002). Moreover, TBL is
metabolized into two main metabolites that are known to exhibit
estrogenic activity: 3o and 3B-hydroy-TBL (Schindler et al., 2003;
Rozenbaum, 2001). Therefore, there is evidence that some ges-
tagen metabolites could act as estrogenic compounds in the
aquatic environment. The environmental risk of estrogenic
disruption remains putative as in vivo human tetrahydro-isomers
(3a-5B, major isomer) are different from those that have been
tested in vitro (3p-5¢. form). Since there can be differences in the
estrogenic activity of isomers (Larrea et al., 2001; Lemus et al.,
2000), there is a need to clearly assess the estrogenic activity of
3a-5B-tetrahydroderivatives. Nevertheless, since NES and GES are
reported to have estrogenic activity (Table 1), there is strong
evidence that their metabolites display this activity.

As discussed above, concentrations of these metabolites
entering the aquatic environment could be higher than those of
parent compounds; therefore, there is a potential risk of estrogenic
activity. They have a similar mode of action to estrogen: conse-
quently, tetrahydroderivatives and to a lesser extent, dihydroder-
ivative metabolites from progestins derived from testosterone are
likely to contribute to an estrogenic risk for the aquatic environ-
ment, by cumulative effect with each other and/or with other
natural or xenoestrogens such as ethinylestradiol.

5.4.3. Anti-androgenic activity

A risk of anti-androgenic activity cannot be excluded. CPA, CMA
and DSP are progestins that have an anti-androgenic activity.
Hydroxylated metabolites of CPA and CMA are reported to be anti-
androgenic as well, so there is a possibility that the mixture of these
molecules is present in the aquatic environment in sufficiently high
concentrations to elicit anti-androgenic responses in non-target
organisms. Exposure of snails to nominal concentrations of
1.25 mg/l of CPA resulted in reduced length of male sex organs
(Tillmann et al., 2001); however, the authors concluded that anti-
androgens could be of lesser concern for snails compared with
estrogens and androgens. The results of a study on exposure of
Japanese medaka to anti-androgens (Kiparissis et al., 2003)
concluded that CPA had the potential to alter testicular develop-
ment and gametogenesis in fish. However, tested concentrations
were in the pg 17! range, higher than what is expected in the
aquatic environment for CPA. In a 7-day experiment, exposure of
fish to 250 ng 1! CPA resulted in decreasing circulating levels of
estradiol and testosterone (Sharpe et al., 2004). In the same study,
a significant decrease in plasma testosterone levels in males
exposed to 100 ng 1-! and 10 ng I-! in females was observed after
14 days. Vitellogenin plasma levels were not affected by CPA
exposure at the tested concentrations. Since the excretion fraction
of unchanged CPA are reported to range from 5 to 20% (Appendix
B), the influent PEC ranges from 10 to 40 ng 1!, a comparable
concentration that elicited effects in fish. Concentrations of CPA in
surface waters could be lower, depending on WWTP removal rates
and degradation time. On the other hand, other anti-androgenic
compounds such as CMA and hydroxylated metabolites of CMA and
CPA could act additively. There is a potential risk of anti-androgenic
activity related to gestagens, although there is a need for more
studies.

5.5. Selection of relevant gestagens according to the
environmental concern

In previous work on pharmaceuticals (Besse and Garric, 2008),
a prioritization was conducted on in order to identify the
compounds of high concern for the environment. The prioritization
strategy previously implemented was not applicable to gestagens
mainly because of the lack of a reliable excretion fraction. Theo-
retically, it could be possible to rank gestagens and their metabo-
lites by comparing their consumption amounts and their relative
binding affinities to PR and ER, but even in this case, the available
data are too limited and heterogeneous to classify them accurately.

Nevertheless, it is possible to target a few compounds for which
occurrence studies and ecotoxicological assays should be imple-
mented firstly, to assess the risk of endocrine disruption, in
accordance with each respective type of risk (i.e., progestagenic,
estrogenic and anti-androgenic). This risk of endocrine disruption
for aquatic species is based on the biological activity observed in
mammals, therefore, it is limited to fishes and possibly to inverte-
brates that display similar steroid receptors than in mammals.

MPA is the parent progestin that has been found in the highest
amounts (Kolodziej et al., 2003); therefore, other occurrence and
toxicity studies should be directed toward MPA.

Occurrence studies should also be conducted on DHG, which is the
third-ranked molecule in terms of consumption amounts (Table 5). As
DHG is mainly metabolized in the active DHD, occurrence studies
should also investigate this last molecule.

Tetrahydro-metabolites of LNG, GSD and NET, and the metabo-
lites of TBL, are likely to exert an estrogenic activity. Since GSD is
used in low amounts (Table 5), concentrations of this compound
and its metabolites entering the environment are expected to be
negligible. On the contrary, occurrence and ecotoxicological studies
should focus on 3,50 tetrahydro-metabolites of LNG and NET and
on 3o hydroxylated metabolite of TBL.

CPA, CMA and their hydroxy metabolites should be tested for
occurrence and toxicity because they display a significant anti-
androgenic activity.

Given that pregnanediol could be excreted in significant
amounts, it should be tested for ecotoxicity and occurrence.

Finally, for all the molecules cited above, degradation studies are
needed to determine their removal rates in WWTPs and their fate in
the aquatic environment (sorption to sediment and degradation time).

6. Conclusion

This study was the first one conducted on the environmental
risk of gestagens used by humans. Although it was not possible to
conclude on the environmental risk due to limited data on the fate
of these molecules, it was possible to assess the hazard and the
biological effects of gestagens and their metabolites and also to
target relevant metabolites for further studies. The following
conclusions, which remain to be confirmed, can be drawn.

o Synthetic progestins are expected to be found in effluent samples
and possibly in surface waters, mainly as metabolites, in concen-
trations possibly in the ng 1~! and even the 100 ng 1! range.

e Residual parent compounds and some active metabolites with
progestagenic activity could interfere with spawning behavior
in fish.

e Metabolites of progestins derived from nortestosterone can act
as estrogenic compounds and therefore may act additively with
other xenoestrogens such as ethinylestradiol.

e Some progestins such as chlormadinone acetate and cyprot-
erone acetate and their metabolites have anti-androgenic
properties and may pose a risk for aquatic species.
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e Taken separately, progestins might not present a risk for the
aquatic environment; however, since they are expected be
found in the environment as mixtures, there is a risk of additive
or even synergistic effects.

Therefore, as several other authors (Sumpter, 2005; Johnson et al.,
2008), we consider that synthetic gestagens merit more attention
than they have received to date. There is a need to conduct other
studies to clearly assess the risk for the aquatic environment, notably
occurrence studies and ecotoxicological assays for metabolites and
degradation tests for some parent gestagens and metabolites.
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Molécules a caractere perturbateur endocrinien :
stéroides sexuels

4.3. Principaux résultats
4.3.1. Identification de métabolites humains d'intérét

Bien que la pertinence des PEC soit limitée par le manque de données sur le métabolisme
et le devenir dans I'environnement (dégradation dans les STEP, demi-vie...), il a été possible
d’identifier des molécules parentes et des métabolites susceptibles de contaminer les effluents
de STEP et les eaux de surface et dresser ainsi une « cartographie » des progestatifs d’'intérét
pour le milieu aquatique pouvant servir de base a des études d'occurrence et/ou de toxicité
futures.

4.3.2. Evaluation de l'effet

De maniére assez surprenante, les effets biologiques escomptés ne se limitent pas a une
activité progestative et anti-androgénique mais sont également de nature estrogénique. Cette
activité biologique semble étre spécifique des progestatifs dérivés de la testostérone dont font
partie la noréthisterone et le levonorgestrel, qui sont les deux progestatifs les plus utilisés en
contraception orale.

Les données d'effets sur des organismes aquatiques sont tres restreintes, et il n'est pas
possible de conclure sur le risque posé par ces molécules. Une étude trés récente (Zeilinger et
al. 2009) confirme toutefois les effets des progestatifs a de faibles concentrations, de 'ordre
des concentrations environnementales. Ainsi le levonorgestrel induit une inhibition de la
reproduction chez le poisson dés une concentration d’exposition de 0.8 ng/l ; et les auteurs
rapportent notamment une modification du comportement chez les poissons méles ainsi que
des changements morphologiques chez les femelles.

D’'une maniére générale, les effets de type perturbateurs endocriniens suivants sont a
considérer (au moins sur les organismes présentant des récepteurs a ces molécules) :

* une activité progestative, les effets pouvant étre additifs entre les différents progestatifs
présents ;

* une activité estrogénique qui s'ajouterait a celles des autres xénoestrogénes dont
I'éthinylestradiol et I'estradiol ;

* une activité anti-androgénique ;

* enfin, un effet de type phéromonal n'est pas a exclure a de tres faibles concentrations
(Kolodziej et al. 2003).

En conclusion, il est nécessaire de mieux évaluer les effets biologiques de cette classe de
molécules.

4.3. Perspectives

En premier lieu, et compte-tenu des incertitudes existantes sur la dégradation dans
'environnement et les taux d'abattement dans les STEP des progestatifs, des mesures
chimiques sur les composés parents et les métabolites humains les plus susceptibles de
contaminer le milieu aquatique devraient étre effectuées afin d'informer de maniére précise sur
le niveau de contamination. Dans un premier temps, des mesures chimigues en entrée et
sortie de STEP (effluents et aval) pourraient porter sur les molécules suivantes :

* acétate de médroxyprogestérone,

* dihydrodydrogestérone,

* preganediol,

* 3a,5B-tetrahydrométabolites du Iévonorgestrel et de la noréthistérone ; ces dernieres
molécules n'étant peut-étre pas disponible dans le commerce, il sera peut-étre
nécessaire de recourir a leur synthése chimique.
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En paralléle, a ces mesures chimiques, des essais de laboratoire en conditions contrdlées
pourraient étre menés afin d'évaluer les effets biologiques de ces molécules sur des
organismes aquatiques (poissons et invertébérés). Des études évaluant l'effet a des
concentrations trés faibles (ng/l et inférieure) pourraient donner une premiére idée de

I'existence et de l'intensité des effets de type phéromonal.

En ce qui concerne les invertébrés, ces molécules devraient étre testées sur d'autres
invertébrés que les cladocéres (daphnie et cériodaphnie) utilisés dans les tests standardisés,
ceux-ci n’étant pas sensible aux estrogénes et aux progestatifs (Jukovsky et al. 2008 ;
Brennan et al. 2006 ; Kashian et Dodson 2004). Des especes exprimant des récepteurs aux
stéroides feraient de meilleurs organismes de test, par exemple les mollusques dont les
stéroides endogénes sont chimiquement comparable a ceux des vertébrés et qui sont trés
utilisés pour évaluer les effets de perturbateurs endocriniens (Matthiessen 2008).

Enfin, plus que des essais sur des molécules isolées, des essais portant sur des mélanges
de ces molécules devraient étre mis en place, a des concentrations proches de celles
mesurées ou estimées pour les eaux de surface, afin d’étudier :

* les risques d’'addition ou de synergie d'effets entre des molécules présentant des
mécanismes d’action semblables (exposition a plusieurs progestatifs) ;

* les interactions entre les différents stéroides (association estrogéne et progestatif par
exemple) ;

* la contribution des métabolites hydrogénés du levonorgestrel et de la norethistérone a
I'effet estrogénique d’'un mélange de xénoestrogénes ;

* 0ou encore I'exposition simultanée a un (ou plusieurs) progestatif et a des perturbateurs
endocriniens non pharmaceutiques (pesticides ou antifongiques par exemple).

192



Chapitre 8.

Molécules anticancéreuses
cytotoxiques

R 11 o [ To o) o 195
O T 3= T o o PR 195
1.2. Les différentes classes d’antiCanCereUX .........cooovveeeeiieeeiiiiee e 195

2. Evaluation de I'exposition pour les cytotoXiQUeS —  ..oooiriiiiiiiiii e 197
2.1. CalcUl dES PEC ... 197
2.2. Comparaison avec les valeurs MeSUIEES ..........ccovvvieieeeieeeeeeeeeeeeeeee e 197
2.3. Conclusion pour I'évaluation de I'eXpoSition ..............uueeeiiieeiiiieiicen e, 197

3. Evaluation du risque pour |es CytotOXIQUES ......  oooiiiriiiiiie e 197

4. Priorisation Préliminaire ... s et 199
4.1. Revue des MOIECUIES PArENIES .......uuuuruureeeereieieeeeeeeaeeeeeeeeeeeeensseenseneesesenennneenennnnes 199
4.2. MétaboliteS deS CYLOIOXIQUES. ... .ceeeiieeeiiiiie e e e e e e e e e e e e e 201
T I 1= = {1 = =T 201

. DISCUSSION ...ttt ee s 203
6.1. Rejet des médicaments anticancéreux dans I'environnement..............ccccvvvvvennnn.. 203
6.2. Evaluation du risque des médicaments anticCanCéreux ..........ccccceeevveeeeeveevvvnnnnnnnn. 204

193



194



Anticancéreux cytotoxiques

1. Introduction
1.1. Rappel

Une substance cytotoxique (également appelée anticancéreuse, antinéoplasique ou
antitumorale) peut étre définie comme une substance toxique qui va détruire sélectivement les
cellules malignes. Ces substances présentent un mécanisme d’action bien différent des autres
molécules pharmaceutiques dans la mesure ou elles sont développées pour détruire des
cellules ou perturber des signaux métaboliques plutét que de les réguler.

En raison de leurs mécanismes d’action particuliers mais également de leurs propriétés
carcinogenes, mutagenes et tératogenes, elles peuvent représenter un risque spécifique pour
'environnement, et sont susceptibles d’exercer des effets néfastes sur tout organisme
eucaryote (Johnson et al. 2008a). Il est donc nécessaire d'identifier si ces molécules sont
susceptibles d’exercer une pression sur les écosystemes aquatiques.

1.2. Les différentes classes d’anticancéreux

Les anticancéreux sont regroupés dans la classe ATC LO1. Une classification des
anticancéreux, basée sur la structure chimique des molécules et leur mécanisme d’action,
distingue 2 grands groupes d’anticancéreux, les cytotoxiques et les cytostatiques.

1.2.1 Les cytotoxiques

Les cytotoxiques proprements dits sont des anticancéreux qui provoquent des altérations
métaboliques et morphologiques de la cellule conduisant & sa mort. On distingue deux types
de molécules, d’'une part les molécules ayant une interaction directe avec I’ADN dont :

* les alkylants, molécules possédant un ou plusieurs groupements trés nucléophiles qui
se lient a I'ADN et en inhibent la transcription ou provoquent des cassures ;

* les dérivés du platine, qui inhibent la replication de 'ADN en se liant & lui ;
* les agents intercalants, qui agissent par cassure simple brin de 'ADN ;

et d’'autre part, les molécules ayant une interaction indirecte avec I’ADN dont :

* les antimétabolites, analogues structuraux des bases puriques et pyrimidiques ou de
I'acide folique, qui bloquent I'activité enzymatique et inhibent la synthése de 'ADN ;

* les poisons du fuseau mitotique qui empéchent la formation du fuseau mitotique en
division et bloquent donc la replication de la cellule ;

* les inducteurs ou stabilisants de Iésions de ’ADN (inhibiteurs des Topoisomérases).

1.2.2. Les cytostatiques

Les cytostatiques sont des anticancéreux qui agissent par blocage du cycle d’évolution
naturelle de la cellule, notamment en empéchant la fixation sur la cellule tumorale des facteurs
de croissance (protéines de régulation), en particulier les tyrosines-kinases, protéines
impliquées dans la régulation de nombreux processus biologiques comme la croissance, la
différenciation, la migration ou la survie des cellules. On retrouve principalement parmi les
cytostatiques deux classes de molécules :

* les anticorps monoclonaux, anticorps spécifiques de protéines présentes a la surface
des cellules malignes qui vont bloquer les récepteurs extracellulaires ;

* les anti-tyrosine-kinases proprement dits.

B : Par souci de simplification, nous emploierons dans la suite du manuscrit le terme
générique de cytotoxique pour désigner 'ensemble des molécules traitées.
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Molécule Echantillon SRRl Références
(ng/l)
eau de surface <LOQ - 64,8 Moldovan 2006
eau de surface nd Metcalfe et al. 2003
effluent de STEP 0,6 (md)
Zuccato et al. 2005
eau de surface nd
Snoonoepam effluent d'hopital 20 - 4500
clophosphamide _
YEIOPROSP influent de STEP nd - 143 Steger-Hanmann et .
effluent de STEP nd-17
influent de STEP nd
Kanda et al. 2003
effluent de STEP nd
eau de surface 0.05-0.17 Buerge et al. 2006
effluent d'hopital nd - 1914 (md = 109) .
Klmerer et al. 1997
effluent de STEP nd - 40
Ifosfamide effluent de STEP nd (md) - 2900 (max)

eau de surface

nd (md) - 20 (max)

Ternes 1998

eau de surface <0.05-0.14 Buerge et al. 2006
Daunorubicine effluent d'hopital 260 - 1350
Doxorubicine effluent d'hopital nd Mahnik et al. 2004
Epirubicine effluent d'hopital nd
Méthotrexate eau de surface nd Zuccato et al. 2005
; . influent de STEP 15,8 (m)
Bléomycine Aherne et al. 1990
eau de surface 8,5 (m)
effluent d’hopital nd Tauxe-Wuersh et al.
Fluorouracile effluent de STEP nd 2006

effluent d'hopital

< 8600 - 124000

Mahnik et al. 2004

Tableau 11 : Concentrations en agents anticancéreux cytotoxiques mesurées dans divers échantillons
environnementaux (effluents hospitaliers, entrée et sortie de STEP, et eaux de surface).

m : moyenne.
md : médiane.

nd : non détecté.

LOQ : limite de quantification.

Concentration

Molécule Organisme Critére Valeur (mg/l) Références
V. fischerii luminescence CEsg 1220
S.subspicatus  croissance CEgp72h 260
T. pyriformis croissance CEs50 48 h 45 Henschel et al. 1997
Méthotrexate
D. magna immobilisation CEg048h > 1000
B. rerio survie CEs50 96 h 85
X. laevis croissance CEg50 96 h 0.015 Bantle et al. 1994
V. fischerii luminescence CE1g 0.122 Backhaus et al. 1999
Fluorouracile
P. promelas croissance LOEC 120 h 20 De young et al. 1996
Cladribine D. magna immobilisation CEg048h 233 FDA 1996
Paclitaxel D. magna immobilisation CEg048h >0.74 FDA 1996
Thiotepa D. magna immobilisation CEs50 48 h 546 FDA 1996

Tableau 12 : Valeurs d’écotoxicité retrouvées pour les anticancéreux cytotoxiques.
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2. Evaluation de I'exposition pour les cytotoxiques
2.1. Calcul des PEC

Sur la base de I'Equation 3, des valeurs de PEC ont été déterminées pour 'ensemble des
anticancéreux utilisés en France. Les valeurs calculées sont présentées en annexe G pour les
années 2004 et 2008. Les PEC calculées ici sont conservatives car ne tenant pas compte du
métabolisme.

Les valeurs calculées sont tres faibles dans la majorité des cas. Seules 4 molécules
présentent des PEC supérieures a 10 ng/l : ce sont I'hydroxycarbamide, la capecitabine, le
fluorouracile et I'imatinib. 19 molécules affichent des valeurs comprises entre 1 et 10 ng/l, ce
sont la gemcitabine, le cyclophosphamide, I'estramustine, le mitotane, I'erlotinib, la cytarabine,
le lapatinib, l'ifosfamide, la mercaptopurine, le bevacizumab, le carboplatine, le méthotrexate,
le rituximab, le pipobroman, le nilotinib, le trastuzumab, le cetuximab, la temozolomide et
I'irinotecan. Toutes les autres molécules ont des PEC inférieures au ng/l. D’'une maniére
générale, prés de la moitié des molécules anticancéreuses présentent des PEC tres faibles,
inférieures a 0.1 ng/l.

2.2. Comparaison avec les valeurs mesurées

Seul un petit nombre de molécules de type cytotoxique ont été recherchées et/ou
détectées dans le milieu aquatique (Tableau 11). Les concentrations sont généralement
faibles, de I'ordre du ng/l, et souvent en dessous des seuils de détection. Dans certains cas,
notamment dans les effluents hospitaliers, ces concentrations peuvent atteindre des valeurs
maximales de quelques pg/l. Les valeurs mesurées apparaissent cohérentes avec les valeurs
calculées. Si le métabolisme et les taux d’abattement dans les STEP avaient été pris en
compte dans les calculs, les valeurs calculées seraient probablement en dessous des valeurs
mesurées mais a priori toujours dans le méme ordre de grandeur. Seules les concentrations
mesurées pour la bléomycine (Aherne et al. 1990) sont trés au dessus des valeurs calculées :
deux ordres de grandeur plus élevées.

2.3. Conclusion pour I'évaluation de I'exposition

Du point de vue de I'exposition, le risque lié a la majorité des molécules anticancéreuses
est limité. Les concentrations attendues dans le milieu aquatique sont tres faibles, ce qui est
confirmé par les valeurs mesurées dans I'environnement. Beaucoup de molécules, environ les
trois-quarts, affichent des PEC inférieures au ng/l. Compte tenu du fait que ni le métabolisme
ni les taux d’abattement dans les STEP ne sont pris en compte dans le calcul de ces valeurs,
les concentrations réelles dans le milieu seront certainement encore plus faibles.

Les concentrations mesurées dans les effluents de STEP (a I'exception des valeurs
maximales relevées par Ternes 1998) et dans les eaux de surface sont également trés faibles.
Toutefois, celles-ci peuvent atteindre des niveaux plus importants dans les effluents
hospitaliers, jusqu’a quelques pg/l ; dans ce cas, I'exposition pourrait étre suffisante pour
poser un risque a proximité immédiate des rejets des hopitaux.

3. Evaluation du risque pour les cytotoxiques

Les données écotoxicologiques sur les organismes aquatiques sont rapportées dans le
Tableau 12. Elles sont extrémement limitées dans le cas des anticancéreux. La revue de Fent
et al. (2006a) qui porte sur I'écotoxicité des composés pharmaceutiques, au demeurant trés
compléte, ne rapporte gu'une seule donnée de toxicité aigué pour un composé: le
méthotrexate.
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6838.63 156.13

5134.94 117.24 1.96
1733.20 39.57 1.03
873.90 19.95 1.50
379.28 8.66 1.12
305.73 6.98 1.08
287.62 6.57 0.74
233.75 5.34 2.44
148.85 3.40 R
133.59 3.05 1.14
116.20 2.65 -
103.04 2.35 0.85
94.84 2.17 0.93
87.12 1.99 -
83.59 191 1.30
74.73 1.71 0.64
72.08 1.65 2.22
66.93 1.53 1.06
58.71 1.34 -
56.01 1.28 3.72
55.03 1.26 7.45
53.54 1.22 1.83

46.58 1.06

Tableau 13: Valeurs de PEC affinées par le métabolisme pour les anticancéreux traités dans la
démarche de priorisation.

a : valeur de Fexcreta prenant en compte la fraction de capecitabine excrétée sous forme de fluorouracile.
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Un rapport réalisé par plusieurs équipes Danoises (Agence Danoise pour 'Environnement
2006) ne rapporte également que peu de données qui sont difficilement exploitables :
uniguement treize valeurs aigués (dont trois sont des valeurs calculées par QSAR), toutes
supérieures au mg/l ; et une seule valeur chronique pour le fulorouracile.

Enfin, une étude de la génotoxicité in vitro de 5 cytotoxiques (Zounkova et al. 2007)
rapporte des concentrations minimales effectives assez élevées, allant de la dizaine de pg/l a
la centaine de mg/I.

Ces données écotoxicologiques sont inexploitables pour dériver des PNEC. Il n’est donc
pas possible de conclure sur le risque lié a la présence des cytotoxiques dans le milieu
aquatique.

4. Priorisation préliminaire
4.1. Revue des molécules parentes

Les données écotoxicologiques étant limitées, il n’est pas possible de recourir a une
démarche de type quotient de risque. Par ailleurs, compte tenu des propriétés spécifiques et
des mécanismes d’action de ces molécules, il n'est pas non plus possible de recourir a une
méthodologie de priorisation par expertise, telle que celle présentée dans le chapitre 5. Par
conséquent, seule une priorisation préliminaire des anticancéreux cytotoxiques basée sur
I'exposition et les données de métabolisme disponibles est réalisable et présentée ici.

by

Les PEC calculées a partir des données de consommation fournies par 'AFSSAPS
montrent qu'un nombre important de molécules ont des PEC inférieures a 1 ng/l. Ces PEC
surestiment les concentrations réelles dans I'environnement dans la mesure ou ni le
métabolisme ni les taux d’abattement dans les STEP ne sont pris en compte. Nous
considérons que les molécules présentant une PEC inférieure au ng/l sont exclues a priori de
la liste des molécules prioritaires.

Concernant les molécules avec une PEC supérieure a 1 ng/l, les données de métabolisme
ont été revues de maniere exhaustive et des PEC plus précises calculées (Tableau 13). Sur
cette base, les remarques suivantes peuvent étre dégagées :

L’hydroxycarbamide (hydroxyurée) est le composé qui présente la PEC la plus élevée. |l
s’agit d’'une molécule presque exclusivement délivrée dans les officines de ville. Les données
de métabolisme rapportent que 50% de I'hydroxycarbamide sont éliminés inchangés dans les
urines, ce qui donne une PEC d’environ 78 ng/l. Cette molécule présentant les concentrations
attendues les plus importantes dans le milieu, nous la considérons comme prioritaire.

La capecitabine est la seconde molécule utilisée en terme de quantité. Les données de
métabolisme indiquent que 95% de la dose est éliminée dans les urines et seulement 3% sous
forme inchangée. La plupart des métabolites sont inactifs a I'exception du 5-fluorouracile qui
est également utilisé comme anticancéreux. Malgré sa forte métabolisation, sa PEC finale est
de 3.5 ng/l ; ce composé est également retenu comme prioritaire.

Le fluorouracile est le troisieme composé en terme de quantité. Les données de
métabolisme indiquent que la majeure partie de la dose est éliminée via les poumons (60 a
80%), et que moins de 10% de la molécule est éliminée inchangée dans les urines. A ces 10%
pourraient s'ajouter la fraction de capecitabine transformée et excrétée sous forme de
fluorouracile (environ 10% supplémentaires), qui donne une PEC de 8 ng/l, supérieure aux
concentrations mesurées dans les eaux. Nous considérons cette molécule comme prioritaire
mais des investigations supplémentaires (présence dans les effluents de STEP et les eaux de
surface) doivent étre menées.
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Molécule . plassg VEIRIE 36 PES Actions requises
d'anticancéreux (ng/l)
Hydroxycarbamide - 78
Fluorouracile antimétabolite 7.9
A inhibiteur des
Imatinib At . 5
prot(’elnes kinases confirmer la présence
Capecitabine precurseur'du 35 environnementale, développer
fluorouracile ' des essais écotoxicologiques
Mitotane 3.2 chroniques
Cyclophosphamide agent alkylant >1.75
Methotrexate antimétabolite 15
Ifosfamide agent alkylant 14

Tableau 14 : Liste indicative des anticancéreux cytotoxiques a rechercher dans I'environnement et a

évaluer pour leur écotoxicité.
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L’imatinib est le quatrieme composé consommé en terme de quantité au niveau national.
Les données de métabolisme indiquent qu’environ 25% de la molécule sont retrouvés
inchangés dans les urines, ce qui conduit & une PEC d’environ 5 ng/l. La PEC est faible mais
elle est toutefois supérieure au ng/l. Nous conservons cette molécule comme prioritaire.
Comme précédemment, il sera nécessaire de confirmer sa présence dans I'environnement.

Le cyclophosphamide et I'ifosfamide ont déja été retrouvées dans les eaux de surface. Les
PEC tenant compte du métabolisme pour ces deux molécules sont de I'ordre de grandeur des
valeurs retrouvées dans les eaux de surface, 1.75 ng/l pour le cyclophosphamide et 1.4 ngl/l
pour I'ifosfamide. Ces deux molécules ayant déja été retrouvées dans I'environnement, nous
les considérons comme prioritaires.

Le méthotrexate est tres peu métabolisé : 60 a 80% de la molécule sont excrétés
inchangés dans les urines, ce qui conduit a une PEC approximative de 1.5 ng/l. Cependant
Zuccato et al. (2005) n'ont pas retrouvé de méthotrexate dans les eaux de surface en Italie. En
France, aucune étude d’'occurrence n'a été menée. D’autre part, I'utilisation du méthotrexate
en France a diminué depuis 2004 de prés de 40% (Tableau 21, annexe G). Par précaution,
nous considérons cette molécule comme prioritaire mais sa présence environnementale doit
étre confirmée, et la baisse de son utilisation prise en compte.

La gemcitabine est fortement métabolisée en dérivé ne présentant pas d’activité, seul 10%
de cette molécule sont excrétés sous forme inchangée dans les urines. La PEC de cette
molécule étant donc inférieure au ng/l, nous ne considérons pas cette molécule comme
prioritaire.

L'etoposide présentait une PEC d’environ 3 ng/l en 2004, depuis, son utilisation a diminué
et sa PEC tombe en dessous du ng/l. Cette molécule que nous avions a l'origine considérée
comme prioritaire (Besse et Garric 2007) ne I'est plus aujourd’hui.

La cytarabine ; moins de 10% sont excrétés sous forme inchangée dans les urines, ce qui
fait chuter sa PEC a moins de 0.3 ng/l. En conséquence, cette molécule n’est pas considérée
comme prioritaire

La mercaptopurine n’est excrétée qu'a hauteur de 7% sous forme inchangée dans les
urines. Les autres meétabolites sont rapportés comme étant inactifs. Les concentrations
attendues étant inférieures au ng/l, nous ne retenons pas cette molécule comme prioritaire.

Le mitotane, est excrété jusque a 60% sous forme inchangée dans les feces. Sa PEC est
de 3 ng/l. De plus, sa consommation a plus que doublé depuis 2004, par conséguent, nous
considérons cette molécule comme prioritaire.

Pour les autres molécules dont la PEC est supérieure au ng/l, les données de métabolisme
sont trop limitées pour permettre de conclure.

4.2. Métabolites des cytotoxiques

Le métabolisme des anticancéreux est complexe et conduit a la formation de multiples
métabolites actifs et inactifs (Tableau 22, annexe G). Les données disponibles sont trop
limitées, en termes quantitatifs, pour permettre de faire des pronostics sur la présence et les
effets biologiques des métabolites dans le milieu récepteur. Pour les métabolites, il n’est pas
possible de conclure.

4.3. Liste finale
Une liste de molécules anticancéreuses prioritaires et a évaluer pour leur risque est
donnée dans le Tableau 14 avec les valeurs de PEC correspondantes. Cette liste ne doit étre

considérée que comme indicative dans la mesure ou aucune donnée écotoxicologique n’est
disponible.
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Consommation de substances anticancéreuses

22% des
quantités
délivrées *

78% des
quantités
délivrées *

Délivrance aux hopitaux

Délivrance aux officines de ville

STEP urbaine

Figure 9 : Circuit des molécules anticancéreuses depuis leur délivrance jusqu’a leur rejet dans le milieu

récepteur.

* sur la base des données fournies par TAFSSAPS (AFSSAPS 2009).
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5. Discussion
5.1. Rejet des médicaments anticancéreux dans I'env  ironnement
5.1.1. Exploitation des données de consommation nationales

Les données fournies par 'AFSSAPS, permettent de suivre I'évolution des consommations
entre les années 2004 et 2008, et également de suivre I'évolution de la répartition des ventes
des cytotoxiques (Tableau 20, annexe G) entre les hdpitaux et les officines de ville. Suite a la
sortie des médicaments cytotoxiques de la réserve hospitaliere, sortie initiée en 2004, et au
développement des hospitalisations a domicile, plusieurs molécules anticancéreuses
initialement réservées a I'usage hospitalier peuvent désormais étre délivrées en officine, ce qui
se traduit par une évolution des voies d’entrées des cytotoxiques dans I'environnement.

Si I'on étudie la répartition de la consommation a l'officine et a I'h6pital, on constate une
nette évolution des profils de consommation. En terme de quantité, en 2004, 81% des
molécules cytotoxiques étaient délivrés en milieu hospitalier (sans tenir compte de
I'hydroxycarbamide ; cette proportion tombant a 47% si I'on tient compte de cette molécule)
alors qu’en 2008, cette proportion n’est plus que 34.8% (22.1% avec I'hydroxycarbamide).

5.1.2. Exploitation des données de consommation locales

Les données de consommation fournies par le Centre Léon Bérard (CLB) permettent
d’étudier la répartition de la consommation dans un établissement hospitalier en fonction du
type d’hospitalisation : hospitalisation compléte et hépital de jour (Tableau 23, annexe G).

Le type d’hospitalisation influe sur la voie d’entrée de ces molécules dans le réseau
d’assainissement. Ainsi les molécules consommées par les patients lors d’'une hospitalisation
compléete se retrouvent directement dans les effluents du CLB avant d’étre diluées dans les
eaux usées et de rejoindre les STEP. Les molécules consommeées en hospitalisation de jour
sont quand a elles consommées a hauteur de 20% au CLB et sont éliminées avec les
évacuations du centre (Jean-Francois Latour, communication personnelle) ; les 80% restant
sont consommeés par les patients a leur domicile et se retrouvent dans les eaux usées de
maniére diffuse sur 'ensemble de I'agglomération Lyonnaise avant de gagner également les
STEP. En définitive, en 2005, un peu plus de 40% de I'utilisation des anticancéreux délivrés
au CLB ne se fait pas sur place et n'est pas rejetée avec les effluents du centre.

5.1.3. Voies d’entrée des cytotoxiques dans I'environnement

Les données de I'AFSSAPS et celles du CLB montrent qu'en terme de quantité, les
effluents hospitaliers ne représentent plus nécéssairement la principale source de rejet de
molécules cytotoxiques. La sortie de la réserve hospitaliere de plusieurs produits et le
développement croissant de I'hospitalisation a domicile font que la fraction de médicaments
directement évacuée avec les effluents hospitaliers diminue progressivement.

Si les effluents hospitaliers restent le point d’entrée privilégié dans le réseau
d’assainissement urbain des molécules dont l'usage est réservé a I'h6pital, le principal point
d’entrée des anticancéreux dans les eaux de surface (rivieres) reste la STEP (Figure 9) :

e dune part, les résidus des molécules consommées en ambulatoire sont rejetés de
maniére diffuse sur 'ensemble du réseau d’assainissement dont les eaux usées sont
collectées au niveau de la STEP urbaine ;

o dautre part, les effluents des établissement hospitaliers sont directement reliés au
réseau d'assainissement urbain et donc se retrouvent également au niveau des STEP
urbaines, d’ou ils peuvent contaminer le milieu récepteur.

203



Anticancéreux cytotoxiques

5.2. Evaluation du risque des médicaments anticancé  reux

Compte tenu du faible nombre de données d'occurrence disponibles et des trés faibles
niveaux de concentration rapportés pour les cytotoxiques, il est nécessaire de confirmer leur
présence dans l'environnement aquatique, une telle démarche risquant d’étre confrontée a
des problemes d’ordre analytique puisque pour le plupart des molécules, les concentrations
attendues sont inférieures au ng/l.

A T'heure actuelle, on ne sait rien des possibles effets liés a I'exposition chronique des
organismes aquatiques a de tres faibles niveaux de concentration en anticancéreux, on ne
peut donc pas conclure sur le risque que posent ces molécules, ce qui rejoint les conclusions
émises par Johnson et al. (2008a) ; le risque aigu étant, comme pour les autres classes
médicamenteuses, négligeable.

Pour avoir une idée du risque que peuvent présenter les cytotoxiques, il serait nécessaire
de réaliser des essais écotoxicologiques chroniques pour évaluer les effets a long terme de
ces composés. Encore une fois, ce sont les effets liés a I'exposition a un mélange de plusieurs
molécules, chacune a des concentrations tres faibles, de I'ordre du ng/l, gu’il faut évaluer. Les
essais sur molécules isolées, surtout si les gammes de concentrations sont trés supérieures
aux concentrations environnementales, n'apportant aucune information exploitable.

Les essais sur des mélanges pourraient étre mis en place selon deux approches (ou selon
une combinaison des deux) :

* une approche «environnementale » prenant en compte les molécules les plus
présentes (ou les plus susceptibles d’étre présentes) dans I'environnement ;

* une approche « pharmacologique » se basant sur les associations de molécules
employées dans les traitements anticancéreux : les protocoles de chimiothérapie se
basent souvent sur des combinaisons de plusieurs molécules jouant sur des
mécanismes ou des cinétiques d’actions différents dans le but d’obtenir des effets
additifs ou synergiques et d’améliorer le bénéfice thérapeutique. La prise en compte de
ce type de démarche pourrait permettre la mise en place d'essais sur des mélanges
pertinents.

5.3. Conclusion

L’état des connaissances sur la présence et les effets des anticancéreux cytotoxiques
dans les eaux de surface est a I'heure actuelle insuffisant pour permettre de conclure. Ces
substances ne sont escomptées étre présentes qu'a de trés faibles niveaux de concentrations
dans le milieu mais la possibilité d'effets & long terme ne peut-étre exclue. Des efforts
devraient étre fournis pour :

* mieux évaluer |'état de la contamination ;

e ¢évaluer les effets de mélanges d'anticancéreux, a des concentrations d’exposition
réalistes.
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Chapitre 9.

Discussion sur les differents
parametres utilisés pour estimer
‘'exposition et les effets des
medicaments sur les ecosystemes
aquatigues d’eau douce

Environmental risk assessment and prioritization strategies for human pharmaceuticals, review
and discussion (Version non définitive). In B. Roig and E. Touraud, Eds, Pharmaceutical in the
Environment: current knowledge and need assessment to reduce presence and impact. IWA

Publishing, a paraitre.
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Parametres utilisés pour estimer I'exposition et les effets des médicaments

Dans les chapitres précédents, nous avons défini, pour un peu plus de 300 molécules
parentes et pour une cinquantaine de métabolites humains, des listes de molécules
prioritaires, sur la base de critéres d’exposition et d’effets, scientifiques et pragmatiques ; et
nous avons également discuté de la pertinence et de la validité de certains de ces critéres.

Dans ce chapitre, nous proposons une discussion de I'ensemble des méthodes et
parameétres utilisés par les différentes équipes de chercheurs, pour évaluer I'exposition et les
effets biologiques des substances pharmaceutiques dans les eaux de surface.

Cette discussion se présente en deux parties ; la premiere est consacrée aux parametres,
incertitudes et limites dans I'évaluation de I'exposition pour les substances pharmaceutiques,
et aborde les notions suivantes :

gquantités consommeées ;
prise en compte de I'activité au travers de la DDD (Defined Daily Dose) ;

incertitudes sur les quantités réellement consommées, liées a la non observance des
patients et a la fraction non utilisée ;

variation des quantités consommées au cours de I'année et en fonction de la zone
géographique ;

importance du métabolisme humain ;

dégradation dans les STEP et comportement dans I'environnement des substances
pharmaceutiques ;

limites du calcul de I'exposition pour le compartiment sédimentaire ;

intéréts et limites de l'utilisation de valeurs modélisées (biodégradation et dégradation
dans les STEP) a l'aide des modeéles de base.

La seconde partie est consacrée a I'évaluation de l'effet et traite du manque de données
écotoxicologiques et du recours a divers parametres pour estimer les effets biologiques des
substances pharmaceutiques et définir un risque pour les organismes aquatiques :

modeélisation de la toxicité sur les organismes aquatiques par QSAR ;

recours aux criteres de Persistance, Biodégradabilité et Toxicité (PBT) tels que définis
par la convention OSPAR ;
potentiel de bioaccumulation ;
utilisation des données pharmacologiques :

0 mécanisme d’action,

o effets secondaires,

0 activité enzymatique,

0 concentrations thérapeutiques plasmatiques ;
utilisation des approches évolutionnaires pour identifier des cibles moléculaires
communes aux médicaments entre 'homme et les organismes aquatiques.

Cette discussion est présentée sous la forme du second extrait du chapitre
« Environmental risk assessment and prioritization strategies for human pharmaceuticals,
review and discussion » extrait de I'ouvrage a paraitre : « Pharmaceutical in the Environment:
current knowledge and need assessment to reduce presence and impact ».
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Discussion on effect and exposure assessment folapmaceuticals

Several risk assessment and prioritization sti@$dgave been conducted for the last ten
years, especially in the last two years. Here @&eudsed the different methodologies and the

perspectives given by these different works withare to exposure and effect assessment.

1 Exposure assessment

Determining which compounds and in which concerangt they can reach the aquatic
environment is obviously the first step of any ERAdritization strategy. To do so, a number
of parameters are to be considered. Figure 3 suinesathe different factors that can modify

the quantities of pharmaceuticals reaching wasewaind surface waters.

1.1 Accuracy of PEC calculation for surface water with field measurements

Most of the conducted studies are based, for ¥p@sire assessment, on the EMEA
guideline. The exposure assessment for surfacervestems to be quite well estimated.
Comparison of PECs with field measurements is gelyen good agreement, especially if we
consider the simplicity of the models used and rd@aining uncertainties. A number of
authors agree with this conclusion (Bound and Vouli¢ 2006; Besse et al., 2008; Castiglioni
et al., 2004; Huschek et al., 2004; Carlsson et 24106). Conversely, some other studies
highlight the limits of such predictions at a localale (Coetsier et al., 2009) or for specific
pharmaceuticals (Siemens et al., 2008). Indeed,esancertainties are to be taken into

consideration in the assessment of the exposudear@ndiscussed below.

1.2 Parameters, uncertainties and limitations in the exposure assessment for surface
water

Consumption amount#n every study, the basis of the exposure assessmttre actual
amounts of pharmaceuticals dispensed over a ydwesel actual amounts can be found in
tonnage (kg), number of DDDs for every single activolecule, or even in terms of total dollar

value of product sold; depending on the availabditthe data.
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Figure 3: Factors that can affect the quantities of pharmaicals reaching the aquatic

environment.

About the consumption data, there is a need tefully consider whether or not, the

consumption amounts are based on prescription @l@tg or also include over-the-counter

(OTC) drugs (drugs which are delivered without prggion) as this can lead to large

discrepancies in the estimation of concentrationsrang the environment.

Actual amounts in terms of tonnage are the mosplsirand direct to use, however, the

availability of such data depends on the existefaegulatory agencies in a country and the

possibility to share such data. It is to be notet an assessment of pharmaceuticals based on
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the most consumed pharmaceuticals in terms of gmman ignore molecules used in low
tonnages but with a high activity and concern i@ énvironment (as ethinylestradiol).

Consumption data can also be found in number of DRIt exist standardized DDD
values (WHO www.whocc.no/atcddd/indexdatabager each active molecule, it is possible to
simply convert number of DDD in tonnage of activeletule. However, more than one DDD
can be found for the same active substance, demgnoin the indication and way of
administration. Therefore, there is a need to cadyethoose the DDD value. One advantage of
DDD is that it can be considered as representativite activity of the molecule (Besse and
Garric, 2008); number of DDDs can therefore be wmred as a normalization of the quantity
by the potency (with regard to the human situatimn)an active molecule. Thus it gives the
number of active doses that can reach the aquaticoement.

Moreover, considering numbers of DDD allow to tdkéo account pharmaceuticals
with low tonnage but high activity. As an examp@é#hinylestradiol which is consumed in low
amounts due to its very low DDD (25 pg per day ¢ontraception use) rises in the most
consumed pharmaceuticals when numbers of DDDsoargdered.

Finally, it should be considered that if consumpteonouts are likely to correlate with
environmental concentrations, it is not always ¢aee as a number of parameters can modify
environmental concentrations, e.g. human metabpBHP removal, biodegradation and so on.
Therefore, even if consumption is the basis of exygyosure assessment, PEC calculations must

not rely on this sole parameter.

Patient non-compliance / Wasted fractions of phareedicals: Another major

uncertainty remains on the quantity actually consdiimy patients. Data provided by regulatory

agencies give information on the quantities deédein hospitals and pharmacies per year but
cannot give any information on the patient comme@anPatient non-compliance can be quite
large, and quantities actually consumed by peofg be lower than the quantities delivered,

especially for drugs which do not require mediaaspription such as antiphlogistics and non-
steroidal anti-inflammatories (Bound and Voulvou#606; Besse et al., 2008).

Furthermore, wasted fractions of pharmaceuticatsptay a role in the environmental
contamination by pharmaceuticals. The study of i€bsand Lazorchak (2008) is the only one
which takes into account the disposal of unusedicmexs. Authors quote the fact that
accounting for disposal is important, especially foharmaceuticals where metabolic
inactivation is nearly complete, as it can avoié tmderestimation of PEC vales for such
molecules. The study assumes three different vdtuesasted fraction, for short-term therapy,
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long-term therapy and topical medicines, considagdonservative by the authors. It is to be
noticed that all wasted fractions are assumed &threvastewaters, which is a worst-case
hypothesis and may not reflect the reality: indeed, several countries measures are
implemented to collect and reuse unused drugs, hwhherefore contribute to limit the

environmental contamination.

Temporal and spatial variations in consumptid?EC values are generally calculated

using national-scale human consumption data owarat, which give an average consumption
for the year. Therefore neither spatial variatioes temporal variations can be taken into
account.

Spatial variations can include specific local canption of pharmaceuticals, which
may differ from one region to another. Thereforewated PECs with national consumption
amounts may somewhat vary from local field measer@mMoreover, at a national scale, it
should be considered that consumption profileslikety to differ from a country to another.
Therefore, a priority list implemented from a cayrghould not automatically stand for another
one.

Temporal variations especially concern pharmacalstiosed in acute treatments, such
as antibiotics or antihistaminics : quantities aoned vary over the year and can present
seasonal outbreaks. Consequently aquatic condensatan change throughout the year. This
has been recently shown for antihistaminics (Koecgred Kronberg 2009). Finally, it should
be considered that consumption of pharmaceuticdlsalgo vary over years, as some new
marketed drugs take over from more ancient one€sPERASs and priority lists have therefore

to be updated accordingly and regularly.

Metabolism of pharmaceuticalsluman metabolism is an important step which must be

taken into account for several reasons:

1. Metabolism is the primary transformation and inzatibn process that undergo
pharmaceuticals; therefore, metabolism can leattdstically reduced amounts
of parent pharmaceuticals reaching wastewaters.

2. Metabolism can give rise to new molecules thathean be of environmental
concern if excreted in significant amounts.

3. Parent compounds and active metabolites with theedsloA are likely to act

additively.
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Some suggestions have been made in order to inchadabolites in ERA procedures
(Besse et al., 2008):

* Metabolites should be considered for ERA, unlesy tire excreted at low rates.
Because it is not possible to propose a threshxdde@on value using available
data (metabolism, occurrence, and ecotoxicitylhrashold value of 10% could be
assumed, which is the value proposed by the EMBMEE 2006) to assess the
relevance of a metabolic fraction of a pharmacaltompound.

» Active metabolites with the same mechanism of actltan parent compounds
should be considered when implementing ERA for pizaeuticals: PEC of active
metabolites should be added to PEC of parent congwhen assessing the
environmental risk.

» Metabolites (pharmacologically active or not) wah excretion fraction greater
than the parent compound should be considered amtiefor the aquatic

environment.

Moreover, it should be noted that activity of a afmetlite is generally considered
according to its activity in mammals and especidllymans (i.e. pharmacological activity).
However the fact that a metabolite is “pharmacalally inactive” does not necessarily mean
that such a compound has no effects on non-targedtia organisms. Therefore, and because
there are no data on the toxicity of pharmacoldlyigaactive metabolites on such organisms,
metabolites should be considered on a case-byaggseach considering the amount of parent
compound and their excretion fraction.

Metabolism data are generally available for phaeun#cals; however, data can be scarce
and incomplete, which sometimes hinder the calmrabf reliable excretion rates values
(Besse et al, 2008; Huschek et al., 2004).

Industrial sources of pharmaceuticalsthe large majority of studies focus on

environmental contamination through STP and origngafrom human consumption. However,
other sources of contamination such as industrifluemts (production facilities and
conditioning facilities) should be considered: susburces could result in hot spots of
contamination and therefore increase environmeaatentrations at a local scale. A study on
pharmaceuticals occurrence in STP effluent seralmgut 90 bulk drug manufacturers in India
revealed extremely high levels of drugs: from 9Q'Lufpr ranitidin up to 31 mg/L for

ciprofloxacin (Larsson et al., 2007).
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Veterinary pharmaceuticalsAs some pharmaceutical compounds are used both in

human and veterinary medicine, there are still unggies about the actual amounts of
pharmaceuticals reaching surface waters. This isicpkarly the case for antibiotic and
antiprotozoal compounds. Theoretically, includiregerinary consumption is likely to ensure a
more comprehensive PEC. However, routes of admatish and ways of reaching the aquatic
environment differ between veterinary and humanrphaeuticals (Besse et al., 2008);
therefore, specific methodologies for assessingsue for veterinary compounds are needed.
Several studies have focused on these latter camggo(Kools et al., 2008; Capleton et al.,
2006; Boxall et al., 2003).

Removal in STPsUncertainties also lie in the removal rates of rpteceuticals in

STPs. Review of available data shows that existages are scarce and that there is a high
heterogeneity in removal rates. STP efficiency tangharmaceuticals can be influenced by the
season (Castiglioni et al. 2006), and also by tioegsses used (Miege et al., 2008), therefore
leading to varying surface water concentrationsragribe year. As most of the values reported
in the literature are “snapshots” removal rates,generally based on a grab or 24h composite
sample, and with regard to a specific season ail[Bdcess, it is difficult to obtain universal
values to include in PEC calculations. The extemsaview of Onesios et al. (2008) on STP
removal rates for pharmaceuticals is a good exawoftlee variability of such measured rates.
Finally, results of a study (Yu et al., 2006) onglfarmaceuticals belonging to different
therapeutical classes suggested that the extemésnaivals were highly variable and could not

be correlated to drug classification or structure.

Degradation of pharmaceuticals in the environmefiotic and biotic degradation

processes that can occur in surface waters arerafsartant factors to consider. Like human

metabolism, such processes are able to modify @mwviental concentrations and/or lead to the
formation of by-products of potential concern. As example, it has been shown that some
photodegradation metabolites could be more toxam tthe parent compounds (Isidori et al.

2006; 2005; DellaGreca et al., 2004).

Abiotic processes are reported to be most impodaes (Fent et al. 2006). Photolysis
and hydrolysis were suggested to be rapid waygmbwal of amoxicillin in the environment
(Andreozzi et al. 2004). This statement was suggolty the fact that amoxicillin was only
detected in surface waters at low levels (Zuccatd. 2005; Paffoni et al. 2006). TReblocker
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propranolol was reported to be rapidly photodegiaded therefore was not expected to be
persistent in surface waters (Qin-Tao and Willi&087).

Conversely, results from a study assessing theebiadiability of pharmaceuticals in
batch experiments (Yu et al., 2006) showed thagthifotic degradation was low, biotic
degradation for some pharmaceuticals was impoftantaerobic biodegradation experiments
of selected pharmaceuticals, 8 of the 12 drugedesxhibited a biotransformation rate greater
than 80% after 50 days of incubation).

On the other hand, most of the pharmaceuticalscardginuously released in the
environment. This fact could balance the envirortia@erdegradation processes in the
environment, therefore some authors have suggdstégpharmaceuticals should be considered
as “pseudo-persistent” contaminants, due to thistimoous release (Daughton and Ternes
1999). Moreover, some pharmaceuticals such as radepine are known to persist in surface

waters.

Default values used in PEC calculatio®ther great uncertainties lie in the default

values proposed by the model used to calculate PE@$ as volume of wastewater and
dilution factor used in the EMEA guideline. As axample for France, the default value for
quantities of effluent is set to 200 L.inhdkday ™ which is a mean value that can be accepted at
the national scale. However, for some specificaegj this value may drop to 150 L.inhab

! day™* or even lower; resulting in higher PEC values. &bwer, dilution factor from STP to
surface waters is often set at a default value (@Bich is not representative for local
specifications. To this extent, PEC values caleddbr the STP effluents are more reliable
than surface water PECs (Besse et al., 2008). whss recently highlighted in the study of
Coetsier et al. (2009): if theuthors found a good agreement between predicigdnaasured

concentrations in STP effluent, not such a gooctcmaias observed for surface waters.

1.3 Calculation of PEC for other compartments (sludge and sediment)

PECs are often calculated for surface waters buterrarely for sewage sludge,
suspended matter or sediment. (Stuer-lauridsemh,e2090 ; Jones et al., 2002). In their risk
assessment for pharmaceuticals, Stuer-laurdisen alet (2000) calculated predicted
concentrations for sludge using estimated and bl Kd (partition coefficient). Results
showed that there were large differences (seveddrs of magnitude) in the values of PEC
depending on the way of calculation and the Kd @dltable 10).
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To our knowledge, no PEC calculation has been acteduor water sediment. This is a
gap as some pharmaceuticals can be found in sedif@itosa-Felizzola and Chiron, 2009;
Petrovic et al., 2002; Daughton and Ternes, 1999).

Table 10. Predicted concentration in sludge basecdestimated and experimental Kd (Stuer-
lauridsen et al., 2000).

Predicted concentration in sludge based on estimateand experimental Kd

(Hg/kg)
Kd estimated from  Kd estimated .
experimental Kd
Kow from Dow
Furosemide 150 0,012 1470
Ibuprofen 34210 180 20330
Oxytetracycline 0.026 - 1990
Ciprofloxacin 0.00095 - 130

1.4. Use of calculated and modelled values to assess the environmental behaviour of
pharmaceuticals

Modelled biodegradation of pharmaceuticaRelative biodegradabilities of chemicals

can be predicted using softwares such as the BIO@&gram (USEPA). This program was
reported to have shown positive results for prasicbiodegradability for some antibiotics and
pharmaceuticals (Boethling et al., 2004): readiljodegradable nature of about 60
pharmaceuticals has been shown to be predicted BI@WIN submodels 5 and 6 with
reasonable accuracy (respectively 83 and 87%).

Conversely, another study (Yu et al., 2006) regbmeonsistencies between predicted
and experimental results (batch experiments). Twmr®dels of the BIOWIN software (1 and
2) tended to overestimate biodegradability whike itmaining two submodels (5 and 6) tended
to underestimate it. Author concluded that withia tlifferent submodels used by BIOWIN, the
non-linear one (submodel 2) seemed to correspotterbveth the experimental data.

Modelled removal rates in STExisting measured removal rates still concermratéid
number of pharmaceuticals, therefore modelled waba® be used as a surrogate. A number of
studies have used modelling software such as STPvgm the USEPA (Jones et al., 2002) or
Simple treat, recommended by EMEA guideline (Carisst al., 2006), to predict removal rates

in STP for pharmaceuticals.
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In their study, Jones et al. (2008) used the woaise STPwin model which assumes no
biodegradation in STP. Results from table 11 shbat such a worst-case scenario largely
underestimates removal rates in STP.

For a few compounds, we run the STPWIN softwaredmpare mean and maximal
measured removal rates (data from Miége et al.8R0Bserved for some pharmaceuticals with
modelled values. Results (Table 11) show that thezenconsistencies between modelled and
measured values, especially for antibiotics. Iprigbable that STPWIN can make reasonable
predictions for pharmaceuticals within the applitabof the models used, and less reasonable

or wrong predictions for compounds which fall oudthi the domain of the models.

Table 11. Comparison of measured removal ratesraadelled values from STPWIN for some
pharmaceuticals.

Measured removal rates*” modelled removal rates"°
assuming no assuming
Name biodegradation  biodegradation

Mean SD¢ n Max

total®  bio’ total®  bio'

170-ethinylestradiol 68 22.33 46 98 17.51 0.22 31.23 5.24

Aspirin 83 2.12 2 84 1.91 0.09 92.11 91.74
Atenolol 8 4.35 29 10 1.85 0.09 21.99 20.54
Azithromycin 47 0.00 6 47 30.99 0.33 30.99 0.33
Carbamazepine 9 8.91 42 53 2.96 0.1 24.51 22.09
Ciprofloxacin 73 13.98 16 81 1.85 0.09 8.79 7.13
Clarithromycin 45 0.00 6 45 7.3 0.14 7.3 0.14
Diclofenac 32 19.14 79 80 56.55 0.53 86.57 46.94
Ibuprofen 74 28.58 125 100 28.72 0.31 94.93 80.36
Ketoprofen 38 25.67 70 100 6.85 0.13 82.89 79.26
Metoprolol 10 14.42 30 83 2.15 0.09 22.67 20.96
Naproxen 76 16.66 68 98 7.55 0.14 83.68 79.66
Roxithromycin 37 9.03 3 44 4.05 0.11 4.05 3.94
Sulfamethoxazole 59 21.99 6 96 1.88 0.09 22.05 505
Trimethoprim 16 20.33 35 83 1.88 0.09 8.83 7.15

& All values are given as % of removal rates.

® All measured data are taken from Miége et al. 800

¢ All calculations were run with default treatmegsi®m properties.

¢4 SD: standard deviation.

¢ total modelled removal rate (biodegradation andgé adorption).

" proportion of the compound’s biodegradation in STP

NB: it is not the aim of the authors to judge or makeappraisal of modelling softwares.
However, we consider that modelled results have b® considered carefully for
pharmaceuticals and especially that expert judgénsenequired to ascertain if models are

appropriate in this case.

216



Parametres utilisés pour estimer I'exposition et les effets des médicaments

Use of Kow to assess patrtition to sludge and sedinRartition is generally assessed by

the Koc coefficient, as experimental values of kKae scarce. However, as Kd (or Koc)
modelling is mainly based on the Kow, such estichatdues may be inaccurate in the case of
pharmaceuticals. as quoted by several authors @teht, 2006; Wells, 2006; Tolls 2001), Kow
may not be an accurate descriptor of the envirotahebehavior (sorption and
bioaccumulation) of pharmaceuticals in the envirentn As the majority of pharmaceuticals
are polar ionisable compounds, the assumptionahigt the hydrophobic sorption performed
by uncharged molecules is significant in the envikment, may be the exception rather than
the rule. For ionisable compounds, a correctiontted Kow by the pKa (i.e. Dow) is
recommended (Stuer-Lauridsen et al., 2000; Weld6 thowever, even in this case, there is a

need to assess logDow accuracy as a descriptdranfi@aceuticals environmental behaviour.

Use of pharmacological data to assess the enviromahe behaviour of

pharmaceuticalsAs Kd / Koc values are lacking, some authors hawvestigated alternative

ways to assess the environmental behaviour of pd@guaticals. As the pharmacokinetic
behavior of pharmaceuticals is influenced by thenesaparameters that can modify
environmental behavior such as pH and pKa, it mad@sse to draw a parallel between
pharmacokinetic and environmental criteria. Willmrat al. (2006) studied the correlation
between the environmental partitioning coeffici&at and the distribution volume Vd, which

measures the distribution of a pharmaceutical withe body. Results from this study suggest
that pharmacokinetic parameters could be helpfuestmate environmental behaviour for
pharmaceuticals.

2 Effect assessment

The environmental effects for human pharmacegtiaed much more difficult to assess
than the environmental exposure. The different rpatars and approaches used to assess the
environmental effects of pharmaceuticals are deg@ittelow. Table 12 summarizes the main

parameters considered in the different assessrtratgges.

2.1 Ecotoxicological data

Experimental data: To assess the risk for the aquatic environmeset,ntlost classical

approach is to calculate PEC/PNEC risk quotients.
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Data Strategy Criteria Commentary ? Reference
Acute tests Some data are availf';\ble, but f[he acute risk forrpheeutic_hs is negligible. Besse et al., 2008:
) Can be used to derive chronic PNEC values but aele is questionable. Carlsson et al.. 2006:
Experimental datg 3 t al 206’2 st ’
Chronic tests The more representative of aquatic hazard farplaceuticals ones etal, , StUg
© but data are lacking. lauridsen et al., 2000
T Predict acute toxicity and do not take into accayp#cific mechanism of actionSanderson et al., 2004a
© ECOSAR parameters (only account for baseline toxicity). Cooper et al., 2008;
© QSAR modelling May not be accurate for pharmaceuticals. Madden et al., 2009
(&)
= . I Take into account and add the toxic potential eépadrug and metabolites in the | .
(@)
o Lipophilicity PNEC calculation. Predict acute and baseline ttyxici Lienert et al.,, 2007
o
O Persistence Based on experimental data or BIOWIN model.
>C<) Modelled values remain to be investigated for aacyr
IS Only a few measured values of BCF are available www.janusinfo. se;
o OSPAR dynameq Bioaccumulation y . . : ' . van wezel and Jager
L Use of Kow to estimate bioaccumulation may be ine&i® for pharmaceuticals. (2002)
Toxicity Based on acute data or chronic ecotoxigimial data.
Bioaccumulation is a potential risk due to continsi@xposure to pharmaceutic
Calculated valueg Bioaccumulation Only a few measured values of BCF are available. Jean 2008

Relevance of caldated values based on log Dow needs to be invéstiga

Table 12: Review of existing strategies for assgstie biological effects of pharmaceuticals onaguspecies.

b;
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Data Strategy Criteria Commentary 2 Reference
Mechanism of action (MoA Can give mformatlon_ on b_|9Iog_|caI effects and tityi _vvhen some similar MoA
are identified in human and aquatic species.
o CYP 450 modulation CYP 450 modulation can interfgith homeostatis in no-target species.
© - - — _ _ Besse and Garric, 2008
I P-gp modulation P-gp modulation can result in enhance sensitivitgrganism to environmenta
jS) pollutants.
o Human and
fs) mammalian dat _ _ _ .
[e) Human side effects Can help to understand someaaseoxic effect in non-target species.
(&)
@©
& Proposed to estimate response in fish. Relevantesofriteria needs to be better Hu_ggett etal., 200,
= ) . . q Kostich and Lazorchak
© Therapeutic plasma investigated. 2008
= concentration . . . . . . .
o For antimicrobials, suggsted to estimate the response in aquatic organisry Kostich and Lazorchak
(other than microbes). 2008
Antimicrobial Inhibitory concentration for Can provide information on environmental effectanfibacterial pharmaaécals| Kostich and Lazorchak
sensitivity” antibiotics (antimicrobial resistance and growth inhibitionba@eficial microbes). 2008
cT) © ; . Can provide indication on pharmaceuticals molectalegets and taxa of concern,Kostich and Lazorchak
Rl Evolutionary | Conservation of human dryg . . )
— @© approach tarqets in aquatic oraanisms Can be used to assess relevance of ecotoxicolatataland to select relevant 2008;
O © PP 9 q 9 species for bioassays. Gunnarsson et al., 2008

Table 12. Review of existing strategies for asegdsie biological effects of pharmaceuticals onatguspecies (continued).

&commentaries reflect the point of view of the aushaf the current chapter.
P accuracy of pharmacological data for the assessoi@armaceuticals are to be more investigated.
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The EMEA guideline describes the way to calculaER values; this approach is
similar to that proposed by the European TGD (EO0O30Unlike TGD, the EMEA guideline
(EMEA 2006) enforces the use of chronic toxicityedand requires long-term NOEC for the
base set (i.e. three NOEC values from three diftet®phic levels, applying an assessment
factor of 10 to the lowest value). Neverthelesdy wery few compounds bring together the
conditions required by the EMEA guideline.

Extensive review of available ecotoxicity data athe exist (Crane et al., 2006; Fent et
al., 2006), but what such reviews show above dhasg ecotoxicological data are still limited,
therefore precluding the -calculation of risk quotee Indeed the lack of chronic
ecotoxicological data has been clearly highlighted the several risk assessment and
prioritization strategies implemented for the l&st years (Cooper et al., 2008; Besse et al.,
2008; Jjemba 2006; Carlsson et al., 2006; Jonals, 2002; Stuer-Lauridsen et al., 2000).

In order to accurately assess the environmentklfds pharmaceuticals, there is a
need to acquire ecotoxicological data; however doethe high number of existing
pharmaceuticals, it seems rather difficult, indeegossible to build extensive toxicity data.

Moreover, if data required in ERA procedures concecotoxicity of single
substances, the main risk for pharmaceuticals (ghdr chemicals) is probably linked to
mixtures but studies carried out on topic are &l (Quinn et al., 2009; Laird et al., 2007;
Cleuvers 2003; Fraysse and Garric, 2005 ; EQuabd 20

Modelling of ecotoxicological data with ECOSAR waifte: ECOSAR is a freely
downloadable software from the USEPA website, whias been recognized useful for

predicting the environmental effects of some chamicAs ecotoxicological data are lacking
for pharmaceuticals, some authors have investigteduse of the ECOSAR software to
predict acute toxicity for pharmaceuticals and tankr pharmaceuticals accordingly
(Sanderson et al., 2004a; 2004b; Cooper et al8)200

However, there are two limits in the use of ECOSARftware applied to
pharmaceuticals. First, QSARs only allow the mandglbf acute toxicity data, which are of
limited relevance as it is established that th& tisked to pharmaceuticals is chronic
(Carlsson et al., 2006, Fent et al., 2006). SecBAf)SAR toxicity assessment is mainly base
on Log Kow value meaning that predictions only astdor non-specific nharcosis endpoints,
which may be not relevant for pharmaceuticals.

An assessment of Serotoninergic antidepressantl{$&#ity on algae showed that

ECOSAR modelled values were not in accordance experimental ones and could not
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account for differences in algae species sensitfdibhnson et al., 2007). Furthermore, in a
recent paper, Madden et al. (2009) assessed ECQSadeuracy for pharmaceuticals and
notably if the assigned chemical classes, wherbgatsoare based, were representative of the
pharmaceuticals. Authors conclude that if ECOSAR lbeen shown to be useful in predicting
aquatic ecotoxicity of industrial chemicals, it mige used with caution for pharmaceuticals
as many of them fall outside the applicability damaf the models.

In a same way, in the screening tool proposed lgndit et al. (2007), some
uncertainties exist due to limitation of QSAR madidel when considering very hydrophilic
and ionisable drugs and due to possible specifricity (e.g. sulfamethoxazole showed

specific toxicity in algae) which is not accounfed when one models the baseline toxicity.

2.3. PBT criteria

The OSPAR dynamec (OSPAR 2006, 2002) approachdasla ranking classification
for single substances based on three criteriong (@Berion). This approach has been used
to describe the hazard of pharmaceuticals in thegir@ment (www.janusinfo.se/).
Persistence in the environment (based on degradtatne DTsg), Bioaccumulation potential
(based on BCF or log Kow) and Toxicity (§lor NOEC).

Estimation of the toxicity is based on availabl®tegicological data, therefore this
approach meets the same limitation (data gapd)easgk quotients approach. Estimation of
persistency is based on experimental data, buhenabsence of such data, the dynamec
guidance document recommends the use of the BIOKvbiel to estimate the persistency.
Estimation of the bioaccumulation is based on logwK which could be inaccurate for
pharmaceuticals:

e A study conducted in 2002 (van Wezel and Jager2R80ggested that the OSPAR
dynamec was not adapted for pharmaceuticals. Log Kwv pharmaceuticals are
often lower than 3 (cut-off value selected by th#hars for bioaccumulation),
which prevented an efficient discrimination betwewalecules with regard to the
estimated bioaccumulation potential.

* As discussed above in the exposure assessmentKawgmight not be a good
descriptor for environmental considerations on ptareuticals, this assertion is also
valid for the use of Kow to estimate the bioaccumtioh potential of

pharmaceuticals.
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2.4 Liability to bioaccumulate

For some authors (Jean 2008), one of the main this&ugh continuous exposure to
low concentrations of pharmaceuticals, is the n$kbioaccumulation in living organisms
which could result in toxic effects. Bioaccumulatitss estimated by the Bioaccumulation
Factor (BCF) which takes into account the hydroptiob of the molecule and the living
organism considered. If some studies have focusegharmaceuticals bioaccumulation
(Paterson and Metcalfe 2008; Mimeault et al., 20@8@re is still a lack of experimental
values for BCF. Therefore, bioaccumulation can didyafforded through calculated values.
In his study, Jean (2008) used calculated valuas the CAS database®, mainly based on
log Dow (log Kow value corrected by pH); environrtedirelevance of such calculated values

must be investigated.

2.5 Pharmacological data

Several authors consider that the use of existmgymacological, toxicological and
pharmacokinetic data is likely to be helpful inessing the risk of pharmaceuticals, as they
could provide a better understanding of the faté efifect of pharmaceuticals in the aquatic
environment (Besse and Garric 2008; Fent et al620fmba 2006; Lange and Dietrich
2002; Seiler 2002). Pharmacological data alonaateufficient enough to assess the risk for
the aquatic environment; however, such data camigiormation on the mechanism of action

(MoA) and the toxicity of the pharmaceuticals.

Mammalian pharmacological and toxicological datdhe use of mammalian

pharmacological and toxicological data was propogechelp to prioritize the potential

impacts of pharmaceuticals to fish (Huggett et2@803). One of the key assumption of this
model is that many enzyme/receptor systems areeoaet$ between mammalian and teleost
fish. The model requires comparison of human plasomeentration, HssPC, (i.e. the highest
plasma concentration that corresponds to NOECxgudtic vertebrate plasma concentration,
FssPC, (derived from environmental exposure). éséhdata are available, a safety margin

can be calculated (Equation 18).
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Margin of safety, - HssPCNOEC Equation 18

FssP(
Margin of safetypg: plasma besed margin of safetyssPC NOEC: highest human plasma steady state
concentration that corresponds to a NOHEsSPC: fish plasma concentration derived from environmknta

exposure.

As an alternative to this model, if some data amevailable, a measured human
therapeutic plasma concentrationt) can be used instead of HssPC, and a ER (Effect
Ratio) is calculated (Equation 19). The lower tl& Ehe greater the potential for a biological

response in fish is.

_H;PC
FssP(

ER: Effect RatioH{PC: highest therapeutic plasma concentratiéissPC: fish plasma concentration derived

Equation 19

from environmental exposure.

A major key assumption of this model is that pharewgical absorption from water to
fish is driven by hydrophobicity, i.e. only passinechanism are taken into account. FssPC

are therefore calculated according to Equationr2D24., based on log Kow once more.

FssPC= ECx P

Blood:water

Equation 20

EC: Predicted/measured environmental concentratioa pliarmaceutical.

LOg I:)Blood:water = 0.73x |Og Kow- 038 Equation 21

Log Pgioanater: Partitioning between aqueous phase and arteriabdlo

This conceptual model is interesting, however,asgumption of passive equilibration
may be inaccurate:
e Some active physiological mechanisms are probabhvolved in the
absorption/concentration/elimination of pharmaamals by living organisms.
» Other ways of contamination such as accumulatienthe food chain or due to
contact with sediments are not taken into account.
* Limits of the log Kow as a descriptor of environrtednbehaviour have been

discussed previously.
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Use of free plasma concentrations of pharmacesticehuman have recently been
suggested to assess the critical concentratioasjuatic organisms (Kostich and Lazorchak,
2008). As Huggett et al. (2003), authors assumieetkigosure to non-target organisms would
occur via passive equilibration with wastewater. Authors asst, as a conservative
hypothesis, that the concentration of pharmacdutissolved in the modelled organism’s
extracellular fluid would approach the dissolvech@antration in wastewater. Therefore,
comparing wastewater concentrations and human plasoncentrations after therapeutic
dosing could suggest whether or not a significdietcein an aquatic organism would occur.
As said above, such assumption and especially tpesere way (passive equilibration)

remains to be confirmed.

Mechanism of action (MoAMechanism of action of pharmaceuticals may provide

useful information regarding the potential toxicfeefs on environmental targets.
Pharmaceuticals, unlike other pollutants such ak/cpolic aromatic hydrocarbons or
pesticides, are molecules designed to exert afgpewmdbde of action with a limited toxicity.
Extensive metabolic and toxicological studies aetr@l to the development of drugs and can
provide valuable information to guide ecotoxicotdistudies (Owen et al., 2007).

For non-mammalian species with receptors similathimse of mammals, similar
biological effects or adverse reactions may occilir;was recently suggested that
cardiovascular dysfunction could be one of the equence of the waterborne exposure of
fish to B-blockers (Owen et al., 2007). On the other ham#xpected chronic effects may
occur in lower organisms due to biological differes in pharmacodynamics and physiology
(Fent et al., 2006; Seiler, 2002; Lange and Dikt{rk002).

Side effectsKnown side effects of pharmaceuticals may alswdlaable to indicate
potential harmful effects on non-target organismstas already been shown for diclofenac
in vultures (Oaks et al., 2004), and in fish (Scigeaet al., 2004; Triebskorn et al., 2004).
Taking into account such effects could make it fimsdo target the harmful impacts of these
compounds, at least on non-target vertebrates.edidets have been used as an effect criteria

in the prioritization strategy from Besse and Ga{#008).

Cytochrome P-450 modulatiorSseveral drugs are known enzymatic inductors or

inhibitors of the cytochrome P-450. P-450 isofoams involved in a number of physiological

reactions: transformation of both endogenous comg®uand xenobiotics, synthesis and
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degradation of several steroids, prostaglandiriy &cids, and other endogenous molecules
(Stegeman et al.,, 1992). Therefore, modulation haf €énzymatic response may lead to
disruption in the homeostasis of non-target orgasigBesse and Garric 2008). Interference
between pharmaceuticals and the metabolizing entyaxde been showim vitro (Thibaut et

al., 2006).

Para glycoprotein-P_(P-gp) modulationSeveral pharmaceuticals are known to

interact with P-glycoprotein (P-gp). P-gp is a piotacting as a multidrug transporter that
actively transports xenobiotics out of the celleyanting the accumulation of toxic
compounds (Endicoot and Ling, 1989; Tutundjian &hidier, 2002). Glycoprotein P is
involved in the multi-xenobiotic resistance (MXR)sgem. Increases in P-gp expression have
been reported for aquatic organisms from pollute@gs (Toomey and Epel, 1993; Britvic and
Kurelec, 1999). As P-gp could play an importanerol the protection of the organism from
toxic effects caused by xenobiotics, a modulationthe expression of the P-gp and
particularly an inhibition of its expression by pesific drug could result in enhancing the
sensitivity of organisms. P-gp modulation by pharewdicals in aquatic species remains to be

studied.

Comparative pharmacologyComparative pharmacology could also be useful to

understand toxicity pathways of pharmaceuticals. tA¢é moment, studies have only
considered the major MoA of pharmaceuticals in @dotty assays. However, evidence
shows that compounds belonging to same pharmacalogind chemical classes (i.e.
compounds with same mechanisms of action), cadagigphigh variability in toxic values on
same species and endpoints (Garric et al., 200@&i@wski et al., 2006; Henry et al., 2004).
Indeed, pharmaceuticals are not only charactefizetheir principal MoA but also by some
additional pharmacological characteristics thausdhde taken into account.

In the case op-blockers, several authors (Fraysse and Garric;2088t et al., 2006)
have suggested that differences in toxicity shdaddpartially explained by pharmacological
properties specific to these compounds such agtacselectivity or membrane-stabilizing
activity.

Several studies have shown that serotoninergicdgpressants (SSRIs) effective
concentrations ranged over several order of mag@#tuin crustaceans (Henry et al., 2004)
and algae (Johnson et al., 2007), despite theiedsimA. Actually, pharmacological data
indicate that even if SSRIs have a greater selgctior blocking serotonin reuptake (their
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principal MoA), they also have affinities to soméer receptors and reuptake inhibitor
activities on other systems such as the noradrenerglopaminergic systems, (Hyttel 1993;
Dulin et al., 2002). Even if designed to exert $ii@dl0As, pharmaceuticals have generally
more than one target. “Secondary” MoAs could helpnderstand such differences in toxic

responses for pharmaceuticals (Besse et al., 2008).

Antimicrobial potency of antibiotic agentSelection of resistant strains of bacteria

due to the release of antibiotics in the environmem crucial issue. Kostich and Lazorchak
(2008) suggested that MIC (Minimum Inhibitory Contration) of antibacterials could be
used as an estimation of the critical concentratiamducing microbial effects in the

environment, in particular antimicrobial resistanaad growth inhibition of beneficial

microbes. By comparing PECs and MICs, authors stgdethat wastewater concentrations
for pharmaceuticals were sufficient to impair growdr select for low-level resistance in
microorganisms. Accuracy of such an approach muastcenfirmed as mechanisms of

selection of resistant bacteria in the environnientain unclear.

2.5. Evolutionnary approaches

Activity of a pharmaceutical (or its metabolite)gsnerally considered with respect to
its activity in mammals and especially in humans. fpharmacological activity). However the
fact that a molecule display biological effectsntammals doesn’'t mean that it is able to
display the same effects in other species (espedralertebrates and plants) indeed any
effect. Inversely, a “pharmacologically inactivedropound does not necessarily mean that
such a metabolite has no effects on an aquatiomm@mga There is therefore a need to better
understand how drug targets, and physiologicaltfans driven by such targets are conserved
or not from a specie to another.

Evolutionary conservation of drug targets have hieeastigated (Gunnarsson et al.,
2008), by prediction of orthologs (proteins deriieain a common ancestral protein at the
time of speciation). Ortholog were compiled fod83%human drug targets (see Gunnarsson et
al., 2008 for details) and predicted for 16 spedmsuding species used in risk assessment.
Prediction results estimated to 86% the homologgro§ targets for the zebrafish, to 35% for
daphniaand to 35% for green alga. For some pharmaceuticadsvzidual targets such as
enzymes are well conserved, suggesting that testv@utionary distant organisms would be
highly relevant for these drugs.
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Authors suggest that the applied methodology cdudduseful to i) guide ERA by
identifying sensitive species, and ii) interpret tielevance of existing ecotoxicological data.
The same general conclusions were drawn in they sititostich and Lazorchak (2008), in
which the sequence conservation in drug targetpragosed as a guidance on the range of

species and endpoints that should be considergar@amic ecotoxicity studies.

Therefore, assessment of evolutionary conservatiairug targets could be of great
significance as it could ensure:

* Identification of drugs with the most potential éticit adverse effects on
non-target organisms.

» Interpretation and assessment of ecotoxicologitdlpharmacological data.

* Improvement of the possibilities to identify whipharmaceuticals may pose
a risk to certain type of species (or inverselynideation of specific
sensitive species to certain compounds).

« Selection of relevant species and/or endpointedotoxicological studies.

Nevertheless, one must keep in mind that the poeseha similar drug receptor in a
specie does not mean that a functional interactigsth the drug can occur; moreover,
receptors structurally similar may display differdmological functions in different species.
Inversely a functionnal interaction between a daad another non-similar receptor cannot be

excluded.

3. Conclusion

Prioritization of human pharmaceuticals is necgsshre to the high number of
pharmaceuticals used, which hinders the possibtlityassess the ecotoxicity of every
compound. To implement a relevant prioritizatioratggy, there is a need to accurately assess
the environmental exposure and the environmentattst From the review of environmental
risk assessments (ERA) and prioritization strategienducted in the last ten years, it is
possible to highlight the following parameters amghropose some concluding remarks:
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For the exposure assessment

The use of simple models, such as the EMEA modetatculate PECs for

surface water is in general in good agreement fietd measurements.

Actual and accurate consumption amounts are eakeriiut data are

sometimes unavailable, depending on the country.

Metabolism data and excretion rates are essentibldata are sometimes
incomplete or unavailable.

STP removal rates are lacking which is a majorthtron for the accuracy of
ERA.

Data on environmental behaviour and degradatioprbylucts are scarce.

PEC for other compartments than water column areveth assessed yet.

Bioaccumulation of pharmaceuticals remains to beerstudied.

For the effect assessment:

Due to low concentrations in surface waters, aeffiects of pharmaceuticals
can be ruled out.

Chronic ecotoxicological data are lacking.

Due to gaps in ecotoxicological data for pharmacels (in connection with
the high number of pharmaceuticals), alternativgsaaf assessing the effects
of pharmaceuticals have to be investigated andiatsd.

Pharmacological data can be useful to estimatbitilegical effects on aquatic
organisms however, i) the access to such datanetsmes not possible, ii) the
relevance of such data for environmental considerat remains to be
confirmed.

Investigation of the evolutionary conservation otigl targets is important
information that can help for a relevant use ofrptecological data, and for

targeting sensitive species in bioassays.

To conclude, it becomes necessary to harmonizeliffezent prioritisation strategies

and models now available in European countriespiegrmacological and toxicological data

are not easily available, the ERA of old pharmaiceald at least, could greatly benefit from

the development of a database with extensive copsoam pharmacological, toxicological

and ecotoxicological data.
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Discussion générale

1. Etablissement de listes de molécules prioritaire s

Le but de ce travail, qui était de proposer une liste de substances médicamenteuses
prioritaires a rechercher dans I'environnement a été atteint. Plus de 300 molécules parentes
ainsi qu’une cinquantaine de meétabolites humains ont été criblés sur la base de critéres
d’exposition et d’'effets, et différentes listes ont été définies, qui peuvent servir de base a la
mise en place de programmes d'analyse chimiques ou d'évaluation écotoxicologique. Ces
listes permettent :

* de faire un choix raisonné de molécules a intégrer dans un programme de
surveillance, sur des bases scientifiques et pragmatiques ;

* de donner une estimation correcte des niveaux de concentrations attendus pour les
résidus médicamenteux dans les effluents de STEP et les eaux de surface ;

» d'orienter les recherches vers des composés potentiellement a risque pour le milieu
récepteur, par leurs niveaux de concentration (piracetam, oxazepam, venlafaxine...),
et/ou par leurs effets biologiques (nifuroxazide, bisphosponates, venlafaxine...) ;

* de déterminer, pour la mise en place d'essais écotoxicologiques, des gammes de
concentrations d’exposition cohérentes avec la réalité environnementale.

Les listes de molécules prioritaires ont été dressées pour un grand nombre de classes
thérapeutiques et chimiques: anti-infectieux, anti-inflammatoires, analgésiques,
médicaments du systéme cardio-vasculaire (anti-hypertenseurs et hypolipémiants),
médicaments du systéme nerveux (antidépresseurs, anxiolytiques, anticonvulsivants),
médicaments du systéme osseux (bisphosphonates), hormones stéroidiennes (progestatifs),
et molécules anticancéreuses. En fonction des données et des connaissances disponibles,
ces listes ont pu étre baties selon différents critéres :

* exposition seule pour les anticancéreux cytotoxiques ;
* exposition et activité sur les fonctions de reproduction pour les progestatifs ;

e exposition et effets biologiques estimés a partir des données pharmacologiques pour
les autres classes de molécules.

Un certain nombre de substances, médicamenteuses ou apparentées, n'a cependant pas
été abordé dans ce travail. Il s'agit des biocides, des produits de contraste iodés et des
excipients utilisés dans la formulation des médicaments, et pour lesquels la question de
I'impact environnemental doit également étre posée. Ces substances sont présentées dans
'annexe H du manuscrit. Par ailleurs, pour les antiviraux, traités de maniere succincte dans
la démarche de priorisation par expertise, nous rappelons ici que les données sont quasi
inexistantes et qu'il serait nécessaire de mettre en place une évaluation de leurs effets
biologiques sur des organismes aquatiques, basée sur des critéres pertinents en rapport
avec leurs mécanismes d’action.

Enfin, le travail réalisé ici a permis de dresser un bilan des connaissances actuelles sur
la présence et les effets environnementaux des médicaments, de discuter des méthodes
d’évaluation de I'exposition et de leurs effets pour les eaux de surface, d‘identifier les

inconnues et les manques a combler sur le plan scientifigue, et de proposer des
perspectives de recherche pour leur évaluation de risque.

2. Evaluation du risque pour le milieu aquatique

Les analyses chimiques réalisées depuis maintenant une vingtaine d’années montrent
que les médicaments sont ubiquitaires dans le milieu aquatique ; et que du fait de leur
activité biologique, le risque environnemental doit étre évalué. Dans ce domaine, les
connaissances sont encore restreintes, notamment concernant les effets biologiques et
toxiques sur les organismes aquatiques.
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A I'heure actuelle, on peut seulement s’accorder sur le fait que les médicaments sont des
contaminants de I'environnement, que le risque aigu associé pour les écosystemes est
négligeable, et que le risque chronique ne peut-étre exclu. Plusieurs axes de recherche
peuvent étre poursuivis dans le cadre de cette problématique.

2.1. Perspectives dans I'évaluation de I'exposition

De nombreuses molécules n'ayant pas encore fait I'objet de campagnes de mesure, il est
nécessaire de poursuivre les programmes de surveillance de la qualité des milieux
environnementaux au regard des médicaments. Le nombre de substances pharmaceutiques
étant trés élevé, la mise au point de campagnes d’analyses pour I'ensemble des molécules
mises sur le marché se heurte a des problemes financiers et méthodologiques. Des
méthodes alternatives a l'analyse systématique peuvent donc étre envisagées, comme le
recours a des traceurs chimiques spécifiques d’une contamination par les médicaments (qui
restent a définir), ou encore ['utilisation de modeles permettant d’estimer les concentrations
dans I'environnement (Johnson et al. 2008b). Dans le cas des médicaments humains, sur la
base d’un modeéle simple et en disposant des données appropriées, il est relativement aisé
d’estimer les concentrations attendues dans les effluents de STEP et les eaux de surface.

L'étude du comportement et du devenir des médicaments dans I'environnement, ainsi
que la compréhension des mécanismes qui les sous-tendent, sont des domaines ou les
connaissances sont encore restreintes. Il est nécessaire de développer des travaux de
recherche sur :

* ['étude de la dégradation des médicaments dans I'environnement, pour laquelle les
données sont tres limitées. Les mesures et la mise en place d’essais de dégradation
systématiques pour les substances pharmaceutiques apparaissant difficilement
réalisable, le développement de modéles prédictifs adaptés, comme il en existe pour
d’autres catégories de polluants, est une voie a explorer ;

* ['étude de la sorption des médicaments aux matiéres en suspension et au sédiment,
ou, la encore, le développement de modéles est une alternative a la mesure
systématique.

Les modeles prédictifs disponibles a I'heure actuelle sont construits pour évaluer le
devenir de molécules a caractéere hydrophobe, et ne sont pas adaptés a la trés grande
majorité des médicaments. Pour les composés hydrophobes, un parametre, le log Kow, a pu
étre identifié pour servir de base a une estimation correcte de leur comportement. Dans le
cas des médicaments, molécules polaires et ionisables, le Kow n’est pas adapté. Le recours
a des parametres comme le volume de distribution (paramétre pharmacocinétique) ou le log
Dow sont des voies intéressantes mais qui requierent des travaux complémentaires.

2.2. Perspectives pour I'évaluation des effets
2.2.1. Essais sur des substances isolées

Le jeu de données écotoxicologiques est encore trop limité :

Quantitativement, il ne couvre qu'une trés faible part des classes médicamenteuses. De
plus, on observe un déséquilibre notable avec d’'une part, un nombre restreint de molécules
auxquelles sont consacrées beaucoup de travaux (carbamazépine, fluoxétine et
propranolol), et d’autre part des molécules identifiées comme potentiellement a risque, mais
pour lesquelles aucune donnée écotoxicologique n’est disponible.

Qualitativement, on trouve un certain nombre de données qui ne sont pas exploitables ou
d’'un intérét discutable, par exemple les données de toxicité aigue, qui continuent a étre
produites alors que le risque aigu pour les médicaments a usage humain est écarté, et dont
I'utilisation dans des démarches d’évaluation de risque est limitée.
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Pour évaluer les effets des médicaments, il est donc nécessaire de développer des
essais de toxicité chronique, a des gammes de concentrations réalistes du point de vue
environnemental ; la sélection des molécules et des concentrations d’exposition devant étre
faites sur la base des résultats de campagnes d’analyse ou a partir de listes de priorisation.

2.2.2. Ecotoxicité des mélanges de substances pharmaceutiques

Un autre axe d’étude a développer, car dans ce domaine les travaux sont encore trop
peu nhombreux, est I'évaluation de la toxicité des mélanges de médicaments. En effet, dans
'environnement, on ne retrouve pas les substances pharmaceutiques de maniére isolée,
mais associées a de nombreux autres contaminants. Or, il a été montré que :

e d'une part, les mélanges de médicaments sont plus toxiques que les substances
isolées (Yang et al. 2009 ; Fraysse et Garric 2005 ; Eguchi et al. 2004 ; Cleuvers
2003) ;

* et que d’'autre part, dans le cas de mélanges de contaminants en général, des effets
peuvent étre observés pour des concentrations inférieures aux concentrations sans
effet (NOEC) déterminées pour les substances isolées (Backhaus et al. 2003 ; 2000).

Les essais sur substances isolées sont donc limités du point de vue de la réalité
environnementale. En conséquence, et bien que les essais portant sur des mélanges posent
des problemes au niveau de la mise en place et de linterprétation, il est nécessaire de
développer ce type d’approche si I'on veut commencer a identifier et comprendre I'impact
des contaminants sur notre environement, et définir des seuils de concentrations réellement
protecteurs pour les écosystemes.

Dans le cas des médicaments, plusieurs pistes peuvent étre envisagées pour déterminer
les mélanges a tester :

* molécules appartenant a la méme classe thérapeutique et agissant via le méme
mode d’action ;

* molécules parentes et leur(s) métabolite(s) actif(s) (et/ou excrétés de maniéere
significative), pour évaluer correctement le risque lié a une molécule (Escher et al.
2009) ;

* molécules susceptibles d’interagir entre elles, sur la base de leurs interactions
connues via les données cliniques et pharmacologiques, certaines associations étant
rapportée étre dangereuses chez ’homme ;

* substances médicamenteuses et autres contaminants de I'environnement (métaux,
hydrocarbures, pesticides...).

Le développement de modeéles prédicitfs de la toxicité de mélanges, afin de dériver des
valeurs limites environnementales pour les écosystemes, est également une voie a explorer
(Chevre et al. 2008).

2.2.3. Utilisation des données pharmacologiques

La recherche de relations entre données pharmacologiques et écotoxicologiques a été
proposée par plusieurs auteurs, et les mécanismes d’action ainsi que les concentrations
plasmatiques thérapeutiques ont été utilisés pour estimer le risque et les effets des
médicaments sur des espéces aquatiques (Besse et Garric 2008 ; Kostich et Lazorchak
2008 ; Huggett et al. 2003 ; Seiler 2002 ; Lange et Dietrich 2002). Les données
pharmacologiques peuvent permettre de mieux comprendre les effets déja observés sur des
organismes non-cibles, et de sélectionner des espéces ou des criteres d'essais pertinents
pour la mise en place d'essais écotoxicologiques, par l'identification de cibles moléculaires
communes entre ’'homme et d’autres organismes.
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Ordre de priorité

1

Restreindre autant que possible la dissémination environnementale.

Etablir une base de données actualisée des quantités de médicaments mis

sur le marché et établir des listes prioritaires de molécules a rechercher

dans I'environnement.

Surveiller la qualité des milieux environnementaux au regard des

médicaments :

- définir des indicateurs chimiques et/ou pharmacologiques,

- surveiller d’éventuel effets in situ,

- étudier la biotransformation des médicaments dans I'environnement,

- étudier les niveaux de contamination des aliments « sensibles » pour
’homme.

Evaluer les expositions potentielles pour les étres humains.

Développer dans le cadre des dossiers d'AMM, des approches évaluatives
des effets potentiels des résidus médicamenteux sur les écosystemes.
Procéder a une approche globale d'évaluation des risques pour
I'environnement a partir des données précédentes.

Développer de nouvelles technologies ou de nouveaux procédés dans le
cadre d'une aide a la gestion des déchets.

Tableau 15:

Perspectives et nécessité de programmes d’action, ordre de priorité proposé par

I’Academie Nationale de Pharmacie (2008).
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Dans le cas des médicaments, la prise en compte des données pharmacologiques
devrait étre incluse aux stratégies d’évaluation du risque. Les travaux dans ce domaine sont
encore récents et il est nécessaire de les poursuivre et de développer I'éco-pharmaco-
toxicologie, afin de pouvoir extrapoler les effets des médicaments sur I'environnement a
partir des données pharmacologiques (Académie Nationale de Pharmacie 2008).

2.3. Conclusion pour I'évaluation de risque

Compte tenu des nombreuses perspectives qui s’offrent dans ce domaine, la question se
pose de savoir ce qu'il faut privilégier dans un premier temps, a cet effet, un ordre de priorité
a été suggére par '’Académie Nationale de Pharmacie (Tableau 15).

Au vu des résultats apportés et des connaissances synthétisées dans ce travail, nous
considérons que les efforts principaux doivent porter sur les points suivants :

* mise en place de modéles permettant une bonne évaluation de I'exposition dans les
différents compartiments aquatiques (colonne d’eau et sédiment) ;

* compréhension, et si possible développement de modeles de prédiction du
comportement des médicaments dans I'environnement ;

* évaluation des effets des mélanges et interactions avec d’autres contaminants ;

* investigation de [l'utilité des données pharmacologiques pour comprendre voire
estimer des effets sur des organismes aquatiques ;

* développement et & mise a jour des listes prioritaires.

L’estimation des concentrations dans le milieu récepteur passant par la mise a
disposition de données de consommation et de données pharmacocinétiques, et
l'investigation des données pharmacologiques passant par la disponibilité de celles-ci, il
apparait nécessaire que de telles données puissent étre collectées, mises a jour et étre
accessibles aux professionnels de la santé, aux chercheurs, voire aux usagers; ce qui
nécessite une implication des agences publiques comme 'AFSSAPS, 'AFSSET et 'AFSSA
mais également une collaboration active des industriels de la pharmacie.

3. Gestion du risque

Afin de limiter le risque pour les écosystemes, une diminution de la dissémination
environnementale des médicaments doit étre envisagée. A cet effet, plusieurs mesures sont
réalisables a différents niveaux (Tableau 16).

3.1. Au niveau des pouvoirs publics

Au niveau réglementaire, les industriels sont a présent tenus de réaliser une évaluation
du risque environnemental pour les nouvelles molécules mises sur le marché. La procédure
de 'EMEA (2006) propose, pour un médicament dont le risque environnemental ne peut-étre
exclu, de faire figurer sur sa notice ou son conditionnement, une indication informative des
risques potentiels pour I'environnement, ainsi qu’une information engageant les patients et
les professionnels de santé & mieux contribuer a la collecte et au recyclage des
médicaments inutilisés, de facon a limiter les rejets intempestifs dans I'environnement. |l
s'agit Ia a I'heure actuelle de la seule mesure préconisée dans le cadre de la procédure de
'EMEA.

Sur le plan politique, des actions envers la population et les industriels peuvent
également étre envisagées : campagnes d'information pour le grand public sur les liens
étroits entre santé publique et environnementale, et mesures incitatives pour lindustrie
pharmaceutique a développer des technologies plus respectueuses de I'environnement.
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Acteur Mesures et actions envisageables

- Partage des données nécessaires aux démarches d'évaluation de
risque et permettant une meilleure gestion des risques.
Industrie - Publication des méthodes analytiques et de certains résultats.
pharmaceutique - Prise en compte des aspects environnementaux dans le développement
de nouveaux produits, développement de la chimie verte.
- Information appropriée des professionnels de santé et des patients.

- Amélioration de I'observance des traitements.

- Utilisation raisonnée des médicaments.

- Retour des médicaments non utilisés aux circuits de collecte et de
recyclage.

Patients

. - Information et éducation des patients.

Pharmaciens ST N - I

- Participation active a la collecte des médicaments non utilisés.

- Information et éducation des patients.

Médecins - Prescription des médicaments en fonction de critéres environnementaux,
lorsque ceux-ci existent (www.janusinfo.se/environment).

- Formation des étudiants (pharmaciens, médecins et vétérinaires) a la

Universités .
composante environnementale.

- Information et éducation des patients.

Hopitaux - Utilisation raisonnée des médicaments.

Exploitants de

STEP - Amélioration des procédés.

- Prise en compte des médicaments dans la Iégislation environnementale.
- Inclusion de criteres environnementaux dans les dossiers d’homologation.
Politiques - Incitations pour la mise en place de méthodes industrielles durables
(chimie verte).
- Information du public sur la problématique des rejets médicamenteux.

Tableau 16 : Actions possibles pour limiter la dissémination environnementale des médicaments
(d’aprés Kimmerer 2009a).
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3.2. Au niveau des agglomérations (traitement des e  ffluents et des eaux usées)

Les STEP urbaines représentent a la fois la derniére barriere entre les eaux usées
contaminées et le milieu récepteur, et le principal point d’entrée des médicaments dans les
eaux de surface. L’élimination des médicaments dans les STEP a boues activées,
technologie la plus répandue en France, n'est pas complete. Par ailleurs, I'élimination varie
d’'un composé a un autre, ainsi qu’en fonction des saisons (Castiglioni et al. 2006 ; Clara et
al. 2005 ; Paxeus et al. 2004). A titre d’exemple, les rendements épuratoires sont tres élevés
pour les AINS de type ibuproféene (supérieur a 90%), mais tres faibles pour la carbamazépine

(inférieur a 10%).

Une solution & envisager pour limiter les rejets est donc I'amélioration des procédés
d’épuration. De nouvelles techniques, plus efficaces dans I'élimination des contaminants
sont a I'étude : oxydation, ozonation, utilisation de charbon activé, filtration sur membrane...
(voir Wenzel et al. 2008 pour revue). Néanmoins, I'application & grande échelle de tels
procédés doit étre discutée, d’'une part en terme de contribution a la limitation de la toxicité
des rejets (donc de diminution de I'impact sur le milieu récepteur), mais également en terme
de codt et de consommation d’énergie ; un équilibre devant étre trouvé entre ces différents
facteurs. Par allleurs, la formation de sous-produits de dégradation doit étre évaluée : ainsi le
procédé d’'ozonation, au demeurant trés efficace pour réduire la toxicité d'un effluent, peut
générer des nitrosamines et des bromates cancérigenes, provenant de la dégradation
respective des composés azotés et bromés (Hollender et Escher 2009).

En définitive, si les rendements épuratoires des STEP peuvent étre améliorés, et si il est
important de développer de nouvelles technologies de gestion et de traitement des effluents
plus efficaces, les efforts en terme de réduction de rejets toxiques ne doivent pas se limiter a
cette seule optique.

Une autre alternative proposée dans la gestion des eaux usées est la séparation a la
source, qui peut permettre un traitement adéquat des effluents en rapport avec leurs
caractéristiques. L'approche la plus communément proposée est la séparation des urines du
reste des eaux usées domestiques. Ce type de procédé est encore a I'étude (Larsen et al.
2009 ; Peter-Frolich et al. 2007). Dans le cas des médicaments toutefois, la séparation des
urines peut contribuer & limiter les rejets de substances médicamenteuses, mais pas en
totalité, car une part non négligeable et variable en fonction du composé, peut également
étre également excrétée via les féces.

3.3. Au niveau des établissements de soin

Au niveau des hodpitaux, se pose également la question de la mise en place de
traitements in situ des effluents. Ceci pouvant nécessiter un investissement important pour
I'hépital, il semble dans un premier temps nécessaire d’évaluer de maniere plus précise les
dangers liés aux effluents hospitaliers : évaluation des quantités rejetées, de la toxicité des
effluents, de leur mutagénicité... Par ailleurs, il est & présent établi que les rejets liés aux
effluents hospitaliers ne représentent qu’'une faible part des rejets totaux au niveau de
'agglomération, moins de 10%, voir 3% pour certaines molécules (Kimmerer 2009a), ce qui,
associé a la sortie de la réserve hospitaliére de plus en plus de molécules médicamenteuses
et au développement des traitements ambulatoires, contribue a limiter les quantités rejetées
via les effluents hospitaliers. L'utilité d’'une telle démarche doit donc étre discutée.

3.4. Au niveau industriel
Les effluents des industries pharmaceutiques peuvent représenter des sources de
contamination ponctuelle du milieu aquatique, et les concentrations mesurées peuvent étre

élevées (Larsson et al. 2007). Une évaluation plus poussée de la qualité des rejets devrait
étre réalisée et le cas échéant, des traitements in situ installés.
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Cependant, le fait qu’une partie non négligeable des activités de production soit localisée
dans des pays ou la réglementation encadrant les rejets est plus permissive peut limiter ce
type de démarche.

Le développement de la chimie dite verte (Anastas et Warner 1998), est une autre
solution pouvant contribuer a diminution de rejets de contaminants :

e par la réduction des quantités de produits chimiques utilisés et rejetés par les
activités de production (solvants, matieres premieres, adjuvants de syntheses...) ;

* par le développement de nouvelles molécules médicamenteuses plus facilement
dégradables.

Dans le cas des médicaments, seul le premier niveau semble réalisable a court terme. La
synthese de nouvelles molécules pharmaceutiques a la fois efficaces et biodégradables peut
étre ardue et se heurter a des contraintes économiques ; toutefois, la modification de
molécules déja existantes, de maniere a les rendre dégradables, peut-étre une voie a
explorer (Kimmerer 2009a).

3.5. Au niveau des personnels de santé et des patie  nts

La formation des professionnels de santé (médecins et pharmaciens) a cette
problématique, peut également contribuer a limiter les rejets dans I'environnement,
notamment par I'information et I'éducation des patients, ainsi que par une meilleure gestion

des médicaments non utilisés.

Par ailleurs, une diminution de la consommation de médicaments est une solution qui ne
doit pas étre écartée, bien qu’'une telle démarche passe avant tout par une prise de
conscience et une contribution active de la part de la population. Les quantités de
médicaments consommeées sont en effet tres importantes dans nos pays industrialisés ; a
titre d’exemple, en 2004 en France, 3000 tonnes de paracétamol et plus de 300 tonnes
d’amoxicilline (AFSSAPS 2006) avaient été délivrées. Or, il n’est pas exclu que cette forte
consommation, qui contribue a la contamination des eaux, pose également a terme des
problémes de santé publigue comme le développement de phénoménes de multirésistance
aux antibiotiques, en partie lié & la trop forte utilisation de ces molécules (Trémolieres et al.
2006).

3.6. Conclusion pour la gestion du risque

La diminution des rejets médicamenteux doit étre une priorité et plusieurs optiques
peuvent étre envisagées pour contribuer a restreindre la dissémination environnementale. La
diminution passe par une amélioration des procédés de traitement et de gestion des eaux,
mais également par une sensibilisation et une éducation des professionnels de santé et de la
population a la problématique environnementale liée a l'usage des médicaments, et a
I'importance de la préservation des ressources en eau en général.

4. Les médicaments a usage humain, des contaminants de
'environnement... parmi beaucoup d’'autres

Il est donc acquis que les médicaments a usage humain peuvent contaminer
'environnement et que leur entrée dans le milieu aquatigue se fait essentiellement par
l'intermédiaire des rejets de STEP urbaines. Les médicaments sont cependant loin d’étre les
seuls contaminants a étre présents dans les effluents de STEP et les eaux de surface. A titre
d’exemple, un apercu trés succinct de micropolluants autres que les médicaments, mesurés
en entrée et sortie de STEP est donné en annexe |. Au regard de notre problématique, cette
multi-contamination du milieu aquatique pose donc les questions suivantes :
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* est-il pertinent de s’intéresser de maniere spécifique aux médicaments ?
* Quelle est la contribution des médicaments a I'impact de cette multi-contamination ?

Du point de vue de l'impact environnemental, il est discutable de considérer séparément
les médicaments des autres contaminants. D’une maniére générale, on peut se demander
s'il est justifié d’évaluer le risque lié & des contaminants spécifiques sans chercher a
comprendre l'existence et la nature de leurs interactions avec les autres contaminants.
Cependant a 'heure actuelle, seules les molécules isolées sont prises en compte dans les
démarches d’évaluation de risque réglementaires, et aucune législation n’encadre le
probléme des mélanges (Mc Carty et Borgert 2006).

Pour les médicaments a usage humain, la question de l'impact environnemental ne
devrait donc pas étre dissociée de celle des autres contaminants transitant par les STEP
urbaines. Il serait par conséquent plus approprié de traiter cette problématique sous I'angle
plus général des effets liés aux rejets des sytémes d’assainissement. Sur cette question, on
sait encore peu de choses : les outils permettant a la fois de mesurer une altération des
milieux mais également de discriminer entre les différentes causes (chimiques ou non) a
I'origine de cette dégradation sont encore au stade du développement. En fait a I'heure
actuelle, on dispose de deux grands types d’outils :

 d'une part, des indices écologiques qui mesurent I'état des communautés et
diagnostiquent une altération, mais qui n'‘ont pas été développés pour établir des
liens de causalité a une exposition a des toxiques chimiques ;

e et d'autre part, des outils de toxicologie environnementale (biotests) qui permettent
de relier exposition & un toxique isolé et effet observé sur une espéce modele en
laboratoire, mais qui ne peuvent pas prendre en compte linfluence des conditions
environnementales, la qualité et les contraintes du milieu, et donc qui ne permettent
pas d’extrapoler les résultats obtenus a la réalité du terrain.

De nouveaux outils comme les approches écotoxicologiques in situ (par exemple
I'exposition d’organismes encagés), ou les indices écologiques multimétriques présentent un
intérét plus grand dans I'évaluation d’'une altération du milieu et de ses causes, mais sont
encore au stade de développement. Ces outils nécessitent encore des retours d’expérience
quand a leur fiabilité pour rendre compte d'un risque environnemental de nature chimique
sur les milieux (Besse et al. 2009a ; 2009b).

Du point de vue de la surveillance de la qualité des milieux et de I'évaluation de
I'exposition, il est par contre pertinent de s'intéresser aux médicaments de maniere
spécifique et de poursuivre les programmes de surveillance afin de disposer de la
« cartographie » la plus précise possible de la contamination. Cette cartographie s’avérant
nécessaire pour :

* relier un impact observé aux contaminants qui en sont a l'origine ;

* jdéalement, identifier des molécules prioritaires en terme de contribution a cet impact,
pour en limiter la dissémination environnementale.

Dans cette optique, plus que I'analyse chimique, ce sont les modéles d'évaluation de
I'exposition qui sont a développer. Moins colteux que l'analyse systématique et applicables
a un grand nombre de molécules, ils peuvent en outre servir a orienter des analyses
chimiques ultérieures. L'utilisation de données modélisées est donc une alternative
nécessaire aux campagnes de mesures, méme si la chimie reste indispensable pour évaluer
précisément I'ampleur d’une contamination (Johnson et al. 2008b).

L'impact environnemental des médicaments s’inscrit donc dans une problématique plus
large, a laquelle on ne sait encore répondre que de maniére incompléte. D’'une maniére
générale, il apparait aujourd’hui important de se focaliser sur la compréhension des effets
des mélanges en laboratoire, et en paralléle de poursuivre le développement d’outils in situ
de mesure d’'un effet toxique « global » et prenant en compte la complexité du terrain.
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5. Conclusion

Les médicaments a usage humain sont donc des contaminants de I'environnement, au
méme titre que les pesticides ou les métaux ; mais leur caractere particulier de produits de
santé, ainsi que le bénéfice qu’ils nous apportent, en font des composés dont la gestion du
risque doit étre établie de maniére raisonnée et pragmatique : on imagine difficilement a
I'heure actuelle le retrait d'une molécule en raison de sa trop forte nocivité pour les
écosystemes. Néanmoins, un impact des médicaments sur I'environnement ne peut-étre
écarté et est méme établi dans le cas de I'éthinylestradiol. 1l est donc nécessaire de
poursuivre les efforts dans le but de mieux comprendre et estimer le risque pour les
écosystemes, et d'agir de maniére a limiter la dissémination environnementale.

Toutefois, les médicaments ne représentent qu'une fraction de la charge totale en
contaminants d’origine anthropique, et en ce qui concerne I'impact sur le milieu récepteur, il
est discutable de dissocier les substances médicamenteuses de I'ensemble des autres
contaminants.

Pour conclure sur cette problématique, on peut dire que :

* en terme de gestion du risque, il faut limiter le plus possible les rejets des substances
médicamenteuses dans I'environnement ;

* en terme dévaluation de I'ampleur de la contamination, il faut poursuivre la
surveillance des milieux mais surtout continuer a développer des modeles afin
d’estimer de maniere précise les niveaux de concentrations et le devenir dans
'environnement ;

* en terme d'évaluation des effets sur I'environnement, le point d’entrée principal étant
les stations d’épuration urbaines et les médicaments y étant associés a de hombreux
autres contaminants, cette évaluation devrait se faire sous I'angle plus général de
limpact des rejets des systemes d'assainissement ; les outils permettant de
déterminer et de mesurer un tel impact restant encore a développer.
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ANNEXES

ANNEXE A. Corrélation des données de consommation p  our
'année 2004 entre les données nationales fournies par AFSSAPS
et celles fournies par la CPAM

L’étude de corrélation entre les données de la CPAM et de I'afssaps a été effectuée sur
100 des molécules ayant fait I'objet de la démarche de priorisation (cf. chapitre 4). La
corrélation (Figure 10) est excellente (R? > 0.99), et il a donc été possible de dériver une
équation de régression linéaire nous permettant de corriger les données de consommation
de la CPAM pour les molécules non encore traitées.

14
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Figure 10 : Corrélation entre les données de consommation de la CPAM et de I'afssaps pour I'année

2004.

Remarques :

* Quatre molécules ont été écartées de la sélection : I'ondansetron, la loxapine, la
ceftazidime et le métronidazole. Pour ces molécules, il existe des formes réservées
a usage hospitalier et donc non prises en compte dans les données de la CPAM.

* Cette approche a permis de corriger une erreur effectuée sur les quantités
consommeées de clonazepam qui sont de 275 Kg et non de 21.4 Kg.

* Les quantités de trimébutine calculées a partir des données CPAM sont supérieures
a celles calculées a partir des données de I'AFSSAPS, il apparait que les données
CPAM recensent pour cette molécule un plus grand nombre de spécialités
différentes que les données fournies par TAFSSAPS.

267



Annexes

ANNEXE B. Evolution des consommations de médicament S entre
les années 2004 et 2007

L’évolution des consommations a été faite en rapportant les quantités consommées en
2007 par rapport a celles de 2002, sur la base des données CPAM. L’évolution des
consommations a été effectuée pour toutes les molécules traitées a I'exception des anti-
inflammatoires (ibuproféne, naproxéne, aspirine...) et du paracétamol, molécules souvent
délivrées hors prescription et n’étant donc pas prises en compte dans les données de la
CPAM.

La consommation des médicaments apparait relativement stable, avec peu de molécules
dont les quantités consommées augmentent ou diminuent de plus de 20%. Pour quelques
molécules les quantités diminuent de maniere importante (troxérutine, diosmine), mais cette
baisse est liée a un déremboursement de ces molécules ; ce qui impligue gu’'elles ne sont
plus prises en compte dans les données de la CPAM, mais pas nécessairement qu’elles sont
moins consommeées.

A l'inverse, on observe une augmentation des consommations importante pour certaines
molécules. On note cependant une augmentation a prendre en compte pour les I'alendronate
et le clodronate, la rosuvastatine, le valsartan et le telmisartan.

Dans la plupart des cas il s’agit de molécules relativement récentes et encore peu
consommees : bien gu’augmentant dans le temps, les tonnages restent encore faibles en
2007.

L’ensemble des valeurs de PEC pour 2004 et 2007 (calculées sur la base des données
CPAM, et ne prenant pas en compte le métabolisme humain) est donné dans le tableau
suivant (Tableau 17).
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41776.94
96758.9
1028.80

812.35
54246.9
36.82
177.5
24317.6
8305.99
2013.2

333223.2

18179.1
796.61
18336.8
7924.5
4073
1079.7
413.32
40729.5
642.35
20852.1
2112.5
2603.5
50957.8
270
2350.16
4692.33
33514.2
313
6537.38
4565.36
1656.66
116.23
4484.98
2549.78
9283.1
1078.95
11401.32
24173.70
14421
6175.91
6723.28
12186
3486.5
15104.9
4050.51
1835.07
275.3

Tableau 17 : Evolution des quantités consommeées et des PEC pour les médicaments entre les
années 2004 et 2007.
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16144.28
2108.9
5440.9
51962

526.4
9895.8
28888.68
376543.7
5861.1
167.30
6242.9
233.34
2036.27
4509.95
2676.19
2287.60
254.13
85669.8
892.7
4099.00
3740.3
5508.51
1121.4
6773.9
765.16
21288.2
7617.15
219.94
1092.2
394.29
341.9
28422
9970.88
453.1
6638.2
49124.22
876.40
95.17
12802.3
21696.7
64.19
3184.20
1353.78
24996
1699
58.8
55.66
2327.52
317.8

Tableau 17 (suite) : Evolution des quantités consommeées et des PEC pour les médicaments entre

les années 2004 et 2007.
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Tableau 17 (suite) :
les années 2004 et 2007.

317.8
927
584.8
11527.59
32.36
191.87
444339.3
912.8
8785.8
2423.7
2411.20
29.74
617.77
938.3
45522.6
37332
24.19
170.15
7800.3
1654.53
23879.30
397.93
1483.37
236.7
11949.78
4137.2
84.83
8044.6
437
6194.6
8464.84
3765
0.69
5287
5515.1
504.4
3915.4
148.54
116932.64
2315.35
10969.1
2165.5
3742.9
1550.3
39855

Evolution des quantités consommeées et des P

EC pour les médicaments entre
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Quantité Rapport des PEC pour PEC pour
Molécule consommée en  quantités 2007 |'année 2004 l'année 2007
2004 (kg) / 2004 (ng/l) (ng/l)
PROPRANOLOL 12486.5 1.026427934 285 292.61
QUINAPRIL 926.71 0.702658574 21 14.87
RABEPRAZOLE 2108.02 1.208245827 48 58.15
RAMIPRIL 1041.7 1.396180413 24 33.21
RANITIDINE 11655 0.832707142 266 221.58
RIFAMPICINE 2383 1.096956203 54 59.68
RISEDRONATE 439.73 1.614183691 10 16.21
ROSUVASTATINE 440.71 4.967158735 10 49.98
ROXYTHROMYCINE 3404.2 0.847813847 78 65.89
SERTRALINE 6224.5 0.824301674 142 117.14
SIMVASTATINE 6943.4 1.073871038 159 170.24
SOTALOL 11275.80 0.990080226 257 254.88
SPIRONOLACTONE 8125.43 0.899645023 186 166.90
SULFAMETHOXAZOLE 16729.8 0.964561174 382 368.42
SUMATRIPTAN 66.19 0.947635539 2 1.43
TAMSULOSINE 42.36 1.405349918 1 1.36
TELMISARTAN 3777.19 1.64654659 86 141.99
TERAZOSINE 46.02 0.712375656 1 0.75
THIOCOLCHICOSIDE 595.49 0.87903989 14 11.95
TILUDRONATE 135.50 0.59267544 3 1.83
TIMOLOL 12.89 0.78247008 0 0.23
TOBRAMYCINE 53.71 2.875044872 1 3.53
TRAMADOL 25896 1.319352043 591 780.04
TRANDOLAPRIL 102.31 1.502934888 2 3.51
TRETINOINE 13.07 0.910280359 0 0.27
TRIHEXYPHENIDYLE 256.8 0.924093771 6 5.42
TRIMEBUTINE 39786.10 1.15 908 1044.61
TRIMETAZIDINE 16480.1 1.065790774 376 401.01
TRIMETHOPRIME 3346 0.983195213 76 75.11
TROPATEPINE 355 1.077362066 8 8.73
TROXERURTINE 444339.3 0.507525708 10145 5148.71
VALPROATE 112162.5 1.098304448 2561 2812.52
VALSARTAN 25848.25 1.585529818 590 935.69
VENLAFAXINE 10513.11 1.412685664 240 339.08
VERAPAMIL 24624.67 1.035942424 562 582.41
ZOFENOPRIL 528.48 0.794734907 12 9.59
ZOLEDRONATE 0.32 1.612574314 0 0.01
ZOLMITRIPTAN 57.66 1.03921387 1 1.37
ZOLPIDEM 3343.8 1.029058115 76 78.56
ZOPICLONE 1948.2 0.98261537 44 43.71
ZUCLOPENTHIXOL 222.36 1.074733208 5 5.46

Tableau 17 (suite) : Evolution des quantités consommeées et des PEC pour les médicaments entre
les années 2004 et 2007.

En rouge sont indiquées les molécules dont la consommation a augmenté de plus de 20% entre 2004 et 2007, et
en vert, celles dont la consommation a baissé de plus de 20%.
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ANNEXE C. Corrélation entre les données nationales fournies par
I’AFSSAPS et les données locales et régionales

Données locales

La comparaison des données nationales de 'AFSSAPS et celles locales de la CPAM
(CPAM 2006) montre que ces données sont tres fortement corrélées. Une des raisons de
cette bonne corrélation peut-étre expliquée par le fait que I'agglomération lyonnaise
rassemble un nombre suffisamment important de personnes pour représenter un échantillon
représentatif de la population Francaise. Compte tenu des incertitudes sur les quantités
réellement consommées au niveau local (délivrances remboursées par d’autres organismes
non prises en compte), les profils de consommation au niveau local et régional peuvent étre
considérés comme identiques dans notre cas. En I'absence d’un jeu de données complet au
niveau local, les données nationales fournies par 'AFSSAPS peuvent étre utilisées pour
extrapoler des PEC au niveau local pour I'agglomération Lyonnaise.

Corrélation des données CPAM et données AFSSAPS
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Figure 11 : Corrélation des données locales de la CPAM (année 2005) et des données nationales de
I'’AFSSAPS (année 2004) pour 28 molécules pour les ventes a ['officine.

Les tonnages sont exprimés sous forme de logarithme népérien, avec en abscisse, les données CPAM et en
ordonnée les données AFSSAPS. Les molécules testées correspondent a celles présentes sur les données
fournies par la CPAM. La valeur du R? calculé est de 0.99.

NB : La figure 11 rapporte les tonnages de vente pour les officines, la corrélation entre
données CPAM pour les officines et données AFSSAPS pour l'ensemble de la
consommation (officines et hdpitaux) a également été évaluée, la corrélation est élevée (R* =
0.93). Cette tres bonne corrélation vient du fait que la contribution des hdpitaux pour les
molécules concernées est faible. Cette bonne corrélation s’observe pour la majorité des

molécules consommées en France, a I'exception des anti-infectieux (antibiotiques,
antimycotiques) et des anticancéreux.
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Données régionales

Sur les trois répartiteurs principaux de la région Rhéne-Alpes, seul un nous a répondu
favorablement et de maniére trés rapide, il s'agit d’Alliance-Santé (Alliance-Santé 2006). Les
données fournies comprennent leurs ventes de médicaments aux officines pour I'année 2004
sur plusieurs département de la région Rhoéne-Alpes: département 69 en totalité et
départements 07, 42, 38 et 01 pour partie.

Les données fournies correspondent a un jeu de molécules représentatives

sélectionnées a partir des données de 'AFSSAPS : une quinzaine de molécules ont été
sélectionnées selon les critéres suivants :

* représentativité de la distribution des molécules de 'AFSSAPS,
» faible nombre de génériques,

* nombre limité de dosages et de formes de références (les deux derniers critéres
correspondent a des aspects pratiques afin de limiter le nombre de données a
collecter pour le répartiteur).

Corrélation des données OCP (2004) et AFSSAPS (2004)
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Figure 12 : Corrélation des données locales d'Alliance-Santé (année 2004) et des données nationales
de 'AFSSAPS (année 2004) pour 19 molécules et pour les ventes a I'officine.

La valeur du R? calculé est de 0.96. Les données sont exprimées sous forme de logarithme népérien avec en
abscisse les données OCP et en ordonnée les données AFSSAPS.

De la méme maniere que pour les données CPAM, les données Alliance-Santé ont été
comparées avec celles de 'AFSSAPS. Les résultats obtenus (Figure 12) montrent qu’il y a
une trés bonne corrélation entre les deux jeux de données. Les données nationales fournies
par 'AFSSAPS (AFSSAPS 2006) paraissent donc a la fois représentatives des
consommations régionales et des consommations locales pour le cas qui nous intéresse.
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ANNEXE D. Compilation de données sur les parametres physico-
chimiques et pharmacocinétiques pour les médicament S a usage
humain

Le tableau suivant (Tableau 18) compile des données pharmacocinétiques et physico-
chimiques pour une centaine de molécules. Les données compilées sont les suivantes :

* données pharmacocinétiques : biodisponibilité, volume de distribution, liaison aux
protéines plasmatiques, demi-vie d’élimination, pic plasmatique ;
* données physico-chimiques : valeurs de Kow, de Dow a pH 7 et 8 et valeurs de Koc.

Les abréviations utilisées dans le tableau sont explicitées ici :
e Vd: volume de distribution ;

* PP : protéines plasmatiques ;

* Biodis : biodisponibilité.

Les valeurs de pharmacocinétiques sont extraites de Micromedex drugdex®, les valeurs
physico-chimiques sont des valeurs calculées et proviennent de la base de données CAS
database® (SciFinder Scholar).
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demi-vie demi-vie

Molécule g e flaison PP liaison PP blodis. biods. délimination  déiminaton pic pﬁg}%"q“e ";’3 > ";’,ﬁ’ > LogKow  KocpH?7
aute basse
unités L/kg L/kg % % % % h h h L/KgC
Acébutolol 3 3 10 26 40 40 3 4 25 -0.11 0.82 1.95 2.36
Allopurinol 1.6 2.43 80 90 1 2 -0.48 -0.51 -0.48 12.90
Alprazolam 1.1 1.2 10 20 1.25 2.50 2.50 2.50 545.00
Amiodarone 65.8 66 96 96 1248 2782 5 6.59 7.51 8.89 8180.00
Amitriptyline 7 22 100 100 9 25 2.79 3.72 4.92 83.30
Amlodipine 21 21 93 98 60 65 35 50 7.5 2.21 3.14 4.15 49.30
Amoxicilline 0.26 0.31 15 25 20 90 1 2 15 -2.21 -2.79 0.61 1.00
Ambhotéricine B 4 4 90 90 360 360 -1.32 -1.52 1.21 1.00
Aténolol 0.71 1.7 5 5 46 60 6 7 3 -2.02 -1.09 0.10 1.00
Atorvastatine 5.44 8.57 98 98 14 14 7 14 15 4.45 0.70 4.13 8.84
Azithromycine 23 31 7 50 37 38 11 68 3 0.58 2.25 3.33 2.73
Bacloféne 0.7 0.84 100 100 3 6.8 2 -0.94 -0.94 1.56 1.00
Betamethasone 1.07 1.14 64 64 5 6 1.87 1.87 1.87 247.00
Betaxolol 4.9 13 50 60 78 90 12 22 0.56 1.50 2.68 5.20
Bezafibrate 0.24 0.24 95 95 100 100 2 2 2 0.03 -0.25 3.46 1.00
Bisoprolol 2.93 3 30 36 82 94 10 12 35 0.03 0.97 2.14 2.72
Bromazepam 25 2 84 84 8 20 2 2.06 2.06 2.06 315.00
Buflomédil 1.17 1.55 60 80 50 80 2 3 2.75 -0.36 0.35 2.46 1.00
Buprénorphine 1.24 2.67 96 96 2 5 2.11 2.93 3.43 83.40
Carbamazépine 0.8 2 76 76 70 79 12 17 4.5 2.67 2.67 2.67 677.00
Carvédilol 1.64 1.88 95 98 25 35 6 10 1.25 2.93 3.73 411 272.00
Ceftriaxone 0.08 0.19 83 96 5.8 8.7 -4.00 -4.49 -0.25 1.00
Cétirizine 0.5 0.8 93 93 100 100 7.4 9 0.75 -0.87 -1.41 2.16 1.00
Cimétidine 1 1 13 26 70 76 2 2 1 -0.45 -0.02 0.07 7.87
Ciprofloxacine 1.2 2.7 20 40 60 80 3 6 15 -0.85 -0.95 1.31 1.00
Citalopram 12 15 80 80 80 80 33 37 3 0.06 0.95 2.51 1.94
Clarithromycine 3.47 4 42 50 50 50 3 7 3 1.98 2.77 3.16 82.00
Clobazam 0.87 1.37 87 87 11 77 2 1.60 1.51 1.61 175.00
Clorazepate 1.05 1.54 97 98 91 91 2 29 1 -0.77 -0.84 2.89 1.00
Desloratadine 40 40 82 87 3 3.90 4.56 6.77 153.00
Diazepam 0.7 3.4 94 929 80 100 20 54 0.5 2.96 2.96 2.96 975.00
Diclofenac 0.12 0.55 929 929 50 50 1 2 2 1.28 0.57 4.05 6.44

Tableau 18 : Compilation de données pharmacocinétiques et physico-chimiques pour des médicaments a usage humain.
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demi-vie

demi-vie

Molécule g e flaison PP liaison PP blodis. biods. délimination  déiminaton pic pﬁi’;":;'q”e ";5‘ > ";’,ﬁ’ > LogKow  KocpH?7
aute basse
unités L/kg L/kg % % % % h h h L/KgC
Dompéridone 6.28 6.28 91 93 13 17 7 9 1.25 2.52 3.46 4.50 70.60
Doxépine 9 33 79 84 8 25 0.75 1.72 2.65 3.85 21.60
Fluconazole 0.56 0.82 11 12 90 90 30 30 15 0.50 0.50 0.50 44.50
Fluméquine 0.32 0.58 7 7 1.75 1.12 0.16 2.42 24.90
Fluoxétine 20 40 95 95 100 100 96 144 7 1.31 2.06 4.08 6.65
Fluvoxamine 25 25 80 80 53 53 13 15 15 0.80 1.72 3.11 5.73
Fosfomycine 131 2.57 34 58 4 4 2 -6.80 -7.28 -2.97 1.00
Furosemide 0.2 0.2 91 99 47 70 0.5 2 15 -0.09 -0.15 3.00 1.00
Glibenclamide 0.9 3.94 99 99 92 92 5 10 25 2.05 1.79 3.75 51.50
Haloperidol 11 25 10 38 4 1.75 2.57 3.01 56.30
Hydrochlorothiazide 3 4 40 40 60 80 10 12 2 -0.08 -0.15 -0.07 21.40
Hydrocortisone 0.5 0.5 90 90 96 96 1 2 1.43 1.43 1.43 142.00
Hydroxyzine 16 16 3 20 2 1.96 2.02 2.03 259.00
Ibuproféne 0.11 0.18 99 99 71 71 1.8 2 1.5 241 3.31 4.80 6.93
Imipramine 10 20 89 89 94 96 6 18 1 1.16 0.36 3.72 39.30
Josamycine 4.28 4.28 15 15 0.9 2 1 3.42 3.87 3.96 979.00
Ketoproféne 0.1 0.1 99 99 90 90 2 4 1.25 0.09 -0.64 2.81 1.52
Levomepromazine 29.8 29.8 20 35 15 30 4 2.68 3.60 4.94 63.80
Lincomycine 0.91 15 28 86 98 98 5.4 5.4 3 -0.85 0.07 0.91 1.28
Loméfloxacine 1.82 254 10 21 95 98 6.35 8.19 2 0.39 0.19 2.33 4.85
Lorazepam 1 1.3 85 91 90 93 12 20 2 2.47 2.47 2.47 523.00
Losartan 0.5 0.5 99 99 25 33 15 2 1.25 1.63 1.57 3.56 24.10
Metformine 0.9 3.94 10 10 50 60 15 6.5 2 -4.31 -4.31 -2.13 1.00
Métoclopramide 2 4 30 40 80 80 5 6 2 -0.31 0.57 221 1.15
Métoprolol 55 5.6 12 12 50 70 3 7 15 -0.33 0.60 1.79 1.69
Metronidazole 0.25 0.85 20 20 100 100 6 14 15 -0.01 -0.01 -0.01 23.40
Miansérine 0.25 0.55 20 30 90 90 10 40.8 25 2.39 3.22 3.67 126.00
Nadolol 2 2 28 30 20 40 20 24 3 -0.83 0.10 1.29 1.00
Naproxéne 0.16 0.16 99 99 100 100 12 15 3 0.85 -0.06 2.99 7.26

Tableau 18 (suite) :

Compilation de données pharmacocinétiques et physico-chimiques pour des médicaments a usage humain.
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Molécule ol g, lesonPP o leenteeds o bote  gdimmn  geimnaion PePTEe 19D LD lopiow  KoopHT
aute basse
unités L/kg L/kg % % % % h h h L/KgC
Nicardipine 0.11 0.11 95 95 35 35 8.6 8.6 1.25 4.66 5.05 5.13 4960.00
Nordazepam 1 1 30 150 1.5 3.15 3.15 3.15 1230.00
Norfloxacine 0.35 0.5 10 15 30 40 3 4 1.4 -0.68 -0.78 1.48 1.05
Ofloxacine 2.4 35 20 32 90 98 5 8 1.5 -0.50 -1.03 1.60 1.40
Omeprazole 0.34 0.37 95 96 30 40 0.5 1 2 1.46 1.95 2.07 77.40
Ondansetron 2.2 2.5 70 76 56 71 3 55 1.5 1.46 1.95 2.07 77.40
Oxazepam 0.67 1.5 96 99 90 95 2.8 8.6 25 2.31 2.31 2.31 428.00
Oxprénolol 1.2 1.2 70 78 19 74 1 2 2 0.17 1.10 2.29 3.17
Pantoprazole 0.16 0.33 98 98 77 77 1 1 2.25 1.60 1.19 1.69 161.00
Paracétamol 1 2 10 30 60 98 2 4 1.5 0.34 0.33 0.34 36.30
Paroxétine 8.7 8.7 95 95 100 100 15 22 5.5 1.00 1.68 3.89 3.97
Phénobarbital 0.5 1 20 60 80 100 36 117.6 8 1.62 1.34 1.67 173.00
Pipéracilline 0.18 0.3 16 30 0.5 1 0.66 -1.81 -1.87 1.88 1.00
Piroxicam 0.1 0.2 99 99 30 86 4 -0.75 -1.49 1.71 1.00
Pravastatine 0.46 0.5 43 55 17 17 2.6 3.2 1.25 -1.22 -1.98 1.44 1.00
Prednisolone 1.5 1.5 70 90 2 4 1.5 1.48 1.49 1.49 155.00
Prednisone 0.4 1 70 70 92 91 2.6 3 1.3 1.57 1.57 1.57 170.00
Propranolol 6 6 93 93 30 70 3 4 1.5 1.00 1.93 3.09 9.23
Ranitidine 1.04 4.09 15 15 55 55 1.9 3 2.5 -0.18 0.68 1.23 4.32
Rifampicine 0.8 0.9 60 90 90 95 1.5 5 25 -1.28 -1.78 1.08 1.00
Sertraline 20 20 99 99 100 100 24 26 6 2.43 3.33 4.80 40.90
Sotalol 1.2 2.4 60 100 7 18 25 -1.82 -0.90 0.32 1.00
Sulfaméthoxazole 0.17 0.25 70 70 9 11 -0.27 -0.90 0.88 5.07
Timolol 1.3 1.7 10 10 61 61 2 4 1.5 -1.77 -0.84 1.95 1.00
Tramadol 2.6 2.9 20 20 70 90 5.6 6.7 0.03 0.91 2.51 1.81
Triméthoprime 0.7 1.5 44 44 90 90 8 10 2.3 0.38 0.73 0.79 24.80
Valproate 0.14 0.23 90 90 100 100 6 17 0.54 -0.36 2.72 4.80
Venlafaxine 7.5 7.5 27 30 92 92 5 5 2.4 0.70 1.63 291 5.66
Zolpidem 0.54 0.56 92 92 70 70 25 25 1.85 2.92 3.05 3.66 794.00
Zopiclone 1.48 1.48 45 45 80 80 35 6.5 1.75 0.53 0.72 0.74 37.30

Tableau 18 (suite) :

Compilation de données pharmacocinétiques et physico-chimiques pour des médicaments a usage humain.
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ANNEXE E. Informations prises en compte dans la dém  arche de
priorisation pour les molécules additionnelles

Les informations prises en compte dans la démarche de priorisation présentée dans le
chapitre 5: valeurs de PEC, effets secondaires, mécanismes d'action et activité
enzymatique, sont recensées dans le tableau suivant (Tableau 19).
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Molécule Tn%(/:I? ?n%ﬁ)b Classe Inducteur linhibiteur Classe thérapeutique / mécanisme d'action Effets secondaires
Piracetam 2670 2670 1A - -
Irbesartan 1122 897 1A 2C9 antagoniste des récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 -
Acebutolol 954 544 1A - -
Diltiazem 66 3 1A 3A4/5 inhibiteur calcique -
Valsartan 590 472 1A antagoniste des récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 -
Vérapamil 562 28 1A 1A2 ; 3A4/5 P-gp inhibiteur calcique -
Celiprolol 552 552 1A - -
Nifuroxazide 545 545 1A antibactérien génotoxique ; mutagéne bactérien ; carcinogéne possible
Clopidogrel 375 - 1B 2B6 - -
Norfloxacine 273 191 1A 1A2 antibiotique fluoroquinolone -
Losartan 263 13 1A 2C9 antagoniste des récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 -
Cefuroxime 260 260 1A antibiotique céphalosporine -

Sotalol 257 257 1A - -
Venlafaxine 240 17 1A 2D6 inhibiteur de la recapture de la sérotonine et de la noradrénaline  hypercholesterolémie en cas d'administration prolongée
Hydrochlorothiazide 228 228 1A diminution de la réabsorption du Na et du Cl

Oxcarbazepine 193 1.93 ] 1A2 ; 3A4 - hyponatrémie
Amisulpride 190 152 1A antagoniste sélectif des récepteurs dopaminergiques D2 et D3 -
Spironolactone 186 1.9 1} - -
Gemfibrozil 174 - 1A 2C9; 1A2 - rhabdomyolyse
Cefaclor 149 149 IA antibiotique céphalosporine -
Ciprofibrate 153 153 1A liaison au récepteur de la prolifération des péroxysomes (PPAR) rhabdomyolyse
Cimetidine 141 - 1B - -
Fluvastatine 126 - 1B 2C9 inhibition de 'HMG-coA reductase rhabdomyolyse
Captopril 107 54 1A inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -
Cefadroxil 104 104 IA antibiotique céphalosporine -
Eprosartan 103 - 1B antagoniste des récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 -
Cefixime 102 - B antibiotique céphalosporine -
Fluindone 94 - 1B - -

Tableau 19 : Critéres pris en considération dans la démarche de priorisation par expertise.
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Molécule l(:n%(/:l)a l(DnEg(/:I;) Classe Inducteur linhibiteur Classe thérapeutique / mécanisme d'action Effets secondaires
Clodronate 92 94 1A inhibiteur de la résorption osseuse, fixation a I'os hypojéiﬁ:ré?irgssiﬂé rlraami)crgzii;epi)sé
Telmisartan 86 86 1A antagoniste des récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 -

Lamotrigine 73 73 1A - -

Erythromycine 61 - 1B 1A2P;_;pA4 ; antibiotique macrolide -

Cefotiam 58 58 1A antibiotique céphalosporine -

Minocycline 55 - 11B antibiotique tétracycline -

Candesartan 54 44 1A antagoniste des récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 -

Lisinopril 53 37 1A inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -

Piroxicam 53 - 1]2] - atteintes rénales

Etidronate 52 52 1A inhibiteur de la résorption osseuse, fixation a I'os ostéonécrose de la machoire ; troubles rénaux
Rabeprazole 48 0.48 1} - -

Enalapril 46 11.6 1A inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -

Clomipramine 42 - 11B inhibiteur de la recapture de la sérotonine et de la noradrénaline troubles de la libido ; impuissance ; galactorrhée
Cefalexine 38 38 A antibiotique céphalosporine -

Nifedipine 38 - B 3A4/5 inhibiteur calcique -

Nitrofurantoine 34 - 1B antibactérien génotoxique et mutagéne genotoxique ; mutagéne ; carcinogéne
Lercandipine 31 - 1B inhibiteur calcique -

Cefradine 25 - 1B antibiotique céphalosporine _

Alendronate 23 23 1A inhibiteur de la résorption osseuse, fixation a I'os hypoosczilfzgisirgssirdt(zeerl?ame;acrg?jiirsepé)sé
Quinapril 21 - 1B inhibiteur calcique -

Isotrétinoine 20 - B rétinoide arthralgies ; a#ggﬁ?ggog\ld; cholestérol ;
Alfuzosine 19 - 11B antagoniste sélectif des récepteurs alphal adrénergiques -

Ampicilline 18 18 1A antibiotique pénicilline -

Fosinopril 17 0.17 ] inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -

Tableau 19 (suite) : Critéres pris en considération dans la démarche de priorisation par expertise.
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Molécule '(DnEg(/:I? ?n%%b Classe Inducteur linhibiteur Classe thérapeutique / mécanisme d'action Effets secondaires
Betaxolol 15 2.2 i - -
Molsidomine 14 - 1B - -
Thiocolchicoside 14 - 1B - -
Zofenopril 12 - 11B inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -
Rosuvastatine 10 8 1 inhibiteur de 'HMG-CoA reductase atteintes musculaires (rhabdomyolyse)
Risedronate 10 10 1A inhibiteur de la résorption osseuse, fixation a I'os ostéonécrose de la machoire ; troubles rénaux
Benazepril 9 0.5 v inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -
Nitrendipine 9 - \Y 3A4/5 inhibiteur calcique -
Glimepiride 9 0.09 vV - -
Felodipine 6 - v inhibiteur calcique -
Meloxicam 4 0.09 v - atteintes rénales
Eletriptan 5.33 - v agonistes sélectifs des récepteurs 5 HT1b affections cardiaques
Zuclopenthixol 5.1 - v antagoniste des récepteurs dopaminergiques D1 et D2 affections endocriniennes et cardiaques
Gentamicine 5 5 \% antibiotique aminoside néphrotoxicité ; ototoxicité
Netilmicine 3.88 4.14 v antibiotique aminoside néphrotoxicité ; ototoxicité
Doxazosine 3.82 - \Y antagoniste des récepteurs adrénergiques alpha-1 -
Pindolol 3.39 1.56 I\ - -
Tiludronate 3.1 3.1 v inhibiteur de la résorption osseuse, fixation a I'os ostéonécrose de la machoire ; troubles rénaux
Trandolapril 2.34 - \% inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -
Isradipine 2.17 - \Y, inhibiteur calcique -
Olmesartan 1.94 1.94 \Y antagoniste des récepteurs AT1 de I'angiotensine 2 -
Sumatriptan 1.51 - \Y agonistes sélectifs des récepteurs 5 HT1b affections cardiaques
Lacidipine 1.47 - v inhibiteur calcique -
Zolmitriptan 1.32 - \% agonistes sélectifs des récepteurs 5 HT1b affections cardiaques
Lincomycine 1.27 - \Y antibiotique -
Tobramycine 1.23 1.23 \% antibiotique aminoside néphrotoxicité ; ototoxicité

Tableau 19 (suite) : Critéres pris en considération dans la démarche de priorisation par expertise.
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Molécule '(DnEg(/:I? ?n%ﬁ)b Classe Inducteur linhibiteur Classe thérapeutique / mécanisme d'action Effets secondaires
Terazosine 1.05 - \Y antagoniste des récepteurs adrénergiques alpha-1 -
Tamsulosine 0.97 - \Y antagoniste des récepteurs adrénergiques alpha-1 -
Almotriptan 0.84 - \Y agonistes sélectifs des récepteurs 5 HT1b affections cardiaques
Manidipine 0.74 - \% inhibiteur calcique -
Moexipril 0.68 - \% inhibiteur de I'enzyme de conversion de I'angiotensine -
Naratriptan 0.55 - v agonistes sélectifs des récepteurs 5 HT1b affections cardiaques
Trétinoine 0.30 - \Y rétinoide
Timolol 0.29 0.06 \Y - -
Pamidronate 0.02 0.02 \Y inhibiteur de la résorption osseuse, fixation a I'os ostéonécrose de la machoire ; troubles rénaux
Zoledronate 0.01 0.01 I\ inhibiteur de la résorption osseuse, fixation a I'os

ostéonécrose de la machoire ; troubles rénaux

Tableau 19 (suite) : Critéres pris en considération dans la démarche de priorisation par expertise.
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ANNEXE F. Appendices de [larticle paru dans Environ
Pollution

Appendix A

Chemacal structurss of synthetic progestins.
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pl'Olll'E'gE stone
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Appendix B

Metabolism data for gestagens

Natural progesterone (P4) is transformed in numerous metabolites, two isomers of
dihydroprogesterone, four pregnanolone isomers and eight isomers of pregnanediol
(Stanczyk, 2003), which can be conjugated. Among these metabolites, pregnanediol is
gquantitatively the most important urinary metabolite (Rozenbaum, 2001, Stanczyk, 1996). but
is not reported to be pharmacologically active. Other metabolites are 17-
hydroxyprogesterone and 20a-dihydroprogesterone (Drugdex® 2008), pregnanolone and
allopregnanedione (Rozenbaum, 2001). The two first metabolites still display an
progestagenic activity, whereas the two last are reported to play a role in sleep (Rozenbaum,
2001).

Dydrogesterone (DHG) is a P4 isomer (retroprogesterone) mainly metabolised by reduction
at C(20) position into a 20 a-hydroxyderivative, also referred to as DHD which is a potent
gestagen (Rozenbaum, 2001). Two other metabolites can be formed by hydroxylation at the
C(21) methyl group and at the C13 a-position. DHD and these two last metabolites represent
70% of the urinary excretion (Rozenbaum, 2001). These two last metabolites are reported to
have a similar profile as DHG (Schindler et al., 2003), but no relevant data on their activity
were found.

Promegestone is metabolised in two main metabolites by hydroxylation on the C(21) position
(R and S). Only the S metabolites displays a progestagenic activity.

Medroxyprogesterone acetate (MPA) is derived from 17-hydroxyprogesterone. Very little is
known on metabolism of MPA (Stanczyk, 2003). The major metabolites seem to result from
modifications of the side chains at C(17) and C(21) of medroxyprogesterone. Minor
metabolites consist of modifications at the C(3) and C(6) sites (Drugdex© 2008). No data on
the activity of MPA metabolites or excretion fractions are available.

Cyproterone acetate (CPA) is considered the most potent antiandrogenic progestin. CPA is
mainly metabolised in 15B-hydroxy-CPA which as only little progestagenic activity but an
anti-androgenic activity similar to CPA (Schindler et al., 2003). Reviewed data on excretion
fractions of intact CPA are variable: from 5% of an oral dose is excreted unchanged
(Raudrant and Rabe, 2003) to 20% (BCB 2008).

Chlormadinone acetate (CMA) has mild anti-androgenic properties. Once absorbed, it
undergoes hydroxylation on the 3-keto group whereas the double bond of the ring A appears
to be maintained (Schindler et al., 2003). The most important metabolites are the a and
isomers of the 3a-hydroxy-CMA and 33-hydroxy-CMA is reported to have anti-androgenic
activity corresponding to 70% of CMA (Rozenbaum, 2001).

Levonorgestrel (LNG) is mainly metabolised by reduction in the liver, followed by
glucuronidation (BCB, 2008). Major reported metabolites are: 3a,5B-tetrahydroLNG, 3a,58-
tetrahydroLNG and 16B-hydroxytetrahydroLNG (Drugdex© 2008). LNG and metabolites are
excreted primarily as conjugates of sulfate (25%) or glucuronide (32%) with about 20% being
excreted in an unconjugated form (Drugdex© 2008). According to Stanczyk and Roy (1990),
3a-5B-tetrahydroLNG glucuronide is the major urinary metabolite. Tetahydrometabolites of
LNG re reported to be estrogenic in vitro (Garcia-Becerra et al., 2002).

Norgestimate is reported to be a prodrug of levonorgestrel (Rozenbaum, 2001; BCB, 2008).
Norgestimate is a complex prodrug that is converted to at least two active metabolites:
levonorgestrel 3-oxime also referred as norelgestromine and levonorgestrel.
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Norethisterone (NET) can be administered as NET or NET acetate. NET acetate is rapidely
hydrolysed in the gastro-intestinal tract and transformed into NET. Like other testosterone
derivatives, the primary metabolic pathway for NET is reduction of ketone structure in ring A,
producing ring A tetrahydrosteroids which can be conjugated with formation of sulfates
(mostly) and glucuronides. Main metabolites are reported to be 5a-dihydroNET (Rozenbaum,
2001; Schinlder et al., 2003) and 3a,5B-tetrahydroNET, mainly as sulfate and glucuronide
conjugates (Stanczyk and Roy, 1990). Tetrahydrometabolites of NET have been shown to be
estrogenic in vitro (Larrea et al., 2001).

Lynestrenol is a prodrug of NET and its conversion into NET is almost total (Rozenbaum,
2001).

Desogestrel (DGL) is considered the prodrug of the active form 3-ketodesogestrel, also
referred to as etonogestrel (Rozenbaum, 2001). A study of the metabolism of desogestrel in
postmenopausal women (Verhoeven et al., 2001) showed that numerous metabolites have
been detected in urine and feces only small amounts of etonogestrel glucuronide were found
in feces and not in urine. In this study, main fecal metabolite is 33,5a-tetrahydroetonogestrel
whereas main urinary metabolites are glucuronides of C13 and C15a-hydroxyetonogestrel.
No data on the pharmacological activity of such molecules have been found.

For Gestodene (GSD), data report that only 1% of GSD is excreted unchanged in urine (but
no data are available on conjugated GDS rates). Main metabolites are reported to be
dihydro-GSD, 3,5-tetrahydroGSD and an hydroxylated metabolite (Rozenbaum, 2001).

Dienogest (DNG) has an antiandrogenic effect equivalent to about 40% of the effect of CPA
(Rozenbaum, 2001). Dienogest undergoes hydroxylation and conjugation, metabolites are
reported to be inactive. It is reported that sizeable amounts of dienogest are found in urine,
principally under a conjugated form (Stanczyk, 1996).

Tibolone (TBL) is derived from norethynodrel, and as this last molecule, is a prodrug. TBL is
converted in 7a-methyl-norethisterone (or A4-tibolone) which has progestagenic activity and
mild androgenic activity (Rozenbaum 2001). Tibolone also gives rise to two other metabolites
3a-hydroxyTBL, and 3B-hydroxyTBL, which display an estrogenic activity. 33-hydroyTBL
seems to be excreted in higher amounts than the 3a isomer, free or as a sulfoconjugate (Vos
et al., 2002).

Drospirenone (DSP) has a specific structure as it is derived from the diuretic spironolactone.
It has some antiandrogenic activity, with a potency of about 30% of that of CPA,
(Rozenbaum, 2001; Sitruk-Ware, 2006). Once administered, DSP is extensively metabolised
mainly in the acid form of DSP (by opening of the lactone function) and in 4,5-dihydroDSP
sulfate. These two metabolites are reported to be inactive, however no data were found on
the potential activity of the unconjugated 4,5-dihydroDSP.
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ANNEXE G. Données de consommation, de métabolisme e t valeurs
de PEC pour les cytotoxiques.

Dans les tableaux suivants sont données les informations sur les tonnages de
consommation des anticancéreux, a I'échelle nationale et locale, les valeurs de PEC
déterminées, et les données de métabolisme récupérées.
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Quantités a

Quantités a

Quantités a

Quantités a

Molécule Classe thérapeutique ATC rofficine (k) ~ thopital (kg) 'O ooc K9 rofficine (kg)  thopital (kg) 1O oot (O
2004 2004 2008 2008

HYDROXYCARBAMIDE - LO1XX05 5638,74 117,93 5756,67 6680,87 157,76 6838,63
CAPECITABINE analogue de la pyrimidine (antimétabolite) LO1BCO6 0,00 2620,99 2620,99 5065,14 69,80 5134,94
FLUOROURACILE analogue de la pyrimidine (antimétabolite) L01BCO2 57,34 1632,90 1690,24 2,60 1730,60 1733,20
IMATINIB inhibiteur des protéines kinases LO1XE101 575,56 8,12 583,68 866,52 7,38 873,90
GEMCITABINE analogue de la pyrimidine LO1BCO5 0,00 339,21 339,21 0,00 379,28 379,28
CYCLOPHOSPHAMIDE analogue de moutarde a l'azote LO1AAO01 45,82 236,02 281,84 84,86 220,87 305,73
ESTRAMUSTINE moutarde & l'azote LO1XX11 381,99 6,38 388,38 285,24 2,38 287,62
MITOTANE - L01XX23 0,00 95,90 95,90 0,00 233,75 233,75
ERLOTINIB inhibiteur des protéines kinases LO1XEO3 - - - 143,22 5,63 148,85
CYTARABINE analogue de la pyrimidine (antimétabolite) LO1BCO1 5,71 111,70 117,41 4,08 129,52 133,59
LAPATINIB inhibiteur des protéines kinases LO1XEO7 - - - 30,07 86,14 116,20
IFOSFAMIDE analogue de moutarde a l'azote LO1AA06 0,00 121,38 121,38 0,19 102,85 103,04
MERCAPTOPURINE analogue de la purine (antimétabolite) LO1BB02 99,06 2,98 102,04 90,36 4,48 94,84
BEVACIZUMAB anticorps monoclonal LO1XCO7 - - - 0,00 87,12 87,12
CARBOPLATINE dérivé du platine LO1XA02 0,00 64,38 64,38 82,46 1,13 83,59
METHOTREXATE analogue de l'acide folique (antimétabolite) = LO1BAO1 44,58 73,05 117,63 0,51 74,22 74,73
RITUXIMAB anticorps monoclonal LO1XC02 0,00 32,52 32,52 34,21 37,88 72,08
PIPOBROMAN agent alkylant LO1AX02 62,88 0,19 63,06 0,00 66,93 66,93
NILOTINIB inhibiteur des protéines kinases LO1XEO08 - - - 58,49 0,22 58,71
TRASTUZUMAB anticorps monoclonal LO1XCO03 0,00 15,05 15,05 51,37 4,64 56,01
CETUXIMAB anticorps monoclonal LO1XC06 0,00 7,38 7,38 0,00 55,03 55,03
TEMOZOLOMIDE agent alkylant LO1AX03 0,00 29,23 29,23 0,00 53,54 53,54
IRINOTECAN - L01XX19 0,00 33,89 33,89 0,00 46,58 46,58
ETOPOSIDE alcaloide dérivé de la podophyllotoxine L01CBO1 0,00 332,84 332,84 0,00 41,11 41,11
TEGAFUR analogue de la pyrimidine (antimétabolite) LO1BC 0,00 86,51 86,51 36,81 0,50 37,31
PACLITAXEL alcaloide végétal (taxane) LO1CDO1 0,00 27,29 27,29 10,63 28,12 38,75
PEMETREXED analogue de l'acide folique (antimétabolite) = LO1BAQ04 0,00 0,92 0,92 36,81 0,50 37,31
PROCARBAZINE méthylhydrazine L01XB01 15,08 1,40 16,48 0,16 34,40 34,55

Tableau 20 : Quantités d'anticancéreux délivrées dans les officines de ville et les hdpitaux pour les années 2004 et 2008.
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Quantités a

Quantités a

Quantités a

Quantités a

Molécule Classe thérapeutique ATC fofficine (ko) ~ thopital (kg) 'O oc K9 rofficine (ko)  thopital (kg) 1O ooc (O
2004 2004 2008 2008
OXALIPLATINE dérivé du platine LO1XA03 0,00 20,34 20,34 0,00 33,47 33,47
DACARBAZINE agent alkylant LO1AX04 0,00 18,65 18,65 28,53 0,92 29,45
DOCETAXEL alcaloide végétal (taxane) LO1CDO02 0,00 16,41 16,41 0,08 27,39 27,47
BEXAROTENE - LO1XX25 0,00 8,24 8,24 0,00 23,62 23,62
CISPLATINE dérivé du platine LO1XA01 0,00 17,31 17,31 0,00 22,74 22,74
SUNITINIB inhibiteur des protéines kinases LO1XEO4 - - - 0,00 20,00 20,00
EPIRUBICINE antibiotique cytotoxique (anthracycline) LO1DB03 0,03 18,77 18,80 0,01 17,57 17,59
DOXORUBICINE antibiotique cytotoxique (anthracycline) LO1DBO1 0,00 7,94 7,94 16,75 0,07 16,82
VINORELBINE vinca-alcanoides et analogues LO1CAO4 0,00 6,29 6,29 0,05 12,92 12,97
STREPTOZOCINE nitroso-urée LO1ADO0O4 0,01 7,43 7,43 0,04 8,34 8,38
CHLORAMBUCIL moutarde a l'azote LO1AA02 6,63 0,03 6,65 4,20 3,98 8,18
FLUDARABINE analogue de la purine (antimétabolite) LO1BBO05 2,07 1,06 3,13 0,00 5,51 5,51
MELPHALAN analogue de moutarde a l'azote LO1AA03 2,70 1,10 3,80 4,84 0,02 4,86
TRETINOINE - L01XX14 0,00 1,84 1,84 2,38 0,90 3,28
LOMUSTINE nitroso-urée LO1AD02 0,00 0,37 0,37 2,01 1,08 3,09
ALTRETAMINE - LO1XX03 0,00 3,21 3,21 0,02 3,05 3,06
MITOMYCINE C antibiotique cytotoxique LO1DCO03 1,41 0,63 2,04 0,00 3,01 3,01
AMINOLEVULINATE photosensibilisant LO1XDO03 - - - 0,00 2,39 2,39
THIOGUANINE analogue de la purine (antimétabolite) LO1BBO03 0,00 1,93 1,93 1,33 0,90 2,23
CARMUSTINE nitroso-urée LO1ADO1 0,00 1,41 1,41 0,35 1,47 1,81
MITOGUAZONE - L01XX16 0,00 1,03 1,03 0,00 1,68 1,68
FOTEMUSTINE nitroso-urée LO1ADO5 0,03 1,43 1,46 0,00 1,31 1,31
PANITUMUMAB anticorps monoclonal LO1XC08 - - - 0,00 1,28 1,28
ANAGRELIDE - LO1XX35 - - - 0,02 1,21 1,23
TEMSIROLIMUS inhibiteur des protéines kinases LO1XEO09 - - - 0,00 1,19 1,19
BLEOMYCINE antibiotique cytotoxique LO1DCO1 0,06 0,66 0,72 0,88 0,00 0,88

Tableau 20 (suite) :

Quantités d’agents cytotoxiques consommeés en 2004 et 2008, répartition a I'hndpital et dans les officines de ville.
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Quantités a

Quantités a

Quantités a

Quantités a

Molécule Classe thérapeutique ATC l'officine (kg)  Ihopital (kg) TOTZg'aikg) l'officine (kg)  I'hopital (kg) TOTZg'aékg)
2004 2004 2008 2008
DAUNORUBICINE antibiotique cytotoxique (anthracycline) L01DB02 0,00 0,77 0,77 0,00 0,76 0,76
ALEMTUZUMAB anticorps monoclonal LO1XC04 - - - 0,06 0,67 0,72
VINBLASTINE vinca-alcanoides et analogues LO1CAO01 0,03 0,29 0,32 0,00 0,71 0,71
AMSACRINE - LO1XX01 0,00 0,16 0,16 0,00 0,39 0,39
THIOTEPA éthyléne-imine (agent alkylant) LO1ACO1 0,00 0,21 0,21 0,05 0,30 0,35
MITOXANTRONE antibiotique cytotoxique (anthracycline) L01DBO7 0,00 0,29 0,29 0,00 0,27 0,27
MILTEFOSINE - LO1XX09 - - - 0,00 0,22 0,22
BORTEZOMIB - LO1XX32 - - - 0,01 0,21 0,22
TOPOTECAN - LO1XX17 0,00 0,10 0,10 0,00 0,21 0,21
IDARUBICINE antibiotique cytotoxique (anthracycline) L01DB06 0,00 0,13 0,13 0,00 0,17 0,17
VINCRISTINE vinca-alcanoides et analogues LO1CA02 0,01 0,13 0,14 0,00 0,15 0,15
CLOFARABINE analogue de la purine (antimétabolite) L01BB0O6 - - - 0,00 0,13 0,14
PIRARUBICINE antibiotique cytotoxique (anthracycline) L01DB08 0,00 0,03 0,03 0,01 0,12 0,13
VINDESINE vinca-alcanoides et analogues LO1CAO3 0,00 0,05 0,05 0,000 0,061 0,061
TRIOXYDE D'ARSENIC - LO1XX27 0,00 0,02 0,02 0,000 0,053 0,053
PORFIMERE SODIQUE utilisé en thérapie photodynamique L01XD01 0,00 0,01 0,01 0,000 0,040 0,040
CLADRIBINE analogue de la purine (antimétabolite) L01BB04 0,00 0,02 0,02 0,000 0,029 0,029
BUSULFAN alkyl-sulfonate (agent alkylant) LO1ABO1 0,00 0,15 0,15 0,000 0,028 0,028
RALTITREXED analogue de I'acide folique (antimétabolite) = LO1BAO3 0,00 0,03 0,03 0,010 0,017 0,027
PENTOSTATINE - LO1XX08 - - - 0,015 0,008 0,023
ALITRETINOINE - LO1XX22 - - - 0,000 0,018 0,018
TRABECTEDINE alcaloide végétal LO1CX01 - - - 0,000 0,013 0,013
CHLORMETINE moutarde a l'azote LO1AA05 0,53 0,03 0,56 0,000 0,008 0,008
IBRITUMOMAB TIUXETAN utilisé en thérapie photodynamique V10XX02 0,00 0,00 0,00 0,000 0,003 0,003
TOTAL 6940,25 6136,69 13076,94 13 626,24 3862,96 17 489,20

Tableau 20 (suite) : Quantités d’agents cytotoxiques consommés en 2004 et 2008, répartition a I’hbpital et dans les officines de ville.

Données AFSSAPS (AFSSAPS 2006 ; 2009).
Les molécules sur fond bleu indiquent celles délivrées de maniere prépondérante dans les hépitaux ; sur fond jaune, dans les officines de ville ; sur fond rose,
les nouvelles molécules apprues depuis 2004, et sur fond vert, celles disparues.
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Molécule TOTAL (kg)  TOTAL (kg)  PEC 2004 PEC 2008  Evolution 2008
2004 2008 (ng/l) (ng/l) 12004
Hydroxycarbamide 5756,67 6838,63 131,43 156,13 1,19
Capecitabine 2620,99 5134,94 59,84 117,24 1,96
Fluorouracile 1690,24 1733,20 38,59 39,57 1,03
Imatinib 583,68 873,90 13,33 19,95 1,50
Gemcitabine 339,21 379,28 7,74 8,66 1,12
Cyclophosphamide 281,84 305,73 6,43 6,98 1,08
Estramustine 388,38 287,62 8,87 6,57 0,74
Mitotane 95,90 233,75 2,19 5,34 2,44
Erlotinib - 148,85 - 3,40 -
Cytarabine 117,41 133,59 2,68 3,05 1,14
Lapatinib - 116,20 - 2,65 .
Ifosfamide 121,38 103,04 2,77 2,35 085
Mercaptopurine 102,04 94,84 2,33 2,17 0,93
Bevacizumab - 87,12 - 1,99 -
Carboplatine 64,38 83,59 1,47 191 1,30
Methotrexate 117,63 74,73 2,69 1,71 0,64
Rituximab 32,52 72,08 0,74 1,65 2,22
Pipobroman 63,06 66,93 1,44 1,53 1,06
Nilotinib - 58,71 - 1,34 i}
Trastuzumab 15,05 56,01 0,34 1,28 3,72
Cetuximab 7,38 55,03 0,17 1,26 7,45
Temozolomide 29,23 53,54 0,67 122 1,83
Irinotecan 33,89 46,58 0,77 1,06 1,37
Etoposide 332,84 41,11 7,60 0,94 012
Tegafur 86,51 37,31 1,98 0,85 0,43
Paclitaxel 27,29 38,75 0,62 0,88 1,42
Pemetrexed 0,92 37,31 0,02 0,85 40,65
Procarbazine 16,48 34,55 0,38 0,79 2,10
Oxaliplatine 20,34 33,47 0,46 0,76 1,65
Dacarbazine 18,65 29,45 0,43 0,67 1,58
Docetaxel 16,41 27,47 0,37 0,63 1,67
Bexarotene 8,24 23,62 0,19 0,54 287
Cisplatine 17,31 22,74 0,40 0,52 1,31
Sunitinib - 20,00 - 0,46 }
Epirubicine 18,80 17,59 0,43 0,40 0,94
Doxorubicine 7,94 16,82 0,18 0,38 212
Vinorelbine 6,29 12,97 0,14 0,30 2,06
Streptozocine 7,43 8,38 0,17 0,19 1,13
Chlorambucil 6,65 8,18 0,15 0,19 1,23
Fludarabine 3,13 5,51 0,07 0,13 1,76
Melphalan 3,80 4,86 0,09 0,11 1,28
Tretinoine 1,84 3,28 0,04 0,07 1,78
Lomustine 0,37 3,09 0,01 0,07 8,26
Altretamine 321 3,06 0,07 0,07 0,95
Mitomycine C 2,04 3,01 0,05 0,07 1,47

Tableau 21 : Evolution des consommations et des PEC pour les cytotoxiques entre les années 2004

et 2008.
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Molécule TOEAOIC_) ikg) Tog,glc_) ékg) PE(S;I())04 PE(ﬁg%)os Evoll;ltiz%% iooe
Aminolevulinate - 2,39 - 0,05 -
Thioguanine 1,93 2,23 0,04 0,05 115
Carmustine 1,41 1,81 0,03 0,04 128
Mitoguazone 1,03 1,68 0,02 0,04 1.64
Fotemustine 1,46 1,31 0,03 0,03 0,90
Panitumumab - 1,28 - 0,03 .
Anagrelide - 1,23 - 0,03 .
Temsirolimus - 1,19 - 0,03 B,
Bléomycine 0,72 0,88 0,02 0,02 1,23
Daunorubicine 0,77 0,76 0,02 0,02 0,99
Alemtuzumab - 0,72 - 0,02 B,
Vinblastine 0,32 0,71 0,01 0,02 2.23
Amsacrine 0,16 0,39 0,004 0,009 2,37
Thiotepa 0,21 0,35 0,005 0,008 1,70
Mitoxantrone 0,29 0,27 0,007 0,006 0.95
Miltefosine - 0,22 - 0,005 -
Bortezomib - 0,22 - 0,005 .
Topotecan 0,10 0,21 0,002 0,005 2,10
Idarubicine 0,13 0,17 0,003 0,004 1.29
Vincristine 0,14 0,15 0,003 0,003 1,09
Clofarabine - 0,14 - 0,003 .
Pirarubicine 0,03 0,13 0,001 0,003 4,65
Vindésine 0,05 0,061 0,001 0,001 123
Trioxyde d'arsenic 0,02 0,053 0,001 0,001 2,22
Porfimére sodique 0,01 0,040 0,000 0,001 4,09
Cladribine 0,02 0,029 0,000 0,001 1,63
Busulfan 0,15 0,028 0,003 0,001 0.19
Raltitrexed 0,03 0,027 0,001 0,001 1,05
Pentostatine - 0,023 - 0,001 .
Alitrétinoine - 0,018 - 0,0004 .
Trabectedine - 0,013 - 0,0003 -
Chlormetine 0,56 0,008 0,013 0,0002 0,01
Ibritumomab tiuxetan 78,00 0,003 1,7808 0,0001 0,00

Tableau 21 (suite) : Evolution des consommations et des PEC pour les cytotoxiques entre les années

2004 et 2008.
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Molécule Métabolisme / excrétion (données BCB et Micromedex® ) Métabolites principaux (données BCB et Micromedex®)

n2,n4,n6 trimethylmelamine ; n2,n4 dimethylmelamine ; n1 monomethylmelamine ;

AT Important métabolisme au niveau du foie Melamine ; Pentamethylmelamine ; Tetramethylmelamine
/Amsacrine Important métabolisme au niveau du foie
Bexaroténe formation de métabolites ox’y_dég_ (CY.P 450 §A4 ; études in vitrg), métabolites actifs’ in vitro
sur le récepteur des rétinoides ; les métabolites peuvent étre glucuroconjugués
Busulfan 1 a 2% est éliminé sous forme inchangée dans les urines
5'-deoxy-5-fluorocytidine (5-dFCR) (inactif) ; 5'-deoxy-5-fluorouridine (5-d FUR) (inactif) ;
Capecitabine 95,5% éliminé dans les urines dont 3% excrété inchangé 5-Fluorouracile (actif) ; 5-ﬂL&?;?&g’.;gg?gg;odg?SGO;SC(EI:}agliil]c';'jz) (Inactf) ; acide 5-fluoro-
Alpha-fluoro-béta-alanine (FBAL) (inactif) ; alpha-fluoro-béta-alanine (57%, inactif)
Carboplatine Excrété principalement dans les urines (95%), sous forme inchangée
Chlorambucil Moutarde phénylacétique (actif)
Cisplatine Le cisplatine n'est pas métabolisé dans le foie
Cladribine Chloroadenine (inactif)

4-hydroxycyclophosphamide (actif) transformé en moutarde phosphoramide et en

50 & 25% éliminé inchangé dans les urines acroléine ; Aldophosphamide (actif) ; moutarde phosphoramide (actif) (considéré comme

Cyclophosphamide I e S I'agent anticancéreux actif) ; Acroléine (actif) (pas d'activité anticancéreuse masi

Une fraction importante de la molecule est éliminée par voie hépatique Ny - . A e

responsable d'hémorragies de la vessie) ; 4-keto-cyclophosphamide (inactif) ;
Carboxyphosphamide (inactif) ; Dechloroethylcyclophosphamide (inactif)
- . s 2no o Arat ] -
Cytarabine Excrétion rénale & 80% dont 90% sous forme dara-U ; ARA-U, uracile-arabinoside (inactif) ; ARA-CTP (actif)
moins de 10% sous forme inchangée

Dacarbazine 5-aminoimidazole-4-carboxamide (AIC) (inactif)
Docetaxel 80% excrété dans les féces cours des 48 premiéres heures ; 4 métabolites inactifs

trés faibles quantités sous forme inchangée

Excrétion biliaire sous forme inchangée et de métabolites (40 a 50%) ;

Dl eileteli excrétion urinairenégligeable (10% , principalement sous forme inchangée)

Tableau 22 : Données de métabolisme disponibles pour les anticancéreux cytotoxiques.
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Molécule Métabolisme / excrétion (données BCB et Micromedex® ) Métabolites principaux (données BCB et Micromedex®)
Epirubicine Quantité importante de glucuronides circulants Epirubicinol (activité ?)
Estramustine Estromustine, analogue estrone, estradiol, et estrone (actifs)
Elimination urinaire de I'ordre de 30 a 60%, dont 25 a 50% sous forme
Etoposide inchangée ;
8% ou moins sous forme de métabolites
Fludarabine 2-fluoro-ara-A (actif) ; 2-fluoroadenine-5-triphosphate

Fluorouracile

60 a 80% éliminé via les poumons ;
environ 10% éliminé inchangé dans les urines

Dihyro-5-fluorouracil, (potentiellement actif) ;
Carbon monoxide urea et alpha-fluoro-beta-alanine, (inactifs)

Fotemustine

Gemcitabine

99% dans les urines, essentiellement sous forme de dFdU inactif (90%) et
moins de 10% sous forme inchangée

Gemcitabine triphosphate, actif ; 2',2"-difluorodeoxyuridine (dFdU) activité antitumorale

négligeable mais pourrait contribuer a la toxicité de la gemcitabine

Hydroxycarbamide

Excrétion dans les urines sous forme d'urée et sous forme inchangée ;
approximativement 50% sont retrouvés sous forme inchangée

Urée, inactive

Idarubicine Idarubicinol (actif)
Excrétion rénale variable en fonction de la dose :
esimict forte dose : 70% a 86% de la dose ont été retrouvé dans les urines Moutarde isophosphoramide (actif) ; acroléine (métabolite urotoxique) ; carboxy ifosfamide
dont 61% de la dose sous forme inchangée. (métabolite neurotoxique) ; 4-hydroyxyifosfamide (4-OH-IF) (actif) ; Aldoifosfamide (actif)
faible dose : entre 12 et 18% de composé parent est excrété dans les urines
Imatinib Inchangé : 5% dans les urines, 20% dans les féces dérivé pipérazine N-déméthylé (actif)
n Plus de 50% excrété sous forme inchangée )

el Moins de 1% de SN-38 et 3% de SN-38 glucuroconjugué SN 38 (actif)
Lomustine Cis-4-hydroxy-CCNU (actif) ; Trans-4-hydroxy-CCNU (actif)
Melphalan Monohydroxymelphalan (inactif) ; Dihydroxymelphalan (inactif)
T 7% excrétés sous forme inchangée dans les urines, 50% de métabolites nucléotides thioguanidiques ou 6-TGN (actifs) ;

ptop (activité?) 6-methylmercaptopurine (inactif) ; acide 6-thiourique (inactif)
Methotrexate 60 a 90% sous forme inchangée dans les urines 7-hydroxyméthotrexate ; 1 a 10% (inactif)
Mitoguazone La mitoguazone n'est pas métabolisée dans |'organisme

Tableau 22 (suite) :

Données de métabolisme disponibles pour les anticancéreux cytotoxiques.
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Molécule Métabolisme / excrétion (données BCB et Micromedex® ) Métabolites principaux (données BCB et Micromedex®)
Mitomycine C
Mitotane jusqu'a 60% inchangé dans les urines 0,p'-DDA (activité ?)
Nilotinib environ 70% excrété sous forme inchangée dans les feces
Oxaliplatine
paclitaxel alpha-hydroxypaclitaxel (inactif) ; 3'—p—hydroxypac!itaxe| (inactif) ; 6 alpha-3'-p-
hydroxypaclitaxel (inactif)
Pemetrexed 70 & 90% inchangés excrétés par voie rénale
Pirarubicine métabolites glycosides THP-adriamycinol et adriamycinol (actifs)

Procarbazine

Oxydation, isomérisation, hydrolyse puis oxydation ;
5% inchangé a la 24éme heure

acide N-isopropyl-téréphtalamique (inactif)

Ralitrexed

Pas métabolisé , excrété sous forme inchangée, (urines 40 a 50% ; fécés 15%)

dérivés Polyglutamate (actifs ; métabolisme intracellulaire)

Streptozocine

10-20% sous forme inchangée dans les urines

Temozolomide

5 a 10% de la dose sont retrouvés sous forme inchangée dans les urines dans
les 24 heures

Méthylhydrazine (métabolite actif alkylant) ; dérivé acide carboxylique (actif) ;
3-methyl-(triazen-1-yl)imidazole-4-carboxamide (MTIC) (actif)

Thiotepa Triethylene phosphoramide (TEPA) (actif)
Topotecan Alpha-beta-dihydroxycarboxylic acid (open-ring) (inactif)
Vinblastine Deacetylvinblastine (actif)

VVindesine 13% excrété par voie urinaire (a priori sous forme inchangée)

Viinarellsine La vinorelbine inchangée est le principal composé retrouvé dans les urines et 4-0-désacétyl-vinorelbine (actif)

les feces ; 8 a 11% sont excrétés sous forme inchangée dans les urines

Tableau 22 (suite) : Données de métabolisme disponibles pour les anticancéreux cytotoxiques.
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Consommation en

olbcie SO, hoslaisalon CoTen
Alemtuzumab 60 13 73
Bléomycine 8123 5588 13711
Bortezomib 160 0 160
Capecitabine 270 749 4 451 275 200
Carboplatine 274 519 142 485 417 004
Carmustine 7 185 14719 21904
Chlormétine 145 0 145
Cisplatine 24 393 126 123 150 516
Cyclophosphamide 1279 420 555 778 1835 198
Cytarabine 6 280 684 926 691 206
Dacarbazine 180 185 166 870 347 055
Dactinomycine 0 271 271
Daunorubicine 770 1441 2211
Docetaxel 174 107 5898 180 005
Doxorubicine 146 029 63 844 209 873
Epirubicine 14 186 3445 17 631
Etoposide 22 696 348 453 371 149
Fludarabine 1989 2959 4947
Fluorouracile 6 842 199 1856 690 8 698 889
Fotemustine 7325 1658 8983
Gemcitabine 1309 020 390 300 1699 320
Ifosfamide 120 600 5 479 600 5 600 200
Irinotecan 230 682 19 686 250 368
Melphalan 0 12 787 12 787
Methotrexate 12 990 936 726 949 716
Mitomycine C 87 0 87
Mitoguazone 0 35 060 35 060
Mitoxantrone 376 24 400
Oxaliplatine 100 254 41 528 141 782
Paclitaxel 157 956 15 383 173 339
Pentostatine 175 7 182
Pemetrexed 17 413 3500 20913
Procarbazine 11 452 19 830 31 282
Raltitrexed 34 29 63
Streptozocine 0 37 250 37 250
Thiotepa 0 6 894 6 894
Temozolomide 854 0 854
Topotecan 257 36 293
Vinblastine 2 595 1720 4314
Vincristine 329 1091 1420
Vindésine 277 292 568
Vinorelbine 20 284 11 225 31 509
TOTAL 11 246 151 10 998 579 22 244 730

Tableau 23 : Quantités d'anticancéreux consommeées au Centre Léon Bérard pour I'année 2005 et
répartition en fonction du type d’hospitalisation.
(Jean-Francgois Latour, communication personnelle).
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ANNEXE H. Substances médicamenteuses et apparentées non
traitées dans le travail de thése

Trois grands groupes de substances n’'ont pas été traités ce travail et sont présentés ici
de maniére succincte :

1. Les biocides :

Les antiseptiques et les désinfectants, qui ne sont pas des médicaments au sens strict,
sont des produits trés largement utilisés au niveau hospitalier, mais également dans les
foyers domestiques, soit en tant que tels, soit comme composants de produits cosmétiques
(triclosan et triclocarban). Certains sont également employés comme agents conservateurs
pour les fruits (carbendazime), la préservation du bois ou bien la stabilisation des matériaux
de construction (Bester et al. 2008). Ces composés appartiennent a différents classes
chimiques et possédent des spectres d'action variés (bactéricides, bactériostatiques,
fongicides...).

Parmi les classes chimiques les plus utilisées, on retrouve les alcools, les biguanides
(chlorexhidine), les halogenes (dérivées iodés), les ammoniums quaternaires, les
carbanilides, les phénols (triclosan). Le triclosan a été retrouvé dans des effluents de STEP
et des eaux de surface (Kolpin et al. 2002 ; Bendz et al. 2005). Certaines de ces molécules
sont tres actives sur les micro-organismes et leur large emploi contribue a la contamination
du milieu aquatique ; les ammoniums quaternaires par exemple ont été retrouvés a des
concentrations de l'ordre de la centaine de ng/l dans des effluents de STEP en Autriche
(Martinez-Carballo et al. 2007 ; Clara et al. 2007).

2. Les produits de contraste iodés :

Les produits de contraste iodés sont des molécules organiques destinées a un usage
diagnostique uniquement. lls sont administrés aux patients afin d’opacifier certaines régions
de l'organisme de maniére & améliorer le contraste des radiographies. On compte une
dizaine de molécules utilisées en France. Des mesures de concentrations effectuées en
région Parisienne (Paffoni et al. 2006) montrent que ces molécules sont retrouvées dans les
eaux de surface (entre 30 et 450 ng/l) mais aussi dans les eaux potables & hauteur de
quelques dizaines de ng/l (Paffoni et al. 2006). Ces molécules ont également été retrouvées
dans d'autres pays que la France et sont rapportées comme étant persistantes dans
I'environnement (Pérez et Barcel6 2007 ; Fent et al. 2006a).

Une évaluation du risque pour le iopromide, menée sur des tests standardisés (algues,
daphnies et poisson) a conclu que le risque associé a cette molécule était négligeable

(Steger-Hartmann et al. 1999); le risque lié a une exposition a long terme et a une
exposition & des sous-produits de dégradation éventuels est par contre inconnu.

3. Les excipients :

Dans la formulation des médicaments, en association avec le principe actif, on retrouve
un nombre important de composés annexes, appelés excipients, qui jouent un rdle dans les
propriétés du médicament : absorption, biodisponibilité, stabilité, texture, couler, goQt). Ces
excipients sont soit des composés minéraux, soit des composés organiques. Parmi les
excipients typiques, on retrouve des surfactants, émulsifiants, solvants, colorants ou
antimicrobiens ; la plupart étant également employés dans d'autres produits comme la
nourriture, les cosmétiques ou les produits d’hygiene (Carlsson et al. 2006b).
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L’impact environnemental potentiel des ces molécules est encore peu étudié, a
I'exception de certaines classes de molécules, comme les parabens, détectés dans les eaux
de surface et pour lesquels, une évaluation du danger a été récemment effectuée sur la
daphnie et le poisson (Dobbins et al. 2009).

Dans le cas des excipients utilisés dans les médicaments a usage humain, la seule étude
a ce sujet est celle réalisée par Carlsson et al. (2006b), qui a porté sur un nombre restreint
de ces molécules. Les résultats de cette étude font état du nombre trés limité de données
disponibles et de I'étendue des inconnues au sujet du risque environnemental lié aux
excipients. Si les quantités d’excipients utilisées dans les médicaments sont restreintes par
rapport a celles réservées aux autres emplois, une évaluation du risque poussée, a partir de
'ensemble des quantités utilisées devrait étre réalisée (Carlsson et al. 2006b).
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ANNEXE I. Exemples de micropolluants mesurés en ent
de stations d’épuration urbaines.

rée et sortie

Classe d,u Composé Cg;ﬁgrll(terzﬂ?(n il (Cj::r?s(,: ?ggﬂ;c:]r: Fq Valeur Pays Références
GO entrant (ng/l) (%) (ng/l) (%)

Antiseptiques  Triclosan - 42 - 213 100 - Suisse Singer et al. 2002
/'biocides  Triclosan 500-1300 100 70 - 650 100 - Suisse  Lindstrém et al. 2002
Composés Chloroforme 8500 90 - médiane France Gasperi et al. 2008
organigues , N L .

volatils Tétrachloroéthyléne 1600 60 - médiane France Gasperi et al. 2008
Benzophenone-3 700 - 7800 <10- 700 100 - Suisse Balmer et al. 2005
Filres v EfWIhexyl methoxy 500 - 19000 <10-100 100 - Suisse  Balmer et al. 2005
Octocryléne 100 - 12000 <10 - 270 100 - Suisse Balmer et al. 2005
Benzo(a)pyréne 20 78 - médiane France Gasperi et al. 2008
HAPs Benzo(b)fluoranthéne 20 78 - médiane France Gasperi et al. 2008
Benzo(ghi)peryléne 20 78 - médiane France Gasperi et al. 2008
Fluoranthéne 30 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
Cadmium 1000 50 - médiane France Gasperi et al. 2008
Cuivre 51000 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
Métaux Mercure 120 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
Plomb 17000 90 - médiane France Gasperi et al. 2008
Zinc 361000 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
Acetyl cedrene 1600 94 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
Amberonne 2800 94 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
Musks Galaxolide 2100 - 3400 490 - 600 moyenne  Espagne Carballa et al. 2008
Musk xyléne 170 89 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
Traseolide 120 67 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
Organo- Dibutylétain 15 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
étains Monobytylétain 20 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
. Atrazine 3300 38 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
Pesticides . . .
(herbicides) Diuron 240 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
Simazine 300 8 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
Benzylbutylphtalate 1.12 +0.54 0.30+0.12 moy + SD France Dargnat et al. 2009
Diéthylexylphtalate 22460 + 13220 5020 + 1530 moy + SD France Dargnat et al. 2009
Phtalates Diéthylexylphtalate 27000 100 - médiane France Gasperi et al. 2008
Di-n-butylphtalate 1100 £ 370 105 + 120 moy + SD France Dargnat et al. 2009
DnOP 100 + 160 ND moy + SD France Dargnat et al. 2009

Retardateurs TCEP 190 38 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
de flamme TCPP 460 92 - moyenne EU est Terzic et al. 2008

Surfactants  LAS 2903000 100 - moyenne EU est Terzic et al. 2008
anioniques  LAS 4233333 13277 moyenne  Autriche Clara et al. 2007
Surfactants  CATAC-C12 2400 17 moyenne  Autriche Clara et al. 2007
cationigues  CBAC-C14 39278 177 moyenne  Autriche Clara et al. 2007

(ammoniums = CDDAC-C10 68844 378 moyenne  Autriche Clara et al. 2007

quaternaires) = cppac-c1s 18100 647 moyenne  Autriche Clara et al. 2007

NP 4541 742 moyenne  Autriche Clara et al. 2007

Surfactants NP1EO 13468 740 moyenne  Autriche Clara et al. 2007
non-ioniqgues  NPEO 89000 100 - moyenne  EU est Terzic et al. 2008
(alkylphénols ) op 363 104 moyenne  Autriche Clara et al. 2007
OP1EC 50 17 - moyenne EU est Terzic et al. 2008

Tableau 24 : Liste non exhaustive de molécules recherchées et détectées dans des effluents de STEP urbaine
(d'apres Besse et al. 2009a).

Fqg (%) : fréquence d’occurrence dans les eaux usées et les effluents.

SD : déviation standard.
EU est : pays d’Europe de I'est : Serbie, Croatie, Bosnie.
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Impact environnemental des médicaments a usage huma  in sur le milieu
récepteur : évaluation de I'exposition et des effet s biologiques pour les
écosystemes d’eau douce.

Résumé

Un nombre important de molécules pharmaceutiques sont consommées en France et peuvent
contaminer le compartiment aquatique, ce qui a conduit les gestionnaires et le public a s'interroger sur
la présence et I'impact de ces substances dans I'environnement. Compte du nombre important de
molécules consommées en France, il est nécessaire, avant d'établir un protocole de surveillance des
milieux, d’'établir une liste de molécules prioritaires a surveiller. Le travail présenté ici s’est donc
attaché a proposer une liste pertinente de molécules a rechercher dans les eaux de surface, en tenant
compte des concentrations attendues dans I'environnement et des effets biologiques sur les
organismes aquatiques.

Plusieurs méthodologies ont été mises en place, en fonction des substances médicamenteuses
évaluées, et en fonction de la disponibilité des données. Au final, 300 molécules parentes couvrant
majorité des classes thérapeutiques utilisées, ainsi qu’'une cinquantaine de métabolites humains ont
été évalués et des listes de molécules prioritaires justifiables du point de vue scientifique et de I'état
actuel des connaissances ont pu étre définies.

Ce travail a par ailleurs permis de dégager les conclusions suivantes :

* La question de I'impact environnemental des substances médicamenteuses doit étre abordé
sous I'angle des mélanges et de leurs effets associés aux autres contaminants.

* |l est nécessaire de limiter autant que possible la dissémination environnementale des
médicaments.

* La bonne gestion de cette problématique passera par I'entente entre les différentes agences
et services responsables de la santé publique et par I'implication des industriels et des
professionnels de la santé.

Abstract

A high number of pharmaceuticals are used in France and can reach the aquatic environment.
This observation have contributed to a growing concern for authorities in targeting and quantifying
these substances in freshwaters. Considering the high number of molecules used in France, it is
necessary, prior to implement any comprehensive monitoring survey in freshwaters, to build a list of
priority pharmaceuticals in terms of their risk for the aquatic environment. The work conducted here
aims at proposing reliable lists of priority pharmaceuticals, based on expected environmental
concentrations and biological effects on aquatic non-target organisms.

Several methodologies were implemented, depending on the type of pharmaceuticals assessed
and the availability of data. Finally, 300 parent molecules and 50 human metabolites were screened
and scientifically sound priority lists were built.

Moreover, this work allowed to draw the following conclusions :

* The issue of pharmaceutical mixtures and their interactions with other environmental polutants
needs to be addressed.

e Preventing the rejection of human pharmaceuticals in the aquatic environment should be a
priority.

« For a good management of the environmental risk of pharmaceuticals, an agreement between
public health authorities, environment authorities on one hand, and pharmaceutical industries
and professionals on the other hand, is necessary.
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