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Introduction 

1 en 

Le Centre d'expertise en analyse environnementale (CEAEQ) est une agence du 

ministère du Développement durable, de l'Environnement et de la Lutte contre les 

changements climatiques (MDDELCC). Il exerce des activités d'analyse et fournit une 

expertise professionnelle dans le domaine de l'environnement. Ses bureaux et ses 

laboratoires sont situés à Québec et à Laval. 

La figure 1 présente l'organigramme du CEAEQ. Le Centre comporte trois directions: la 

direction de l'accréditation et de la qualité, la direction de l'analyse chimique et la 

direction des expertises et des études. De plus, il comporte également une division du 

soutien administratif ainsi qu'une division des relations externes relevant directement 

du directeur général. 

Dfiisioo de la chio1ie 
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Figure 1 Organigramme du Centre d'expertise en analyse environnementale du Québec 
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La direction de l'accréditation et de la qualité compte deux divisions. La division des 

programmes d'accréditation s'occupe de l'accréditation des laboratoires d'analyse, de 

l'accréditation d'échantillonnage environnemental et de l'accréditation des 

établissements d'analyse des émissions des véhicules lourds. Elle s'assure également 

que les établissements accrédités sont conformes et répondent à des normes 

particulières. De plus, elle gère la Liste des experts qui comprend les noms des 

personnes autorisées à attester des documents relatifs à la protection et à la 

réhabilitation des terrains contaminés. La division des matériaux de référence prépare 

et certifie des échantillons et des essais d'aptitudes utilisés pou r contrôler la qualité des 

analyses. 

La direction de l'analyse chimique compte quatre divisions: la division de la chimie 

inorganique du milieu, la division de la chimie organique du milieu, la division des 

contaminants industriels inorganiques et la division des contaminants industriels 

organiques. Cette direction s'occupe de l'analyse chimique d'échantillons de différents 

types et du développement de méthodes d'analyse pour de nouveaux composés. 

La direction des expertises et des études compte trois divisions. La division de la biologie 

et de la microbiologie s'occupe des analyses de laboratoire dans ces domaines. La 

division des études de terrain s'occupe des contrôles réglementaires, de la surveillance 

des rejets et intervient lors d'urgences environnementales. Cette division exerce ses 

activités à l'aide de trois laboratoires mobiles soit: le TAGA (Analyseur de gaz 

atmosphérique à l'état de traces), le LEAE (Laboratoire d'expertise en analyse 

environnementale) et le LARA (Laboratoire d'analyse de rejets atmosphériques). La 

division de l'écotoxicologie et de l'évaluation du risque s'occupe de fournir des avis 

techniques, d'élaborer des critères écotoxicologiques, de réaliser des études 

écotoxicologiques et de rédiger des guides techniques et des rapports scientifiques. Le 

stage a été réalisé dans cette division. 
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etdu 

Ce stage, d'une durée de 18 semaines, a été effectué dans le cadre de la maîtrise 

professionnelle en sciences de l'eau à l'Institut national de la recherche scientifique 

(INRS-ETE). Il a eu lieu du 28 avril au 29 août 2014 au Centre d'expertise en analyse 

environnementale du Québec situé au 2700 rue Einstein à Québec. Le stage était sous la 

supervision de Mme Mélanie Desrosiers, écotoxicologue à la division de l'écotoxicologie 

et de l'évaluation du risque. L'objectif était la réalisation d'une revue de la 

documentation scientifique et une synthèse des connaissances sur la présence et les 

effets des pharmaceutiques vétérinaires dans l'environnement. 

Le livrable du stage est un rapport détaillé colligeant et analysant toutes les données 

disponibles dans la littérature. Il comprend une introduction, une section décrivant la 

méthodologie de recherche, trois sections présentant les catégories de 

pharmaceutiques vétérinaires et une conclusion générale. L'introduction présente la 

problématique et les objectifs. La section méthodologie présente la méthode de 

sélection des molécules et les bases de données utilisées. Les sections sur les 

antibiotiques, les antiparasitaires et les hormones présente toute l'information 

disponible pour chaque substance et une brève conclusion pour chaque classe de 

substances. La conclusion générale fait un résumé des informations disponibles et met 

en évidence les connaissances manquantes. 

Le présent rapport d'activité résume la problématique et les conclusions pouvant être 

tirées suite à l'analyse des données colligées. Le document contenant le rapport de 

stage complet accompagne le présent rapport d'activité. 
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Sujet du stage 

2,1 pharmaceutiques no%<:>,,.. dans 

Au Canada, le nombre de fermes d'élevage s'élève à 85 615 et 14004 de ces fermes 

sont au Québec. Les types d'élevage les plus importants au Québec en 2012, en termes 

de nombre d'animaux, sont l'élevage de porcs, de bovins de boucherie et de vaches 

laitières avec respectivement, 4 125 000, 702 100 et 355 000 animaux (ISQ et MAPAQ, 

2013). L'élevage de volaille et la production d'œufs sont également très importants avec 

2001 fermes (ISQ et MAPAQ, 2013). Le tableau 1 présente en détail le nombre de 

fermes au Québec selon le type d'élevage. 

Tableau 1 Nombre de fermes au Québec par type d'élevage 

Bovins de production laitière 6828 

Bovins de boucherie 5 325 

Porcs 2315 

Volailles et production d'œufs 2001 

Source: ISQ et MAPAQ (2013) 

Les fumiers issus de ces élevages peuvent être utilisés pour amender les sols agricoles. 

Ainsi, en 2011, au Québec, une superficie totale de 374373 hectares de sols a été 

amendée par injection de fumier solide et liquide dans le sol contrairement à une 

superficie de 457818 hectares qui a été amendée par épandage sur la surface du sol 

(Statistique Canada, 2011). Cependant, l'utilisation et le recyclage de ces fumiers 

comportent un certain risque. En vertu du Règlement sur les exploitations agricoles, les 

paramètres suivants doivent être analysés afin d'établir le plan agroenvironnemental de 

fertilisation: azote total, magnésium, matière sèche, phosphore total et potassium 

(R.R.Q., c.Q-2, r.26). La teneur en contaminants organiques, dont les pharmaceutiques 

vétérinaires, n'est pas mesurée ni prise en compte dans le plan de fertilisation. Il est 
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donc possible que des contaminants soient introduits dans le milieu naturel par les 

pratiques d'épandage de fumiers. 

L'utilisation de médicaments vétérinaires vise à améliorer la santé et la productivité des 

animaux d'éleVage. Il existe une panoplie de classe de médicaments comme entre 

autres les hormones, les antibiotiques, les antiparasitaires, les analgésiques, les anti­

inflammatoires, etc. Il existe des milliers de molécules à travers le monde et leur 

utilisation est différente selon les pays (Sarmah et collab., 2006). Ces molécules sont 

métabolisées dans les organismes puis excrétées dans les fèces et dans les urines des 

animaux. Ils peuvent potentiellement être introduits dans l'environnement soit par 

excrétion directe ou soit par épandage de fumier sur les terres agricoles (Boxall et 

collab., 2002). Suite à cela, les pharmaceutiques peuvent pénétrer dans le sol et 

rejoindre la nappe d'eau souterraine ou bien être emportés par ruissellement dans un 

cours d'eau. Plusieurs études ont montré la présence de ces contaminants dans les 

différents compartiments de l'environnement (Kolpin et collab., 2002; Kumar et collab., 

200Sb; Sarmah et collab., 2006). 

Les antibiotiques sont administrés aux animaux d'élevage pour traiter une maladie 

(usage thérapeutique), prévenir une maladie (usage prophylactique) ou augmenter la 

croissance et le gain de poids de l'animal (USEPA, 2013). Ils peuvent être administrés 

individuellement, mais ils sont généralement introduits dans la nourriture ou dans l'eau 

afin de traiter plusieurs animaux à la fois (Santé Canada, 2002). Au Canada, en 2009, 

1 632 364,68 kg d'antibiotiques destinés aux animaux ont été vendus (Agence de santé 

publique du Canada, 2013). Les tétracyclines à elles seules représentent 42,08 % des 

ventes. 

Les antiparasitaires sont administrés aux animaux d'élevage pour traiter ou prévenir une 

infection. Ils sont principalement administrés par voie orale, par injection et par implant 

à libération prolongée (Lumaret et collab., 2012). Ils perturberaient l'intégrité des 

cellules du parasite, sa coordination neuromusculaire et ses mécanismes de protection 

contre l'immunité de l'hôte (Merk et Co, 2013). 
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Au Canada, les hormones sont utilisées comme stimulateur de croissance et sont 

autorisées que chez les bovins de boucherie (Santé Canada, 2012). Elles agissent à titre 

de remplacement ou de supplément hormonal (ICSA, 2014). Trois hormones naturelles 

(17~-estradiol, progestérone et testostérone) et trois hormones synthétiques (zéranol, 

acétate de trenbolone et acétate de mélengestrol) sont homologuées pour utilisation au 

Canada. Elles peuvent être administrées artificiellement aux bovins de boucherie par les 

producteurs, mais elles sont également produites et excrétées naturellement par les 

autres animaux d'élevage (Kolodziej et collab., 2004; Raman et collab., 2004). Il existe 

donc un risque de retrouver ces hormones dans l'environnement. Elles sont 

normalement excrétées sous forme conjuguée avec des glucoronides ou des sulfates, 

ce qui les rend moins biologiquement actives et plus solubles (USEPA, 2004), mais elles 

sont rapidement reconverties en hormones libres par les bactéries présentes dans les 

fumiers (Ternes et collab., 1999). Elles sont également dégradées en plusieurs sous­

produits. Une fois dans l'environnement, les hormones et leurs produits de dégradation 

peuvent agir comme des perturbateurs endocriniens chez les espèces terrestres et 

aq uatiques. 

De par leur utilisation à grande échelle dans les fermes d'élevage, leur présence 

potentielle dans l'environnement, leurs effets potentiels sur les organismes et du 

manque de connaissances concernant leur devenir dans l'environnement, les 

pharmaceutiques vétérinaires sont maintenant considérées comme des contaminants 

d'intérêt émergent (Boxall et collab., 2006; Togola et Desforges, 2009). Depuis quelques 

années, la recherche s'est intensifiée autour de ces contaminants, explorant leur 

interaction avec le milieu, leur dégradation ainsi que leur toxicité envers certains 

organismes. Les organismes terrestres sont les premiers à être exposés aux 

pharmaceutiques vétérinaires, mais les organismes aquatiques peuvent également y 

être exposés. 

La problématique des pharmaceutiques vétérinaires dans l'environnement est d'autant 

plus présente si on considère les statistiques concernant l'importance de leur utilisation 

6 



en agriculture de même que l'importance de l'épandage de fumier dans les champs. De 

plus, le manque de connaissances sur l'état de la situation au Québec et au Canada rend 

l'évaluation du risque environnemental difficile. 

Le stage avait pour objectif la réalisation d'une revue de la littérature sur les 

pharmaceutiques vétérinaires susceptibles de se retrouver dans l'environnement. Plus 

particulièrement, je devais regrouper les données disponibles concernant l'utilisation et 

la présence de ces substances dans l'environnement, leur persistance, leur dégradation, 

leur toxicité et leur bioaccumulation. Les catégories de molécules retenues pour le stage 

sont les antibiotiques, les antiparasitaires et les hormones. Le rapport produit à la fin du 

stage permettra de faire état des connaissances sur le sujet afin d'évaluer les besoins de 

suivis environnementaux, de développement de méthode analytique pour le dosage des 

molécules dans différentes matrices, d'évaluation de la toxicité et de développement de 

critères de qualité ou d'outils de surveillance. 

2.2 Méthodologie 

Il fallait d'abord dresser la liste des substances les plus utilisées au Québec en termes de 

volumes administrés aux animaux d'élevage afin de déterminer les substances qui sont 

le plus susceptibles d'être retrouvées dans l'environnement en grande quantité. Aucune 

information n'était disponible sur le tonnage par médicaments vétérinaires administré 

aux animaux au Québec et au Canada. Des démarches ont été entreprises auprès de 

chercheurs du Groupe de recherche en pharmacologie animale du Québec (GREPAQ) et 

d'Agriculture et Agroalimentaire Canada (ACq afin d'obtenir des informations sur 

quelles molécules sont les plus utilisées par les agriculteurs. Aucune réponse n'a été 

obtenue de ces personnes. Une autre méthode de sélection a donc été utilisée. 

La sélection s'est faite en se basant sur les molécules présentes dans la section des 

produits pour l'usage vétérinaire de la Liste des drogues sur ordonnance de Santé 

Canada (Santé Canada, 2014) et dans l'Annexe IV du Règlement sur les conditions et 

modalités de vente des médicaments du Gouvernement du Québec (R.R.Q., c.P-10, 
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r.12). Le tableau 2 présente les molécules retenues pour l'analyse et ayant fait l'objet 

d'une recherche exhaustive. 

Tab!eau 2 Mo!écu!es retenues pour l'analyse 
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L'objectif étant d'effectuer une revue de la littérature, une première recherche dans la 

littérature grise a été faite afin de cerner la problématique et de voir ce qui a été fait 

dans les autres pays sur ce sujet. Puis, une recherche dans les bases de données comme 

Web of science, Scopus, EPA ECOTOX, Drug Bank, etc. a été effectuée. De plus, une 

rencontre avec M. Sébastien Sauvé, professeur au département de chimie de 

l'Université de Montréal, a eu lieu au CEAEQ à Québec au début du stage. Cette 

rencontre a permis d'obtenir de l'information sur les méthodes et les difficultés 

rencontrées lors de l'analyse des pharmaceutiques vétérinaires dans différentes 

matrices ainsi que sur les molécules déjà dosées par le laboratoire de M. Sauvé. 

La revue de littérature accompagnant ce rapport d'activité a permis de mettre en 

évidence la présence des pharmaceutiques vétérinaires à différentes concentrations 

dans les fumiers des animaux d'élevage, les sols, les eaux de surface et souterraines et 

les sédiments ainsi que de recenser de l'information sur ces substances. Certaines 

substances sont présentes à des concentrations qui ont démontré de la toxicité chez des 

organismes terrestres ou aquatiques. De plus, chaque substance se comporte 

différemment selon sa nature et le compartiment dans lequel elle se retrouve (eau, sol, 

sédiment). La présence, la persistance, la toxicité et la bioaccumulation de chaque 
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composé sont des critères à prendre en compte pour cibler les substances 

préoccupantes. 

Étant donné leur usage abondant et à grande échelle, les antibiotiques présentant un 

intérêt prioritaire sont ceux de la classe des tétracyclines, des sulfamides et le 

triméthoprime. Les tétracyclines auraient la possibilité de persister pendant plusieurs 

années et semblent bioaccumulables par les plantes. Elles sont souvent détectées dans 

plusieurs matrices environnementales et semblent toxiques pour les producteurs 

primaires aquatiques. Les sulfamides sont rapidement dégradés, mais sont cependant 

présents à des concentrations élevées. Ils ont également été détectés dans plusieurs 

matrices environnementales et ils semblent toxiques envers les producteurs primaires 

aquatiques également. Pour ces deux classes d'antibiotiques, les données de toxicité 

chez des espèces benthiques et des organismes terrestres sont nécessaires. Le 

triméthoprime, quant à lui, est presque toujours administré conjointement avec un 

antibiotique de la classe des sulfamides ce qui en fait une molécule susceptible d'être 

retrouvée dans l'environnement. La toxicité combinée des sulfamides et du 

triméthoprime n'a pas été testée à notre connaissance. 

Au niveau de la classe des macrolides, la tylosine retient l'attention particulièrement à 

cause des concentrations auxquelles elle est mesurée dans l'environnement et sa 

persistance dans les matrices environnementales allant de quelques jours à plusieurs 

mois. Les informations concernant les autres molécules de cette catégorie et leur 

toxicité sont souvent manquantes. 

Le risque que posent les antibiotiques appartenant aux classes des amynoglycosides, 

des ~-Iactamines, des Iincosamides et des ionophores est difficile à évaluer dû à un 

manque d'informations sur leur présence et leur toxicité. En général, pour ces classes, 

les données de toxicité concernent surtout les organismes aquatiques. Cependant, 

certaines de ces substances ont été mesurées dans les fumiers donc des organismes 

terrestres pourraient potentiellement être exposés. Il serait utile de connaître leurs 

effets sur ces organismes. De par son utilisation chez les animaux domestiques 
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seulement, la c1indamycine ne risque pas de se retrouver dans l'environnement à des 

concentrations ayant des effets négatifs et ne représente pas une molécule d'intérêt 

prioritaire. 

Les antibiotiques de la classe des quinolones ont été mesurés dans les fumiers, le sol, les 

eaux de surface et les sédiments. Ils semblent pouvoir être bioaccumulés par les plantes 

et les organismes aquatiques. Les producteurs primaires semblent les plus affectés par 

ces molécules. Étant donné leur présence potentielle dans les fumiers, les sols et les 

sédiments, des études de toxicité envers des organismes terrestres et benthiques sont 

nécessaires. Au Canada, leur usage restreint aux animaux domestiques en fait des 

molécules moins préoccupantes, car elles sont peu susceptibles de se retrouver dans 

l'environnement à de fortes concentrations. Il en est de même pour le chloramphicol. 

Cependant, comme ce dernier semble persistant, des études de suivis sont nécessaires 

afin d'établir s'il représente réellement un risque. Le florfénicol, quant à lui, est utilisé 

dans les piscicultures et est susceptible de se retrouver dans les eaux de surface. Des 

informations sur sa toxicité envers les organismes aquatiques sont nécessaires. 

Les informations sur la bacitracine, la tiamuline, la bambermycine et la virginiamycine 

sont peu nombreuses. Il est nécessaire de faire tout d'abord des études de suivi dans 

l'environnement afin de déterminer si une attention particulière doit leur être apportée. 

Pour les antiparasitaires, les benzimidazoles et les avermectines ont été détectés dans 

différents compartiments du milieu naturel. Étant donné leur présence potentielle dans 

les fumiers, d'autres données sur leur toxicité envers les organismes aquatiques et 

terrestres sont nécessaires. 

Les hormones induisent des effets majeurs sur les organismes à des concentrations très 

faibles. Les études ont montré une perturbation importante des caractéristiques 

sexuelles et de la reproduction chez les poissons. Malgré un usage limité au Canada, les 

fermes d'élevage sont des sources importantes de contamination. En effet, les animaux 

sécrètent naturellement de grandes quantités d'hormone même sans l'utilisation de 

stimulateur de croissance ce qui contribuent à leur présence dans l'environnement. 
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Dans la démarche de priorisation, il y a deux autres aspects qui doivent également être 

regardés. Il faut tenir compte du fait que pour la quasi-totalité des molécules discutées 

dans la revue de littérature, les produits de dégradation et le comportement de ces 

derniers sont peu connus. Par ailleurs, même si la résistance aux antimicrobiens n'a pas 

été analysée dans le cadre du stage, elle constitue un point important à prendre en 

considération lors de la prise de décision concernant les contaminants d'intérêt 

émergents. Il serait également utile d'avoir de l'information et des statistiques sur les 

quantités de substances de chaque classe utilisées annuellement sur notre territoire. 

Cela pourrait contribuer à cibler les substances qui doivent faire l'objet d'un suivi plus 

rigoureux. 

Pour les substances posant un risque pour le milieu naturel, des méthodes de 

traitement des fumiers avant l'épandage devraient être développées et mises en place 

afin de réduire l'apport de ces contaminants dans l'environnement. 

L'objectif de réaliser une revue de la documentation scientifique et une synthèse des 

connaissances sur la présence et les effets des pharmaceutiques vétérinaires dans 

l'environnement a été atteint et constitue le livrable du stage. Le rapport complet 

accompagne le présent rapport d'activité. De plus, une présentation des travaux sera 

donnée devant l'équipe de la division de l'écotoxicologie et de l'évaluation du risque en 

septembre ou en octobre au CEAEQ à Québec. 

Les travaux réalisés dans le cadre de ce stage ont permis au CEAEQ d'améliorer leurs 

connaissances sur ces contaminants d'intérêt émergent et de cerner les besoins de suivi 

et de développement de méthodes. Ces travaux serviront de base dans la démarche de 

priorisation des contaminants. 

Plusieurs aspects de ma formation à l'Institut national de la recherche scientifique 

(INRS) ont été utiles lors de mon stage tant au niveau académique que humain. 
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Premièrement, le cours de recherche bibliographique m'a permis de développer une 

démarche de recherche efficace. Plusieurs outils découverts lors de ce cours ont permis 

de faciliter la collecte et la gestion de l'information. Le cours d'introduction au droit de 

l'eau et de l'environnement m'a permis de me familiariser avec les lois et règlements en 

vigueur au Québec et s'appliquant au domaine de l'environnement. De plus, différents 

travaux effectués dans le cadre de plusieurs cours ont été utiles dans la réalisation de 

mon stage et seront également utiles dans ma vie professionnelle. Par exemple, 

l'écriture de rapports m'a permis de développer mes compétences rédactionnelles ainsi 

que mon esprit de synthèse. Les nombreux exposés oraux présentés lors des cours 

m'ont permis de développer mes compétences en communication, de mieux gérer mon 

stress et de surmonter ma peur de parler devant un public. Lors de ma formation, j'ai 

également développé des stratégies de gestion du temps afin d'effectuer un travail bien 

fait dans les délais convenus. 

Au niveau humain, ma formation a contribué à améliorer ma capacité de travailler en 

équipe. Le fait d'avoir travaillé avec des personnes ayant des formations antérieures 

différentes et venant de différents milieux me permet de voir les problèmes sous un 

autre œil et de penser à des solutions originales. De plus, ma formation à I'INRS-ETE m'a 

permis de développer un réseau de contacts comprenant autant des biologistes, des 

chimistes, des géographes, etc. 
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3. Activités connexes 

1 au du Chapitre Saint-Laurent 

Lors de mon stage, j'ai eu l'occasion d'assister au 18ième colloque du Chapitre Saint­

Laurent qui s'est tenu le 5 et le 6 juin 2014 au Château Laurier à Québec. Le thème 

était «Comment concilier l'exploitation des ressources et la protection de 

l'environnement ? ». Les conférences d'ouvertures portaient sur les thèmes des 

hydrocarbures pétroliers, l'exploitation des lanthanides et la phytoremédiation des 

sites miniers. Les présentations durant les deux journées portaient sur des sujets variés 

par exemple les nanomatériaux, les contaminants d'intérêt émergent, les métaux dans 

l'environnement, le suivi de l'état de l'environnement, les nouvelles techniques 

d'analyse, etc. Le Colloque s'est conclu par un atelier de discussion sur le thème de la 

conciliation de l'exploitation des ressources et de la protection de l'environnement. Les 

participants étaient M. Michel Aubertin, professeur à l'école Polytechnique de Montréal 

et directeur scientifique de l'Institut de recherche sur les mines et l'environnement, M. 

Simon Britt, président et chef de la direction chez Géoméga, M. Jacques Dupont, sous­

ministre adjoint à l'eau, à l'expertise et aux évaluations environnementales au 

MDDELCC et M. Christian Simard, directeur général de Nature Québec. Le programme 

du colloque se retrouve sur le site internet du Chapitre Saint-Laurent à l'adresse 

suivante: http://www.chapitre-saint-laurent.qc.ca/data/uploads/programme-2014-

vf3.pdf. 

sur agricole biosoHdes municipaux 

Le 17 juin 2014, j'ai participé à la formation ayant pour titre «Biosolides municipaux: 

épandage agricole et innocuité». Cette formation a eu lieu à l'amphithéâtre de l'édifice 

Marie Guyart à Québec. Tout d'abord, M. Marc Hébert est venu présenter une mise en 

contexte du recyclage des biosolides municipaux au Québec. Puis, M. Ed Topp 

d'Agriculture et Agroalimentaire Canada (AAC) est venu présenter les résultats des 

recherches de AAC sur l'impact des contaminants chimiques dans les boues sur la 

qualité des cultures, sur la pédofaune et la qualité de l'eau ainsi que sur les effets de 
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l'épandage des biosolides et des fumiers sur l'antibiorésistance. M. Hébert a également 

présenté les recherches faites par le MDDELCC sur les contaminants chimiques. Pour 

terminer, Mme Mariane Maltais-Guilbault de RECYC-QUÉBEC est venu présenter les 

projets en cours sur les biosolides municipaux. 

aux 

Durant mon stage, j'ai participé aux réunions de la division de l'écotoxicologie et de 

l'évaluation du risque. Pendant ces réunions, chaque participant devait faire état des 

dossiers sur lesquels il a travaillé dans la semaine précédente et sur lesquels il travaillera 

dans la semaine suivante. Ces réunions étaient aussi l'occasion de discuter en équipe de 

certaines problématiques et de faire des séances de remue-méninges. Lors de ces 

réunions, les stagiaires de la division ont également présenté les résultats de leur stage. 
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4. Conclusion 

Le stage professionnel effectué au CEAEQ termine la maîtrise professionnelle en 

sciences de l'eau. Ce stage m'a permis de développer plusieurs compétences qui me 

seront utiles dans ma vie professionnelle. De plus, ce stage constituait un premier 

contact et une première expérience de travail dans le domaine de l'environnement. La 

formation reçue à I'INRS était adéquate et constitue une bonne préparation face au 

marché du travail. 
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Résumé 
L'utilisation de médicaments vétérinaires vise à améliorer la santé et la productivité des 

animaux d'élevage. Ces molécules sont métabolisées dans les organismes puis excrétées dans 

les fèces et dans les urines des animaux. Au Canada, les fumiers issus des élevages d'animaux 

sont en grande partie utilisés pour amender les terres agricoles. Le plan agroenvironnemental 

de fertilisation ne prévoit pas la mesure des contaminants organiques dans les fumiers et donc, 

il est possible que ces molécules soient introduites dans le milieu naturel par les pratiques 

d'épandage de fumier. L'objectif de ce rapport est de regrouper les données disponibles 

concernant l'utilisation et la présence des pharmaceutiques vétérinaires dans l'environnement, 

leur persistance, leur dégradation, leur toxicité et leur bioaccumulation. Une liste comprenant 

des antibiotiques, des antiparasitaires et des hormones a été élaboré à partir de la section des 

produits pour l'usage vétérinaire de la Liste des drogues sur ordonnance de Santé Canada 

(Santé Canada, 2014) et de l'Annexe IV du Règlement sur les conditions et modalités de vente 

des médicaments du Gouvernement du Québec (R.R.Q., c.P-10, r.12). Une recherche dans 

plusieurs banques de données a été faite et les résultats compilés. Cette revue de littérature a 

permis de mettre en évidence la présence des pharmaceutiques vétérinaires à différentes 

concentrations dans les fumiers des animaux d'élevage et dans l'environnement, le manque de 

données pour certaines molécules et les besoins de suivi environnemental. Certaines substances 

sont présentes à des concentrations qui ont démontré de la toxicité chez des organismes 

terrestres ou aquatiques. De plus, chaque substance se comporte différemment selon sa nature 

et le compartiment dans lequel elle se retrouve (eau, sol, sédiment). La présence, la persistance, 

la toxicité et la bioaccumulation de chaque composé sont des critères à prendre en compte pour 

cibler les substances préoccupantes. 
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1. Introduction 
Au Canada, le nombre de fermes d'élevage s'élève à 85 615 et 14 004 de ces fermes sont au 

Québec. Les types d'élevage les plus importants au Québec en 2012, en termes de nombre 

d'animaux, sont l'élevage de porcs, de bovins de boucherie et de vaches laitières avec 

respectivement, 4 125 000, 702 100 et 355 000 animaux (ISQ et MAPAQ, 2013). L'élevage de 

volaille et la production d'œufs sont également très importants avec 2 001 fermes (ISQ et 

MAPAQ, 2013). Le tableau 1 présente en détail le nombre de fermes au Québec selon le type 

d'élevage. 

Tableau 1 Nombre de fermes au Québec selon le type d'élevage en 2012 

Type d'élevage Nombre de fermes 

Bovins de production laitière 6 828 

Bovins de boucherie 5 325 

Porcs 2 315 

Volailles et production d'œufs 2 001 
Source: ISQ et MAPAQ (2013) 

Les fumiers issus de ces élevages peuvent être utilisés pour amender les sols agricoles. Ainsi, en 

2011, au Québec, une superficie totale de 374 373 hectares de sols a été amendée par injection 

de fumier solide et liquide dans le sol contrairement à une superficie de 457 818 hectares qui a 

été amendée par épandage sur la surface du sol (Statistique Canada, 2013). Cependant, 

l'utilisation et le recyclage de ces fumiers comportent un certain risque. En vertu du Règlement 

sur les exploitations agricoles, les paramètres suivants doivent être analysés afin d'établir le plan 

agroenvironnemental de fertilisation : azote total, magnésium, matière sèche, phosphore total 

et potassium (R.R.Q., c.Q-2, r.26). La teneur en contaminants organiques, dont les 

pharmaceutiques vétérinaires, n'est pas mesurée ni prise en compte dans le plan de 

fertilisation. Il est donc possible que des contaminants soient introduits dans le milieu naturel 

par les pratiques d'épandage de fumiers. 

L'utilisation de médicaments vétérinaires vise à améliorer la santé et la productivité des 

animaux d'élevage. Il existe une panoplie de classe de médicaments comme entre autres les 

hormones, les antibiotiques, les antiparasitaires, les analgésiques, les anti-inflammatoires etc. Il 

existe des milliers de molécules à travers le monde et leur utilisation est différente selon les 

pays (Sarmah et collab., 2006). Ces molécules sont métabolisées dans les organismes puis 

excrétées dans les fèces et dans les urines des animaux. Ils peuvent potentiellement être 

introduits dans l'environnement soit par excrétion directe ou soit par épandage de fumier sur 

les terres agricoles (Boxall et collab., 2002). Suite à cela, les pharmaceutiques peuvent pénétrer 

dans le sol et rejoindre la nappe d'eau souterraine ou bien être emportés par ruissellement dans 

un cours d'eau. Plusieurs études ont montré la présence de ces contaminants dans les différents 

compartiments de l'environnement (Kolpin et collab., 2002; Kumar et collab., 2005b; Sarmah et 

collab., 2006). 
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De par leur utilisation à grande échelle dans les fermes d'élevage, leur présence potentielle dans 

l'environnement, leurs effets potentiels sur les organismes et du manque de connaissances 

concernant leur devenir dans l'environnement, les pharmaceutiques vétérinaires sont 

maintenant considérées comme des contaminants d'intérêt émergent (Boxall et collab., 2006; 

Togola et Desforges, 2009). Depuis quelques années, la recherche s'est intensifiée autour de ces 

contaminants, explorant leur interaction avec le milieu, leur dégradation ainsi que leur toxicité 

envers certains organismes. Les organismes terrestres sont les premiers à être exposés aux 

pharmaceutiques vétérinaires, mais les organismes aquatiques peuvent également y être 

exposés. 

La problématique des pharmaceutiques vétérinaires dans l'environnement est d'autant plus 

présente si on considère les statistiques concernant l'importance de leur utilisation en 

l'agriculture de même que l'importance de l'épandage de fumier dans les champs. De plus, le 

manque de connaissances sur l'état de la situation au Québec et au Canada rend l'évaluation du 

risque environnemental difficile. 

L'objectif de ce document est de présenté une revue de la littérature sur les pharmaceutiques 

vétérinaires susceptibles de se retrouver dans l'environnement. Il regroupe les données 

disponibles concernant l'utilisation et la présence de ces substances dans l'environnement, leur 

persistance, leur dégradation, leur toxicité et leur bioaccumulation. Les catégories de molécules 

évaluées dans ce document sont les antibiotiques, les antiparasitaires et les hormones. 

Ce rapport permettra de faire état des connaissances sur le sujet afin d'évaluer les besoins de 

suivis environnementaux, de développement de méthode analytique pour le dosage des 

molécules dans différentes matrices, d'évaluation de la toxicité et de développement de critères 

de qualité ou d'outils de surveillance. 

2. Méthodologie 
La sélection des molécules présentées dans ce document s'est faite en se basant sur les 

molécules présentes dans la section des produits pour l'usage vétérinaire de la Liste des drogues 

sur ordonnance de Santé Canada (Santé Canada, 2014) et dans l'Annexe IV du Règlement sur les 

conditions et modalités de vente des médicaments du Gouvernement du Québec (R.R.Q., c.P-

10, r.12). 

L'objectif étant d'effectuer une revue de la littérature, une première recherche dans la 

littérature grise a été faite afin de cerner la problématique et de voir ce qui a été fait dans les 

autres pays sur ce sujet. Puis, une recherche dans les bases de données comme Web of science, 

Scopus, EPA ECOTOX, Drug Bank, etc. a été effectuée. 
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3. Antibiotiques 
Les antibiotiques sont administrés aux animaux d'élevage pour traiter une maladie (usage 

thérapeutique), prévenir une maladie (usage prophylactique) ou augmenter la croissance et le 

gain de poids de l'animal (USEPA, 2013). Ils peuvent être administrés individuellement, mais ils 

sont généralement introduits dans la nourriture ou dans l'eau afin de traiter plusieurs animaux à 
la fois (Santé Canada, 2002). 

Au Canada, en 2009, 1 632 364,68 kg d'antibiotiques destinés aux animaux ont été vendus. 

(Agence de santé publique du Canada, 2013). Les tétracyclines à elles seules représentent 42,08 

% des ventes. 

Les antibiotiques de la classe des tétracyclines sont parmi les plus utilisés dans plusieurs parties 

du monde, dont les États-Unis et l'Europe (Sarmah et collab., 2006), du fait de leur large spectre 

d'activité contre plusieurs bactéries gram-positives et gram-négatives. Ils inhibent la synthèse 

des protéines en se liant à la sous-unité 30S des ribosomes bactériens (Merck & Co, 2013). 

Quatre composés sont utilisés en médecine vétérinaire : la chlortétracycline, la doxycycline, 

l'oxytétracycline et la tétracycline. Au Canada, sauf pour la doxycycline qui est homologuée pour 

l'usage thérapeutique seulement chez le chat et les oiseaux domestiques, les tétracyclines sont 

utilisées comme agents thérapeutiques et prophylactiques ainsi que comme promoteur de la 

croissance chez les animaux d'élevage comme le porc, le bœuf et la volaille (Santé Canada, 

2002). La figure 1 présente les structures des antibiotiques de la classe des tétracyclines. 

c:h 1 ortétr-acycll ne Doxycycline 

" "1 ... 

Oxytétr-acycl i ne Tétracycline 

Source : Pubchem 

Figure 1 Structure des antibiotiques de la dasse des tétracyclines 

4 



3,1.1 
La chlortétracycline a une masse molaire de 478,9 g/mol (Jacobsen et Halling-Sorensen, 2006), 

un log Kow de -0,62 (Park et Choi, 2008). Sa demi-vie est de 1 semaine dans du fumier incubé à 
37"C et de plus de 20 jours dans du fumier incubé à 4 et 28°C (El mu nd et colla b., 1971). 

Le tableau 2 de l'annexe 1 présente les concentrations de chlortétracycline mesurées dans 

l'environnement. Lorsqu'ingérée par le bétail, environ 65% de la chlortétracycline est excrétée 

dans les fèces et dans l'urine (Halling-Sorensen et collab., 2001). Une concentration de 100 

11g/kg a été observée dans du fumier de boeufs échantillonné sur une ferme au nord de 

l'Allemagne (Hamscher et collab., 2002). La chlortétracycline ne se retrouve pas seulement dans 

le fumier de bœufs, mais également dans celui de porcs. Elle s'y retrouve à des concentrations 

entre 35,5 et 97 700 11g/kg (Zhou et collab., 2012; Zhou et collab., 2013a; Joy et collab., 2013). 

Des concentrations de 68 à 1000 11g/L ont été mesurées dans des lagunes de fumier de porcs en 

Iowa et en Ohio (Campagnolo et colla b., 2002. Sa présence dans les fumiers en fait une molécule 

susceptible de se retrouver dans les sols suite à l'épandage de ce fumier. Dans les sols, des 

concentrations entre 0,85 et 31,11-lg/kg ont en effet été mesurées (Awad et collab., 2014; Li et 

collab., 2011; Joy et collab., 2013). De plus, Hamscher et ses collaborateurs (2002 et 2005) ont 

trouvé qu'elle était présente que dans les 30 premiers centimètres de sol à des concentrations 

entre 86 et 235 11g/kg. Dans leur étude, Lindsey et collaborateurs (2001) de même que Zhou et 

collaborateurs (2012) n'ont pas détecté la chlortétracycline dans leurs échantillons d'eau 

souterraine. Elle a cependant été détectée dans de l'eau de surface et des sédiments par Awad 

et collaborateurs (2014). Ces résultats montrent que la chlortétracycline peut s'accumuler dans 

le sol et semble présenter peu de risque de contaminer la nappe d'eau souterraine. 

Dans le sol, la chlortétracycline peut se dégrader en plusieurs composés comme l'hydrochloride 

de 5a-6-anhydrochlorotétracycline, l'hydrochloride de 4-épi-chlorotétracycline, l'hydrochloride • 

de 4-épi-anhydro-chlorotétracycline et les iso-chlorotétracyclines (Halling-Sorensen et collab., 

2002). Cependant, une fois présente dans l'environnement, la chlortétracycline pourrait être 

persistante. En effet, Hamscher et ses collaborateurs (2005) ont remarqué que la concentration 

moyenne des tétracyclines dans le sol peut rester à de hauts niveaux pendant au moins 2 ans 

(87 à 267 11g/kg de sol en juin 2001 et 86 à 263 11g/kg de sol en mai 2013). 

Le tableau 16 de l'annexe 2 répertorie les valeurs de toxicité de la chlortétracycline disponibles 

dans la littérature chez plusieurs espèces. Les bactéries, les cyanobactéries et les champignons 

semblent être les plus sensibles à cet antibiotique. Ils sont de 10 à 100 fois plus sensibles que les 

plantes et les invertébrés. Considérant les concentrations mesurées dans l'environnement, qui 

sont de l'ordre du 11g/L ou du 11g/kg, ce composé pourrait affecter les bactéries présentes dans 

l'eau et le sol, les algues et les champignons qui ont des CE50 variant de 0,666 à 0,147 mg/L De 

plus, il y a très peu de chance que la chlortétracycline, seule, ait un effet majeur sur les plantes, 

les invertébrés, les amphibiens et les poissons compte tenu des concentrations 

environnementales mesurées dans les études disponibles. Cependant, même à des 

concentrations non toxiques pour les plantes, la chlortétracycline pourrait être absorbée par ces 

dernières si elles sont fertilisées avec du fumier qui en contient. Dans leur étude, Kumar et 
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collaborateurs (2005a) indiquent en effet que le pourcentage de récupération dans les tissus des 

plantes cultivées dans du sol traité avec du fumier, pour un total de 587 1-1g de chlortétracycline 

par pot, était de 0,34% pour les oignons verts, 0,64% pour le chou et 1,04% pour le maïs. 

3.1.2 
La doxycycline a une masse molaire de 444,4 g/mol (Schumacher et Lei, 1978), un log Kow de 

-0,72 (Drug Bank) et une demi-vie de 533 jours dans un mélange de fumier et de sol entreposé à 

l'extérieur (Walters et collab., 2010). 

Le tableau 2 de l'annexe 1 présente les concentrations de doxycyline mesurées dans 

l'environnement. Des concentrations de doxycycline de 990 1-1g/kg ont été observées dans 

plusieurs types de fumiers échantillonnés en République Tchèque (Tylova et collab., 2010). Des 

concentrations de 0,296 à 3100 1-1g/kg ont également été retrouvées dans des échantillons de 

fumier de porcs (Jacobsen et Halling-Sorensen, 2006; Zhou et collab., 2012). Dans leur étude, 

Zhou et collaborateurs (2012) n'ont pas détecté la doxycycline dans leurs échantillons d'eau 

souterraine. 

Le tableau 17 de l'annexe 2 répertorie les valeurs de toxicité de la doxycycline disponibles dans 

la littérature, pour plusieurs espèces. Selon le peu de données disponibles, le champignon 

Glomus intraradieces est de 100 à 10 000 fois plus sensible que les plantes et les invertébrés. La 

doxycycline est faiblement toxique pour la majorité des espèces terrestres et aquatiques 

étudiées. En effet, les CL50 du poisson Danio rerio, des invertébrés et de l'algue Chlore/la vulgaris 

sont 100 fois supérieures aux concentrations environnementales répertoriées dans la 

littérature. Compte tenu des concentrations engendrant de la toxicité et de son utilisation à très 

petite échelle au Canada, la doxycycline ne semble pas constituer un risque préoccupant pour le 

milieu naturel. 

3.1.3 
L'oxytétracycline a une masse molaire de 460,4 g/mol (Jacobsen et Halling-Sorensen, 2006), un 

log Kow de -1,22 (Park et Choi, 2008) et un pK. de 0,24 (Drug Bank). 

Le tableau 2 de l'annexe 1 présente les concentrations d'oxytétracycline mesurées dans 

l'environnement. Du bétail nourri avec 75 mg d'oxytétracycline par jour par animal pendant 5 

mois résulte en une concentration de 2656 1-1g/kg de l'antibiotique dans le fumier (Aga et colla b., 

2005). Une autre étude a mis en évidence la présence de cet antibiotique à une concentration 

de 60 1-1g/kg dans du fumier de boeufs (Karci et Balcioglu, 2009). Elle a également été détectée 

dans du fumier de porcs à des concentrations entre 48 et 1700 1-1g/kg (Jacobsen et Halling­

Sorensen, 2006; Zhou et collab., 2013a). Non seulement les fumiers peuvent contenir de 

l'oxytétracycline, mais cette dernière peut se retrouver dans d'autres composantes de 

l'environnement. Par exemple, une étude de Awad et collaborateurs (2014) a mesuré une 

concentration de 0,71 1-1g/kg dans du sol en Corée du Sud. Cette même étude rapporte 

également la présence d'oxytétracycline dans des échantillons d'eau de surface et de sédiments. 
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Cependant, elle n'a pas été détectée dans des échantillons d'eau souterraine (Lindsey et collab., 

2001). 

L'oxytétracycline a un Kd compris entre 417 et 1026 L/kg et est peu mobile (Rabolle et Spliid, 

2000). Ces valeurs indiquent une adsorption d'autant plus forte que la matière organique est en 

grande quantité. Cela cause une plus grande accumulation dans le sol et la diminution du taux 

de dégradation (Wang et Yates, 2008). L'oxytétracycline et ses produits de dégradation peuvent 

rester dans le sol pour au moins 2 ans (Aga et collab., 2005). Elle peut se dégrader en plusieurs 

composés comme la 4-épi-oxytétracycline, l'a-apo-oxytétracycline et la ~-apo-oxytétracycline 

(Halling-Sorensen et collab., 2002). Le comportement et l'effet de ses produits de dégradation 

n'ont pas été étudiés à notre connaissance. 

Le tableau 18 de l'annexe 2 répertorie les valeurs de toxicité de l'oxytétracycline disponibles 

dans la littérature, pour plusieurs espèces. D'après ces données, la cyanobactérie Microcystis 

aeruginosa et les algues sont les plus sensibles à ce composé avec des CEso de 1 à 10 fois 

inférieures à celles des plantes et risquent d'être les plus affectées par les concentrations 

retrouvées dans l'environnement contrairement aux plantes, aux invertébrés et aux poissons. 

Boxall et ses collaborateurs (2006) ont montré que l'oxytétracycline n'est pas absorbée par les 

plants de laitue et de carottes cultivés dans du sol en contenant 1 mg/kg. Cependant, ils ont 

montré que cette concentration réduisait leur croissance (Boxall et collab., 2006). Les 

concentrations mesurées par Aga et collaborateurs (2005) .sont doublement supérieures à la 

concentration réduisant leur croissance. Une concentration de 1,83 mg/kg a été retrouvée dans 

les viscères de la moule Myti/us edulis qui a été exposée à l'antibiotique pendant 8 jours (LeBris 

et Pouliquen, 2004). Le temps de résidence moyen du composé dans les viscères et dans la 

coquille est de 4,3 et 11,2 jours respectivement. De plus, le facteur de bioaccumulation (BAF) 

pour Fontinalis antipyretica (fontinale commune) est de 250 pour une exposition de 10 jours à 1 

mg/Let de 450 pour la même durée d'exposition à 0,1 mg/L (Delépée et colla b., 2004). 

3.1.4 
La tétracycline a une masse molaire de 444,4 g/mol (Jacobsen et Halling-Sorensen, 2006) et un 

pK. de -2,2 (Drug Bank). 

Le tableau 2 de l'annexe 1 présente les concentrations de tétracycline mesurées dans 

l'environnement. Son taux d'excrétion dans les fèces et dans l'urine chez le porc est de 72 % 

(Wrinckler et Grafe, 2001). Une concentration de 400 000 J..Lg/kg a été retrouvée dans du fumier 

de boeuf échantillonné sur une ferme en Allemagne (Hamscher et collab., 2002). Des 

concentrations entre 67,1 et 9260 J..Lg/kg ont été retrouvées dans des échantillons de fumier de 

porcs (Jacobsen et Halling-Sorensen, 2006; Zhou et collab., 2013a). Des concentrations de 44,1 

et 117,84 J..Lg/kg dans le sol ont été rapportées (Awad et collab., 2014; Li et collab., 2011). Sa 

présence a également été détectée dans des échantillons d'eau de surface et de sédiments à 

des concentrations de 254,82 J..Lg/L et de 32,50 J..Lg/kg respectivement (Awad et colla b., 2014). 
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D'après Hamscher et ses collaborateurs (2005), la tétracycline n'est présente dans le sol que 

dans les premiers 30 cm et ne se retrouve pas dans les eaux souterraines. Cependant, comme 

Awad et collaborateurs (2014) ont mesuré la tétracycline sur un site de compostage des fumiers, 

il est possible que sa présence dans l'eau de surface et les sédiments soit due au ruisellement de 

surface qui peut entraîner l'antibiotique dans les cours d'eau ou à un déversement accidentel. 

Sa photodégradation est favorisée en eau naturelle par la matière organique dissoute, plus 

particulièrement les acides humiques qui agiraient comme un photosensibilisateur (Gomez­

Pacheco et collab., 2012). Ses produits de dégradation sont l'hydrochloride de Sa-6-

anhydrotétracycline, l'hydrochloride de 4-épi-tétr'acycline et l'hydrochloride de 4-épi-anhydro­

tétracycline (Halling-Sorensen et collab., 2002). 

Le tableau 19 de l'annexe 2 répertorie les valeurs de toxicité de la tétracycline disponibles dans 

la littérature, pour plusieurs espèces. D'après les données disponibles, de même que pour les 

autres antibiotiques de sa catégorie, la tétracycline est plus toxique de 10 à 100 chez les 

bactéries et les algues que chez les plantes et les invertébrés. Ces derniers semblent moins 

sensibles et moins à risque d'être affectés par les concentrations présentes dans 

l'environnement. 

3.1.5 Bilan des cormaissances sur les 
Les données disponibles confirment la possible présence de ces antibiotiques dans les fumiers 

suite à leur excrétion par les animaux. Par conséquent, les antibiotiques de la classe des 

tétracyclines ont le potentiel de contaminer le milieu naturel. Ils se retrouvent dans l'eau de 

surface, dans les sédiments et dans les sols à des concentrations de l'ordre du 11g/L ou 11g/kg. 

Leur détection dans les eaux souterraines semble peu fréquente. Néanmoins, leur détection 

dans les fumiers et les sols est assez fréquente et ils semblent pouvoir persister dans le sol 

pendant quelques années. Ils ont un grand nombre de produits de dégradation dont le 

comportement et la toxicité sont peu connus. Les bactéries et les producteurs primaires sont les 

plus sensibles à leur présence. Ceci apparaît logique du fait de leurs modes d'action. Certains 

peuvent être bioaccumulables par les plantes terrestres. Considérant leurs concentrations 

potentielles dans les fumiers et leurs risques de persistance dans le sol, des études 

écotoxicologiques sur les organismes terrestres seraient nécessaires puisqu'ils sont les premiers 

à entrer en contact avec ces antibiotiques. De plus, la réalisation d'autres études en milieu 

aquatiques, entre autres avec des organismes benthiques, permettrait de compléter le portrait 

de leur toxicité. 

3.2 
Les antibiotiques de la classe des sulfamides ont un large spectre d'activité contre plusieurs 

bactéries gram-positives et gram-négatives et même contre certains protozoaires. Ils sont des 

analogues de l'acide para-aminobenzoïque (PABA) nécessaire pour la synthèse des bases 

azotées (Merck & Co, 2013). Ils remplacent le PABA dans la cellule et bloquent les réactions 

métaboliques. Les sulfamides sont des antibiotiques bactériostatiques. 
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Au Canada, quatre composés sont principalement utilisés en médecine vétérinaire comme 

agents thérapeutiques : la sulfadiazine, la sulfadiméthoxine, la sulfaguanidine et la 

sulfaméthazine (Santé Canada, 2002). La sulfaméthazine est utilisée également comme 

stimulateur de la croissance pour les élevages bovins et porcins (Santé Canada, 2012). La figure 

2 présente les structures des antibiotiques de la classe des sulfamides. 

Sulfadiazine Suif ad iméthoxine 

!! 

Il-~ 

Sulfaguanidine Sulfaméthazine 

. .L cj;' --~--~ 

.. ,,~r~/ 
r-r·"· w 

Source: Pubchem 

Figure Z Structures des antibiotiques de la dasse des sulfamides 

3.2.1 Sulfadiazine 
La sulfadiazine a une masse molaire de 250,3 g/mol, une solubilité dans l'eau de 2000 mg/L (Lai 

et Hou, 2008) et un pK. de 6.4 (Drug Bank). 

Le tableau 3 de l'annexe 1 présente les concentrations de sulfadiazine mesurées dans 

l'environnement. Elle a été retrouvée dans du fumier de porcs à des concentrations variant de 

630 à 2100 jlg/kg (Jacobsen et Halling-Sorensen, 2006). Une concentration moyenne de 13,4 
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11g/kg a également été mesurée dans des échantillons de sol provenant de terres agricoles 

servant à la culture de légumes en Chine (Li et collab., 2011). Elle a été détectée dans les 

échantillons d'eau de surface et souterraine près d'une ferme d'élevage de porcs à des 

concentrations de 0,187 et 0,0014 11g/L respectivement (Zhou et collab., 2012). Des études ont 

également détecté sa présence dans l'eau de surface de rivières situées près de fermes de 

vaches laitières en Espagne à des concentrations allant de 0,0216 à 0,7088 11g/L (lglesias et 

collab., 2012 et 2014). 

Concernant son comportement dans le milieu naturel, la sulfadiazine est photodégradable. En 

effet, après 21 jours d'exposition au rayonnement solaire la concentration de sulfadiazine est 

réduite de 74% (Lunestad et collab., 1995). Une autre étude a montré que le temps de demi-vie 

par photodégradation est de 6.5 jours (Lai et Hou, 2008). Dans le sol, elle est très mobile de par 

son interaction faible avec les particules de sol et peut ainsi rejoindre facilement la nappe d'eau 

souterraine (Sukul et collab., 2008). Toutefois, elle est facilement adsorbée sur les fines 

particules comme l'argile (Doretto et Rath, 2013). Son déplacement vers les eaux souterraines 

pourrait contribuer à la rendre plus persistante, car elle serait moins susceptible de se 

photodégrader. Ses principaux produits de dégradations sont la 4-hydroxy-sulfadiazine et la N­

acétyl-sulfadiazine (Sitting et collab., 2014). 

Le tableau 20 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité de la sulfadiazine disponibles dans la 

littérature, chez quelques espèces. Outre les données de CE50 disponibles dans le tableau 6, 

Michelini et collaborateurs (2012) ont réalisé une étude sur le saule Sa/ix fragilis et le maïs Zea 

mays. Ainsi, une concentration de 200 mg/kg a induit une diminution du nombre moyen de 

feuilles de 80 à 28 chez le saule et de 9,2 à 4,5 chez le maïs. La même concentration a également 

eu pour effet de réduire la longueur moyenne de la tige de 37 à 16,9 cm chez le saule et de 23,5 

à 5,2 chez le maïs. Dans la même étude, Michelini et ses collaborateurs ont trouvé qu'une 

concentration de 200 mg/kg de sulfadiazine causait une augmentation de la concentration en 

calcium et en potassium dans les feuilles des plantes, mais une diminution de la chlorophylle. 

Cependant, cette concentration n'a pas été mesurée dans les études regardées. D'après les 

données disponibles, la plante aquatique Lemna minor et la cyanobactérie Microcystis 

aeruginosa sont de 100 à 1000 fois plus sensibles à cet antibiotique que les bactéries et les 

invertébrés. Aux concentrations retrouvées dans l'environnement, qui sont de l'ordre du 11g/L 

ou 11g/kg ou moins, ces deux espèces pourraient éventuellement être touchées. Les valeurs de 

toxicité des autres organismes sont en deçà des concentrations mesurées dans la littérature. 

3.2.2 SuUadiméUwxine . 
La sulfadiméthoxine a une masse molaire de 310,33 g/mol, un log Kow de 1,4 (Lai et Hou, 2008), 

une solubilité dans l'eau de 580 mg/L (Lai et Hou, 2008) et un pK. de 6.91 (Drug Bank). 

Le tableau 3 de l'annexe 1 présente les concentrations de sulfadiméthoxine mesurées dans 

l'environnement. Une concentration de 2,5 11g/L a été trouvée dans des échantillons provenant 

de lagunes de fumier de porcs en Iowa et en Ohio (Campagnolo et collab., 2002). Dans 
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l'environnement, elle a été détectée dans du sol de terres agricoles en Chine à une 

concentration de 4,9 J.lg/kg (Li et colla b., 2011). Lindsay et ses collaborateurs (2001) ont mesuré 

une concentration entre 0,6 et 15 J.lg/L dans leurs échantillons d'eau de surface. Toutefois, la 

sulfadiméthoxine n'a pas été détectée dans les échantillons d'eau de surface dans les études de 

Zhou et collaborateurs (2013a) et Galan et collaborateurs (2010). 

Son temps de demi-vie par photodégradation est de 22,8 jours dans de l'eau et de 30,2 jours 

dans des sédiments (Lai et Hou, 2008). Sa demi-vie dans le fumier est entre 3 et 11 jours et elle 

peut devenir plus persistante dans le sol suite à la lixiviation du fumier (Wang et collab., 2006). 

Cela pourrait être expliqué par le fait que dans le sol elle est moins exposée aux rayons solaires 

donc moins photodégradable. 

Le tableau 21 de l'annexe 2 répertorie les valeurs de toxicité de la sulfadiméthoxine disponibles 

dans la littérature, chez quelques espèces. D'après ces données, les plantes aquatiques sont les 

plus sensibles à la sulfadiméthoxine suivies par les algues. Elles sont de 10 à 1000 fois plus 

sensibles que les invertébrés et le poisson Oryzias latipes. Cependant, les concentrations 

retrouvées dans l'environnement sont plus faibles que les concentrations d'exposition des 

études consultées. Par conséquent, d'après ces données, cet antibiotique risque peu d'affecter 

ces organismes de manière importante. 

3.2.3 
La sulfaguanidine a une masse molaire de 214,3 g/mol. Elle a un Kd de 1,03 L/kg dans du sable de 

plage avec 0,14% de COT et 0,2% d'argile et de 30,99 L/kg dans du sol avec 27% de COT et 94% 

d'argile (Bialk-Bielinska et collab., 2012). 

Le tableau 3 de l'annexe 1 présente les concentrations de sulfadiméthoxine mesurées dans 

l'environnement. À notre connaissance, cet antibiotique n'a fait l'objet que de deux études de 

suivi dans l'environnement. Dans celles-ci, la sulfaguanidine n'a pas été détectée dans les 

échantillons d'eau de surface qui provenait de rivières situées près d'une ferme ou de terres 

agricoles (Zhou et colla b., 2013a; Garcia-Galan et collab., 2010). 

Le tableau 22 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité de la sulfaguanidine disponibles dans 

la littérature, chez quelques espèces. D'après ces données, l'algue Scenedesmus vacuolatus, la 

plante aquatique Lemna minor et l'invertébré Daphnia magna sont de 10 à 100 fois plus 

sensibles à cette molécule que les bactéries. Étant donné le peu d'études qui ont mesuré les 

concentrations environnementales, il n'est pas possible de déterminer si ces concentrations 

présentent un risque pour les organismes. 

3.2.4 Su!faméthazine 
La sulfaméthazine, également appelée sulfadimidine, a une masse molaire de 278 g/mol (Lai et 

Hou, 2008), une solubilité dans l'eau de 1920 mg/L (Lai et Hou, 2008) et un pK. de 6,99 (Drug 

Bank). Leal et collaborateur {2013) ont étudié la sorption de la sulfaméthazine dans 13 types de 

sols brésiliens et ont trouvé un Kd moyen de 10,5 L/kg. 
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Le tableau 3 de l'annexe 1 présente les concentrations de sulfaméthazine mesurées dans 

l'environnement. Des concentrations de 2,5 à 380 ~g/L ont été mesurées dans les échantillons 

provenant de lagunes de fumier de porcs en Iowa et en Ohio (Campagnolo et collab., 2002) et 

des concentrations de 600 à 20 000 ~g/kg ont été mesurées dans du fumier de porcs en 

Allemagne (Thorsten, et collab., 2003). Elle est également présente dans le fumier de boeufs à 

des concentrations entre 200 et 300 ~g/kg (Thorsten, et collab., 2003). Dans le sol, elle a été 

détectée à des concentrations entre 1,1 et 72 ~g/kg (Aust et collab., 2008; Awad et collab., 

2014; Li et colla b., 2011) et elle se retrouve dans les premiers 20 cm (Thorsten, et collab., 2003). 

Dans leur étude, Lindsey et ses collaborateurs (2001) n'ont pas détecté la sulfaméthazine dans 

les eaux souterraines. Cependant, Zhou et ses collaborateurs (2013a) ont mesuré une 

concentration de 0,128 ~g/L dans les eaux souterraines. Au niveau de l'eau de surface, les 

concentrations mesurées varient de 0,0053 à 9,6 ~g/L (Awad et colla b., 2014; lglesias et colla b., 

2012 et 2014; Lindsey et collab., 2001; Pinheiro et collab., 2013). 

Lai et Hou (2008) ont mesuré la demi-vie de la sulfaméthazine en laboratoire. Ils ont trouvé une 

demi-vie par photodégradation de 8 jours dans de l'eau stérile et de 8,4 jours dans des 

sédiments stériles. Un stockage préalable du fumier pendant plusieurs semaines stimulerait sa 

dégradation (Weiss et collab., 2008). 

Le tableau 23 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité de la sulfaméthazine disponibles 

dans la littérature, chez plusieurs organismes. D'après ces données, les plantes et les algues sont 

de 10 à 100 plus sensibles que les bactéries, les invertébrés et le poisson Oryzias latipes. Dans 

les études répertoriées, les concentrations mesurées dans les fumiers sont du même ordre de 

grandeur que les valeurs induisant de la toxicité chez les plantes et les algues, mais cela n'est 

pas le cas pour les concentrations mesurées dans l'eau et les sols. 

3.2.5 Bilan des connaissances sur les sulfamides 
Les sulfamides sont des composés qui se retrouvent dans le milieu naturel, du fait de leur 

présence dans les fumiers des animaux d'élevage, à des concentrations de l'ordre du ~g/L ou 

~g/kg. Ils semblent être photodégradables en quelques jours ou quelques semaines. Ils 

semblent être mobiles dans le sol et pourraient rejoindre les eaux souterraines. D'après les 

données disponibles, les producteurs primaires aquatiques semblent les plus sensibles à leur 

présence. Peu de données sont disponibles sur ces composés, notamment pour la 

sulfaguanidine. De plus, même si quelques produits de dégradation des sulfamides sont connus, 

leur toxicité et leur persistance sont peu connues. Étant donné leur possible présence dans les 

sols, leur toxicité envers les organismes terrestres devrait être étudiée plus en profondeur. Des 

études de suivi de ce composé dans les sédiments sont également nécessaires de même que des 

études de toxicité sur les organismes benthiques. 

Les antibiotiques de la classe des macrolides ont un spectre d'activité contre la plupart des 

bactéries aérobies et anaérobies gram-positives mais n'ont pas d'activité contre les bactéries 
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gram-négatives. Ils bloquent la synthèse des protéines en se liant à la sous-unité SOS des 

ribosomes bactériens (Merck & Co, 2013). 

Au Canada, l'érythromycine et la tylosine sont homologuées comme promoteur de la croissance 

chez les poulets (Santé Canada, 2002). D'autres antibiotiques de cette classe sont utilisés à des 

fins thérapeutiques et prophylactiques. Les composés examinés dans cette section sont : 

l'érythromycine, la spiramycine, la tilmicosine et la tylosine. La figure 3 présente les structures 

des antibiotiques de la classe des macrolides. 

Spiramycine 

Tilmicosine 

Source : Pubchem 

Figure 3 Structures des antibiotiques de la dasse des macro!ides 

3.3.1 
L'érythromycine a une masse molaire de 733,9 g/mol (Kim et collab., 2010) et un log Kow de 2,37 

(Drug bank). 
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Le tableau 4 de l'annexe 2 présente les concentrations d'érythromycine mesurées dans 

l'environnement. Elle a été retrouvée à une concentration de 2500 ~g/L dans des échantillons 

provenant de lagunes de fumier de porcs (Campagnolo et collab., 2002). Les études de Zhou et 

ses collaborateurs (2012; 2013a; 2013b) n'ont pas détecté l'érythromycine dans leurs 

échantillons de sols et de sédiments, mais une concentration moyenne de 0,736 ~g/L a été 

mesurée dans leurs échantillons d'eau de surface. 

L'érythromycine est photodégradable (Batchu et colla b., 2014). Sa demi-vie est de 20 jours dans 

le sol (Schlüsener et Bester, 2006) et de 41 jours durant le stockage du fumier (Schlüsener et 

collab., 2006). Un de ses produits de dégradation est l'anhydroérythromycine (Schlüsener et 

collab., 2006). 

Le tableau 24 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature. 

D'après les données disponibles, les cyanobactéries sont les plus sensibles à l'érythromycine. 

Aucune étude de toxicité sur des organismes terrestres n'est disponible à notre connaissance. 

3.3.2 
La spiramycine a une masse molaire de 843,05 g/mol et un log Kow de 2,1 (Pubchem). Il existe à 
notre connaissance très peu d'études environnementales sur cet antibiotique. Cette section 

présente les quelques données colligées. 

Le tableau 4 de l'annexe 1 présente les concentrations de spiramycine mesurées dans 

l'environnement. Des concentrations de 1,1 et 7,9 ng/L ont été mesurées en Italie dans la rivière 

Po et dans la rivière Arno respectivement (Zuccato et collab., 2010). La demi-vie de la 

spiramycine dans l'eau et exposée à la lumière est de 25 heures (Calza et collab., 2010). 

Le tableau 25 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature pour 

deux espèces. Ainsi, la microalgue P.subcapitata a une CE50 de 0.005 mg/Let est moins sensible 

que la cyanobactérie M.aeruginosa qui a une CE50 de 2.3 mg/L. 

Puisqu'il y a très peu d'études sur cet antibiotique et que les concentrations retrouvées dans 

l'environnement sont très peu connues, il est difficile d'évaluer le risque de cette substance 

pour l'écosystème. 

3.3.3 Tilmicosir~e 

La tilmicosine a une masse molaire de 869,13 g/mol et un log Kow de 3,6 (Pubchem). Il existe à 
notre connaissance très peu d'études environnementales sur cet antibiotique. Cette section 

présente les quelques données colligées. 

Le tableau 4 de l'annexe 1 présente les concentrations de tilmicosine mesurées dans 

l'environnement. Elle a été retrouvée dans du fumier à des concentrations variant de 10 000 à 
85 200 ng/kg et dans du sol à des concentrations inférieures à 10 000 ng/kg (Ho et collab., 

2012). Des concentrations de 2,5 et de 2,3 ng/L ont été mesurées en Italie dans la rivière Po et 

dans la rivière Arno respectivement (Zuccato et collab., 2010). 
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À notre connaissance, aucune donnée de toxicité n'est présentement disponible dans la 

littérature. 

3,3.4 

La tylosine a une masse molaire de 917,1 g/mol (Tolls, 2001) et une solubilité dans l'eau de 5 g/L 

(Tolls, 2001). Rabolle et Spliid (2000) ont étudié la sorption de la tylosine dans les sols. Ils ont 

trouvé des Kd allant de 8,3 L/kg dans un sol avec 1,5% de COT et 5,8% d'argile à 128 L/kg dans un 

sol avec 1,6% de COT et 11,3% d'argile. Hu et Coats (2009), quant à eux, ont trouvé des Kd allant 

de 24 à 285 L/kg. La première valeur a été obtenue dans un sol avec un pourcentage de 

matières organiques de 0,5%, 4% d'argile, 6% de limon et 90% de sable. La deuxième valeur a 

été obtenue dans du fumier de porcs. 

Le tableau 4 de l'annexe 1 présente les concentrations de tylosine mesurées dans 

l'environnement. Elle a été trouvée en Malaisie à des concentrations variant de 99,5 à 2623,9 

11g/kg dans du fumier de volailles (Ho et collab., 2012). Une concentration de 0,29 mg/kg a été 

mesurée dans des échantillons de fumier de porcs au Nebraska (Joy et collab., 2013). Suite à 

l'application de ce fumier et à trois évènements de pluie, une concentration de 32 11g/kg a été 

mesurée dans le sol. Elle est également présente dans l'eau de surface à des concentrations 

entre 0,02 et 0,0352 11g/L (Song et colla b., 2007; Zhou et collab., 2013b). Dans leurs études, 

Zhou et ses collaborateurs (2012 et 2013b) n'ont pas détecté la tylosine dans leurs échantillons 

d'eaux souterraines et de sédiments. 

Halling-Sorensen et ses collaborateurs {2005) ont déterminé un temps de demi-vie pour la 

tylosine allant de 49 à 67 jours dans deux types de sol. Par ailleurs, Hu et Coats (2007) ont 

mesuré un temps de demi-vie de 7 jours dans un sol avec 1,6% de COT, 18% d'argile, 22% de 

limon et 60% de sable. Ils ont également mesuré un temps de demi-vie de 200 jours dans de 

l'eau exposée à la lumière. Schlüsener et 8ester (2006) ont défini un temps de demi-vie dans le 

de 8,3 jours dans un sol avec 1,69% de COT, 5% d'argile, 23% de limon et 72% de sable. Ses 

produits de dégradation sont la tylosine 8, C et D. La tylosine C est très stable et même après 

155 jours dans le sol, aucune dégradation significative n'a été remarquée (Halling-Sorensen et 

collab., 2005). La tylosine 8 et la tylosine D sont également persistantes dans le sol avec des 

temps de demi-vie de 84 à 114 jours et de 79 à 82 jours respectivement (Halling-Sorensen et 

collab., 2005). Des tests effectués sur des plants de laitue et de carottes exposés à 1 mg de 

tylosine par kg de sol n'ont montré aucune absorption du composé par les plants même après 

103 jours de croissance pour la laitue et 152 jours de croissance pour la carotte (8oxall et 

collab., 2006). 

Le tableau 26 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité de la tylosine disponibles dans la 

littérature. D'après ces données, les algues sont environ 100 fois plus sensibles que les plantes 

et environ 10 000 fois plus sensibles que les invertébrés. Ainsi, l'exposition à cette substance 

réduit significativement la biomasse algale totale et la production primaire (Pinckney et collab., 

2013). 
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3.3.5 Bilan des cmmaissances sur les macrolîdes 
Les macrolides sont présents dans les fumiers à des concentrations de l'ordre du 11g/kg. D'après 

les informations disponibles, ces antibiotiques peuvent être transférés au sol ou aux eaux de 

surface, en particulier après épandage de fumier. Leurs produits de dégradations sont 

généralement peu connus. Notons que l'érythromycine et la tylosine sont photodégradables, 

mais que les produits de dégradation de la tylosine semblent persistants dans les sols. D'après 

les données colligées, les cyanobactéries sont le groupe le plus sensible à leur présence. Les 

données concernant les concentrations environnementales et la toxicité de la spiramycine et de 

la tilmicosine sont peu nombreuses. 

3.4 
La classe des aminoglycosides contient les antibiotiques suivants : l'amikacine, l'apramycine, la 

gentamicine, la néomycine, la spectinomycine et la streptomycine. Les aminoglycosides ont un 

spectre d'activité envers les bactéries aérobies gram-positives et quelques gram-négatives. La 

streptomycine a un spectre d'activité contre les bactéries aérobies gram-négatives seulement 

(Merck & Co, 2013). Les antibiotiques de cette classe agissent en se liant aux sous-unités des 

ribosomes bactériens et inhibent ainsi la synthèse des protéines (Merck & Co, 2013). La figure 4 

présente les structures des antibiotiques de la classe des aminoglycosides. 

Amikacine Gentamicine 

Néomycine Spectinomycine 

Source : Pubchem 

Figure 4 Structures des antibiotiques de la dasse des aminoglycosides 

16 



3.4.1 Amili:acim:; 
L'amikacine est utilisée au Canada comme agent thérapeutique chez le cheval (Santé Canada, 

2002). Elle a une masse molaire de 585,60 g/mol et un log Kaw de -7,9 (Pubchem). À notre 

connaissance, aucune étude n'a mesuré les concentrations dans l'environnement et aucune 

donnée de toxicité sur des organismes aquatiques ou terrestres n'est disponible présentement. 

3A.2 
L'apramycine est homologué pour usage thérapeutique chez le porc (Santé Canada, 2002). Elle a 

une masse molaire de 539,57 g/mol et un log Kow de -7 (Pubchem). À notre connaissance, 

aucune étude n'a mesuré les concentrations dans l'environnement et aucune donnée de toxicité 

sur des organismes aquatiques ou terrestres n'est disponible présentement. 

3.4.3 Gentamidne 
La gentamicine est utilisée au Canada comme agent thérapeutique et prophylactique entre 

autres dans les élevages de porcs, de volailles et de bovins (Santé Canada, 2002). Elle a une 

masse molaire de 477,59 g/mol et un log Kaw de -4,1 (Pubchem). 

La gentamicine a un temps de demi-vie dans le sérum du poisson-crapaud Opsanus tau et du 

poisson rouge Carassius auratus de 25 jours et 49,6 heures respectivement (Jones et collab., 

1997). Les concentrations retrouvées dans l'environnement ne sont pas connues. 

Au niveau de la toxicité, seule une étude est disponible. 24 h après une injection intramusculaire 

de 3.5 mg/ kg de poids corporel, les tubules proximaux des reins du poisson-crapaud Opsanus 

tau commencent à nécroser. Il faut préciser que la méthode d'exposition de cette étude n'est 

pas représentative d'une exposition en milieu naturel. 

3.4.4 1\lfi,"n''"'' 

La néomycine est utilisée comme agent thérapeutique chez les bovins, les porcs et la volaille 

(Santé Canada, 2002). Elle a une masse molaire de 614,6 g/mol, une solubilité de 25 000 mg/Let 

un pK. de 6,27 (Park et Choi, 2008). 

Le tableau 27 de l'annexe 2 présente les quelques valeurs de toxicité de la néomycine 

disponibles dans la littérature. Sur la base de ces données, Lemna gibba apparaît comme 

l'espèce la plus sensible. Étant donné qu'à notre connaissance il n'y a pas de données 

concernant les concentrations mesurées dans l'environnement, il est difficile d'évaluer le risque 

que pose cet antibiotique pour les écosystèmes. 

3.45 s;,~t,H'ir1n 

La spectinomycine est utilisée comme agent thérapeutique et prophylactique chez les bovins, 

les porcs et la volaille (Santé Canada, 2002). Elle a une masse molaire de 332,34 g/mol et un log 

Kaw de -3,1 (Pubchem). À notre connaissance, les concentrations environnementales ne sont pas 

connues et aucune étude disponible ne fait part de sa toxicité. 
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3.4.6 
La streptomycine est utilisée comme agent thérapeutique et prophylactique chez les bovins et 

chez les porcelets (Santé Canada, 2002). Elle a une masse molaire de 581,57 g/mol et un log Kow 

de -8 (Pubchem). À notre connaissance, aucune étude n'a mesuré les concentrations retrouvées 

dans l'environnement. 

Le tableau 28 de l'annexe 2 montre les valeurs de toxicité de la streptomycine disponibles dans 

la littérature. Sur la base de ces données, les cyanobactéries et les algues semblent être les plus 

sensibles. Cependant, comme il n'y a aucune étude qui rapporte les concentrations mesurées, il 

est difficile d'évaluer le risque environnemental de cet antibiotique. 

3.4.7 Bilan des cmmaissanœs sur les 
La présence des aminoglycosides dans l'environnement est peu documentée. L'ordre de 

grandeur des concentrations et leur comportement dans l'environnement sont peu connus. Les 

données de toxicité ne sont pas nombreuses et concernent que les espèces aquatiques. 

L'acquisition de connaissances sur cette classe d'antibiotiques est nécessaire étant donné leur 

utilisation chez plusieurs types d'élevage. 

Les antibiotiques de la classe des ~-lactamines comprennent entre autres l'amoxicilline, 

l'ampicilline, le ceftiofur, la céphapirine, la cloxacilline et la pénicilline G. Ils inhibent la synthèse 

de la membrane bactérienne (Kumar et collab., 2005b). La figure 5 présente les structures des 

antibiotiques de la classe des ~-lactamines. Le tableau 5 de l'annexe 1 présente les 

concentrations d'amoxicilline et de ceftiofur mesurées dans des fumiers. 

Arnoxicilline Ampicilllne Ceftiofur 

Cêphaplrine Cloxacilllne PénidllineG 

Source : Pubchem 

Figure 5 Structure des antibiotiques de la dasse des 13-!actamlnes 
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3.5.1 Amoxidnine 
L'amoxicilline a une masse molaire de 365,4 g/mol, une solubilité dans l'eau de 4000 mg/L, un 

log Kaw de -2 et un pK. de 2,4 (Park et Choi, 2008). Au Canada, elle est principalement utilisée 

comme agent thérapeutique chez les chiens et les chats (Santé Canada, 2002) ce qui en fait une 

molécule moins susceptible de se retrouver dans l'environnement en grande quantité. 

Des concentrations de 3000 à 4000 jlg/L ont été retrouvées dans du fumier de porc, mais pas 

dans des sols fertilisés avec ce fumier (Thorsten et collab., 2003). 

L'amoxicilline est photodégradable avec une demi-vie de 0,9 à 3,3 jours (Xu et colla b., 2011). Ses 

principaux produits de dégradation sont l'acide amoxicilloïque, la dikétopiperazine amoxicilline 

et la 4-hydroxyphénylglyl amoxicilline (Nagel et Moritz, 2005). 

Le tableau 29 de l'annexe 2 montre les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature sur 

plusieurs organismes. Sauf Microcystis aeruginosa et Lemna gibba, les organismes semblent peu 

sensibles à cet antibiotique avec des CESO plus grandes que 10 mg/L. De plus, l'amoxicilline a 

peu d'effet sur la communauté bactérienne du sol dû à une dégradation rapide (Kotzerke et 

collab., 2011). 

3.5.2 
L'ampicilline a une masse molaire de 349,4 g/mol, un log Kaw de -1,1, une solubilité dans l'eau de 

50 000 mg/Let un pK. de 2,53 (Park et Choi, 2008). 

Peu d'études sont disponibles sur le comportement de cet antibiotique dans l'environnement. 

Une seule étude est rapportée. Ainsi, après avoir ajouté 200 11g/ml d'ampicilline dans de la 

boue, le pourcentage retrouvé dans le surnageant après 24 heures se situait entre 70 et 95 % 

(Subbiah et colla b., 2011). Elle s'adsorbe donc plus ou moins bien sur la matière organique. 

Le tableau 30 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature pour 

différents organismes. Sauf pour Microcystis aeruginosa, les organismes semblent peu sensibles 

à cet antibiotique. De plus, les organismes marins semblent plus sensibles que les organismes 

d'eau douce. 

3.5.3 Ceftiofur 
Le ceftiofur est utilisé comme agent thérapeutique chez les bovins et les porcs (Santé Canada, 

2002). Il a une masse molaire de 523,56 g/mol et un log Kaw de 0.2 (Pubchem). 

Il a été retrouvé dans du fumier de porcelet à une concentration de 2820 jlg/kg (Zhou et collab., 

2013a). De plus, après avoir ajouté 200 jlg/ml de ceftiofur dans de la boue, le pourcentage 

retrouvé dans le surnageant après 24 heures se situait entre 65 et 98 % (Subbiah et collab., 

2011). 

Ses principaux produits de dégradation sont le desfuroylceftiofur et le cefaldéhyde et ils ont une 

activité antimicrobienne similaire au composé d'origine. De plus, le ceftiofur forme une panoplie 

de complexes avec la cystéine et le glutathion (Gilbertson et collab., 1995). 

19 



À notre connaissance, il n'y a présentement aucune donnée disponible concernant la toxicité de 

cet antibiotique envers des organismes aquatiques et terrestres. 

3.5.4 
La céphapirine est utilisée comme agent thérapeutique chez les bovins (Santé Canada, 2002). 

Elle a une masse molaire de 423,46 g/mol et un log Kaw de -1,1 (Pubchem). À notre 

connaissance, aucune étude concernant sa présence et sa persistance dans l'environnement 

ainsi que sa toxicité sur des organismes aquatiques ou terrestres n'a été faite à ce jour. 

3.5.5 CloxadHine 
La cloxacilline est utilisée au Canada comme agent thérapeutique chez les bovins (Santé Canada, 

2002). Elle a une masse molaire de 435,88 g/mol (Pubchem). À notre connaissance, aucune 

étude concernant sa présence et sa persistance dans l'environnement ainsi que sa toxicité sur 

des organismes aquatiques ou terrestres n'a été faite à ce jour. 

3.5.6 Pénicilline G 
La pénicilline G est utilisée comme agent thérapeutique chez les bo~ins, les porcs et la volaille et 

comme promoteur de la croissance chez les porcs et la volaille seulement (Santé Canada, 2002). 

Elle a une masse molaire de 334,39 g/mol (Pubchem). 

À notre connaissance, les concentrations retrouvées dans l'environnement et sa persistance 

dans différentes matrices n'ont pas fait l'objet d'une étude. 

Le tableau 31 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature pour 

une cyanobactérie et une algue uniquement. La cyanobactérie Microcystis aeruginosa est 

environ 1000 fois plus sensible que l'algue Pseudokirchneriella subcapitata. 

3.5.7 Bilan des connaissances sur les 
Tout comme les aminoglycosides, la présence et le comportement des 13-lactamines dans 

l'environnement sont peu documentées. L'amoxicilline est photodégradable, mais cette 

information n'est pas disponible pour les autres molécules. D'après les informations disponibles, 

elles sont probablement présentes dans les fumiers et donc potentiellement transférables dans 

le milieu naturel même si aucune étude n'a mesuré leurs concentrations dans les sols et dans les 

eaux. L'étude de Subbiah et ses collaborateurs (2011) démontre que l'ampicilline et le ceftiofur 

sont solubles dans l'eau. De ce fait, on peut déduire que ces molécules ont une forte probabilité 

de se retrouver dans les eaux de surface et souterraines. Les données de toxicité ne sont pas 

nombreuses et concernent quelques espèces aquatiques. Les 13-lactamines sont toxiques pour 

l'algue Microcystis aeruginosa à de faibles concentrations. L'acquisition de connaissances sur la 

présence et la toxicité de cette classe d'antibiotiques est nécessaire étant donné leur utilisation 

chez plusieurs types d'élevage. 

Qui no lones 
Les quinolones sont principalement utilisées comme agent thérapeutique pour le chien et le 

chat (Santé Canada, 2002) donc ils sont moins susceptibles de se retrouver dans 
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l'environnement en grande quantité. Ils sont actifs contre un large éventail de bactéries gram­

négatives et contre quelques bactéries gram-positives aérobies. Ils inhibent les enzymes 

topoisomérases aussi connues sous le nom d'ADN gyrases (Merk et Co, 2013). La figure 6 

présente les structures des antibiotiques de la classe des quinolones. 

Enrofloxaci ne Ciprofloxad ne 

Norfloxadne 

Source: Pubchem 

Figure fi Structures des antibiotiques de !a dasse des quinolones 

3.6.1 Enrofloxadru: 
L'enrofloxacine a une masse molaire de 359,4 g/mol (Leal et collab., 2012) et une solubilité dans 

l'eau de 849,7 mg/L (Park et Chai, 2008). Son Kd est de 40,656 L/kg dans un sol avec 1.62% de 

COT, 76% d'argile, 12% de limon et 12% de sable (Leal et collab., 2012). Dans la même étude, le 

Kd de l'enrofloxacine dans ce sol mélangé avec 5% de litière de volaille est de 40,595 L/kg. 

Le tableau 6 de l'annexe 1 présente les concentrations d'enrofloxacine mesurées dans 

l'environnement. Elle a été retrouvée dans des fumiers à des concentrations allant de 10,7 à 

26 863,1 Jlg/kg (Ho et collab., 2012; Leal et collab., 2012; Zhou et colla b. 2013b). Elle a été 

détectée dans le sol à des concentrations entre de 4,83 à 95,8 Jlg/kg (Leal et collab., 2012; Zhou 
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et collab., 2012 et 2013a). Elle n'a pas été détectée dans les échantillons d'eaux souterraines 

dans l'étude de Zhou et collaborateurs (2013b). Des concentrations de 0,027 et 0,0508 11g/kg 

ont été mesurées dans des échantillons d'eau de surface (lglesias et collab. 2014; Sturini et 

collab., 2009). Des concentrations de 14,17 et 17,7 11g/kg ont été mesurées dans des sédiments 

en Chine (Zhou et colla b., 2012 et 2013b). 

L'enrofloxacine est photodégradable et une concentration de 50 11g/L se dégrade complètement 

en moins de 2 heures (Sturini et collab., 2009). Son principal produit de dégradation est la 

ciprofloxacine (Siana et Dolenc, 2013). 

Le tableau 32 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature envers 

plusieurs espèces. D'après ces données, les cyanobactéries et la lentille d'eau Lemna minor sont 

environ 1000 fois plus sensibles que les plantes terrestres. La bactérie Vibrio fischeri, les plantes 

terrestres, les invertébrés et le poisson Oryzias /atipes sont moins sensibles et ne devraient pas 

être affectés par les concentrations mesurées dans l'environnement. 

Notons que l'enrofloxacine peut être absorbée par les plantes. En effet, avec une concentration 

initiale de 1000 11g/kg d'enrofloxacine dans le sol, une concentration de 2,8 11g/kg a été 

retrouvée dans des plants de laitue (Boxall et collab., 2000). L'enrofloxacine peut également 

être bioaccumulé par des espèces aquatiques. Une étude a déterminé un facteur de 

bioaccumulation (BAF) de 31 241 L/kg dans le poisson rouge Carassius auratus et de 11 050 L/kg 

dans le crabe chinois Eriocheir sinensis (Bai et collab., 2013). 

3.6.2 
La ciprofloxacine a une masse molaire de 331,4 g/mol (Leal et collab., 2012) et un pK. de 5,76 

(Drug Bank). Elle a des Kd de 34,1 et 36,3 L/kg dans deux types de litières volaille (Leal et collab., 

2012). Elle a un Kd de 40,783 L/kg dans un sol avec 1,62% de COT, 76% d'argile, 12% de limon et 

12% de sable (Leal et collab., 2012). 

Le tableau 6 de l'annexe 1 présente les concentrations de ciprofloxacine mesurées dans 

l'environnement. Une concentration de 1370 11g/kg a été mesurée dans du fumier de volailles au 

Brésil (Leal et collab., 2012). Des concentrations de 4,94 et 14 11g/kg ont été mesurées dans des 

échantillons de sol en Chine (Zhou et collab., 2013a). Une concentration de 0,0813 11g/L a été 

mesurée dans de l'eau de surface (Zhou et collab., 2013b). Elle a également été détectée à des 

concentrations allant de 8,72 à 32,9 11g/kg dans des sédiments (Zhou et collab., 2013a et 2013b). 

D'après Batchu et ses collaborateurs, la ciprofloxacine est photodégradable en quelques heures. 

Dans une autre étude, il a été montré que 24 heures après l'ajout de 200 11g/mL dans de la 

boue, le pourcentage récupéré dans le surnageant était entre 0 et 5% (Subbiah et colla b., 2011). 

Le tableau 33 de l'annexe 2 montre les valeurs de toxicité de la ciprofloxacine disponibles dans 

la littérature envers plusieurs organismes. D'après ces données, les cyanobactéries, les algues et 

les plantes aquatiques seraient les plus sensibles. Cependant, considérant les concentrations 
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retrouvées dans l'environnement, elles auraient peu de risque d'être affectées de façon 

majeure par la ciprofloxacine. 

3Ai3 Norfloxacine 
La norfloxacine a une masse molaire de 319,3 g/mol (Leal et collab., 2012) et des pK. de 5,77 

(Drug Bank). 

Le tableau 6 de l'annexe 1 présente les concentrations de norfloxacine mesurées dans 

l'environnement. Elle se retrouve dans les fumiers. En effet, une concentration de 2550 11g/kg a 

été mesurée dans du fumier de volailles au Brésil (Leal et collab., 2012). Des concentrations 

entre 6,45 et 47,9 11g/kg ont été mesurées dans du fumier de porcs en Chine (Zhou et collab., 

2013a et 2013b). Des concentrations allant de 9,35 à 58,8 11g/kg ont été mesurées dans des 

échantillons de sols (Zhou et collab., 2013a). Elle n'a pas été détectée dans les échantillons 

d'eaux souterraines par l'étude de Zhou et collaborateurs (2012). Elle a également été retrouvée 

dans de l'eau de surface à une concentration de 0,071 11g/L (Zhou et collab., 2013b). Des 

concentrations entre 6,10 et 22,6 11g/kg ont été détectées dans des sédiments en Chine (Zhou et 

colla b., 2013a et 2013b). 

Ses Kd dans deux types de litières de volailles sont de 52,6 et 65,1 L/kg ce qui en fait une 

molécule fortement adsorbée à la matière organique (Leal et collab., 2012). 

Le tableau 34 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité de la norfloxacine disponibles dans 

la littérature chez plusieurs organismes. D'après ces données, la bactérie marine Vibrio fischeri 

et la cyanobactérie Microcystis aeruginosa sont les plus sensibles à cet antibiotique avec des 

CE50 de 0,0233 et 0,062 mg/L respectivement. 

3.6.4 Bilan des cmmalss:mces sur les 
Selon les études d'autres pays présentées dans cette section, les quinolones sont présentes 

dans les fumiers, le sol, les eaux de surface et les sédiments. Elles n'ont cependant pas été 

détectées dans les échantillons d'eaux souterraines des études consultées. Elles semblent 

photodégradables et peu persistantes dans le milieu naturel. Les producteurs primaires 

semblent les plus susceptibles d'être affectés par ces antibiotiques. Il faut néanmoins considérer 

le fait que comme la ciprofloxacine est le principal produit de dégradation de l'enrofloxacine, les 

concentrations environnementales risquent d'être plus élevées suite à la dégradation de 

l'enrofloxacine. De plus, il serait utile de connaître la toxicité de ces deux composés combinés 

puisqu'ils pourraient se retrouver ensemble dans les matrices environnementales. Les 

quinolones peuvent être bioaccumulées dans les organismes aquatiques et absorbées par les 

plantes. Considérant leur usage restreint aux animaux domestiques au Canada, elles ne 

semblent pas préoccupantes au niveau du risque environnemental puisque peu susceptibles 

d'être retrouvées à de fortes concentrations dans l'environnement. 

Les diaminopyrimidines sont utilisées comme agent thérapeutique pour les animaux d'élevage 

(Santé Canada, 2002). Ils inhibent l'enzyme dihydrofolate réductase bactérienne (Bushby et 
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Hitchings, 1968). Le triméthoprime appartient à cette catégorie et est majoritairement utilisé en 

combinaison avec un autre antibiotique de la classe des sulfamides. La figure 7 présente la 

structure du triméthoprime. 

Source: Pubchem 

Figure 7 Structure du triméthoprime 

3.7.1 
Le triméthoprime a une masse molaire de 290,3 g/mol, une solubilité dans l'eau de 400 mg/L, 

un log Kow de 0,91 et un pKa de 6,6 (Park et Choi, 2008). 

Le tableau 7 de l'annexe 1 présente les concentrations de triméthoprime mesurées dans 

l'environnement. Il se retrouve dans du liquide provenant de lagunes de fumier de porcs au 

États-Unis à des concentrations à une concentration de 2500 11g/L (Campagnolo et collab., 

2002). Dans du fumier de porcs, des concentrations entre 2,22 et 246 11g/kg ont été mesurées 

en Chine (Zhou et collab. 2012; 2013a; 2013b). Dans une première étude, Zhou et ses 

collaborateurs (2013a) n'ont pas détecté de triméthoprime dans leurs échantillons de sol. 

Toutefois, dans une deuxième étude (2013b), ils ont mesuré une concentration de 0,83 11g/kg 

dans le sol. Une concentration de 0,00116 11g/L a été mesurée dans de l'eau souterraine (Zhou 

et collab., 2012). Dans l'eau de surface, des concentrations de 0,0137 et de 0,0225 11g/L ont été 

détectées dans des rivières près de fermes de vaches laitières (lglesias et colla b., 2012 et 2014). 

Dans de l'eau de surface en Chine, une concentration de 0,0282 11g/L a été mesurée. Il n'a pas 

été détecté dans les échantillons de sédiments de deux études de Zhou et collaborateurs (2012 

et 2013b). 

Le triméthoprime apparaît comme persistant dans l'environnement. En effet, après 21 jours 

dans de l'eau de mer avec une exposition à la lumière du jour, il n'y avait aucune dégradation 

(Lunestad et colla b., 1995). 
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Le tableau 35 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature envers 

plusieurs organismes. D'après ces données, les organismes semblent peu sensibles au 

triméthoprime avec en général des CE50 plus grandes que 1 mg/L. De plus, il n'y aurait pas 

d'effet de synergie entre le triméthoprime et la sulfaméthazine mais, néanmoins, un effet 

additif (De Liguoro et colla b., 2009). 

Une étude a montré qu'après plus de 100 jours d'exposition à une concentration 1 mg/kg dans 

le sol, les plants de carottes et de laitues ne contenaient pas de triméthoprime (Boxall et collab., 

2006). 

Selon les études colligées, le triméthoprime se retrouve dans le fumier de porcs, les sols, les 

eaux souterraines et les eaux de surface à des concentrations de l'ordre du 11g/kg ou 11g/L. Il 

semble être persistant dans le sol, mais ne semble pas être absorbé par les plantes. À notre 

connaissance, il n'y a pas d'information disponible sur ses produits de dégradation. Considérant 

les concentrations environnementales, il est peu probable qu'il soit toxique envers les espèces 

aquatiques et les plantes terrestres. Cependant, considérant son utilisation avec des 

antibiotiques de la classe des sulfamides, des études sur les effets combinés des deux composés 

sont nécessaires afin de bien évaluer le risque que posent ces antibiotiques pour 

l'environnement. 

Les antibiotiques de la classe des lincosamides sont actifs surtout contre les coccis gram-positifs 

(Merk et Co, 2013). Ils se lient à la sous-unité SOS des ribosomes bactériens et inhibent ainsi la 

synthèse des protéines. Cette classe d'antibiotiques comprend la lincomycine et la clindamycine. 

La figure 8 présente les structures des antibiotiques de la classe des lincosamides. 

Li neomycine 

0 

Source : Pubchem 
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3Jl1 

La lincomycine est utilisée comme agents thérapeutique et prophylactique chez plusieurs 

espèces, mais aussi comme stimulateur de croissance chez les poulets d'élevage (Santé Canada, 

2002). Elle a une masse molaire de 442,99 g/mol, un log Kow de 0,5 et un pk. de 12,37 (Drug 

Bank). 

Le tableau 8 de l'annexe 1 présente les concentrations de lincomycine mesurées dans 

l'environnement. La lincomycine a été retrouvée dans du liquide provenant de lagunes de 

fumier de porcs à des concentrations entre 2,5 et 240 ~g/L (Campagnolo et collab., 2002). Des 

concentrations entre 50 et 17 000 ~g/kg ont été mesurées dans du fumier de porcs en Chine 

(Zhou et collab., 2012; 2013a; 2013b). Dans une deux études de Zhou et collaborateurs (2013a 

et 2013b), elle a été détectée dans des échantillons de sol à des concentrations de 92,3 et 4,35 

~g/kg. Elle n'a pas été détectée dans des échantillons d'eau souterraine (Zhou et collab., 2012). 

Une concentration de 5,19 ~g/L a été mesurée dans de l'eau de surface et une concentration de 

20,9 ~g/kg a été mesurée dans des sédiments (Zhou et colla b., 2013b). 

Le tableau 36 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature pour 

quelques espèces. Les espèces présentées semblent peu sensibles à la lincomycine avec des CEso 

plus grandes que 1 mg/L. Les concentrations mesurées dans l'environnement dans les études 

consultées sont en général inférieures aux valeurs de toxicité. Cependant, des informations 

supplémentaires sur sa persistance dans l'environnement et sa dégradation sont nécessaires. 

3.8.2 
Au Canada, la clindamycine est homologuée pour l'usage thérapeutique chez le chien et le chat 

seulement. Pour cette raison, le risque de la retrouver dans l'environnement à des 

concentrations pouvant être néfastes est faible. Notons toutefois qu'actuellement, il n'y a pas 

de données disponibles concernant les concentrations environnementales et la toxicité de cet 

antibiotique envers les organismes aquatiques et terrestres. 

3.9 et ses 
Le chloramphénicol et ses congénères sont des antibiotiques ayant un spectre d'activité contre 

plusieurs bactéries gram-positives et gram-négatives. Ils inhibent la synthèse protéique en se 

liant aux ribosomes bactériens (Merk et Co, 2013). Les deux principaux antibiotiques dans cette 

classe sont le chloramphénicol et le florfénicol. La figure 9 présente les structures du 

chloramphénicol et du florfénicol. Le tableau 9 de l'annexe 1 présente leurs concentrations 

mesurées dans l'environnement. 
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3.9.1 

Chloramphénicol 
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Source : Pubchem 

Figure 9 Structures du chloramphénicol et du f!orfénîco! 

Au Canada, l'utilisation du chloramphénicol chez les animaux producteurs de denrées 

alimentaires est interdite. Depuis sa commercialisation, il a été associé à l'induction de l'aplasie 

médullaire chez les patients (Page, 1991). Pour cette raison, son utilisation en médecine 

vétérinaire est limitée aux chiens, aux chats et aux chevaux. Il a une masse molaire de 323,12 

g/mol et un log Kow de 1,1 (Pubchem). 

Même si le chloramphénicol fait l'objet d'une interdiction dans plusieurs pays, il peut persister 

dans l'environnement. Tong et collab. (2009) ont détecté des concentrations autour de 2 ng/L 

dans l'eau de surface et souterraine échantillonnés près d'une ferme. Des concentrations de 2 à 
11 ng/L ont été trouvées dans l'eau de la rivière Han en Corée (Choi et collab., 2008). 

Le tableau 37 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature chez 

quelques organismes. Les valeurs de toxicité sont relativement élevées et les algues sont les plus 

sensibles avec des concentrations causant 50% d'inhibition allant de 4 à 41 mg/L. 

Le risque de retrouver du chloramphénicol à de fortes concentrations dans l'environnement est 

faible compte tenu de son utilisation restreinte. D'après les données disponibles, les 

concentrations qui persistent dans l'environnement sont inférieures aux concentrations 

induisant de la toxicité chez les organismes étudiés (cyanobactéries, algues vertes, invertébrés 

aquatiques, et une espèce de poisson). 

3.9.2 Florfénicol 
Au Canada, le florfénicol est surtout utilisé comme agent thérapeutique dans les piscicultures 

(Santé Canada, 2002). Il a une masse molaire de 358,21 g/mol et un log Kow de 0,8 (Pubchem). 
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Peu d'études sont disponibles sur le comportement de cet antibiotique dans l'environnement. 

Une concentration de 0,95 llg/L a été mesurée dans des effluents de fermes (Wei et collab., 

2012). Des concentrations de 2,4 et 2,13 1-1g/L ont été mesurées dans de l'eau de surface en 

Chine (Wei et collab., 2012; Zhou et collab., 2013b). Une concentration de 0,0053 llg/L a été 

mesurée dans de l'eau souterraine (Zhou et collab., 2013b). Il n'a pas été détecté dans des 

échantillons de sol et de sédiments (Zhou et collab., 2013b). Selon les données présentées dans 

cette section, le florfénicol est fort probablement peu adsorbé dans le sol et donc plus sujet à 

contaminer les eaux de surface et la nappe phréatique. 

Le tableau 38 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature chez 

quelques espèces d'algues. L'algue Tetraselmis chui est la plus sensible. 

Des données de toxicité pour les organismes aquatiques sont nécessaires puisque son utilisation 

dans les piscicultures pourrait induire sa présence dans les eaux de surface. 

Les antibiotiques de la classe des ionophores sont utilisés comme stimulateur de croissance chez 

les bovins et la volaille, mais également pour la prévention de la coccidiose (Santé Canada, 

2002). Ils modifient la perméabilité des membranes cellulaires (Helier, 2014). Les molécules 

utilisées au Canada sont: le monensin, le lasalocide, la maduramicine, le narasin et la 

salinomycine. La figure 10 présente les structures des antibiotiques de la classe des ionophores. 

Monen!>in 

Na rasin 

Source: Pubchem 

Figure 10 Structures des antibiotiques de la classe des ionophores 
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3.::HU Monensin 
Le monensin a une masse molaire de 670,87 g/mol (Bohn et collab., 2013), un log Kow de 5,43 

(lglesias et collab, 2012), un pK. de 6,7 (Hansen et collab., 2009) et une solubilité dans l'eau de 

0,003 mg/L (lglesias et collab., 2012). Il a un Kd dans différents types de sols allant de 0,915 à 

78,6 L/kg (Sassman et Lee, 2007; Hussain et Prascher, 2011). La première valeur a été obtenue 

dans un sol avec 0,64% de COT et 5% d'argile (Sassman et Lee, 2007). La deuxième valeur a été 

obtenue dans un sol avec 1,38% de COT et 41% d'argile (Sassman et Lee, 2007). 

Le tableau 10 de l'annexe 1 présente les concentrations de monensin mesurées dans 

l'environnement. Une concentration de 0,183 11g/L a été mesurée dans du sol fertilisé avec de la 

litière de volailles (Sun et collab., 2013). Le monensin peut être transporté par ruissellement 

(Sun et collab., 2013) et donc se retrouver dans les cours d'eau. En effet, des concentrations 

allant de 0,002 à 0,037 11g/L ont été mesurées dans de l'eau de ruissellement provenant de 

fermes de bétail (Song et collab., 2007). Des concentrations entre 0,04 et 0,39 11g/L ont été 

mesurées dans l'eau souterraine sur une ferme de vaches laitières en Californie (Watanabe et 

collab., 2008).Des concentrations de 0,0053 et 0,0154 11g/L ont été mesurées dans des rivières 

situées à proximité de fermes de vaches laitières en Espagne (lglesias et collab., 2012 et 2014). 

Dans la rivière Cache la Poudre au Colorado, les concentrations maximales de monensin ayant 

été mesurées dans l'eau de surface et dans les sédiments sont de 0,036 ng/L et 31,5 ng/kg 

respectivement (Kim et Carlson, 2006). 

Le monensin a une demi-vie dans le sol de 1,3 à 1,9 jours (Sassman et Lee, 2007). Sun et ses 

collaborateurs (2014) ont identifié un produit de dégradation qu'ils ont nommé TP-monensin. 

Ses produits de dégradation sont rapidement transformés dans l'environnement (Sun et collab., 

2014). 

Le tableau 39 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature pour 

quelques espèces. Il existe très peu de données quant à la toxicité de cet antibiotique vis-à-vis 

des organismes aquatiques. Parmi les organismes terrestres, sur la base des données 

disponibles, les plantes sont les plus sensibles au monensin avec des CE 50 autour de 1 mg/L. 

Cependant, les concentrations retrouvées dans l'environnement sont très inférieures aux 

concentrations induisant de la toxicité. 

3,10.2 Lasalodde 
Le lasalocide a une masse molaire de 590,79 g/mol (Bohn et collab., 2013), un log Kow de 6,4, un 

pK. de 4,4 et une solubilité dans l'eau de 2,5 mg/L (lglesias et collab., 2012). Il a un Kd dans les 

sols de 10,8 à 210 L/kg (Sassman et Lee, 2007). La première valeur a été obtenue dans un sol 

avec 0,64% de COT et 5% d'argile. La deuxième valeur a été obtenue dans un sol avec 1,34% de 

COT et 21% d'argile. Il a un temps de demi-vie de 1,5 dans un sol avec 0.87% de COT et 11% 

d'argile et de 3,6 jours dans un sol avec 2,2% de COT et 33% d'argile (Sassman et Lee, 2007). 

À notre connaissance, aucune étude n'a mesuré sa concentration dans différentes matrices de 

l'environnement. 
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Le tableau 40 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature chez 

trois espèces. D'après ces données, les invertébrés terrestres sont environ 100 fois moins 

sensibles au monensin que les bactéries du sol. 

3.10.3 

La maduramicine a une masse molaire de 934,2 g/mol et un pK. de 4,2 {lglesias et collab., 2012). 

Le tableau 10 de l'annexe 1 présente les concentrations de maduramicine mesurées dans l'eau 

de surface. Elle a été détectée a des concentrations de 0,0132 et 0,023 11g/L dans des rivières 

situées à proximité de fermes de vaches laitières en Espagne (lglesias et colla b., 2012 et 2014). 

À notre connaissance, la persistance de cette molécule dans l'environnement ainsi que sa 

toxicité n'ont pas fait l'objet d'études. 

3.10.4 Narasin 

Le narasin a une masse molaire de 765,03 g/mol (Bohn et collab., 2013), un log Kow de 4,87, une 

solubilité dans l'eau de 102 mg/L {lglesias et collab., 2012) et un pK. de 7,9 (Hansen et collab., 

2009). Il a un Kd de 38,24 L/kg dans un sol contenant 4.7% de matière organique, 0,8% d'argile, 

0.2% de limon et 99% de sable (Hussain et Prascher, 2011). Dans la même étude, un Kd de 98,82 

L/kg a été obtenu dans un sol contenant 9,2% de matière organique, 20% d'argile, 18% de limon 

et 62% de sable. 

Le tableau 10 de l'annexe 1 présente les concentrations du narasin mesurées dans 

l'environnement. Une concentration de 0,0093 ng/L a été mesurée dans des rivières situées près 

de fermes de vaches laitières en Espagne (lglesias et collab., 2014). Les concentrations 

maximales ayant été mesurées dans l'eau et les sédiments de la rivière Cache La Poudre au 

Colorado sont de 0,038 ng/L et 16,6 ng/kg respectivement (Kim et Carlson, 2006). 

Seule une étude a été répertoriée sur la toxicité de cet antibiotique. La concentration de narasin 

causant 50% d'inhibition de croissance des bactéries du sol après une exposition de 72 heures à 

une gamme de concentrations allant de 0,01 à 10 mg/L est de 14,99 mg/L (Hansen et collab., 

2009). Aucune autre donnée de toxicité n'a été trouvée. 

3.10.5 
La salinomycine a une masse molaire de 751 g/mol (Bohn et colla b., 2013), un log Kow de 8,53 et 

un pK. de 6,4 (lglesias et collab., 2012). Il a un Kd de 12,36 à 18,02 L/g dans l'argile et de 10,24 à 
11,38 dans le sable (Ramaswamy et colla b., 2012). 

Le tableau 10 de l'annexe 1 présente les concentrations du salinomycine mesurées dans 

l'environnement. Elle a été détectée dans l'eau de surface et dans les sédiments. En effet, des 

concentrations de 0,0165 et 0,0262 11g/L ont été m.esurées dans des rivières près de fermes de 

vaches laitières en Espagne (lglesias et collab., 2012). Une concentration de 0,007 11g/L a été 

également été mesurée dans de l'eau de surface en Chine (Zhou et collab., 2013b). De plus, les 

concentrations maximales ayant été mesurées dans l'eau et les sédiments de la rivière Cache La 

Poudre au Colorado sont de 0,007 11g/L et 30,11-!g/kg respectivement (Kim et Carlson, 2006). 
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Son temps de demi-vie dans du fumier est de 5,1 jours (Schlüsener et colla b., 2006). 

Le tableau 41 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature pour 

les bactéries du sol et le navet. 

3.10.6 Bilan des connaissances sur les '"'"'"'""'""''"'"'' 
D'après les études colligées, les ionophores se retrouvent dans les eaux de surface et les 

sédiments à des concentrations de l'ordre du ng/L ou du ng/kg. Le monensin et la salinomycine 

semblent avoir une demi-vie très courte, mais cette information, de même que des informations 

sur les produits de dégradation, sont manquantes pour les autres substances. Des études de 

suivi environnemental des ionophores sont nécessaires afin de confimer sa présence dans les 

sols, les eaux de surface et souterraines et les sédiments. La toxicité du monensin a surtout été 

étudiée chez des espèces terrestres. Il serait nécessaire d'évaluer la toxicité de cet antibiotique 

chez des espèces aquatiques considérant sa détection dans les eaux de surface et les sédiments. 

De même, des études de toxicité pour les autres substances de cette catégorie sont nécessaires 

afin de compléter le portrait de leurs possibles effets sur les écosystèmes. 

1 
Des antibiotiques d'autres classes sont aussi utilisés en médecine vétérinaire. Les informations 

disponibles sur la bacitracine, la bambermycine, la tiamuline ainsi que la virginiamycine sont 

présentées dans cette section. La figure 11 présente les structures des antibiotiques des autres 

classes. Le tableau 11 de l'annexe 1 présente les concentrations de bacitracine et de tiamuline 

mesurées dans l'environnement. 

Bacit:adne Bambennycine 

Tiamuline Virglniarnydne 

·( 
~ ... :...:,;.:;:···.© 

Source : Pubchem 

Figure 11 Structure des antibiotiques d'autres classes 
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3.11. 1 Badtradne 
La bacitracine est utilisée comme promoteur de la croissance chez les bovins, les porcs et la 

volaille (Santé Canada, 2002). Elle agit en inhibant la synthèse des protéines et supprime la 

formation de la membrane cellulaire (Merk et Co, 2013). Elle a une masse molaire de 1422,69 

g/mol et un log Kow de -4,1 (Pubchem). 

Elle a été retrouvée dans du fumier de porcs en Chine à des concentrations de 646 et 19 000 

11g/kg (Zhou et collab., 2013b). Une concentration de 780 11g/kg a été mesurée dans des 

échantillons de fumier de porcs aux États-Unis (Joy et collab., 2013). Suite à l'application de ce 

fumier et à trois évènements de pluie, la bacitracine n'a pas été détectée dans le sol. 

Une seule étude de toxicité est disponible. Ainsi, la concentration de bacitracine causant 50% de 

mortalité de Artemia nauplii après une exposition de 72 heures dans de l'eau de mer contenant 

la bacitracine à une gamme de concentrations de 6.25 à 400 mg/Lest de 34.06 mg/L (Migliore et 

collab., 1997). Les concentrations mesurées dans les fumiers dans les études colligées sont 

inférieures aux concentrations induisant de la toxicité pour cette espèce. 

3.1L2 
La bambermycine est utilisée comme promoteur de la croissance chez la volaille (Santé Canada, 

2002). Elle a une masse molaire de 1597,59 g/mol et un log Kow de -0,5 (Pubchem). 

À notre connaissance, aucune donnée concernant la bambermycine dans l'environnement et sa 

toxicité sur des organismes n'est disponible présentement. 

3, 11.3 Tiamnline 
La tiamuline fait partie de la classe des pleuromutilines et est utilisée comme agents 

thérapeutique et prophylactique dans les élevages de porcs (Santé Canada, 2002). Elle a une 

masse molaire de 290,3 g/mol, une solubilité dans l'eau de 400 mg/Let un pK. de 7,1 (lglesias et 

collab., 2012): 

Une concentration de 1,10 11g/L a été trouvée dans des eaux usées provenant de fermes de 

porcs en Chine (Ben et collab., 2013). 

Elle a un temps de demi-vie dans le fumier de plus de 200 jours (Schlüsener et collab., 2006) et 

dans le sol de 16 jours (Schlüsener et Bester, 2006). 

Le tableau 42 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature pour 

trois espèces. Les algues et les cyanobactéries semblent plus sensibles à la tiamuline que 

Daphnia magna. 

3 . .11.4 
La virginiamycine fait partie de la classe des streptogramines et est utilisée comme agents 

thérapeutique et prophylactique chez le porc et le poulet (Santé Canada, 2002). 
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À notre connaissance, il existe peu d'informations sur cet antibiotique. Son temps de demi-vie 

dans le sol est de 87 à 173 jours (Weerasinghe et Towner, 1997). La première valeur a été 

obtenue dans un sol contenant 12% d'argile, 48% de limon et 40% de sable. La deuxième valeur 

a été obtenue dans un sol contenant 8% d'argile, 22% de limon et 70% de sable. 

Des études plus approfondies sur la virginiamycine dans l'environnement et sur sa toxicité sont 

nécessaires. 

4. Antiparasitaires 
Les antiparasitaires sont administrés aux animaux d'élevage pour traiter ou prévenir une 

infection. Ils sont principalement administrés par voie orale, par injection et par implant à 

libération prolongée (Lumaret et collab., 2012). Ils perturberaient l'intégrité des cellules du 

parasite, sa coordination neuromusculaire et ses mécanismes de protection contre l'immunité 

de l'hôte (Merk et Co, 2013). Le tableau 12 de l'annexe 1 présente les concentrations des 

antiparasitaires mesurées dans l'environnement. 

1 
Les antiparasitaires de la classe des benzimidazoles sont des molécules ayant un large spectre 

d'activité envers les vers ronds comme les nématodes (Merk et Co, 2013). Ils sont utilisés pour 

les infections chez le bétail, le porc, la volaille et les animaux domestiques (Merk et Co, 2013). 

Cette classe inclut entre autres l'albendazole, le fenbendazole, l'oxfendazole, l'oxibendazole et 

le thiabendazole. La figure 12 présente les structures des antiparasitaires de la classe des 

benzimidazoles. 

Albendazol-e Fenbendazolê 

Oxibe-ndazole Thiabendazole 

'' 

Source: Pubchem 

F~gure 12 Structures des benzîmidazoles 

Oxfendazole 

,, 
1 
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4.1.1 Albemlazoie 
L'albendazole a une masse molaire de 265,33 g/mol, un log Kaw de 3,20 (Zrncic et collab., 2014), 

des pK. de 9,51 (Drug Bank) et une solubilité dans l'eau de 46,4 mg/L (Kim et collab., 2010). 

Il a été retrouvé à une concentration de moins de 0,22 ng/L dans des rivières près de fermes 

d'élevage de porcs en Espagne (Zrncic et collab., 2014). Sa demi-vie est de 0,165 à 0,434 jour 

(Weerasinghe et collab., 1992). Lors de sa dégradation, des groupements 50, 50 2 et NH4 

viennent s'y lier (Weerasinghe et collab., 1992). L'étude de Weerasinghe et collaborateurs 

{1992) a mesuré une demi-vie allant de 0,261 à 4,28 jours pour ses produits de dégradation. 

Le tableau 43 de l'annexe 2 présente la toxicité de l'albendazole pour les organismes Vibrio 

fischeri et Daphnia magna. D'après ces données, les daphnies semblent environ 20 fois plus 

sensibles à cette molécule que la bactérie Vibrio fischeri. 

4,1.2 

Le fenbendazole a une masse molaire de 299 g/mol et un log Kaw de 4,68 (Zrncic et collab., 

2014). 

Il a été trouvé à une concentration de 0,32 ng/L dans des rivières près de fermes d'élevage de 

porcs en Espagne (Zrncic et colla b., 2014). 

Le tableau 44 de l'annexe 2 présente la toxicité du fenbendazole pour les organismes Vibrio 

fischeri et Daphnia magna. D'après ces données, les daphnies semblent environ 80 fois plus 

sensibles à cette molécule que Vibrio fis cheri. 

4.1.3 ""'"''"'"'"'"""''"'"" 
L'oxfendazole a une masse molaire de 315,4 g/mol, un log Kaw de 1,63 et une solubilité dans 

l'eau de 407,2 mg/L (Kim et colla b., 2010). 

À notre connaissance, aucune étude ne rapporte les concentrations mesurées dans 

l'environnement. 

Le tableau 45 de l'annexe 2 présente la toxicité du fenbendazole chez les organismes Vibrio 

fischeri et Daphnia magna. D'après ces données, les daphnies semblent 2 fois plus sensibles à 

cette molécule que Vibrio fischeri. 

4.1.4 
L'oxibendazole a une masse molaire de 249,27 g/mol, un log Kaw de 2,52 (Zrncic et colla b., 2014) 

et un pK. de 9,64 (Drug Bank). 

Il a été trouvé à une concentration de 1,16 ng/L dans des rivières près de fermes d'élevage de 

porcs en Espagne (Zrncic et colla b., 2014). 
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Aucune donnée de toxicité sur des organismes terrestres ou aquatiques n'est présentement 

disponible. 

4.1.5 
Le thiabendazole a une masse molaire de 201,24 g/mol (Pubchem) et un pK. de 2,47 (Drug 

Bank). Les concentrations mesurées dans l'eau sont de moins de 11 ng/L (Alvarez et collab., 

2005). 

Le tableau 46 de l'annexe 2 présente la toxicité du thiabendazole chez l'invertébré aquatique 

Daphnia magna. 

4.1.6 Bilan des cmmaissaru::es sur les benzimîdazoles 
D'après les informations colligées, les benzimidazoles ont le potentiel de se retrouver dans les 

eaux de surfaces après leur utilisation pour les élevages d'animaux. Leur persistance et leurs 

concentrations dans l'environnement sont très peu connues. L'invertébré aquatique Daphnia 

magna semble être plus sensible à ces molécules que la bactérie Vibrio fischeri. Des données 

supplémentaires concernant leur présence dans l'environnement et leur toxicité sur d'autres 

organismes sont cependant nécessaires afin d'évaluer le risque que posent ces substances pour 

l'environnement du fait de leur présence potentielle dans les fumiers. 

Les avermectines sont utilisées pour traiter les infections parasitaires entre autres chez le boeuf 

et chez le porc (Kovecses et Marcogliese, 2005). Ils sont actifs contre plusieurs nématodes et 

arthropodes (Merk et Co, 2013). L'ivermectine et l'abamectine font partie de cette classe. La 

figure 13 présente les structures des antibiotiques de la classe des avermectines. 

lvermectine Abamectine 

Source : Pubchem 

Figure 13 Structures des avermectines 

35 



4.2.t Iverrnectïne 
L'ivermectine a une masse molaire de 875 g/mol, une solubilité dans l'eau de 4 mg/L (Lumaret 

et collab., 2012) et un pK. de 12,47 (Drug Bank). 

Des veaux traités avec 500 ~g/kg de poids corporel à cette substance excrète raient 21899 ~g/kg 

dans leur fumier (Sutton et collab., 2014). Une autre étude a mis en évidence la présence de 

l'ivermectine dans le fumier. Elle a été retrouvée à une concentration de 609,3 ~g/kg 

(Fernandez et collab., 2011). Dans la même étude, les auteurs ont mesuré une concentration de 

124 ng/kg dans du sol traité avec ce fumier et des concentrations de 5 à 118 ng/L dans l'eau de 

ruissellement. 

L'ivermectine persiste dans le fumier pour plus de 6 semaines (Sutton et collab., 2014). Elle a 

une demi-vie dans l'eau par photodégradation de 3 à 5 jours et elle s'adsorbe sur les sédiments 

(Sanderson et collab. 2007). 

Le tableau 47 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité de l'ivermectine disponibles dans la 

littérature chez quatre organismes. Parmi ces données, la reproduction de Oaphnia magna est 

sensible à de faibles concentrations de cette molécule. Notons que le ver de terre Lumbricus 
terrestris a cependant un taux de croissance plus élevé dans du fumier de bovins traité à 

l'ivermectine que dans du fumier de bovins non traité (Svendsen et colla b., 2002). 

4.2.2 Abarnectine 
L'abamectine a une masse molaire de 873,1 g/mol et une solubilité dans l'eau de 7,8 ~g/L 

(Lumaret et collab., 2012). 

À notre connaissance, aucune étude ne rapporte les concentrations mesurées dans 

l'environnement. 

Le tableau 48 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité de l'abamectine dispobiles dans la 

littérature envers quelques organismes aquatiques et terrestres. D'après ces données, 

l'invertébré aquatique Daphnia magna semble très sensible à ce composé. 

4.2.3 Bilan des cmmaissances sur les avermecl.:ines 
La présence des avermectines l'environnement a été définie dans quelques études. Leurs effets 

sur les invertébrés terrestres sont mieux connus que sur les invertébrés aquatiques. Des effets 

positifs ont été remarqués chez le ver de terre Lumbricus terrestris, mais aucune autre étude 

vient confirmer cette information. Oaphnia magna semble être un organisme très sensible à ces 

molécules surtout au niveau des effets chroniques. Des informations sur leur persistance dans 

l'environnement ainsi que d'autres données de toxicité sont nécessaires pour évaluer le risque 

environnemental associé à leur présence dans les fumiers. 

36 



5. Hormones 
Au Canada, les hormones sont utilisées comme stimulateur de croissance et sont autorisées que 

chez les bovins de boucherie (Santé Canada, 2012). Elles agissent à titre de remplacement ou de 

supplément hormonal (ICSA, 2014). Trois hormones naturelles {17~-estradiol, progestérone et 

testostérone) et trois hormones synthétiques (zéranol, acétate de trenbolone et acétate de 

mélengestrol) sont homologuées pour utilisation au Canada. 

Les hormones peuvent être administrées artificiellement aux bovins de boucherie par les 

producteurs, mais elles sont également produites et excrétées naturellement par les autres 

animaux d'élevage (Kolodziej et collab., 2004; Raman et collab., 2004). Il existe donc un risque 

de retrouver ces hormones dans l'environnement. Elles sont normalement excrétées sous forme 

conjuguée avec des glucoronides ou des sulfates, ce qui les rend moins biologiquement actives 

et plus solubles (USEPA, 2004), mais elles sont rapidement reconverties en hormones libres par 

les bactéries présentes dans les fumiers (Ternes et collab., 1999). Elles sont également 

dégradées en plusieurs sous-produits. Une fois dans l'environnement, les hormones et leurs 

produits de dégradation peuvent agir comme des perturbateurs endocriniens chez les espèces 

terrestres et aquatiques. 

Elles sont divisées en trois catégories qui seront discutées dans cette section: les estrogènes, les 

progestatifs et les androgènes. 

1 
Le 17~-estradiol (estradiol) est une hormone sécrétée naturellement par les animaux et est 

responsable des caractéristiques femelles. Il est métabolisé en estrone puis en estriol (Khan et 

collab., 2008). Ses métabolites ainsi que son isomère le 17a-estradiol ont donc la possibilité de 

se retrouver dans l'environnement. Le zéranol est une hormone synthétique qui imite le 

comportement de l'estradiol. Il est utilisé pour augmenter l'efficacité alimentaire et la 

croissance des animaux d'élevage (USEPA, 2013). La figure 14 présente les structures des 

hormones estrogènes. 
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Estradiol Estrone 

Est:r-iol 

Source : Pubchem 

Figure 14 Structures des hormones estrogènes 

5.1.1 
Le 17~-estradiol a une masse molaire de 272,3 g/mol, un log Kow de 9,94 et une solubilité dans 

l'eau de 13 mg/L (Lai et collab., 2002). Des études ont déterminé son Kd dans plusieurs sols. Il se 

situe entre 3,56 et 101,9 L/kg (Ca rd et colla b., 2012a; Caron et colla b., 2010; Holthaus et collab., 

2002; Lee et collab., 2003; Mashtare et collab., 2011). La plus petite valeur a été obtenue dans 

un sol contenant 0,22% de carbone organique, 6% d'argile et 94% de sable (Lee et colla b., 2003). 

La plus grande valeur a été obtenue dans un sol contenant 7.5% de carbone organique, 6,8% 

d'argile, 24,4% de limon et 68,8% de sable (Mashtare et collab., 2011). 

Le tableau 13 de l'annexe 1 présente les concentrations du 17~-estradiol mesurées dans 

l'environnement. Zhang et ses collaborateurs (2014) ont mis en évidence la présence de cette 

hormone dans du fumier de vaches laitières en lactation à des concentrations entre 21 800 et 

101 000 ng/kg. Le 17~-estradiol a été également été retrouvé dans du fumier de poulets et de 

vaches à des concentrations de 149 800 et de 16 600 ng/kg respectivement (Andaluri et collab., 

2012). Des concentrations entre 48 et 3000 ng/L ont été mesurées dans des lagunes de fumier 

de porcs (Fine et collab., 2003; Hutchins et collab., 2007). Des concentrations entre 4,5 et 90 

ng/L ont été mesurées dans des lagunes de fumier de boeufs (Khan et Lee, 2012). Les effluents 

provenant des fermes d'élevage contiennent également des concentrations non négligeables de 

cette hormone. En effet, des concentrations entre 28,8 et 643 ng/L ont été trouvées dans des 
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effluents provenant de fermes de vaches laitières (Hanselman et collab., 2006; Sarmah et 

collab., 2006). Par ailleurs, suite à l'application de fumier sur des terres agricoles, le 17~­

estradiol peut se concentrer dans les sols. Des concentrations allant de 80,4 à 243,5 ng/kg ont 

été retrouvées dans du sol fertilisé avec de la litière de volailles aux États-Unis (Jenkins et 

collab., 2009). Sur d'autres terres agricoles, des concentrations entre 20 et 900 ng/kg ont été 

mesurées (Hansen et collab., 2011). Une concentration de 31,5 ng/L a été trouvée dans la 

fraction extractible à l'eau du sol au Dakota du Nord (Schuh et collab., 2011}. Enfin, Kjaer et ses 

collaborateurs {2007) ont mis en évidence que cette hormone peut lixivier du sol traité avec du 

fumier de porcs même 3 mois après l'application de celui-ci. Il n'est donc pas surpren.ant de 

trouver des concentrations de 2,1 ng/L d'hormone libre et de 0,9 à 107 ng/L d'hormone 

conjugée dans de l'eau de ruissellement provenant de champs au Delaware (Dutta et collab., 

2012). Des .concentrations allant de 9,5 à 33 ng/L ont également été mesurées dans des canaux 

d'irrigation de terres agricoles (Gall et collab., 2014). Bartelt-Hunt et ses collaborateurs (2012) 

ont comparé les concentrations de l'hormone dans de l'eau de ruissellement provenant de parcs 

d'engraissement de bovins traités et non-traités avec des hormones synthétiques. Ils ont 

observé une concentration de 540 ng/L pour les non-traités et de 1250 ng/L pour les traités. Une 

étude de Kolodziej et collaborateurs (2004) a mis en évidence la présence de 17~-estradiol dans 

de l'eau de surface en Californie à une concentration de 0,6 ng/L. 

Le 17~-estradiol a une demi-vie dans le sol entre 0,17 et 12,6 jours (Lucas et Jones, 2006; Xuan 

et collab., 2008). D'après Jürgens et ses collaborateurs (2002), sa demi-vie est de 0.2 à 8.7 jours 

dans l'eau et de 0,11 à 0,66 jour dans les sédiments (Jürgens et collab., 2002). La transformation 

du 17~-estradiol dans les sols se fait principalement par biodégradation et il peut être 

immobilisé par les substances humiques (Fan et colla b., 2007; Xuan et collab., 2008). 

Le tableau 49 de l'annexe 2 présente à l'aide de quelques données les effets du 17~-estradiol 

sur quelques espèces aquatiques. Aux concentrations environnementales, associées aux fumiers 

des animaux d'élevage, des effets de perturbations endocriniennes, telle que l'induction de 

troubles de la reproduction et la production de vitellogénine chez le poisson sont produits par 

l'oestradiol. Panter et ses collaborateurs (2000) ont montré qu'une exposition intermittente à 

cette hormone résultait en des concentrations plasmatiques de vitellogénine 

approximativement égales à celles résultant de l'exposition continue chez les menés tête de 

boule mâles. Cela implique donc que même une exposition sporadique pourrait avoir des effets 

sur les poissons. 

Lai et ses collaborateurs (2002) ont estimé les facteurs de bioaccumulation (BAF) du 17~­

estradiol à l'aide d'un modèle de chaîne trophique développé par Campfens et Mackay {1997). Il 

ont trouvé des BAF variant de 5,3 à 61 dans les invertébrés, variant de 5,8 à 39 dans les poissons 

et de 152 dans le plancton (Lai et collab., 2002). Les valeurs plus faibles pour les poissons 

pourraient être dues à un métabolisme plus rapide chez ces organismes que chez le plancton. 

De plus, en milieu hydroponique, après 1 jour d'exposition à cette hormone, une concentration 

de 0,2 11mol/g de tissu a été retrouvée dans les racines des plants de maïs (Card et collab., 

2012b). Toutefois, cette méthode d'exposition n'est pas représentative de ce qui se passe en 
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milieu naturel. Dans ce cas-ci, l'hormone est en solution donc plus disponible que dans le cas où 

elle est liée à la matière organique dans le sol. 

5.1.2 17a·estradiol 
Le 17a-estradiol est un isomère du 17~-estradiol. Par conséquent, il a la possibilité de se 

retrouver dans les fumiers. Le tableau 13 de l'annexe 1 présente les concentrations du 17a­

estradiol mesurées dans l'environnement. Andaluri et ses collaborateurs (2012) ont mis en 

évidence sa présence dans le fumier de vaches et de poulets à des concentrations respectives de 

6200 et 97 700 ng/kg. Dans des effluents provenant de fermes de vaches laitières, des 

concentrations allant de 18,8 à 2282 ng/L ont été détectées (Hanselman et collab., 2006; 

Sarmah et collab., 2006). Une concentration de 8 ng/L a également été mesurée dans des 

effluents provenant de fermes d'élevage de porcs (Sarmah et collab., 2006). Des concentrations 

entre 9 et 480 ng/L ont été mesurées dans des lagunes de fumier de boeufs (Khan et Lee, 2012). 

La concentration en hormone libre mesurée dans un sol aux États-Unis est de 3100 ng/kg (Dutta 

et colla b., 2012) et varie de 150 à 6500 ng/kg dans des échantillons de sol prélevés au Danemark 

(Hansen et collab., 2011). Dans les eaux de ruissellement de terres agricoles au Delaware, 

l'hormone sous forme libre était présence à des concentrations de 1,5 et 12 ng/L et l'hormone 

sous forme conjuguée était présente à des concentrations entre 1,39 et 8,5 ng/L (Dutta et 

collab., 2012). 

Le 17a-estradiol a un Kct dans différents sols variant de 6,2 à 62,4 L/kg (Mashtare et collab., 

2011). La première valeur a été obtenue dans un sol avec 0,5% de COT, 4% d'argile, 4% de limon 

et 92% de sable. La deuxième valeur a été obtenue dans un sol avec 7,5% de COT, 6,8% d'argile, 

24,4% de limon et 68,8% de sable. Mashtare et ses collaborateurs (2013) ont mesuré sa demi­

vie dans deux types de sols. Ils ont mesuré une demi-vie de 0,44 jours dans un sol contenant 

1.2% de matière organique, 19% d'argile, 31% de limon et 50% de sable et une demi-vie de 0,16 

jour dans un sol contenant 2,9% de matière organique, 28% d'argile, 55% de limon et 17% de 

sable. 

Les données de toxicité concernant cette hormone sont rares, car il possèderait une moins forte 

activité oestrogénique que son isomère le 17~-estradiol (Khan et collab., 2008). 

5.1.3 Estrone 
L'estrone a une masse molaire de 270,37 g/mol, un log Kow de 3,43, une solubilité dans l'eau de 

13 mg/L (Lai et collab., 2002) et un pK. de 10,33 (Drug Bank). C'est un produit de dégradation de 

l'estradiol donc il est susceptible d'être présent dans l'environnement (Mashtare et collab., 

2013). Le Kct de l'estrone se situe entre 3,4 et 119 L/kg selon le type de sol (Card et collab., 

2012a; Lee et collab., 2003). La plus petite valeur a été obtenue dans un sol contenant 0.22% de 

carbone organique, 6% d'argile et 94% de sable (Lee et collab., 2003) tandis que la plus grande 

valeur a été obtenue dans un sol contenant 7,7% de carbone organique, 37% d'argile, 46% de 

limon et 17% de sable (Cardet collab., 2012a) 
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Le tableau 13 de l'annexe 1 présente les concentrations d'estrone mesurées dans 

l'environnement. Elle a été retrouvée dans du fumier de poulets et de vaches à des 

concentrations de 44 200 et 16 100 ng/kg de solides secs respectivement (Andaluri et collab., 

2012). Une concentration moyenne de 44100 ng/kg a été dosée dans de la litière de volailles 

provenant de ferme du Maryland et du Delaware (Bevacqua et collab., 2011). Dans des lagunes 

de fumier de porcs, des concentrations variant de 392 à 24 900 ng/L ont été mesurées (Fine et 

collab., 2003; Hutchins et collab., 2007). Des concentrations entre 118 et 1810 ng/L ont 

également été mesurées dans les lagunes de fumier de boeufs (Khan et Lee, 2012). Des 

concentrations allant de 40,9 à 3123 ng/L ont été mesurées dans des effluents de fermes de 

vaches laitières (Hanselman et collab., 2006; Sarmah et collab., 2006). De même, cette hormone 

a été détectée dans des effluents provenant de fermes de porcs à une concentration de 23,7 

ng/L (Sarmah et collab., 2006). Une étude de Hansen et collaborateurs (2011) a mesuré des 

concentrations de 400 à 1120 ng/kg dans des échantillons de sol du Danemark. Dans des zones 

agricoles, des concentrations de moins de 0,1 à 40 ng/L ont été mesurées dans des canaux 

d'irrigation (Gall et collab., 2014; Kolodziej et collab., 2004). Une concentration de 0,9 ng/L a 

également été mesurée dans des échantillons d'eau de surface en Californie (Kolodziej et 

collab., 2004). Matthiessen et ses collaborateurs (2006) ont détecté la présence d'estrone dans 

des échantillons d'eau de surface au Royaume-Uni à des concentrations entre 0,10 et 9,31 ng/L. 

Sa demi-vie dans les sols est de 6 à 15,6 jours (Lucas et Jones 2006). Sa demi-vie par 

photodégradation a été estimée à 52,5 minutes (Chowdhury et colla b., 2010). 

Le tableau 50 de l'annexe 2 présente quelques valeurs de toxicité de l'estrone. 

Lai et ses collaborateurs (2002) ont estimé les facteurs de bioaccumulation (BAF) du 17~­

estradiol à l'aide d'un modèle de chaîne trophique développé par Campfens et Mackay (1997). Il 

ont trouvé des BAF variant de 8,9 à 51 dans les invertébrés, variant de 3,6 à 18 dans les poissons 

et de 20 dans le plancton (Lai et collab., 2002). De plus, le facteur de bioconcentration chez 

Daphnia magna après une exposition de 24 heures à une concentration d'estrone de 400 11g/L 

est de 165 (Gomes et collab., 2004). Dans la même étude, des daphnies ont été nourries 

pendant 48 heures avec l'algue Chlore/la vulgaris qui contenait 55 11g/kg d'estrone. Il a été 

trouvé que ces daphnies en avaient accumulé 1320 11g/kg. Donc, les daphnies bioconcentrent 

plus d'estrone provenant du milieu qu'elles en bioaccumulent par la voie trophique. En milieu 

hydroponique, après 6 jours d'exposition à l'estrone, une concentration de 0,02 11mol/g de 

tissus a été retrouvée dans les racines des plants de maïs (Card et collab., 2012b). Toutefois, 

cette méthode d'exposition n'est pas représentative de ce qui se passe en milieu naturel. Dans 

ce cas-ci, l'hormone est en solution donc plus disponible que dans le cas où elle est liée à la 

matière organique dans le sol. 

5. Vl Estriol 
L'estriol a une masse molaire de 288,39 g/mol, un log Kow de 2,81, une solubilité dans l'eau de 

13 mg/L (Lai et collab., 2002) et un pK. de 10,33 (Drug Bank). C'est un produit de dégradation de 

l'estrone donc il est susceptible d'être présent dans l'environnement. 
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Le tableau 13 de l'annexe 1 présente les concentrations d'estriol mesurées dans 

l'environnement. Il peut être présent dans les fumiers. En effet, des concentrations de 1 à 960 

ng/L ont été mesurées dans des lagunes de fumier de bœufs (Khan et Lee, 2012). Dans des 

lagunes de fumier de porcs, ce sont des concentrations allant de 1550 à 10 400 ng/L qui ont été 

mesurées (Fine et colla b., 2003; Hutchins et colla b., 2007). Une concentration de 11 000 ng/kg 

d'hormone sous forme libre a été mesurée dans du sol au Delaware (Dutta et collab., 2012). 

Dans des zones agricoles, des concentrations variant de 2,9 à 19,6 ng/L ont été détectées dans 

des échantillons provenant de canaux de drainage ou d'eau de ruissellement (Dutta et collab., 

2012; Gall et colla b., 2014). 

En ce qui concerne la toxicité de l'estriol envers les organismes, il n'y a pas de données 

disponibles et des études seraient nécessaires. D'autant plus que l'estriol pourrait être 

bioaccumulé. Lai et ses collaborateurs (2002) ont estimé les facteurs de bioaccumulation (BAF) 

du 17~-estradiol à l'aide d'un modèle de chaîne trophique. Il ont trouvé des BAF variant de 5,3 

à 16 chez les invertébrés, variant de 1,8 à 18 chez les poissons et de 6 dans le plancton (Lai et 

collab., 2002). 

5.2.5 Zénmol 
Le zéranol a une masse molaire de 322,39 g/mol et un log Kaw de 4,3 (Pubchem). Il a un Kd dans 

les sols agricoles de 7,51 à 26,2 L/kg (Card et collab., 2012a). La première valeur a été obtenue 

dans un sol avec 1.1% de COT, 5% d'argile, 7% de limon et 88% de sable tandis que la deuxième 

valeur a été obtenue dans un sol avec 7.7% de COT, 37% d'argile, 46% de limon et 17% de sable. 

À notre connaissance, aucune étude ne rapporte les concentrations de zéranol mesurées dans 

l'environnement. 

Une étude portant sur la toxicité du zéranol envers des souris a été rapportée. Ainsi, des souris 

femelles exposées à une gamme de concentration de 0 à 100 mg/kg/jour pendant 3 jours ont 

montré une augmentation significative du poids de leur utérus et ce à partir d'une 

concentration de 0,5 mg/kg/jour (Takemura et collab., 2007). 

5.2.6 Bilan des connaissances sur les"""''""'"'""''" 
Les estrogènes sont présents dans l'environnement à des concentrations de l'ordre du ng/L ou 

du ng/kg. Ces concentrations sont en partie liées à la présence de ces hormones dans les 

fumiers d'élevage et leurs eaux de ruissellement. Ils s'adsorbent plus ou moins fortement dans 

les sols tout dépendamment des caractéristiques de ces derniers. Ils sont rapidement dégradés 

dans l'environnement avec des temps de demi-vie de quelques jours. Aux concentrations 

environnementales, les estrogènes ne risquent pas d'induire la mortalité des organismes 

terrestres et aquatiques, mais risquent de venir perturber leurs caractéristiques et leurs 

fonctions sexuelles. Des études sur la présence dans l'environnement et la toxicité de l'hormone 

synthétique zéranol sont nécessaires. 
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La progestérone est une hormone naturelle produite pendant le cycle oestral. Elle est utilisée 

pour supprimer l'estrus chez les génisses (Khan et collab., 2008). L'acétate de mélengestrol est 

une hormone synthétique ajoutée à l'alimentation des animaux d'élevage. Il est utilisé pour 

induire la lactation et synchroniser l'estrus des vaches, mais également pour stimuler la 

croissance (USEPA, 2013). La figure 15 présente les structures des progestatifs. 

Progestérone 

5.2.1 PrfH!€Sl::{~rtH1Q 

Acétate de 

mélengestrol '·y~~-::0 

1 / 
{) i 

' l,~",Ll:2" 
(/~'l,·<J.~/ 

0 ;.:>"'-- .,. "-..::"-:;;'/ ·--.. .,._._r;;> .. 

Souce: Pubchem 

figure 15 Structures des progestatifs 

La progestérone a une masse molaire de 314,46 g/mol et un log Kaw de 3,9 (Pubchem). Le 

tableau 14 de l'annexe 1 présente les concentrations de progestérone mesurées dans 

l'environnement. La progestérone a été retrouvée dans de la litière de volailles à une 

concentration de 63 400 ng/kg (Bevacqua et collab., 2011). Selon une étude de Bartelt-Hunt et 

ses collaborateurs (2012) une concentration de 390 ng/L a été mesurée dans de l'eau de 

ruissellement provenant de parc d'engraissement de bovins non traités avec des hormones 

contrairement à une concentration de 570 ng/L dans de l'eau de ruissellement provenant de 

parcs d'engraissement de bovins traités avec des hormones. Des concentrations entre 900 et 

1460 ng/kg ont été mesurées dans des échantillons de sol au Danemark (Hansen et collab., 

2011). 

À notre connaissance, aucune donnée concernant la persistance de la progestérone dans les 

compartiments de l'environnement n'est disponible. 

Au niveau de ses effets sur les organismes, une exposition d~ 6 jours à des concentrations entre 

1 et 100 mg/L perturbe la détermination du sexe de Daphnia magna. 
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5.2.2 de 
L'acétate de mélengestrol a une masse molaire de 396,5 g/mol, une solubilité dans l'eau de 100 

J..Lg/L (Schiffer et collab., 2004) et un log Kow de 3,1(Pubchem). 

Le tableau 14 de l'annexe 1 présente les concentrations de progestérone mesurées dans du sol. 

Des concentrations variant de 0,6 à 34 ng/kg ont été trouvées dans du sol fertilisé avec du 

fumier en Allemagne (Schiffer et collab., 2001). 

L'acétate de mélengestrol a une grande affinité pour la matière organique du sol, mais peut 

atteindre les eaux souterraines (Schiffer et collab., 2004). Il a un Kd allant de 11,7 à 71,4 L/kg 

(Ca rd et colla b., 2012a). 

Une seule étude portant sur la toxicité de cette molécule sur un organisme aquatique est 

rapportée. Les larves de la grenouille Xenopus laevis voient leur masse corporelle totale 

diminuée de 34% par rapport au contrôle après une exposition de 60 jours (Finch et collab., 

2013). 

5.2.3 Bllau des cmmaissam:es sur les ur,oi!J~stau 
Les informations sur la présence et le comportement des progestatifs dans l'environnement et 

sur leurs effets sur les organismes aquatiques et terrestres sont peu nombreuses. Elles sont 

néanmoins présentent dans l'environnement à des concentrations de l'ordre du ng/L et du 

ng/kg et pourraient avoir un effet toxique sur les organismes aquatiques à ces concentrations. 

Des données de toxicité supplémentaires sont nécessaires. 

La testostérone est une hormone naturelle responsable de la stimulation des caractéristiques 

mâles. Cette hormone ainsi que ses métabolites, comme l'androstènedione et l'androstérone, 

sont susceptibles de se retrouver dans l'environnement (Khan et collab., 2008). Le trenbolone 

acétate est une hormone synthétique qui imite le comportement de la testostérone. Il est utilisé 

pour augmenter l'efficacité alimentaire et promouvoir la croissance (USEPA, 2013). La figure 16 

présente les structures des hormones androgènes. 
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TestO<stérone Androstèned ione 

Androstérone Acétate de trenbolone 

Source : Pubchem 

Figure 16 Structures des hormones androgènes 

5.3.1 
La testostérone a une masse molaire de 288,4 g/mol et un log Kow de 3,2 (Barbosa et collab., 

2008). Elle a un Kd de 4,57 L/kg et une demi-vie de 0,3 jour dans un sol contenant 0,22% de 

carbone organique, 6% d'argile et 94% de sable (Lee et collab., 2003). Dans la même étude, un 

Kd de 42,7 L/kg a été obtenu dans un sol contenant 2,39% de carbone organique. 

Le tableau 15 de l'annexe 1 présente les concentrations de testostérone mesurées dans 

l'environnement. Des concentrations de 17,3 à 2400 ng/kg ont été mesurées dans du sol 

(Hansen et collab., 2011; Jenkins et collab., 2009). Des concentrations de moins de 0,3 à 50,5 

ng/L ont été trouvées dans des canaux d'irrigation de terres agricoles (Gall et collab., 2014; 

Kolodziej et collab., 2004). Une concentration maximale de 0,6 ng/L a été dosée dans de l'eau de 

surface provenant de rivières en Californie (Kolodziej et collab., 2004). Sa présence a également 

été détectée dans les eaux souterraines sous une lagune de fumier de vaches laitières (Arnon et 

collab., 2008). 

Une demi-vie de 7,3 jours a été mesurée dans un sol contentant 1.3 % de carbone organique, 

20% d'argile, 68% de limon et 12% de sable (Lee et collab., 2003). Elle est en majorité dégradée 

par les microorganismes présents dans le sol (Fan et colla b., 2007). 
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Le tableau 51 de l'annexe 2 présente les valeurs de toxicité disponibles dans la littérature envers 

l'invertébré aquatique Daphnia magna. D'après les informations colligées, les concentrations 

mesurées dans l'environnement sont plus faibles que les concentrations induisant de la toxicité 

chez cet organisme. 

5.3.2 Androstènedione 
L'androstènedione a une masse molaire 286,4 g/mol et un log Kow de 2,8 (Barbosa et collab., 

2008). Elle a un Kct de 19.3 L/ kg dans un sol avec 0.36% de COT, 8% d'argile, 11% de limon et 

81% de sable (Lee et collab., 2003). Dans la même étude, les auteurs ont mesuré un Kct de 142 

L/kg dans un sol avec 2.39% de carbone organique. 

Le tableau 15 de l'annexe 1 présente les concentrations d'androstènedione mesurées dans 

l'environnement. Elle est présente dans les sols à des concentrations de 830 à 2900 ng/kg 

(Hansen et collab., 2011). Elle a été dosée à des concentrations allant de 1,6 à 16,6 ng/L dans de 

l'eau de drainage de terres agricoles (Gall et collab., 2014). 

Aucune étude portant sur la toxicité de ce composé sur des organismes n'est présentement 

disponible. 

5.3.3 
L'androstérone a une masse molaire de 290,44 g/mol et un log Kow de 3,7 (Pubchem). Peu 

d'information est disponible concernant l'androstérone. Elle a été détectée dans l'eau de 

ruissellement provenant de parc d'engraissement de bovins traités avec des hormones 

synthétiques à une concentration de 1050 ng/L (Bartelt-Hunt et colla b., 2012). Sa toxicité envers 

les organismes terrestres et aquatiques n'est pas connue. 

5.3.4 Acétate de trenbohme 
L'acétate de trenbolone a une masse molaire de 270,36 g/mol et un log Kow de 1,9 (Pubchem). Il 
est métabolisé par l'organisme en 17a- et 17~-trenbolone puis en trendione (Schiffer et collab., 

2004) donc tous ces métabolites sont susceptibles de se retrouvés dans l'environnement. 

Le tableau 15 de l'annexe 1 présente les concentrations d'acétate de trenbolone mesurées dans 

l'environnement. Des concentrations de 17a-trenbolone de 22 à 1720 ng/L et des 

concentrations de 17~-trenbolone de 4 à 110 ng/L ont été mesurées dans des lagunes de fumier 

de boeufs (Khan et Lee, 2012). Des concentrations de trendione de 6 à 150 ng/L ont également 

été mesurées dans ces mêmes lagunes. Bartelt-Hunt et ses collaborateurs (2012) ont comparé 

les concentrations du trenbolone dans l'eau de ruissellement provenant de parc 

d'engraissement de bovins traités avec des hormones et des bovins non traités. Pour l'eau 

provenant des parcs de bovins non traités, une concentration de moins de 5 ng/L de 17a- et de 

17~-trenbolone a été dosée. Pour l'eau provenant des parcs de bovins traités, une 

concentration de 115 ng/L de 17a-trenbolone et une concentration de moins de 5 ng/L de 17~­

trenbolone ont été dosées. Dans l'eau d'irrigation de terres agricoles, des concentrations de 

17a-trenbolone allant de 9,7 à 22,7 ng/L et des concentrations de 17~-trenbolone allant de 4,1 à 
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162 ng/L ont été mesurées (Gall et collab., 2014). Des concentrations en trendione allant de 6,5 

à 35,3 ng/L ont été mesurées dans ces mêmes eaux. 

Les temps de demi-vie du 17a- et du 1713-trenbolone sont de 267 et 257 jours respectivement 

(Schiffer et collab., 2001). Ils ont une grande affinité pour la matière organique, mais peuvent 

tout de même rejoindre les eaux souterraines (Schiffer et colla b., 2004). 

Le tableau 52 de l'annexe 2 montre la toxicité envers deux poissons. Les caractéristiques 

sexuelles des poissons sont affectées à de faibles doses. 

5.3.5 Bilan des cmmalssances sm· les 
Les androgènes ont été détectés dans les fumiers, l'eau et les sols à des concentrations de 

l'ordre du ng/L et du ng/kg. L'hormone naturelle, la testostérone, est moins persistante que 

l'hormone synthétique, l'acétate de trenbolone. Aux concentrations présentes dans 

l'environnement, les androgènes peuvent perturber les caractéristiques et les fonctions 

sexuelles normales des poissons. Les données de toxicité concernant ces hormones sont peu 

nombreuses. 

6. Conclusion 
Cette revue de littérature a permis de mettre en évidence la présence des pharmaceutiques 

vétérinaires à différentes concentrations dans les fumiers des animaux d'élevage et dans 

l'environnement et de recenser de l'information sur ces substances. Certaines substances sont 

présentes à des concentrations qui ont démontré de la toxicité chez des organismes terrestres 

ou aquatiques. De plus, chaque substance se comporte différemment selon sa nature et le 

compartiment dans lequel elle se retrouve (eau, sol, sédiment). La présence, la persistance, la 

toxicité et la bioaccumulation de chaque composé sont des critères à prendre en compte pour 

cibler les substances qui présentent un intérêt prioritaire. 

Étant donné leur usage abondant et à grande échelle, les antibiotiques présentant un intérêt 

prioritaire sont ceux de la classe des tétracyclines, des sulfamides et le triméthoprime. Les 

tétracyclines auraient la possibilité de persister pendant plusieurs années et semblent 

bioaccumulables par les plantes. Elles sont souvent détectées dans plusieurs matrices 

environnementales et semblent toxiques pour les producteures primaires aquatiques. Les 

sulfamides sont rapidement dégradés, mais sont cependant présents à des concentrations 

élevées. Ils ont également été détectés dans plusieurs matrices environnementales et ils 

semblent toxiques envers les producteurs primaires aquatiques également. Pour ces deux 

classes d'antibiotiques, les données de toxicité chez des espèces benthiques et des organismes 

terrestres sont nécessaires. Le triméthoprime, quant à lui, est presque toujours administré 

conjointement avec un antibiotique de la classe des sulfamides et leur toxicité combinée devrait 

faire l'objet d'études supplémentaires. 

Au niveau de la classe des macrolides, la tylosine retient l'attention particulièrement à cause des 

concentrations auxquelles elle est mesurée dans l'environnement et sa persistance dans les 
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matrices environnementales allant de quelques jours à plusieurs mois. Les informations 

concernant les autres molécules de cette catégorie et leur toxicité sont souvent manquantes. 

Le risque que posent les classes des amynoglycosides, des 13-lactamines, des lincosamides et des 

ionophores est difficile à évaluer dû à un manque d'informations sur leur présence et leur 

toxicité. En général, pour ces classes, les données de toxicité concernent surtout les organismes 

aquatiques. Cependant, certaines de ces substances ont été mesurées dans les fumiers donc des 

organismes terrestres pourraient potentiellement être exposés. Il serait utile de connaître leurs 

effets sur organismes. De part sont utilisation chez les animaux domestiques seulement, la 

clindamycine ne risque pas de se retrouver dans l'environnement à des concentrations ayant 

des effets négatifs et ne représente pas une molécule d'intérêt prioritaire. 

Les quinolones ont été mesurées dans les fumiers, le sol, les eaux de surface et les sédiments. 

Elles semblent pouvoir être bioaccumulées par les plantes et les organismes aquatiques et les 

producteurs primaires semblent les plus affectés par ces molécules. Étant donné leur présence 

potentielle dans les fumiers, les sols et les sédiments, des études de toxicité envers des 

organismes terrestres et benthiques sont nécessaires. Au Canada, leur usage restreint aux 

animaux domestiques en fait des molécules moins préoccupantes, car elles sont peu 

susceptibles de se retrouver dans l'environnement à de fortes concentrations. Il en est de même 

pour le chloramphicol. Cependant, comme il semble persistant, des études de suivis sont 

nécessaires afin d'établir s'il représente réellement un risque. Le florfénicol, quant à lui, est 

utilisé dans les piscicultures et est susceptible de se retrouver dans les eaux de surface. Des 

informations sur sa toxicité envers les organismes aquatiques sont nécessaires. 

Les informations sur la bacitracine, la tiamuline, la bambermycine et la virginiamycine sont peu 

nombreuses. Il est nécessaire de faire tout d'abord des études de suivi dans l'environnement 

afin de déterminer si une attention particulière doit leur être apportée. 

Pour les antiparasitaires, les benzimidazoles et les avermectines ont été détectés dans différents 

compartiments du milieu naturel. Étant donné leur présence potentielle dans les fumiers, 

d'autres données sur leur toxicité envers les organismes aquatiques et terrestres sont 

nécessaires. 

Les hormones induisent des effets majeurs sur les organismes à des concentrations très faibles. 

Les études ont montré une perturbation importante des caractéristiques sexuelles et de la 

reproduction chez les poissons. Malgré un usage limité au Canada, les fermes d'élevage sont des 

sources importantes de contamination. En effet, les animaux sécrètent naturellement de 

grandes quantités d'hormone même sans l'utilisation de stimulateur de croissance ce qui 

contribue à leur présence dans l'environnement. 

Dans la démarche de priorisation, il y a deux autres aspects qui doivent également être 

regardés. Il faut tenir compte du fait que pour la quasi-totalité des molécules discutées dans le 

présent rapport, les produits de dégradation et le comportement de ces derniers sont peu 

connus. Par ailleurs, même si la résistance aux antibiotiques n'a pas été analysée ici, elle 
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constitue un point important à prendre en considération lors de la prise de décision concernant 

les contaminants d'intérêt émergents. Il serait également utile d'avoir de l'information sur les 

quantités de substances de chaque classe utilisées annuellement sur notre territoire. Cela 

pourrait contribuer à cibler les substances prioritaires. 

Pour les substances posant un risque pour le milieu naturel, des méthodes de traitement des 

fumiers avant l'épandage devraient être développées et mises en place afin de réduire l'apport 

de ces contaminants dans l'environnement. 
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Annexe 1 Concentrations des pharm.aceutiques vétérinaires retrouvées dans l'environnement 
Tableau 2 Concentrations des tétracyclines dans !'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 

Chlortétaçycline 100 llg/kg fumier de bœufs Allemagne Hamsher et colla b. (2002) 

2360-97 700 ~-tg/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2013a) 

3300 llg/kg fumier de porcs États-Unis (Nebraska) Joy et colla b. (2013) 

35,5 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2012) 

68-1000 llg/L 
liquide provenant de lagunes de 

États-Unis (Iowa et Ohio) Campagnolo et colla b. (2002) 
fumier de porcs 

3,7 llg/kg sol États-Unis (Nebraska) Joy et colla b. (2013) 

0,85 llg/kg sol Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

31,1~-tg/kg sol Chine Li et colla b. (2011) 

86-235 ~/kg sol Allemagne Hamsher et colla b. (2005) 

pas détectée eau souterraine États-Unis Lindsey et colla b. (2001) 

44,42 ~/L eau de surface Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

16,30 llg/kg sédiments Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

Doxycycline 990 llg/kg fumier République Tchèque Tylova et colla b. (2010) 

17,7-3 100 llg/kg fumier de porcs Danemark Jacobsen et Halling-Sorensen (2006) 

0,296 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2012) 

pas détectée eau souterraine Chine Zhou et colla b. (2012) 

Oxytétracycline 60 ~-tg/kg fumier de boeufs et volailles Turquie Karci et Bacioglu (2009) 

48-1500 llg/kg fumier de porcs Danemark Jacobsen et Halling-Sorensen (2006) 

235-1700 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et collab. (2013a) 

0,71 ~/kg sol Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

pas détectée eau souterraine États-Unis Lindsey et colla b. (2001) 

0,32~-tg/L eau de surface Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

1,43 llg/kg sédiments Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

Tétracycline 400000 ~/kg fumier de bœufs Allemagne Hamsher et colla b. (2002) 

1-1600 llg/kg fumier de porcs Danemark Jacobsen et Halling-Sorensen (2006) 

67,1-9080 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2013a) 

177,84~-tg/kg sol Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

44,1 ~/kg sol Chine Li et colla b. (2011) 

254,82~-tg/L eau de surface Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

32,50 llg/kg sédiments Corée du sud Awad et colla b. (2014) 
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Tableau 3 Concentrations des sulfamldes dans !'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Sulfadiazine 630-2100 !lg/kg fumier de porcs Danemark Jacobsen et Halling-Sorensen (2006) 

13,4 ~/kg sol Chine Li et colla b. (2011) 
0,0014!1g/L eau souterraine Chine Zhou et colla b. (2012) 

0,0216-0,7088 11g/L eau de surface Espagne lglesias et colla b. (2012 et 2014) 

Sulfadiméthoxine 2,5 ~/L 
liquide provenant de lagunes de 

États-Unis (Iowa et Ohio) Campagnolo et collab. (2002) 
fumier de porcs 

4,9!1g/kg sol Chine Li et colla b. (2011) 
pas détectée eau souterraine États-Unis Lindsey et colla b. (2001) 
0,6-l5 ~/L eau de surface États-Unis Lindsey et colla b. (2001) 

pas détectée eau de surface Chine et Espagne 
Zhou et collab. (2013a); Garcia-

Galan et colla b. (2010) 

Sulfaguanidine pas détectée eau de surface Chine et Espagne 
Zhou et colla b. (2013a); Garcia-

Galan et colla b. (2010) 

Sulfaméthazine 2,5-380 11g/L 
liquide provenant de lagunes de 

États-Unis (Iowa et Ohio) Campagnolo et colla b. (2002) 
fumier de porcs 

600-20 000 ~/kg fumier de porcs Allemagne Thorsten et collab. (2003) 
200-300 ~/kg fumier de bœufs Allemagne Thorsten et colla b. (2003) 

5,5 ~/kg sol Chine Li et colla b. (2011) 
72 !lg/kg sol Canada Aust et colla b. (2008) 

1,11 ~/kg sol Corée du sud Awad et colla b. (2014) 
pas détectée eau souterraine États-Unis Lindsey et colla b. (2001) 
0,128!1YL eau souterraine Chine Zhou et collab. (2013a) 

5,3-31,1 ng/L eau de surface Espagne lglesias et collab. (2012 et 2014) 
0,04-9,6 11g/L eau de surface Corée du sud Awad et colla b. (2014) 

18,4-81,6 ng/L eau de surface Brésil Pinheiro et colla b. (2013) 
0,2211g/L eau de surface États-Unis Lindsey et colla b. (2001) 
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Tableau 4 Concentrations des macrolides dans l'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 

Érythromycine 2500 11g/L 
liquide provenant de lagunes de 

États-Unis (Iowa et Ohio) Campagnolo et colla b. (2002) 
fumier de porcs 

pas détectée sol Chine 
Zhou et colla b. (2012; 2013a; 

2013b) 
0,736 11g/L eau de surface Chine Zhou et colla b. (2013b) 

pas détectée sédiments Chine Zhou et colla b. (2012 et 2013b) 

Spiramycine 0,001 et 0,0079 11g/L eau de surface Italie Zuccato et collab. (2010) 

Tilmicosine 10-85,2 llg/kg fumier de volailles Malaisie Ho et collab. (2012) 
0,0023 et 0,0025 11g/L eau de surface Italie Zuccato et collab. (2010) 

Tylosine 99,5-2623,9 llg/kg fumier de volailles Malaisie Ho et colla b. (2012) 

290 ~/kg fumier de porcs États-Unis (Nebraska) Joy et colla b. (2013) 

32 llg/kg sol États-Unis (Nebraska) Joy et colla b. (2013) 
pas détectée sol Chine Zhou et colla b. (2013b) 
pas détectée eau souterraine Chine Zhou et colla b. (2012) 

0,02-0,03 11g/L eau de surface États-Unis (Michigan) Song et colla b. (2007) 

0,03521-!g/L eau de surface Chine Zhou et colla b. (2013b) 
pas détectée sédiments Chine Zhou et colla b. (2013b) 

Tableau 5 Concentrations des !)-!actamines dans !'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Amoxicilline 3000-4000 llg/kg fumier de porcs Allemagne Thorsten et colla b. (2003) 

Ceftiofur 2820 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2013a) 
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Tableau 6 Concentrations des qulnolones dans l'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Enrofloxacine 6680 llg/kg fumier de volailles Brésil leal et colla b. (2012) 

186,6-26 863,11lg/kg fumier de volailles Malaisie Ho et colla b. (2012) 

10,7 ~/kg fumier de porcs Chine Zhou et collab. (2013b) 

22,93 ~/kg sol Brésil leal et colla b. (2012) 

6,22 ~/kg sol Chine Zhou et colla b. (2012) 

4,83-95,8 llg/kg sol Chine Zhou et collab. (2013a) 
pas détectée eau souterraine Chine Zhou et collab. (2013b) 
0,05081lg/l eau de surface Espagne lglesias et collab. (2014) 

0,027 ~/L eau de surface Italie Sturini et colla b. 2009) 

14,17 ~/kg sédiments Chine Zhou et colla b. (2013b) 
17,7 llg/kg sédiments Chine Zhou et collab. (2012) 

Ciprofloxacine 1370 ~kg fumier de volailles Brésil leal et colla b. (2012) 
4,94 et 14 ~/kg sol Chine Zhou et colla b. (2013a) 

0,0813 llg/l eau de surface Chine Zhou et colla b. (2013b) 

32,9 ~/kg sédiments Chine Zhou et colla b. (2013b) 
8,72-20,5 llg/kg sédiments Chine Zhou et colla b. (2013a) 

Norfloxacine 2550 ~/kg fumier de volailles Brésil leal et colla b. (2012) 
10,2-47,9 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et coll ab. (2013a) 

6,45 ~/kg fumier de porcs Chine Zhou et collab. (2013b) 
9,35-58,8 llg/kg sol Chine Zhou et collab. (2013a) 

pas détectée eau souterraine Chine Zhou et colla b. (2012) 

0,071 ~/l eau de surface Chine Zhou et collab. (2013b) 
19,9 et 22,6 11g/kg sédiments Chine Zhou et collab. (2013a) 

6,10 llg/kg sédiments Chine Zhou et collab. (2013b) 

72 



Tableau Com:entratk:ms du triméthoprime dans l'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 

2500 llg/L 
liquide provenant de lagunes de 

États-Unis (Iowa et Ohio) Campagnolo et colla b. (2002) 
fumier de porcs 

Triméthoprime 

2,22 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2013b) 
4,44-246 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2013a) 

6,26 ~/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2012) 

pas détecté sol Chine Zhou et colla b. (2013a) 

0,83 ~/kg sol Chine Zhou et colla b. (2013b) 
0,00116 llg/L eau souterraine Chine Zhou et colla b. (2012) 

0,0137 et 0,0225 llg/L eau de surface Espagne lglesias et collab. (2012 et 2014) 
0,02821-!g/L eau de surface Chine Zhou et colla b. (2013b) 
pas détecté sédiments Chine Zhou et colla b. (2013b) 
pas détecté sédiments Chine Zhou et colla b. (2012) 

Tableau Concentrations de la lincomytine dans !'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 

2,5-240 llg/L 
liquide provenant de lagunes de 

États-Unis (Iowa et Ohio) Campagnolo et collab. (2002) 
fumier de porcs 

Li neomycine 

164-17 000 llg/kg fumier de porcs Chine Zhou et collab. {2013a) 
50 et 119 1-1g/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. {2013b) 

92,3 llg/kg sol Chine Zhou et colla b. {2013a) 

4,35 llg/kg sol Chine Zhou et colla b. {2013b) 
pas détecté eau souterraine Chine Zhou et colla b. (2012) 

5,19 llg/L eau de surface Chine Zhou et colla b. {2013b) 

20,91-!g/kg sédiments Chine Zhou et collab. {2013b) 
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Tableau 9 Concentrations du ch!oramphénlco! et du florfénico! dans l'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Chloramphénicol 0,00211g/L eau de surface et eau souterraine Chine Tong et colla b. (2009) 

0,002-0,011 ~/L eau de surface Corée Choi et collab. (2008) 

Florfénicol 0,95 ~L effluent de ferme Chine Wei et colla b. (2012) 
pas détecté sol Chine Zhou et colla b. (2013b) 

0,0053 11g/L eau souterraine Chine Zhou et colla b. (2013b) 

2,4 ~/L eau de surface Chine Wei et colla b. (2012) 

2,13 ~/L eau de surface Chine Zhou et colla b. (2013b) 
pas détecté sédiments Chine Zhou et colla b. {2013b) 

Tableau Hl Concentrations des ionophores dans l'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 

Monensin 0,183 11g/L 
sol fertilisé avec de la litière de 

États-Unis Sun et colla b. (2013) 
volailles 

0,002-0,037 ~/L 
eau de ruissellement de fermes de 

États-Unis (Michigan) Song et colla b. (2007) 
bœufs 

0,04-0,39 11g/L eau souterraine États-Unis (Californie) Watanabe et colla b. (2008) 
0,0053 et 0,0154 ~/L eau de surface Espagne lglesias et colla b. {2012 et 2014) 

0,036 ~/L eau de surface États-Unis (Colorado) Kim et Carlson {2006) 

31,5 ~/kg sédiments États-Unis (Colorado) Kim et Carlson (2006) 

Maduramicine 0,0132 et 0,023 ~L eau de surface Espagne lglesias et colla b. (2012 et 2014) 

Narasin 0,0093 11g/L eau de surface Espagne lglesias et colla b. (2014) 

0,038 ~/L eau de surface États-Unis (Colorado) Kim et Carlson (2006) 

16,6 llg/kg sédiments États-un·,s (Colorado) Kim et Carlson {2006) 

Salinomycine 0,0165 et 0,0262 11g/L eau de surface Espagne lglesias et collab. (2012 et 2014) 

0,007111g/L eau de surface Chine Zhou et colla b. (2013b) 

0,00711g/L eau de surface États-Unis (Colorado) Kim et Carlson (2006) 

--
30,1 ~/kg sédiments États-Unis (Colorado) Kim et Carlson (2Q_Q_6) 

Tableau 11 Concentrations de la badtradne et de !a tiamuHne dans l'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Bacitracine 646 et 19 000 ~/kg fumier de porcs Chine Zhou et colla b. (2013b) 

780 llg/kg fumier de porcs États-Unis (Nebraska) Joy et collab. {2013) 

Tiamuline 1,10 ~/L eaux usées de fermes de porcs Chine Ben et collab. (2013) 
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Tableau 12 Com:entrations des antiparasitaires dans !'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Albendazole moins de 0,22 ng/L eau de surface Espagne Zrncic et colla b. (2014) 

Fenbendazole 0,32 ng/L eau de surface Espagne Zrncic et collab. (2014) 
Oxibenzazole 1,16 ng/L eau de surface Espagne Zrncic et colla b. (2014) 
lvermecti ne 609 300 ng/kg fumier Espagne Fernandez et colla b. {2011) 

124 ng/kg sol Espagne Fernandez et colla b. {2011) 
5-118 ng/L eau de ruisellement Espagne Fernandez et colla b. (2011) 

Tableau 13 Concentrations des estrogènes dans !'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
1713-estradiol 21 800-101 000 ng/kg fumier de vaches laitières Chine Zhang et collab. (2014) 

16 600 ng/kg fumier de vaches laitières États-Unis Andaluri et collab. (2012) 
149 800 ng/kg fumier de poulets États-Unis And al uri et colla b. (2012) 
48-3000 ng/L eau de lagune de fumier de porcs États-Unis {Oklahoma) Fine et colla b. {2003) 

194 ng/L eau de lagune de fumier de porcs États-Unis Hutchins et colla b. (2007) 
4,5-90 ng/L eau de lagune de fumier de bœufs États-Unis {Indiana) Khan et Lee {2012) 

643 ng/L 
effluents de fermes de vaches 

États-Unis (Floride) Hanselman et colla b. (2006) 
laitières 

28,8-331 ng/L 
effluents de fermes de vaches 

Nouvelle-Zélande Sarmah et colla b. {2006) 
laitières 

80,4-243,5 ng/kg sol État-Unis (Géorgie) Jenkins et colla b. (2009) 
20-900 ng/kg sol Danemark Hansen et colla b. (2011) 

5000 ng/kg forme libre sol États-Unis (Delaware) Dutta et colla b. (2012) 
31,5 ng/L fraction extractible à l'eau du sol États-Unis (Dakota du Nord) Schuh et colla b. (2011) 

9,5-33 ng/L 
canaux d'irrigation de terres 

États-Unis (indiana) Gall et colla b. (2014) 
agricoles 

2,1 ng/L forme libre 
eau de ruissellement de terres 

États-Unis (Delaware) Dutta et coll ab. {2012) 
agricoles 

0,9-107 ng/L forme conjuguée 
eau de ruissellement de terres 

États-Unis (Delaware) Dutta et colla b. (2012) 
agricoles 

540 ng/L bovins non-traités; 1250 eau de ruisellement de parcs 
États-Unis (Nebraska) Bartelt-Hunt et colla b. {2012) 

ng/L bovins traités d'engraissement de bovins 
0,6 ng/L eau de surface États-Unis (Californie) Kolodziej et colla b. {2004) 

17a-estradiol 6200 ng/kg fumier de vaches États-Unis Andaluri et collab (2012) 
92 700 ng/kg fumier de poulets États-Unis Andaluri et collab (2012) 

2282 ng/L effluents de fermes de vaches États-Unis (Floride) Hanse Iman et colla b. (2006) 
laitières 
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Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 

18,8-1028 ng/L 
effluents de fermes de vaches 

Nouvelle-Zélande Sarmah et colla b. (2006) 
17a-estradiol laitières 

8 ng/L effluents de fermes de porcs Nouvelle-Zélande Sarmah et collab. (2006) 
9-480 ng/L eau de lagune de fumier de bœufs États-Unis (Indiana) Khan et Lee (2012) 

8000 ng/kg forme libre sol États-Unis (Delaware) Dutta et colla b. (2012) 
150-6 500 ng/kg sol Danemark Hansen et colla b. (2011) 

1,5 et 12 ng/L forme libre 
eau de ruissellement de terres 

États-Unis (Delaware) Dutta et colla b. (2012) 
agricoles 

1,39-8,5 ng/L forme conjuguée 
eau de ruissellement de terres 

États-Unis (Delaware) Dutta et colla b. (2012) 
agricoles 

Estrone 44 200 ng/kg fumier de poulets États-Unis Andaluri et colla b. (2012) 
16 100 ng/kg fumier de vaches États-Unis Andaluri et colla b. (2012) 
44100 ng/kg Litière de volailles États-Unis (Maryland et Delaware) Bevacqua et collab. (2011) 

392-24 100 ng/L eau de lagune de fumier de porcs États-Unis (Oklahoma) Fine et colla b. (2003) 
9940 ng/L eau de lagune de fumier de porcs États-Unis Hutchins et collab. (2007) 

118-1810 ng/L eau de lagune de fumier de bœufs États-Unis (Indiana) Khan et Lee (2012) 

879 ng/L 
effluents de fermes de vaches 

États-Unis (Floride) Hanselman et colla b. (2006) 
laitières 

40,9-3123 ng/L 
effluents de fermes de vaches 

Nouvelle-Zélande Sarmah et colla b. (2006) 
laitières 

27,3 ng/L effluents de fermes de porcs Nouvelle-Zélande Sarmah et colla b. (2006) 
400-1120 ng/kg sol Danemark Hansen et colla b. (2011) 

9-40 ng/L 
canaux d'irrigation de terres 

États-Unis (Indiana) Gall et colla b. (2014) 
agricoles 

<0,1-17 ng/L 
canaux d'irrigation de terres 

États-Unis (Californie) Kolodziej et colla b. (2004) 
agricoles 

0,9 ng/L eau de surface États-Unis (Californie) Kolodziej et colla b. (2004) 
0,10-9,31 ng/L eau de surface Royaume-Uni Matthiessen et colla b. (2006) 

Estriol 1-960 ng/L eau de lagune de fumier de bœufs États-Unis (Indiana) Khan et Lee (2012) 
175-10 900 ng/L eau de lagune de fumier de porcs États-Unis (Oklahoma) Fine et colla b. (2003) 

6290 ng/L eau de lagune de fumier de porcs États-Unis Hutchins et colla b. (2007) 
11 000 ng/kg forme libre sol États-Unis (Delaware) Dutta et colla b. (2012) 

2,9 et 18,2 ng/L forme libre 
eau de ruissellement de terres 

États-Unis (Delaware) Dutta et collab. (2012) 
agricoles 

3,5-19,6 ng/L 
canaux d'irrigation de terres 

États-Unis (Indiana) Gall et colla b. (2014) 
_<lgricoles 
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Tableau 14 Concentrations des progestatifs clans l'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Progestérone 63 400 ng/kg Litière de volailles États-Unis (Maryland et Delaware) Bevacqua et collab. (2011) 

390 ng/L bovins non-traités; 570 eau de ruisellement de parcs 
États-Unis (Nebraska) Bartelt-Hunt et colla b. (2012) 

ng/L bovins traités d'engraissement de bovins 
900-1460 ng/kg sol Danemark Hansen et colla b. (2011) 

Acétate de mélengestrol 0,0006-0,034 ng/kg sol Allemagne Schiffer et colla b. (2001) 

Tab!eau Concentrations androgènes dans !'environnement 

Substance Concentration mesurée Matrice Pays ou région Référence 
Testostérone 120-2400 ng/kg sol Danemark Hansen et colla b. (2011) 

17,3-68,1 ng/kg sol État-Unis (Géorgie) Jenkins et colla b. {2009) 

6-50,5 ng/L 
canaux d'irrigation de terres 

États-Unis (Indiana) Gall et colla b. (2014) 
agricoles 

<0,3-1,9 ng/L 
canaux d'irrigation de terres 

États-Unis (Californie) Kolodziej et colla b. (2004) 
agricoles 

0,6 ng/L eau de surface États-Unis (Californie) Kolodziej et colla b. (2004) 

Androstènedione 830-2900 ng/kg sol Danemark Hansen et colla b. (2011) 

1,6-16,6 ng/L 
canaux d'irrigation de terres 

États-Unis (Indiana) Gall et colla b. {2014) 
agricoles 

Androstérone 
1000 ng/L bovins non-traités; 1050 eau de ruisellement de parcs 

États-Unis (Nebraska) Bartelt-Hunt et colla b. (2012) 
ng/L bovins traités d'engraissement de bovins 

22-1720 ng/L de 17a-trenbolone; 4-
Acétate de trenbolone 110 ng/L de 17~-trenbolone; 6-150 eau de lagunes de fumier de bœufs États-Unis (Indiana) Khan et Lee (2012) 

ng/L de trendione 
<5 ng/L bovins non-traités; <5-115 eau de ruisellement de parcs 

États-Unis (Nebraska) Bartelt-Hunt et colla b. (2012) 
ng/L bovins traités d'engraissement de bovins 

9,7-22,7 ng/L de 17a-trenbolone; 
canaux d'irrigation de terres 

4,1-162 ng/L de 17~-trenbolone; États-Unis (Indiana) Gall et colla b. (2014) 
6,5-35,3 ng/L de trendione 

agricoles 
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Annexe 2 Valeurs de toxicité des pharmaceutiques vétérinaires 
Tableau 1& Valeurs de toxicité de la chlortétracydine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Bactéries aérobies provenant 

48 heures 0,002-5 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 0,03mg/L 
Halling-Sorensen et colla b. 

de boues (2002) 

Vibrio fischeri (bactérie 
15 minutes N.D. 

Inhibition de la 
CE50 = 13 mg/L Park et Choi (2008) 

marine) bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 
Microcystis aeruginosa 

7 jours 0,002-10 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 0,006 mg/L Halling-Sorensen (2000) 
(cyanobactérie) 

Pseudokirchneriella 
7 jours 0,005-10 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 3,1 mg/L Halling-Sorensen (2000) 

subcapitata (microalgue) 

Champignons 
Glomus intraradieces 28jours 0,01-1 mg/L Production de spores CE50 = 0,147 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Plantes 
Cichaorium endivia (avoine) 4-5 jours 0-500 mg/L Germination CE 50= 16 mg/L Liu et colla b. (2009) 

Cucumis sativus (Concombre) 4-5 jours 0-500 mg/L Germination CE50 = 48 mg/L Liu et colla b. (2009) 

Daucus carota (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CE50 > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Longueur des racines CE50 = 1,141 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
28jours 0,01-1 mg/L Longeur des racines CE50 = 0,95 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Lactuca sativa (laitue) 5 jours 0-10 mg/L Germination CE50 > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Longueur des racines CE50 > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) 5 jours 0-10 mg/L Germination CE50 > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Longueur des racines CE50 > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Oryza sativa (Riz) 4-5 jours 0-500 mg/L Germination CE50 = 39 mg/L Liu et colla b. (2009) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
Daphnia magna (Daphnie) 48 heures N,D, Immobilisation CE50 = 225 mg/L Park et Choi (2008) 

Moina macrocopa (puce 
48 heures N.D. Immobilisation CESO = 272 mg/L Park et Choi (2008) 

d'eau) 

Eisenia fetida (Ver de terre 
28 jours 0-300 mg/kg Nombre de juvéniles CESO = 96,1 mg/kg Lin et colla b. (2012) 

rouge) 

CSEO = 2,48 mg/kg Lin et colla b. (2012) 

Nombres de cocons CESO = 120,3 mg/kg Lin et colla b. (2012) 

CSEO = 3,37 mg/kg Lin et colla b. (2012) 

Amphibiens et Poissons 
Oryzias latipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité CLSO = 78, 9 mg/L Park et Choi (2008) 

Xenopus/aevis (Grenouille) 96 heures 0-100 mg/L Malformations CSEO > 100 mg/L Richards et Cole (2006) 
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Tableau 17 Valeurs de toxicité de la doxycydino 

Espèce Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Cyanobactéries et Algues 
Chlore/la vulgaris {algue 

48 heures 75-7500 mg/L Inhibition de la croissance CESO = 156,14 mg/L Fernandez et colla b. (2004) 
verte) 

Champignons 

Glomus intraradieces 28 jours 0,01-1 mg/L Production de spores CESO = 0,045 mg/L Hillis et colla b. {2008) 

Plantes 

Daucus carota (carotte) 28 jours 0,01-1 mg/L Longeur des racines CESO > 1 mg/L Hillis et colla b. {2008) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 75-7500 mg/L Mortalité CLSO = 156,14 mg/L Fernandez et colla b. {2004) 

Eisenia fetida (Ver de terre 
14 jours 75-7500 mg/L Mortalité CLSO > 1000 mg/L Fernandez et collab. {2004) 

rouge) 

Amphibiens et Poissons 

Danio re rio {Poisson zèbre) 96 heures 75-7500 mg/L Mortalité CLSO > 50 mg/L Fernandez et colla b. {2004) 
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Tableau Ul Valeurs de toxicité de !'oxytétracydine 

Espèce Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Bactéries aérobies provenant 

48 heures 0,001-20 mg/l Inhibition de la croissance CE50 = 0,08 mg/L 
Halling-Sorensen et colla b. 

de boues (2002) 

Vibrio fischeri (bactérie 
15 minutes N.D. 

Inhibition de la 
CEso = 87mg/L Park et Choi (2008) 

marine) bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 
Microcystis aeruginosa 

7 jours 0,04-0,36 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,207 mg/l 
Holten-Lützhoft et colla b. 

(cyanobactérie) (1999) 
Pseudokirchnerie/la 

72 heures 3-12 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 4,5 mg/L 
Holten-Lützhoft et colla b. 

subcapitata (microalgue) (1999) 

Rhodomonas sa/ina (algue) 72 heures 0,8-3 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 1,6 mg/L 
Holten-Lützhoft et colla b. 

(1999) 

Champignons 
Glomus intraradieces 28 jours 0,01-1 mg/l Production de spores CEso > 1 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Plantes 
Daucus carota (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Longueur des racines CEso = 4,909 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
28jours 0,01-1 mg/L Longeur des racines CEso > 1 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Lactuca sativa (laitue) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) 5jaurs 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
longueur des racines CEso > 10 mg/l Hillis et colla b. (2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 1-100 mg/L Immobilisation CMEO = 100 mg/l 
Wollenberger et colla b. 

(2000) 
48 heures N.D. Immobilisation CEso = 621,2 mg/L Park et Chai (2008) 

21 jours 7,8-230 mg/L Reproduction CEso = 4,6 mg/l 
Wollenberger et colla b. 

(2000) 

Aporrectodea caliginosa (Ver 
1 semaine 0-5000 mg/kg Mortalité Clso > 5000 mg/kg Baguer et collab. (2000) 

de terre) 

Enchytroeus crypticus (Ver de 
2 semaines 0-5000 mg/kg Mortalité Clso > 5000 mg/kg Baguer et colla b. (2000) 

terre) 

Fo/somia fimetaria 
1 semaine 0-5000 mg/kg Mortalité Clso > 5000 mg/kg Baguer et colla b. (2000) 

(Collembola) 

Amphibiens et Poissons 
Danio rerio (Poisson zèbre) 96 heures 0-900 mg/l Mortalité des embryons _____ Clso = 330 mg/L ______ Oliveira et colla b. (2013) 
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19 Valeurs de toxicité de la tétracycline 

Espèce Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Bactéries aérobies provenant 
48 heures 0,005-5 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,08 mg/L 

Halling-Sorensen et colla b. 

de boues (2002) 

Cyanobactéries et Algues 

Anabaena CPB4337 
10 minutes O,ül-100 mg/L 

Inhibition de la 
CEso= 6,2 mg/L 

Gonzalez-Pieiter et colla b. 

(cyanobactérie) bioluminescence (2013) 

Microcystis aeruginosa 
7 jours 0,003-10 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,09mg/L Halling-Sorensen (2000) 

(cyanobactérie) 

Pseudokirchneriel/a 
7 jours 0,005-10 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 2,2 mg/L Halling-Sorensen (2000) 

subcapitata (microalgue) 

72 heures 0,01-100 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 3,31 mg/L 
Gonzalez-Pieiter et colla b. 

(2013) 

Champignons 

Glomus intraradieces 28 jours O,ül-1 mg/L Production de spores CEso > 1 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Plantes 

Cichaorium endivia (avoine) 4-5 jours 0-300mg/L Germination CEso = 57 mg/L Liu et colla b. (2009) 

Cucumis sativus (Concombre) 4-5 jours 0-300mg/L Germination CEso = 203 mg/L Liu et colla b. (2009) 

Daucus carota (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hi !lis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CE50 = 0,212 mg/L Hi !lis et colla b. (2011) 

28 jours 0,01-1 mg/L Longe ur des racines CEso> 1 mg/L Hi !lis et colla b. (2008) 

Lactuca sativa (laitue) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L . Hi! lis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Oryza stiva 4-5 jours 0-300mg/L Germination CEso = 69 mg/L Liu et colla b. (2009) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 1-340 mg/L Immobilisation CSEO = 340 mg/L 
Wollenberger et colla b. 

(2000) 
·--
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Tableau 20 Va feurs de toxicité de ia su!fadiazine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Arthrobacter globiformis 

4 heures N.D. 
Inhibition de l'activité 

CEso >125 mg/L 
Bialk-Bielinska et colla b. 

(bactérie terrestre) enzymatique (2011) 

Vibrio fischeri (bactérie 
30 minutes N.D. 

Inhibition de la 
CEso > 25 mg/L 

Bialk-Bielinska et colla b. 
marine) bioluminescence (2011) 

Cyanobactéries et Algues 
Micracystis aeruginasa 

7 jours 0,02-0,18 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,135 mg/L 
Holten-Lützhoft et colla b. 

(cyanobactérie) (1999) 

Pseudokirchneriella 
72 heures 3-27 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 7,8 mg/L 

Holten-Lützhoft et colla b. 
subcapitata (microalgue) (1999) 
Scenedesmus vacuo/atus 

24 heures N.D. Inhibition de la croissance CEso = 2,22 mg/L 
Bialk-Bielinska et colla b. 

(algue) (2011) 

Plantes aquatiques et terrestres 

Lemna minor (lentille d'eau) 7 jours N.D. Inhibition de la croissance CEso = 0,07 mg/L 
Bialk-Bielinska et colla b. 

(2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 50-500 mg/L Immobilisation CEso = 212 mg/L De Liguera et colla b. (2009} 

Arbacia lixula (Oursin noir) 72 heures 0-200 mg/L Anormalité des embryons CEso =59, 76 mg/L Carballeira et colla b. (2012} 

Paracentrotus lividus (Oursin 
48 heures 0-200 mg/L Anormalité des embryons CE 50 = 12,7 mg/L Carballeira et colla b. (2012) 

violet) 
-----
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Tableau 21 Valeurs de toxicité de la su!fadiméthoxine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Arthrobacter globiformis 
4 heures N.D. 

Inhibition de l'activité 
CEso >50 mg/L 

Bialk-Bielinska et colla b. 
(bactérie terrestre) enzymatique (2011) 

Vibrio fischeri (bactérie 
30 minutes N.D. 

Inhibition de la 
CEso > 50 mg/L 

Bialk-Bielinska et colla b. 
marine) bioluminescence (2011) 

Cyanobactéries et Algues 

Chlore/la vulgaris (algue 
72 heures N.D. Inhibition de la croissance CEso = 11,2 mg/L Eguchi et colla b. (2004) 

verte) 

Pseudokirchneriel/a 
72 heures N.D. Inhibition de la croissace CEso = 2;3 mg/L Eguchi et col/ab. (2004) 

subcapitata (microalgue) 

Plantes aquatiques et terrestres 
Lemna gibba (lentille d'eau 

7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso = 0,248 mg/L Brain et colla b. (2004) 
bossue) 

Nombre de frondes CEso = 0,445 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Lem na minor (lentille d'eau) 7 jours N.D. Inhibition de la croissance CE50 = 0,02 mg/L 
Bialk-Bielinska et colla b. 

(2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 200-500 mg/L Immobilisation CEso = 270 mg/L De Ligua ra et colla b. (2009) 

48 heures N.D. Immobilisation CEso = 248 mg/L Park et Chai (2008) 

Moina macrocopa (puce 
48 heures N.D. Immobilisation CEso = 183,9mg/L Park et Chai (2008) 

d'eau) 

Amphibiens et Poissons 

Oryzias latipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité CLso > 500 mg/L ParketChoi (2008) 
--------
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Tableau 22 Valeurs de toxicité de la sulfaguanidlne 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Arthrobacter g/obiformis 

4 heures N.D. 
Inhibition de l'activité 

CE50 > 107 mg/L 
Bialk-Bielinska et colla b. 

(bactérie terrestre) enzymatique (2011) 

Vibrio fischeri (bactérie 
30 minutes N.D. 

Inhibition de la 
CEso > 50 mg/L 

Bialk-Bielinska et collab. 

marine) bioluminescence (2011) 

Cyanobactéries et Algues 

Scenedesmus vacuo/atus 
24 heures N.D. Inhibition de la croissance CE50 = 3,42 mg/L 

Bialk-Bielinska et collab. 

(algue) (2011) 

Plantes aquatiques et terrestres 
1 

Lemna minor (lentille d'eau) 7 jours N.D. Inhibition de la croissance CEso = 0,22 mg/L 
Bialk-Bielinska et colla b. 

{2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 0,5-5 mg/L Immobilisation CEso = 3,86 mg/L De Liguoro et colla b. (2009) 
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Tabieau 23 Valeurs de toxicité de !a su!faméthazine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Arthrobacter globiformis 
4 heures N.D. 

Inhibition de l'activité 
CEso > 139 mg/L 

Bialk-Bielinska et colla b. 
(bactérie terrestre) enzymatique (2011) 

Vibrio fischeri (bactérie 
30 minutes N.D. 

Inhibition de la 
CEso > 100 mg/L 

Bialk-Bielinska et colla b. 
marine) bioluminescence (2011) 

Cyanobactéries et Algues 

Pseudokirchneriella 
72 heures 1-34 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 8, 7 mg/L Yang et colla b. (2008) 

subcapitata (microalgue) 
CSEO = 1 mg/L Yang et collab. (2008) 

Scenedesmus vacuo/atus 
24 heures N.D. Inhibition de la croissance CEso = 19,52 mg/L 

Bialk-Bielinska et colla b. 
(algue) (2011) 

Plantes aquatiques et terrestres 

Lemna gibba (lentille d'eau 
7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso = 1,277 mg/L Brain et colla b. (2004) 

bossue) 
Nombre de frondes CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Lem na minor (lentille d'eau) 7 jours N.D. Inhibition de la croissance CE 50 = 1, 7 4 mg/L 
Bialk-Bielinska et collab. 

(2011) 

Daucus carota (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CE50 = 0,545 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Lactuca sativa (laitue) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) 5 jours 0-10 mg/L Germination CE5o > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 151-314 mg/L Immobilisation CEso = 202 mg/L De Liguoro et colla b. (2009) 
48 heures N.D. Immobilisation CEso = 215,9 mg/L Park et Choi (2008) 

Moina macrocopa (puce 
48 heures N.D. Immobilisation CEso = 110,7 mg/L Park et Choi (2008) 

1 

d'eau) 

Amphibiens et Poissons 

Oryzias/atipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité CLso > 500 mg/L Park et Choi (2008) 
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Tableau 24 Valeurs de toxicité de !'érythromycine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Cyanobactéries et Algues 
Anabaena CPB4337 

10 minutes 0,001-10 mg/L 
Inhibition de la 

CE5o= 0,022 mg/L 
Gonzalez-Pieiter et colla b. 

(cyanobactérie) bioluminescence (2013} 

Microcystis aeruginosa 
7 jours N.D. Inhibition de la croissance CEso = 0,023 mg/L Ando et collab. (2007) 

(cyanobactérie) 

Chlore/la vulgaris (algue 
72 heures N.D. Inhibition de la croissance CEso = 33,8 mg/L Eguchi et colla b. (2004) 

verte) 

Pseudokirchneriel/a 
72 heures N.D. Inhibition de la croissace CEso = 0,0366 mg/L Eguchi et colla b. (2004) 

subcapitata (microalgue) 

72 heures 0,001-10 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,35 mg/L 
Gonzalez-Pieiter et colla b. 

(2013) 

Plantes aquatiques et terrestres 1 

Lemna gibba (lentille d'eau 
7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

bossue) 
Nombre de frondes CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Amphibiens et Poissons 1 

Morane saxatilis (Bar rayé) 4 jours N.D. Mortalité Clso = 349 mg/L Bills et collab. (1993) 1 

Tableau 25 Valeurs de toxicité de !a spiramycine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Cyanobactéries et Algues i 

Microcystis aeruginosa 
7 jours 0,002-10 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,005 mg/L Halling-Sorensen (2000) 

(cyanobactérie) 

Pseudokirchneriel/a 
7 jours 0,005-10 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 2,3 mg/L Halling-Sorensen (2000} 

subcapitata (microalgue) 
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Tableau 26 Valeurs de toxicité de la tylosine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Vibrio fischeri (bactérie 
30 minutes 0,0001-10 mg/L 

Inhibition de la 
CE50 > 1,8 mg/L 

Van der Grinten et coll ab. 
marine) bioluminescence (2010) 

Cyanobactéries et Algues 

Microcystis oeruginosa 
7 jours 0,002-1,25 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,034mg/L Halling-Sorensen (2000) 

(cyanobactérie) 

24 heures 0,0001-10 mg/L 
Rendement 

CEso = 0,29mg/L 
Van der Grinten et colla b. 

photosynthétique (2010) 

Pseudokirchneriel/a 
7 jours 0,1-25 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 1,38 mg/L Halling-Sorensen (2000) 

subcapitata (microalgue) 

72 heures 0,064-1 mg/L Inhibition de la croissance Clso = 0,21 mg/L Yang et colla b. (2008) 
CMEO = 0,064 mg/L Yang et colla b. (2008) 

24 heures 0,0001-10 mg/L 
Rendement 

CE50 = 0,0089 mg/L 
Van der Grinten et colla b. 

photosynthétique (2010) 

Champignons 

Glomus intraradieces 28 jours 0,01-1 mg/L Production de spores CEso = 0,555 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Plantes aquatiques et terrestres 
1 

Lemna gibba (lentille d'eau 
7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

bossue) 
Nombre de frondes CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Daucus caro ta (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso = 0,545 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

28 jours 0,01-1 mg/L Longe ur des racines CEso > 1 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Lactuca sativa (laitue) 5jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hi !lis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hi !lis et colla b. (2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 1 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 50-1600 mg/L Immobilisation CEso = 680 mg/L 
Wollenberger et collab. 

(2000) 

21 jours 5,6-180 mg/L Reproduction CSEO = 45 mg/L 
Wollenberger et colla b. 

(2000) 

Aporrectodea ca/iginosa (Ver 
1 semaine 0-5000 mg/kg Mortalité CL5o > 5000 mg/kg Baguer et colla b. (2000) 

de terre) 

Enchytraeus crypticus (Ver de 
2 semaines 0-5000 mg/kg Mortalité CLso = 3381 mg/kg Baguer et colla b. (2000) 

terre) 

Fo/somia fimetaria 
1 semaine 0-5000 mg/kg Mortalité CLso > 5000 mg/kg Baguer et colla b. (2000) 

(Collembola) 
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Tableau 27 Valeurs de toxicité de !a néomycine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Vibrio fischeri (bactérie 

15 minutes N.D. 
Inhibition de la 

CE 50 > 1000 mg/L Park et Chai (2008) 
marine) bioluminescence 

Plantes aquatiques et terrestres 
Lem na gibba (lentille d'eau 

7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 
bossue) 

Nombre de frondes CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
Daphnia magna (Daphnie) 48 heures N.D. Immobilisation CEso = 42,1 mg/L Park et Chai (2008) 

Moina macrocopa (puce 
48 heures N.D. Immobilisation CEso = 34,1 mg/L Park et Chai (2008) 

d'eau) 

Amphibiens et Poissons 
Oryzias latipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité CLso = 80,8mg/L Park et Chai (2008) 
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Tableau 28 Valeurs de toxicité de !a streptomycine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Vibrio fischeri (bactérie 

24 heures N.D. 
Inhibition de la 

CEso = 8,21 mg/l Backhauss et Grimme (1999) 
marine) bioluminescence 

30 minutes 0,0001-10 mg/l 
Inhibition de la 

CEso > 0,4 mg/l 
Van der Grinten et colla b. 

bioluminescence (2010) 

Cyanobactéries et Algues 
Chlore/la vulgaris (algue 

96 heures 0-1 mg/l Inhibition de la croissance CE5o = 20,08 mg/l Qian et colla b. (2012) 
verte) 

Microcystis aeruginosa 
7 jours 0,002-10 mg/l Inhibition de la croissance CEso = 0,28 mg/l Halling-Sorensen (2000) 

(cyanobactérie) 
96 heures 0-1 mg/l Inhibition de la cro'1ssance CEso = 0,007mg/l Qian et collab. {2012) 

24 heures 0,0001-10 mg/l 
Rendement 

CE50 = 0,034 mg/l 
Van der Grinten et collab. 

photosynthétique (2010) 
Pseudokirchneriella 

7 jours 0.005-100 mg/l Inhibition de la croissance CEso = 0,133 mg/l Halling-Sorensen {2000) 
subcapitata (microalgue) 

24 heures 0,0001-10 mg/l 
Rendement 

CEso = 1,5 mg/l 
Van der Grinten et collab. 

photosynthétiq ue (2010) 

Plantes aquatiques et terrestres 
Lemna gibba (lentille d'eau 

7 jours 0-1 mg/l Poids humide CEso > 1 mg/l Brain et collab. {2004) 
bossue) 

Nombre de frondes CEso > 1 mg/l Brain et collab. (2004) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 20,4-1600 mg/l Immobilisation CMEO = 487 mg/L Wollenberger et al. (2000) 
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Tableau 29 Valeurs de toxicité de !'amoxicil!ine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Vibrio fischeri (bactérie 

15 minutes N.O. 
Inhibition de la 

CE50 = 3597 mg/L Park et Choi (2008) 
marine) bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 
Anabaena CPB4337 

10 minutes 0,01-1500 mg/L 
Inhibition de la 

CEso = 56,3 mg/L 
Gonzalez-Pieiter et colla b. 

(cyanobactérie) bioluminescence (2013) 
Microcystis aeruginosa 

7 jours 0,0009-0,0038 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 0,0037 mg/L 
Holten-Lützhoft et colla b. 

(cyanobactérie) (1999) 
Pseudokirchneriella 

72h 0,01-1500 mg/L Inhibition de la croissance CE 50 > 1500 mg/L 
Gonzalez-Pieiter et colla b. 

subcapitata (microalgue) (2013) 

72 heures 2,5-250 mg/L Inhibition de la croissance CSEO = 250 mg/L 
Holten-Lützhoft et colla b. 

(1999) 

Plantes aquatiques et terrestres 1 

Lemna gibba (lentille d'eau 
7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

bossue) 

Nombre de frondes CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) i 

Daucus carota (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
! Longueur des racines CEso> 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Lactuca sativa (laitue) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et collab. (2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
1 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures N.D. Immobilisation CEso > 1000 mg/L Park et Choi (2008) 
Moina macrocopa (puce 

48 heures N.D. Immobilisation CE50 > 1000 mg/L Park et Choi (2008) 
d'eau) 

Amphibiens et Poissons . 
Danio rerio (poisson zèbre) 96 heures 0-1125 mg/L Mortalité des embryons CLso > 100 mg/L Oliveira et al (2013) 
Oryzias latipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité CL50 > 1000 mg/L Park et Choi (2008) 
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Espèce (nom commun) 

Vibrio fischeri (bactérie 
marine) 

Microcystis aeruginosa 
(cyanobactérie) 

Pseudokirchneriella 
subcapitata (microalgue) 

Daphnia magna (Daphnie) 

Moina macrocopa (puce 
d'eau) 

Arbacia lixula (Oursin noir) 

Paracentrotus lividus (Oursin 
violet) 

Oryzias latipes (Médaka) 

Espèce (nom commun) 

Microcystis aeruginosa 
(cyanobactérie) 

Pseudokirchneriella 
subcapitata (microalgue) 

Durée de l'exposition 

15 minutes 

24 heures 

7 jours 

72 heures 

7 jours 

48 heures 

48 heures 

72 heures 

48 heures 

96 heures 

Durée de l'exposition 

7 jours 

7 jours 

Tableau 30 Vale urs de toxicité de !'amp!di!ine 

ations Gamme de concentr. 
testées 

Effet testé 

Bactéries 
Inhibition de la 

bioluminescence 
N.D. 

Inhibition de la 
bioluminescence 

N.D. 

~obactéries et Algues Cyan 

N.D. 

N.D. 

N.D. 

Inhibition de la croissance 

Inhibition de la croissace 

Inhibition de la croissance 

Invertébré és aquatiques et terrestres 
N.D. Immobilisation 

N.D. Immobilisation 

0,5-300 mg/L Anormalité des embryons 

0,5-300 mg/L Anormalité des embryons 

Am phibiens et Poissons 
N.D. Mortalité 

Tableau 31 Va/eu rs de toxicité de la pénidil!ne G 

at ions Gamme de concentra 
testées 

Effet testé 

1obactéries et Algues Cyan 

0,002-0,01 mg/ L Inhibition de la croissance 

3-100 mg/L Inhibition de la croissance 

Valeur de toxicité Référence 

CEso = 2627 mg/L Park et Chai (2008) 

CEso = 163 mg/L Backhaus et Grimme (1999) 

CEso = 0,0002 mg/L Ando et col/ab. (2007) 

CEso > 1000 mg/L Eguchi et col/ab. (2004) 

CEso > 1000 mg/L Ando et col/ab. (2007) 

CEso > 1000 mg/L Park et Chai (2008) 

CEso > 1000 mg/L Park et Chai (2008) 

CEso = 29,3 mg/L Carballeira et colla b. (2012) 

CEso = 168 mg/L Carballeira et col/ab. (2012) 

Clso > 1000 mg/L Park et Chai (2008) 

Valeur de toxicité Référence 

CEso = 0,006 mg/L Halling-Sorensen (2000) 

CSEO = 100 mg/L Halling-Sorensen (2000) 
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Tableau 32 Valeurs de toxicité de î'enrof!oxadne 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Vibrio fischeri (bactérie 

15 minutes N.D. 
Inhibition de la 

CE50 = 326,8 mg/L Park et Chai (2008) 
marine) bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 

Anabaena f/os-aquae 
72 heures 0,0016-1 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 0,173 mg/L Ebert et collab. (2011) 

(cyanobactérie) 

Microcystis aeruginosa 
5 jours N.D. Inhibition de la croissance CEso = 0,049 mg/L Robinson et colla b. (2005) 

(cyanobactérie) 

Desmodesmus subspicatus 
72 heures 0,04-25 mg/L Inhibition de la croissance CE 50 = 5,568 mg/L Ebert et colla b. (2011) 

(algue verte) 

Pseudokirchneriella 
3jours N.D. Inhibition de la croissance CEso = 3,1 mg/L Robinson et colla b. (2004) 

subcapitata (microalgue) 

Plantes aquatiques et terrestres 
Lemna minar (lentille d'eau) 7 jours 0,009-9,216 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,107 mg/L Ebert et collab. (2011} 

7jours N.D. Nombre de frondes CE50 = 0,114 mg/L Robinson et colla b. (2004} 

Brassica campestris (choux 
3 jours 5-200 mg/kg Germination Clso = 138,8 mg/kg Jin et colla b. (2009) 

chinois) 

Cyphomandra betacea 
5 jours 5-200 mg/kg Germination Clso = 700 mg/kg Jin et collab. (2009) 

(tomate) 

Myriophyllum spicatum 
14 jours 1-90 mg/L Inhibition de la croissance Clso > 100 mg/L Ebert et colla b. (2011) 

(Myriophylle en épis) 

Triticum oestivum (blé) 2jours 20-1000 mg/kg Germination Clso = 125,7 mg/kg Jin et colla b. (2009} 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
Daphnia magna (Daphnie) 48 heures N.D. Immobilisation CEso =56, 7 mg/L Park et Chai (2008} 

Moina macrocopa (puce 
48 heures N.D. Immobilisation CEso > 200 mg/L Park et Chai (2008) 

d'eau) 

Amphibiens et Poissons 
Oryzios latipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité Clso > 44,3 mg/L Park et Chai (2008) 
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Espèce (nom commun) Duré 

Anabaena flos-aquae 
(cyanobactérie) 

Microcystis aeruginosa 
(cyanobactérie) 

Desmodesmus subspicatus 
(algue verte) 

Pseudokirchneriel/a 
subcapitota (microalgue) 

Lemna gibba (lentille d'eau 

bossue) 

Lem na minor (lentille d'eau) 

Xenopus /aevis (Grenouille) 

ede l'exposition 

72 heures 

5 jours 

72 heures 

72 heures 

3 jours 

7 jours 

7 jours 

7jours 

96 heures 

Tableau 33 Valeurs de toxfdté de !a ciprofloxadne 

Gamme de concentrations 
Effet testé 

testées 

Cyanobactéries et Algues 

0,001-0,6 mg/L Inhibition de la croissance 

N.D. Inhibition de la croissance 

0,08-64 mg/L Inhibition de la croissance 

5-20 mg/L Inhibition de la croissance 

N.D. Inhibition de la croissance 

Plantes aquatiques et terrestres 

0-1 mg/L Poids humide 

Nombre de frondes 

0,0016-10 mg/L Inhibition de la croissance 

N.D. Nombre de frondes 

Amphibiens et Poissons 

0-100 mg/L Malformations 

Valeur de toxicité Référence 

CEso = 0,0102 mg/L Ebert et collab. (2011) 

CEso = 0,017 mg/l Robinson et colla b. (2004) 

CEso = 8,042 mg/L Ebert et collab. (2011) 

CEso = 6, 7 mg/L Yang et colla b. (2008) 

CMEO = 5 mg/L Yang et colla b. (2008) 

CEso = 18,7 mg/L Robinson et collab. (2004) 

CEso = 0,698 mg/L Brain et colla b. (2004) 

CEso = 0,697 mg/L Brain et colla b. (2004) 

CEso = 0,0625 mg/L Ebert et colla b. (2011) 

CEso = 0,203 mg/L Robinson et colla b. (2004) 

CEso > 100 mg/L Richards et Cole (2006) 
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Tableau 34 Valeurs de toxicité de !a norf!oxadne 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Vibrio fischeri (bactérie 

24 heures N.D. 
Inhibition de la 

CE 50 = 0,0233 mg/L Backhaus et Grimme (1999) 
marine) bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 

Anabaena CPB4337 
10 minutes 0,01-100 mg/L 

Inhibition de la 
CE50 = 5,6 mg/L 

Gonzalez-Pieiter et colla b. 

(cyanobactérie) bioluminescence (2013) 

Micracystis aeruginosa 
7 jours N.D. Inhibition de la croissance CE50 = 0,062 mg/L Ando et colla b. (2007) 

(cyanobactérie) 

Chlore/la vulgaris (algue 
72 heures N.D. Inhibition de la croissance CEso = 10,4 mg/L Eguchi et colla b. (2004) 

verte) 

Pseudokirchneriella 
72 heures 1-64 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 18 mg/L Yang et colla b. (2008) 

subcapitata (microalgue) 

CMEO = 16 mg/L Yang et colla b. (2008) 

72 heures N.D. Inhibition de la croissance CEso = 16,6 mg/L Eguchi et collab. (2004) 

72 heures 0,01-100 mg/L Inhibition de la croissance CEso > 80 mg/L 
Gonzalez-Pieiter et colla b. 

(2013) 

Plantes aquatiques et terrestres 
Lemna gibba (lentille d'eau 

7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso = 0,913 mg/L Brain et collab. (2004) 
bossue) 

Nombre de frondes CE50 = 1,146 mg/L Brain et collab. (2004) 
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Tableau 35 Valeurs de toxicité du triméthoprime 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 
Vibrio fischeri (bactérie 

15 minutes N.D. 
Inhibition de la 

CEso = 176,7 mg/L Park et Chai (2008) 
marine) bioluminescence 

30 minutes 0,0001-10 mg/L 
Inhibition de la 

CEso > 0,28 mg/L 
Van der Grinten et collab. 

bioluminescence (2010) 

5 minutes N.D. 
Inhibition de la 

CEso = 176,7 mg/L Chai et colla b. (2008) 
bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 
Microcystis aeruginosa 

7 jours 100-132 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 112 mg/L 
Holten-Lützhoft et colla b. 

(cyanobactérie) (1999) 
7 jours N.D. Inhibition de la croissance CE 50 = 150 mg/L Ando et colla b. (2007) 

24 heures 1-10 mg/L 
Rendement 

CE50 = 6,9 mg/L 
Van der Grinten et collab. 

photosynthétique (2010) 

Pseudokirchneriella 
72 heures 30-270 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 130 mg/L 

Holten-Lützhoft et colla b. 
subcapitata (microalgue) (1999) 

72 heures 16-500 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 40 mg/L Yang et colla b. (2008) 
CSEO = 16 mg/L Yang et colla b. (2008) 

72 heures N.D. Inhibition de la croissace CEso = 80,3 mg/L Eguchi et colla b. (2004) 

24 heures 0-10 mg/L 
Rendement 

CEso> 9 mg/L 
Van der Grinten et colla b. 

photosynthétique (2010) 

Rhodomonas sa/ina (algue) 72 heures 5-20 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 16 mg/L 
Holten-Lützhoft et colla b. 

(1999) 

Plantes aquatiques et terrestres 
Lemna gibba (lentille d'eau 

7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 
bossue) 

Nombre de frondes CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Daucus carota (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Lactuca sativa (laitue) S jours 0-10 mg/L Germination CE 50 > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) Sjours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 50-500 mg/L Immobilisation CE50 = 149 mg/L De Liguoro et colla b. (2009) 
48 heures N.D. Immobilisation CE 50 = 92 mg/L Park et Chai (2008) 
48 heures N.D. Immobilisation CE50 = 123 mg/L Chai et colla b. (2008) 

------
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Moina macrocopa (puce 
d'eau) 48 heures N.D. Immobilisation CEso = 34,8 mg/L Park et Choi (2008) 

48 heures N.D. Immobilisation CEso = 54,8 mg/L Choi et colla b. (2008) 

Amphibiens et Poissons 
1 

Oryzias /otipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité CLso > 100 mg/L Park et Choi (2008) 
96 heures N.D. Mortalité CLso > 100 mg/L Choi et collab.(2008) 

Xenopus laevis (Grenouille) 96 heures 0-100 mg/L Malformations CE 50 > 100 mg/L Richards et Cole (2006) 

CEso > 100 mg/L Richards et Cole (2006) 

Tableau 36 Valeurs de toxicité de !a ti neomycine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
1 

testées 1 

Invertébrés aquatiques et terrestres 1 

Artemia nauplii (larves 
72 heures 250-4000 mg/L Mortalité Clso = 283,1 mg/L Migliore et colla b. (1997) 

d'Artémie) 1 

Plantes aquatiques et terrestres 1 

Lemno gibba (lentille d'eau 
7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso> 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

bossue) 
Nombre de frondes CEso> 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Daucus carota (carotte) 7 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Lactuca sativa (laitue) 5jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 

Medicago sativa (luzerne) 5 jours 0-10 mg/L Germination CEso > 10 mg/L Hillis et collab. (2011) 

Longueur des racines CEso > 10 mg/L Hillis et colla b. (2011) 
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Tableau 37 Valeurs de toxicité du ch!oramphénico! 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence testées 

Bactéries 
Bactéries provenant de 

2 semaines N.D. 
inhibition de la production de 

CEso = 26 mg/L Sanz et colla b. (1996) 
boues méthane 

Vibrio fischeri (bactérie 
5 minutes N.D. 

Inhibition de la 
CEso = 537,5 mg/L Chai et colla b. (2008) 

marine) bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 
Chlore/la pyrenoidoso (algue 

4 jours 10-2000 mg/L Inhibition de la croissance CE 50 = 14 mg/L Lai et colla b. (2009) 
verte) 

/sochrysis ga/bona 
4 jours 10-2000 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 41 mg/L Lai et colla b. (2009) 

(microalgue) 

Tetraselmis chui (algue 
5 jours 10-2000 mg/L Inhibition de la croissance CEso= 4 mg/L Lai et colla b. (2009) 

unicellulaire) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 
1 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures N.D. Immobilisation CEso = 372,4 mg/L Chai et collab. (2008) 
Moina macrocopa (puce 

48 heures N.D. Immobilisation CEso= 511,5 mg/L Chai et colla b. (2008) 
d'eau) 

Amphibiens et Poissons 
1 

Oryzias /atipes (Médaka) 96 heures N.D. Mortalité CLso > 1000 mg/L Park et Chai (2008) 
1 

Tableau 38 Valeurs de toxicité du f!orfénko! 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
1 

testées 
Cyanobactéries et Algues _j 

Chlore/la pyrenoidosa (a Igue 
4 jours 10-2000 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 215 mg/L Lai et colla b. (2009) 

verte) 

lsochrysis ga/bona 
4 jours 10-2000 mg/L Inhibition de la croissance CE50 = 8 mg/L Lai et colla b. (2009) 

(microalgue) 

Tetraselmis chui (algue 
5 jours 10-2000 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 1,3 mg/L Lai et colla b. (2009) 

unicellulaire) 
72 heures 0,75-24 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 60,06 mg/L Ferreira et collab. (2007) _ 
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Tableau 39 Vn!eurs de toxicité du monensln 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Bactéries du sol 72 heures 0,01-10 mg/L Inhibition de la croissance Clso = 6, 7 mg/L Hansen et colla b. (2009) 

Champignons 

Glomus intraradieces 28 jours O,ül-1 mg/L Production de spores CE5o > 1 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Plantes aquatiques et terrestres 

Daucus carata (carotte) 28jours 0,01-1 mg/L Longeur des racines CEso > 1 mg/L Hillis et colla b. (2008) 

Lemna gibba (lentille d'eau 
7 jours 0-1 mg/L Poids humide CEso = 0,998 mg/L Brain et collab. (2004) 

bossue) 
Nombre de frondes CEso > 1 mg/L Brain et colla b. (2004) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Eisenia andrei (ver de terre) 28jours 5-200 mg/kg Mortalité Clso = 49,3 mg/kg Zizek et colla b. (2011) 

Nombre de juvéniles CEso = 12,7 mg/kg Zizek et colla b. (2011) 

Enchytraeus crypticus (Ver de 
14 jours 60-800 mg/kg Mortalité Clso > 800 mg/kg Jensen et collab. (2009) 

terre) 
Reproduction CEso = 356 mg/kg Jensen et collab. (2009) 

Fo/somia fimetaria 
14 jours 60-800 mg/kg Mortalité Clso > 800 mg/kg Jensen et colla b. (2009) 

(Collembola) 
Reproduction CE50 = 590,7 mg/kg Jensen et collab. (2009) 

Porcellio scaber (cloporte 
28jours 5-1000 mg/kg Mortalité Clso > 849 mg/kg Zizek et collab. (2011) 

rugueux) 

Tableau 40 Valeurs de toxicité du !asa!odde 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Bactéries du sol 72 heures 0,01-10 mg/L Inhibition de la croissance Clso = 3,72 mg/L Hansen et colla b. (2009) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Eisenia andrei (ver de terre) 28 jours 0-200 mg/kg Mortalité Clso > 202 mg/kg Zizek et Zidar (2013) 

Nombre de juvéniles CEso = 69,6 mg/kg Zizek et Zidar (2013) 

Porcellio scaber (cloporte 
28 jours 0-200 mg/kg Mortalité Clso > 202 mg/kg Zizek et Zidar (2013) 

rugueux) 
Inhibition de la croissance CE50 > 202 mg/kg Zizek et Zidar (2013) 
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Tableau 41 Valeurs de toxicité de la salinomydne 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Bactéries du sol 72 heures 0,01-10 mg/L Inhibition de la croissance Cl50 = 4,28 mg/L Hansen et colla b. (2009) 

Plantes aquatiques et terrestres 

Brassica rapa (navet) 14 jours 0-7,68 mg/kg Longueur des racines CEso = 3, 71 mg/kg Furtula et colla b. (2012) 
Nombres de bourgeons CES<J = 2,31 mg/kg Furtula et colla b. (20!_21__ 

Tableau 42 Valeurs de toxicité de tiamuline 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Cyanobactéries et Algues 

Microcystis aeruginosa 
7 jours 0,0025-0,02 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,003mg/L Halling-Sorensen (2000) 

(cyanobactérie) 

Pseudokirchneriel/a 
7 jours 0,005-5 mg/L Inhibition de la croissance CEso = 0,165 mg/L Halling-Sorensen (2000) 

subcapitata (microalgue) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 1-340 mg/L Immobilisation CEso = 40 mg/L 
Wollenberger et colla b. 

(2000) 

Tableau 43 Valeurs de toxicité de l'aibendazole 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Vibrio fischeri (bactérie 
15 minutes N.D. 

Inhibition de la 
Cl 50 = 0,8624 mg/L Oh et colla b. (2006) 

marine) bioluminescence 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 96 heures N.D. Immobilisation CEso = 0,0422 mg/L Oh et colla b. (2006) 

99 



Tableau 44 Valeurs de toxicité du fenbendazole 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Vibrio fischeri (bactérie 
15 minutes N.D. 

Inhibition de la 
Clso = 0,7984 mg/L Oh et colla b. (2006) 

marine) bioluminescence 

lnvertébnés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie} 96 heures N.D. Immobilisation CEso = 0,0098 mg/L Oh et colla b. (2006} 
1 21 jours N.D. Reproduction CSEO = 0,00125 mg/L Oh et colla b. {2006} 

CMEO = 0,0025 mg/L Oh et collab. (2006) 1 

Tableau 45 Valeurs de toxidté de !'oxfendazole 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Vibrio fischeri (bactérie 
15 minutes N.D. 

Inhibition de la 
Clso = 0,985 mg/L Oh et colla b. (2006) 

marine) bioluminescence 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie} 96 heures N.D. Immobilisation CEso = 0,5403 mg/L Oh et colla b. (2006} 

Tableau 46 Valeurs de toxicité du thiabendazo!e 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie} 96 heures N.D. Immobilisation CEso = 0,3088 mg/L Oh et collab. (2006) 
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Tableau 47 Valeurs de toxicité de !'ivermectine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Cyanobactéries et Algues 

Pseudokirchneriella 
72 heures 0-4 mg/kg Inhibition de la croissance CEso > 4 mg/L Garric et collab. (2007) 

subcapitata (microalgue) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 1-60 ng/L Mortalité Clso = 5, 7 ng/L Garric et colla b. (2007) 
21 jours 0,0003-1 ng/L Reproduction CSEO = 0,0003 ng/L Garric et colla b. {2007) 

CMEO = 0,001 ng/L Garric et colla b. (2007) 

Falsomia fimetaria 
14 jours 0,1-5 mg/kg Reproduction CE50 = 0,93 mg/kg Jensen et colla b. {2009) 

(Collembola) 

Enchytraeus crypticus (Ver de 
21 jours 0,3-300 mg/kg Reproduction CEso = 36 mg/kg Jensen et collab. (2009) 

,_ terre) 
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Tableau 48 Valeurs de toxicité de l'ai:Jamectine 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet testé Valeur de toxicité Référence 
testées 

Bactéries 

Vibrio fischeri (bactérie 
30 minutes 0,08-2,5 mg/L 

Inhibition de la 
CEso = 0,69 mg/L Tisler et colla b. (2006) 

marine) bioluminescence 

Cyanobactéries et Algues 

Scenedesmus subspicatus 
1 

(algue verte) 
72 heures 1-20 mg/L Inhibition de la croissance CE 50 = 4,4 mg/L Tisler et collab. (2006) 

Invertébrés aquatiques et terrestres 

Chironomus xonthus 96 heures 0,0002-0,0486 mg/L Mortalité CL50 = 0,00267 mg/L Novelli et colla b. (2012) 

Daphnia magna (Daphnie) 48 heures 0,0001-0,0013 mg/L Immobilisation CEso = 0,00025 mg/L Tisler et colla b. (2006) 
21 jours 4,7x10-6- 7,5x10-5 mg/L Reproduction CSEO = 4,7x10-6 mg/L Tisler et colla b. (2006) 

CMEO = 9,4x10-5 mg/L Tisler et colla b. (2006) 

Folsomia fimetaria 
21 jours 0,5-2 mg/kg Survie CEso = 0,81 mg/kg Diao et collab. {2007) 

{Collembola) 
Reproduction CEso = 0,33 mg/kg Diao et colla b. {2007) i 

Eisenia fetida {Ver de terre 1 

rouge) 
7 jours 0-5 mg/L Survie CEso > 5 mg/kg Diao et colla b. {2007) 1 

Reproduction CEso = 0,39 mg/L Diao et colla b. {2007) 

Enchytraeus crypticus {Ver de 
28jours 0-150 mg/kg Mortalité Clso = 111 mg/kg Kolar et coll ab. {2008) 

terre) 
21 jours 0-500 mg/kg Reproduction CEso = 23,7 mg/kg Diao et coll ab. {2007) 

Porcellio scaber {cloporte 
21 jours 0-150mg/kg Mortalité CL50 = 69 mg/kg Kolar et colla b. (2008) 

rugueux) 

Amphibiens et Poissons 

Danio rerio {Poisson zèbre) 48 heures 0,02-0,1 mg/L Mortalité Clso = 0,033 mg/L Novel li et colla b. {2012) 

96 heures 0,01-0,08 mg/L Mortalité Clso = 0,0493 Tisler et collab. {2006) 
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Tableau 49 de toxicité du 17(3-estradioi 

Espèce (nom commun) Durée de l'exposition 
Gamme de concentrations 

Effet observé et/ou valeur de toxicité Référence testées 
Invertébrés aquatiques et terrestres 

Mytilus gal/oprovincialis 
7 jours 20-2000 ng/L 

à 2000 ng/L, il y a augmentation de 10 fois la concentration 
Janer et colla b. (2005) 

(moule méditérannéenne) d'estradiollibre dans les tissus 
Tisbe battagliai (copépode 

21 jours 100-100 000 ng/L mortalité; CL50 > 100 000 ng/L Hutchinson et colla b. (1999) 
marin) 

survie; CSEO > 100 000 ng/L et CMEO > 100 000 ng/L Hutchinson et colla b. (1999) 
reproduction; CSEO > 100 000 ng/L et CMEO > 100 000 ng/L Hutchinson et colla b. (1999) 

Amphibiens et poissons 

Barbus conchonius (barbu 
les individus traités font de l'hypoglycémie, il y a une 

5 jours 5000 ng/individu/jour réduction des réserves de glycogène et une diminution du Khan na et Singh (1983) 
rosé) 

cholestérol dans le foie 
Catostomus commersoni injections au 2 semaines 

50 000 ng/L 
83% des poissons qui n'avaient pas déjà de papillomes en ont 

Premdas et colla b. (2001) 
(meunier noir) pendant 8 semaines développés 

Danio rerio (poisson zèbre) 
21 jours au stade embryo-

5,25-100 ng/L 
à 100 ng/L, il y a augmentation de 3 fois la concentration de 

Brion et colla b. (2004) 
larvaire vitellogénine 

21 jours au stade juvénile 5,25-100 ng/L 
à 100 ng/L, il y a augmentation de 8 fois la concentration de 

Brion et colla b. (2004) 
vitellogénine 

8 jours 0-500 ng/L 
production de vitellogénine; CE50 = 41,2 ng/L, CSEO = 12,9 

Rose et colla b. (2002) 
ng/L et CMEO = 21,4 ng/L 

60 jours 10-200 ng/L production de vitellogénine; CE50 = 78 ng/L Holbech et collab. (2006) 
Leuciscus idus (ide mélanote) 10 jours 100 ng/L production de 0,43% de vitellogénine Allner et colla b. (1999) 
Misgurnus anguillicaudatus 

8 semaines 0,5-10 ng/L 
à 0,5 11g/L, il y a augmentation de la concentration 

Lv et colla b. (2006) (loche d'étang) plasmatique de vitellogénine chez les mâles 
Oncorhynchus mykiss (truite 35 jours pendant la période 

0,5-2,5 ng/L diminution du volume de sperme et de la fertilité du sperme Lahnsteiner et colla b. (2006) 
arc-en-ciel) de frai 

14 jours 0-320 ng/L ARNm de vitellogénine dans le fois; CMEO = 14 ng/L 
Thomas-Jones et colla b. 

(2003) 

Oryzias latipes (médaka) 
21 jours femelles et 25 jours 

29,3-463 ng/L 
à partir de 55,7 ng/L, il y a une augmentation de la production 

Kang et colla b. (2002) 
mâles de vitellogénine hépatique chez les mâles 

à 463 ng/L, il y a une diminution du nombre d'œufs par 
Kang et colla b. (2002) 

femelle et du %de fertilité des œufs 

2 semaines 
3 et 30 mg/g de poids suppression des comportements sexuels et diminution de la 

Oshima et colla b. (2003) 
corporel fécondité 

de la fertilisation à 20 jours 
33,5 et 140,6 ng/L 

à partir de 33,5 ng/L, il y a une augmentation de la longueur 
Hi rai et colla b. (2006) 

après l'éclosion et du nombres d'individus intersexes 14 jours après l'éclosion 

1 mois après la fertilisation 10-1660 ng/L 
à partir de 10 ng/L, l'échantillon est composé de femelles 

Nimrod et Benson (1998) 
exclusivement 

-
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à 97 ng/L, il y a réduction significative de la maturation 
Pamotoschistus minutus 

8mois 0-669 ng/L 
sexuelle des mâles, une induction de production de 

Robinson et colla b. (2007) 
(Gobi des sables) vitellogénine chez les mâles et un retardement de la 

reproduction 
à 669 ng/L, il y une augmentation significative de la mortalité, 

un effet défavorable sur les paramètres hématologiques et 
Robinson et colla b. (2007) 

une absence presque total d'activité sexuelle car les deux 
sexes n'atteignent pas la maturité sexuelle 

accumulation de vitellogénine dans le foie, les reins et les 
Para/ichthys dentatus 8, 15 et 4 semaines injections de 0,1 mg/kg, testicules, hypertrophie des hépatocytes, perturbation de la 

Fol mar et colla b. (2001) 
(cardeau d'été) respectivement 2mg/kg et 10 mg/kg spermatogenèse et obstruction ou rupture des canaux 

glomérulaires 
Pimepha/es prame/as (mené 

21jours 0-1000 ng/L 
à partir de 100 ng/L, il y a une augmentation significative de 

Panter et colla b. (2000) 
tête de boule) vitellogénine chez les mâles 

à partir de 320 ng/L, l'indice gonadosomatique diminue 
Panter et collab. (2000) 

significative ment 
19 jours 27,24-2724 ng/L production d'œufs; CE50 = 120 ng/L 

vitellogénine chez les mâles; CE 50 = 251 ng/L Kra mer et colla b. (1998) 
à partir de 32 ng/L, il y a augmentation de la production de 

14 jours 32, 100 et 320 ng/L vitellogénine chez les mâles et à partir de 100 ng/L, il y Ha lm et colla b. (2002) 
diminution de l'indice gonadosomatique chez les mâles 

à partir de 100 ng/L, il y a augmentation de la production de 
vitellogénine chez les femelles et à partir de 320 ng/L, il y a Ha lm et collab. (2002) 
diminution de l'indice gonadosomatique chez les femelles 

4 jours 10, 32 et 100 ng/L production de vitellogénine; CMEO = 29 ng/L Thorpe et colla b. (2007) 
Ra na pipiens (grenouille 

du stade 25 au stade 46 1000-100 000 ng/L 
à 1000 ng/L, il y a augmentation de l'incidence des individus 

Mackenzie et colla b. (2003) 
léopard) intersexes 

Thymol/us thymol/us (ombre 50 jours pendant la période 
1 ng/L 

diminution du volume de sperme et de la motilité des 
Lahnsteiner et colla b. (2006) 

commun) de frai spermatozoïdes 

tout les embryons sont morts au stade 42 et ils montraient 
Xenopus laevis (grenouille) N.D. 272,3 ng/L à 27,23 mg/L des malformations (vertèbres tordues, ventre gonflé, petite Nishimura et colla b. (1997) 

tête et yeux rapprochés) 
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E :spèce (nom commun) 

Tis be battag/iai (copépode 
marin) 

~io rerio (poisson zèbre) Da 
Leuc. iscus idus (ide mélanote) 

E spèce (nom commun) 

Da phnia magna (Daphnie) 

E spèce (nom commun) 

Da nia reria (poisson zèbre) 

letal urus punctatus (barbu de 
rivière) 

Durée de l'exposition 

21 jours 

60 jours 

10 jours 

Durée de l'exposition 

48 heures 
21 jours 
6 jours 

Durée de l'exposition 

230 jours après éclosion 

60 jours 

60 jours 

Tableau 50 Valeurs de toxicité de l'estrone 

Gamme de concentrations 
Effet observé et/ou valeur de toxicité Référence 

testées 
Invertébrés aquatiques et terrestres 

100-100 000 ng/L mortalité; CL50 > 100 000 ng/L Hutchinson et colla b. (1999) 

survie; CSEO > 100 000 ng/L et CMEO > 100 000 ng/L Hutchinson et collab. (1999) 
reproduction; CSEO > 100 000 ng/L et CMEO > 100 000 ng/L Hutchinson et colla b. (1999) 

Amphibiens et poissons 
10-200 ng/L production de vitellogénine; CE50 =55 ng/L Holbech et colla b. (2006) 

100 ng/L production de 0,13% de vitellogénine Allner et colla b. (1999) 

Tableau 51 Valeurs de toxicité de la testostérone 

Gamme de concentrations 
Effet observé et/ou valeur de toxicité Référence 

testées 
Invertébrés aquatiques et terrestres 

2,5-6,2 mg/L Clso=4,26 mg/L Barbosa et colla b. (2008) 
0,15-2,48 mg/L reproduction; CSEO = 0,15 mg/Let CMEO = 0,31 mg/L Barbosa et colla b. (2008) 

1-100 mg/L inhibition de la fécondité Kashian et Dodson (2007) 

Tableau 51 Valeurs de toxicité de l'acétate de trenbo!one 

Gamme de concentrations 
Effet observé et/ou valeur de toxicité Référence 

testées 

Amphibiens et poissons 

9,2-26,2 ng/L de 17~- à partir de 15,5 ng/L, l'échantillon est composé de mâles 
Morthorst et collab. (2010) 

trenbolone exclusivement 

5-5000 ng/L 
à partir de 193 ng/L, il y une diminution de production de 

Holbech et collab. (2006) 
vitellogénine 

à partir de 9,7 ng/L, l'échantillon est composé de mâles 
Holbech et collab. (2006) 

exclusivement 

nourrit avec 0, 50 et 100 diminution du poids corporel, de la longueur et de l'indice 
Davis et colla b. (2000) 

mg/jour gonadosomatique 
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