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1. INTRODUCTION

Ces dernieres décennies, de nombreuses études ont rapporté la présence de composés pharmaceutiques
dans I'environnement. Les teneurs environnementales de ces composés sont généralement faibles, mais
les produits pharmaceutiques étant congus pour agir a de petites doses, ces teneurs pourraient tout de
méme induire des effets chez les organismes exposés, qui pourraient étre transmis de génération en
génération.

Parmi ces composés pharmaceutiques, les médicaments anticancéreux, aussi connus sous le nom de
cytostatiques ou antinéoplasiques, sont des composés cytotoxiques et génotoxiques puissants a de faibles
concentrations. Leur utilisation pour le traitement des cancers est en croissance constante, les statistiques
montrant que leur utilisation augmente chaque année de 10 % (Deblonde et Hartemann, 2013; Kummerer
et collab., 2016). Ainsi, leur présence dans I'environnement pourrait augmenter et représenter une
préoccupation majeure pour les organismes exposes.

A la suite de leur consommation, les cytostatiques peuvent se retrouver dans les eaux usées municipales
et hospitalieres (Halling-Sgrensen et collab., 1998; Jgrgensen et Halling-Sgrensen, 2000; Daughton et
Ternes, 1999). Leur présence dans les effluents hospitaliers est due a leur administration dans des
établissements spécialisés en oncologie. Toutefois, bien que ces médicaments soient majoritairement
administrés dans les hdpitaux, 75 % des patients rentrent chez eux apres leur traitement (Ferrando-Climent
et collab., 2013). Par conséquent, les cytostatiques excrétés sont également présents dans les eaux usées
municipales. Dépendamment de I'efficacité du traitement des eaux usées dans les stations d’épuration,
une quantité variable de cytostatiques peut étre rejetée dans le milieu aquatique par les effluents
municipaux. En effet, méme si certains produits pharmaceutiques peuvent étre dégradés par les processus
biotiques ou abiotiques, plusieurs études ont mis en évidence que les cytostatiques sont peu dégradés
dans les stations de traitement des effluents municipaux traditionnelles (Kummerer et Al-Ahmad, 1997; Yu
et collab., 2006; Franquet-Griell et collab., 2017a; Zhang et collab., 2017a). Le taux d’enlévement varie
d’'une molécule a l'autre, selon leurs propriétés intrinséques. Notons qu’une partie des cytostatiques peut
également s’adsorber sur les boues dans la station de traitement et, éventuellement, contaminer des sols
aprés I'épandage de celles-ci, tel gqu'il est illustré a la figure 1. Enfin, lors de surverses ou lorsque la
municipalité ne dispose d’aucune installation de traitement, les eaux usées, potentiellement chargées en
cytostatiques, sont directement rejetées dans le cours d'eau récepteur. Le rejet des eaux usées urbaines
traitées ou non dans I'environnement constitue donc une source ponctuelle de cytostatiques dans le milieu
aquatique.
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Figure 1 — Schéma simplifié des voies de contamination des eaux de surface par des cytostatiques (tirée
de Besse, 2010).



En effet, bien que les données expérimentales soient limitées sur I'écotoxicité des cytostatiques et de leurs
métabolites, quelques études ont mis en évidence qu'ils pourraient étre cytotoxiques, génotoxiques,
mutagénes, cancérigenes et tératogénes pour les organismes aquatiques du milieu récepteur, aux
concentrations retrouvées dans les effluents et dans les eaux de surface (Kovacs et collab., 2016). Ces
substances sont congues pour tuer les cellules a croissance rapide, telles que celles retrouvées dans une
tumeur cancéreuse. En conséquence, il est vraisemblable de penser que tout organisme eucaryote en
croissance peut étre affecté par leur présence dans I'environnement (Johnson et collab., 2008). De plus,
certains cytostatiques, tels que ceux utilisés pour traiter les cancers du sein et de la prostate, affectent les
niveaux d’hormones chez les personnes traitées. Ces effets pourraient également se produire chez les
organismes exposés dans les milieux aquatiques (Besse et collab., 2012).

Il apparait donc indispensable d’acquérir des connaissances sur le potentiel de danger associé aux
cytostatiques pour le milieu aquatique. La présente revue de littérature a pour objectifs : 1) de déterminer
le devenir des cytostatiques dans I'environnement aquatique, 2) d’établir un état de la contamination de
'environnement par les cytostatiques, 3) d’'inventorier les données de bioaccumulation et de toxicité
(potentiels toxique, génotoxique et de perturbation endocrinienne) disponibles pour chacune des classes
de cytostatiques pour la faune et la flore aquatiques, et 4) d’établir, sur la base de ces données, s'il existe
un potentiel de danger associé a la présence de cytostatiques dans I'environnement aquatique et si des
études doivent étre entreprises pour compléter les données disponibles. Les principaux cytostatiques
homologués au Canada ont été évalués, ainsi que leurs métabolites. Les données récoltées dans la
littérature, pour chacune des classes de cytostatiques, sont résumées dans les sections suivantes.

Les données présentées dans ce rapport ont été collectées dans des ouvrages de référence, des articles
scientifiques et des rapports d’études ayant subi un processus d'approbation par les pairs. Les études
portant sur la synergie, I'additivité, la potentialisation ou I'antagonie des substances a I'étude n’ont pas été
retenues étant donné que I'étude cherchait a documenter chaque substance individuellement. Les données
de toxicité répertoriées sont présentées dans trois sous-sections distinctes, selon leur type d'effets :
potentiel toxique, potentiel génotoxique et potentiel de perturbation endocrinienne. Le potentiel toxique
inclut notamment les effets sur la survie, la croissance et la cellule (cytotoxicité). Le potentiel génotoxique
inclut tous les types de dommages a I’ADN. Enfin, le potentiel de perturbation endocrinienne inclut tous les
déséquilibres hormonaux (sur tout ou partie des quatre voies hormonales : cestrogénique, androgénique,
thyroidienne et stéroidogénique) au sein de I'organisme exposé. Précisons que, bien que les effets sur la
reproduction puissent étre des effets indirects associés au potentiel toxique (p. ex., diminution de la prise
de nourriture), ceux-ci sont présentés dans la section traitant du potentiel de perturbation endocrinienne
puisque les hormones jouent un rdle clé dans la fonction reproductive.



2. BIOLOGIE D'UNE CELLULE CANCEREUSE

La cellule est I'unité de base de tout organisme vivant. C’est aussi la plus petite unité capable de fonctionner
de fagon autonome. Elle s’apparente a une véritable usine miniature qui dispose de ses propres systemes
de fabrication, de stockage, de transport, ou de communication. Ces systemes lui permettent de se
développer, de se différencier et aussi de se diviser et de mourir, le tout de fagon programmeée et controlée.

La cellule peut étre schématisée par une membrane qui renferme un gel, le cytoplasme, dans lequel se
trouve le noyau (figure 2). C'est dans ce noyau qu'est localisé le patrimoine génétique de chaque
organisme, stocké sous la forme de 23 paires de chromosomes chez ’homme. Chaque chromosome est
constitué de nombreuses protéines et d'une molécule d’ADN, elle-méme composée de deux brins enroulés
'un autour de I'autre pour former une double hélice. Les brins d’ADN sont maintenus ensemble par des
composés chimiques appelés bases ou nucléotides. Il existe quatre bases différentes, soit I'adénine (A), la
thymine (T), la cytosine (C) et la guanine (G), qui peuvent étre disposées dans n'importe quel ordre (figure
2). C'est I'ordre des bases du géne qui détermine le message que contient le géne.

Constitué d’environ 100 000 milliards de cellules, I'organisme humain fonctionne grace a un équilibre
constant entre la production de nouvelles cellules et la destruction d’autres cellules. La vie des cellules est
ainsi sous le contrdle de deux mécanismes : le cycle cellulaire, qui conduit & la fabrication de cellules par
leur division, et I'apoptose, processus de mort cellulaire programmée qui conduit a la destruction des
cellules vieilles ou abimées.
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télomére

- centromére

cellule télomére

chromatides ~
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-

*
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Figure 2 — Constitution moléculaire d’'une cellule.



2.1 Lecycle cellulaire

Le cycle cellulaire correspond aux différentes étapes de vie d'une cellule, de la division de la cellule mére
jusgu’a sa propre division en deux cellules filles. Il comprend essentiellement une période active et une
période de repos. La période de repos Go comprend des cellules susceptibles d’entrer dans le cycle a tout
moment. La période active se compose de quatre phases : G1, S, Gz et M. Cette période est communément
divisée en deux étapes : I'interphase et la mitose. L'interphase comprend les phases Gi, S et G2. C'est une
phase de croissance cellulaire et de réplication de I'ADN qui permet le passage d'une cellule de
2n chromosomes a une cellule de 4n chromosomes. La mitose, ou phase M, est I'étape de division
cellulaire qui conduit a la formation des deux cellules filles qui présentent les mémes caracteres
morphologiques et physiologiques que leur cellule mére.

Le cycle cellulaire est illustré a la figure 3 et les différentes phases sont résumées dans le tableau 1.
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Figure 3 — Cycle cellulaire d’'une cellule (tirée de http://www.jpboseret.eu/biologie/index.php/cellules/31-mitose).



Tableau 1 — Description des différentes phases du cycle cellulaire.

Phase Description
Interphase| Go [Phase de repos (aussi appelée phase quiescente ou d'inactivité)
- La cellule accomplit toutes ses fonctions normales sans toutefois se préparer
a la division.
- Quand la cellule recoit un signal de reproduction, elle entre de nouveau dans
la phase G1 du cycle cellulaire.
G: [Premiere phase de croissance ou phase de repos postmitotique
- Clest la phase a l'issue de laquelle la cellule arrétera son cycle pour se
différencier ou entrer en phase S pour se diriger vers une nouvelle mitose.
- Lacellule se prépare a la division.
- Elle accomplit encore toutes ses fonctions normales, mais elle commence a
grossir.
- La cellule commence a dupliquer (ou copier) les composantes cellulaires
(organites). Elle commence aussi a fabriquer plus de protéines afin de se
préparer a la division.
S [Phase de synthése
- Sous le contrble de facteurs moléculaires dont la plupart sont enzymatiques,
la cellule entame la réplication de son ADN pour avoir deux séries de
chromosomes, soit une pour chaque nouvelle cellule.
G2 [Seconde phase de croissance ou phase de repos prémitotique
- Lacellule continue de fabriquer des protéines en préparation a la division.
- Cette phase aboutit au déclenchement de la mitose.
Mitose | M | - La cellule se divise en deux nouvelles cellules au cours d'un processus

comportant quatre étapes, soit la prophase, la métaphase, I'anaphase et la
télophase.

La prophase correspond a la condensation des chromosomes, les rendant
visibles au microscope optique. Des protéines, les tubulines s’assemblent
pour ériger des microtubules formant des fuseaux liés au centromére du
chromosome. En métaphase, la condensation chromosomique est maximale
et les fuseaux sont totalement formés. Lors de I'anaphase, chaque
chromosome fréere migre vers I'un des deux pbles de la cellule. Enfin, la
télophase permet I'élaboration des noyaux et la formation d’'une membrane
gui sépare les deux cellules filles.

Aprés la mitose, la cellule peut entrer de nouveau dans la phase Gi1 ou passer a la phase de
repos Go et revenir plus tard dans le cycle cellulaire.

La vie d'une cellule dépend d’un équilibre entre des facteurs moléculaires, qui favorisent la survie cellulaire,
et des facteurs moléculaires, qui provoquent I'apoptose ou la mort cellulaire programmée. Par exemple,
les signaux de prolifération stimulent la survie cellulaire en augmentant la quantité de facteurs de survie
comme la protéine Bcl-2, alors que des dommages importants de '’ADN peuvent provoquer la mort de la
cellule en augmentant la quantité de facteurs de mort comme la protéine p53. Lorsque les facteurs de mort
sont plus nombreux que les facteurs de survie, la cellule déclenche sa propre mort par apoptose.
L'apoptose conduit a la fragmentation du noyau et a la déstructuration du squelette cellulaire, le
cytosquelette. La cellule se fragmente en petites vésicules qui peuvent ensuite étre éliminées par les
macrophages, ces cellules du systeme immunitaire chargées de I'élimination des déchets dans les tissus.



2.2 Deéveloppement de la cellule cancéreuse

Un tissu sain se compose de cellules qui sont dans la phase de repos (Go) et de cellules qui sont dans le
processus de division cellulaire ou de mort cellulaire. Il existe un équilibre entre les cellules qui se
reproduisent et les cellules qui meurent. Toute cellule a la capacité de détecter des changements dans
'ADN et de les réparer avant qu’ils ne soient transmis aux cellules filles. Il arrive cependant que ce
mécanisme de réparation fasse défaut. Les cellules dont 'ADN endommagé ne peut étre réparé sont
souvent détruites par plusieurs mécanismes. Cependant, les systemes déclencheurs de la mort cellulaire
peuvent aussi devenir défectueux. Une cellule qui a des mutations et qui n'est pas détruite peut alors
devenir cancéreuse.

Un cancer se produit donc lorsqu’il y a une perte d'équilibre entre la division et la mort cellulaires. Le tissu
peut alors commencer a se développer pour former une tumeur constituée de cellules dont la croissance
et la division sont anormales. Les cellules cancéreuses sont habituellement incapables d’entrer dans la
phase Go et commencent donc a se diviser de fagon incontrolée.

Une cellule cancéreuse endure de nombreux stress et dommages qui menacent directement sa survie.
D’une part, les cellules cancéreuses subissent beaucoup de mutations et d’anomalies chromosomiques
qui normalement provoqueraient la mort de la cellule. D’autre part, au sein de la tumeur, les cellules
cancéreuses sont soumises a des stress forts, comme une répartition hétérogéne des nutriments et de
'oxygéne ou un pH acide, qui devraient normalement les tuer. Pour résister a la mort cellulaire, les cellules
cancéreuses diminuent l'action des facteurs de mort, augmentent I'action des facteurs de survie ou
effectuent ces deux actions simultanément. Par exemple, la prolifération cellulaire intense des cellules
cancéreuses favorise la survie de la cellule en stimulant I'expression de facteurs de survie comme Bcl-2.

En dérégulant les voies de signalisation de la prolifération en leur faveur, les cellules cancéreuses peuvent
donc bénéficier d’'un double avantage : une forte prolifération et une résistance accrue a la mort cellulaire.
La protéine p53 est capable d’'induire I'apoptose des cellules qui présentent trop d’anomalies ou de stress.
Par conséquent, I'inactivation de p53 confere aux cellules cancéreuses un fort avantage de survie. D’autres
protéines qui déclenchent I'apoptose sont inactivées ou leur expression est diminuée dans les cellules
cancéreuses pour augmenter leur capacité a survivre face aux stress et aux dommages qu’elles subissent
en permanence.

2.3 Utilisation des cytostatiques dans le traitement du cancer

Les cytostatiques sont des substances ayant la propriété de bloquer la synthése, le fonctionnement ou la
multiplication cellulaires. Les médicaments administrés dans le cadre d'une chimiothérapie sont appelés
cytostatiques. La majorité de ces substances fonctionnent par arrét de la mitose, en ciblant efficacement
les cellules se divisant trop rapidement. Comme ces substances peuvent endommager les cellules, elles
sont dites cytotoxiques.

Le cycle cellulaire est important lors de I'administration de cytostatiques puisque certains agents sont plus
efficaces lorsque les cellules sont actives ou se divisent rapidement, alors que d’'autres agissent mieux
guand les cellules sont rendues a une certaine phase du cycle. Par exemple, certains cytostatiques
attaquent les cellules lorsqu’elles sont dans une phase particuliére du cycle cellulaire, soit la phase Gi1, S
ou Gz, tandis que la radiothérapie semble étre plus efficace quand les cellules sont en division cellulaire,
soit dans la phase M.

Les cytostatiques n’ont généralement aucune action sur les cellules en période de repos. Ceci explique
pourquoi avant l'administration des médicaments phase-dépendants ou cycle-dépendants, il est
intéressant d’'avoir le maximum de cellules dans le cycle cellulaire et non plus en phase GO : on parle de
phénomeéne de recrutement. Le recrutement consiste a augmenter dans une tumeur le pourcentage de
cellules en phase active. Par exemple, un premier traitement de chimiothérapie qui tue un pourcentage
élevé de cellules va induire un recrutement des cellules en GO. Ces cellules rentrent dans le cycle cellulaire
et si une chronologie adaptée entre deux traitements de chimiothérapie est utilisée, il est possible de
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bénéficier de cette augmentation de cellules dans le cycle cellulaire pour rendre un plus grand nombre de
cellules cancéreuses sensibles au traitement de chimiothérapie suivant. Ce recrutement peut étre obtenu
également par une réduction du volume tumoral gréce a un traitement chirurgical ou par radiothérapie.

Par ailleurs, lors de I'administration d’'un médicament phase-dépendant, il est nécessaire d'avoir le
maximum de cellules dans la phase ou I'agent cytotoxique agit. Le blocage des cellules dans une phase
déterminée du cycle s’appelle la synchronisation. Ce blocage peut s'effectuer par I'administration de
plusieurs médicaments dans une séquence chronologique connue.

La connaissance du cycle cellulaire aide donc les médecins a sélectionner le meilleur traitement, dont les
associations de médicaments appropriées ainsi que I'ordre dans lequel ils doivent étre administrés et a
quelle fréquence.

2.4 Classification des cytostatiques

Il existe différents cytostatiques pour traiter le cancer. Dans la plupart des cas, ces substances ciblent
I'ADN, I'ARN ou la synthése des protéines, qui interviennent dans la formation du squelette de la cellule
cancéreuse. En fonction de leurs mécanismes d’action, de leurs structures moléculaires ou de leurs
sources, les cytostatiques peuvent étre classés dans diverses catégories :

» Agents alkylants : un agent alkylant agit en se liant a un site nucléophile de I'ADN. Il en découle
la formation de ponts inter ou intracaténaires non réparables qui affectent la structure de 'ADN et
interférent lors de la transcription de 'ADN en ARN messager. La plupart des agents alkylants sont
propres au cycle cellulaire, mais pas d’'une phase en particulier du cycle cellulaire.

» Agents intercalants : les agents intercalants agissent au niveau de la cellule cancéreuse en
s'insérant directement dans I'ADN, en s'intercalant entre deux paires de bases contigués.
L'insertion de la molécule mene a une inhibition du processus de réplication et de transcription de
I'ADN.

» Antimétabolites : les antimétabolites agissent au niveau de la synthése de I'ADN ou de 'ARN,
soit par l'inhibition spécifique d'une des enzymes impliquées dans la synthése de I'ADN, par
l'inhibition compétitive d’'une réaction enzymatique ou par l'intégration du composé dans la
structure de l'acide nucléique. L'action des médicaments de la classe des antimétabolites est
dépendante du cycle cellulaire. Ainsi, ils vont agir de facon prépondérante au moment de la
phase S du cycle cellulaire (phase de réplication de I'’ADN).

> Inhibiteurs des microtubules : les cytostatiques de la classe des inhibiteurs des microtubules
agissent sur les cellules cancéreuses en division active en se liant de fagon définitive aux sous-
unités de la B-tubuline (protéines constituantes des microtubules). Cette liaison cause une
stabilisation du cytosquelette et empéche le mouvement dynamique normal des microtubules.
Cette stabilisation méne a un arrét du cycle cellulaire en phase Gz et M, a I'inhibition de la division
cellulaire et a I'induction de I'apoptose.

» Inhibiteurs de la topoisomérase de type | etll: ces composés inhibent les enzymes
(topoisomérase) qui interviennent dans la réplication de I'ADN, en réduisant la contrainte de torsion
introduite en amont de la fourche de réplication en progression. En stabilisant le complexe
topoisomérase/ADN, ces cytostatiques induisent des cassures dans I'’ADN qui induisent la mort de
cellules cancéreuses.

» Inhibiteurs de latyrosine kinase : ces molécules permettent le blocage de I'activité de la tyrosine
kinase. Cette enzyme est principalement impliquée dans le processus de signalisation cellulaire et
joue un réle dans la communication, le développement, la division et la croissance des cellules.
L’inhibition de I'action de cette enzyme permet entre autres le blocage de la prolifération cellulaire,
du processus d’angiogenése et des mécanismes de diffusion métastatique.




La classification des cytostatiques, en fonction de leur cible cellulaire, est résumée a la
figure 4. Les données récoltées dans la littérature, pour chacune des classes, sont résumées dans les

sections suivantes. Elles sont présentées par ordre alphabétique.

Agents alkylants

Agents intercalants

Antimétabolites
Action centrée sur ’ADN

Inhibiteurs des
microtubules

Inhibiteurs de la
topoisomérase

Inhibiteurs de

'angiogenese

Action non centrée sur

'ADN

Inhibiteurs de la croissance

cellulaire

Dérivés du platine, moutardes a
I'azote, nitrosourées, alkylsulfonates

Actinomycines, anthracyclines

Antipyrimidiques, antipuriques,
antifoliques

Taxanes, vinca-alcaloides

Inhibiteurs de la topoisomérase de
type l et

Inhibiteurs de la tyrosine kinase

Anticestrogénes, antiandrogénes non
stéroidiens, inhibiteurs de
'aromatase non stéroidiens

Figure 4 — Classification des cytostatiques en fonction de leur cible cellulaire préférentielle.



3. ACTINOMYCINES (BLEOMYCINE, MITOMYCINE)

Les actinomycines forment une famille d’antibiotiques utilisés dans le traitement du cancer. Elles sont
isolées a partir de bactéries du genre Streptomyces. Elles ont pour effet de bloquer la transcription de 'ADN
en ARN messager par 'ARN polymérase en se fixant au voisinage du promoteur. Elles sont donc
considérées comme des agents intercalants de I'ADN. La bléomycine et la mitomycine C sont les
principales actinomycines utilisées.

La bléomycine (CAS 11056-06-7; CssHsaN17021S3) est un peptide non ribosomique, c’est-a-dire un peptide
synthétisé non pas par des ribosomes?, mais par des complexes multienzymatiques spécifiques. Ces
peptides sont des métabolites secondaires spécifiques produits principalement par des microorganismes :
bactéries ou champignons unicellulaires. La bléomycine est produite par la bactérie Streptomyces verticillus.
Elle provoque la rupture des brins d’ADN en inhibant la transcription et la réplication de I’ADN. Des études
in vitro ont dailleurs indiqué que la bléomycine provoque une accumulation de cellules dans la phase G2 du
cycle cellulaire, la plupart de ces cellules présentant des aberrations chromosomiques?. La cassure de I'ADN
serait provoquée par l'interaction de la bléomycine avec I'oxygéne et le fer ferreux (Fe?*) (HSDB, 2019). Ce
cytostatique est utilisé pour lutter contre le cancer du col utérin, le cancer de la peau, le cancer des testicules
ainsi que la maladie de Hodgkin et le lymphome non hodgkinien. Il s’emploie aussi dans la prise en charge
de l'accumulation de liquide imputable au cancer dans la membrane qui enveloppe les poumons
(épanchement pleural malin).

La mitomycine C (CAS 50-07-7; CisHisN4Os), connue sous le nom de mitomycine, est extraite de
Streptomyces caespitosus. Elle posséde un effet collabkylant® et forme des adduits avec I’ADN. Un adduit
résulte de la fixation d’'une molécule a un site nucléophile de 'ADN par liaison covalente. Ces adduits a
I’ADN peuvent modifier I'expression des génes et participer a la carcinogenése. L’action de la mitomycine
est particulierement marquée en phases G et S du cycle cellulaire. Ainsi, elle tue les cellules cancéreuses
en entravant leur croissance et leur multiplication. Elle est utilisée seule ou en combinaison avec d’'autres
cytostatiques, la radiothérapie ou la chirurgie pour traiter certains types de cancers de I'estomac et du
c6lon.

3.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des actinomycines sont résumées dans le tableau 2.

1 Les ribosomes sont des complexes ribonucléoprotéiques (c’est-a-dire composés de protéines et d’ARN) extrémement
conservés au cours de I'évolution qui sont présents dans les cellules eucaryotes et procaryotes. Leur fonction est de
synthétiser les protéines en décodant I'information contenue dans I’ARN messager.

2 Modification du patrimoine chromosomique survenue pendant la division de la cellule, et source de mutation; elle peut
consister en addition ou soustraction de chromosome entier, ou en remaniement de la structure des chromosomes,
dont le nombre reste normal : le matériel génétique peut alors étre diminué (délétion), augmenté (duplication), modifié
dans sa séquence (inversion) ou échangé (translocation).

3 Un agent alkylant agit en substituant un radical alkyl réactif a un proton d’une structure nucléophile hautement réactive
de I'ADN. Il en découle la formation de ponts inter ou intracaténaires non réparables. Il se produit donc une altération
de structure de I'’ADN ainsi qu'une interférence lors du transfert de I'information entre ADN et ARN. La plupart des
agents alkylants sont propres au cycle cellulaire, mais pas d'une phase en patrticulier du cycle cellulaire.
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Tableau 2 — Propriétés physicochimiques des actinomycines.

Propriété Bléomycine Mitomycine
Poids moléculaire 1 415,55 334.37
(g/mol)
|Og Koe — -0,40
|Og Koc — 1,12
Pression de _ 5E-Q7
vapeur (Pa)
Solubilité (mg/l) - 8 430
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log Koee : coefficient de partage octanol-eau

log Koc : coefficient de partage carbone organique-eau
— : données non disponibles

Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

3.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

La métabolisation de la bléomycine est peu connue. D’apres les données disponibles, elle est inactivée par
une enzyme cytosolique, la bléomycine hydrolase (HSDB, 2019), qui est largement distribuée dans tous
les tissus, a I'exception de la peau et des poumons, les deux principales cibles de la bléomycine. Jusqu’'a
70 % de la dose administrée par voie parentérale semblent étre excrétés dans I'urine sous forme inchangée
(HSDB, 2019).

La mitomycine semble étre principalement éliminée par le foie. Toutefois, sa métabolisation est peu
connue. D’aprés les informations disponibles, des proportions allant de 10 a 30 % du médicament sont
retrouvées sous forme inchangée dans les urines (HSDB, 2019).

3.3 Devenir dans I’environnement

Le devenir de ces substances dans les eaux usées municipales et dans les milieux aquatiques ne semble
pas avoir été étudié jusqu'a ce jour. Les caractéristiques physicochimiques de la mitomycine laissent
présager qu’en cas de rejet en milieu aquatique, ce cytostatique devrait se trouver principalement dans la
phase aqueuse, compte tenu de sa forte solubilité (tableau 2). Sur la base de son coefficient de partage
carbone organique-eau (Koc) estimé, il ne devrait pas avoir tendance a s’adsorber aux matiéres en
suspension et aux sédiments.
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3.4 Concentrations environnementales

Il existe quelques études qui ont cherché a déterminer le risque de contamination des milieux aquatiques
en lien avec la présence d'actinomycines dans les effluents. Notons qu’aucune étude ne semble avoir été
réalisée au Québec et au Canada.

Des concentrations de bléomycine comprises entre 11 et 19 ng/l ont été mesurées dans neuf effluents
municipaux au Royaume-Uni. Les teneurs mesurées dans des rivieres a proximité variaient de < 5a 17 ng/l
(Aherne et collab., 1990). Ce composé a également été mesuré dans les effluents de deux hdpitaux, dont
un spécialisé dans le traitement du cancer, en France (Catastini et collab., 2008). Les concentrations en
bléomycine étaient comprises entre la limite de détection (LD) de la méthode (non précisée dans le
document consulté) et 30 ng/l dans ces effluents.

A Séville, en Espagne, la mitomycine n'a pas été détectée dans linfluent (< 1,66 ng/l) et I'effluent
(= 1,97 ng/l) des usines de traitement des eaux municipales (Martin et collab., 2014; 2011). Ce composé
n’était également pas détecté dans les eaux de surface (< 2,2 ng/l) des riviéeres environnantes (Martin et
collab., 2011).

Les concentrations en actinomycines mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des influents et
effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur sont présentées
dans le tableau 3.

Tableau 3 — Concentrations en actinomycines mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des influents
et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

Matrice Localisation CEEOEME) Référence
(ng/)

Bléomycine
Effluents municipaux Royaume-Uni 11a19 Aherne et collab., 1990
Eaux de surface Royaume-Uni <5al7v Aherne et collab., 1990
Effluents hospitaliers France <LDa30 Catastini et collab., 2008

Mitomycine
Influents municipaux Séville, Espagne < 1,66 Martin et collab., 2011; 2014
Effluents municipaux Séville, Espagne <197 Martin et collab., 2011; 2014
Eaux de surface Séville, Espagne <22 Martin et collab., 2011

D’apres ces quelques données, il semble que la bléomycine puisse se retrouver dans les eaux de surface
des milieux récepteurs des effluents municipaux. Les informations disponibles ne vont pas dans ce sens
pour la mitomycine. Cependant, quelle que soit I'actinomycine considérée, le nombre de données
disponibles est trés limité. De nouvelles études sont nécessaires pour comprendre le devenir de ces
cytostatiques dans les stations d’épuration des eaux usées et établir leur présence dans les milieux
aquatiques.

3.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Aucune information sur la bioaccumulation de la bléomycine dans les organismes aquatiques n'a été
répertoriée dans la littérature.

Un facteur de bioconcentration (FBC) estimé de 3 suggére que le potentiel de bioconcentration de la
mitomycine dans les organismes aquatiques est faible (ChemSpider, 2019).
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3.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

3.6.1 Potentiel toxique

A ce jour, une seule étude sur le potentiel toxique de la bléomycine est disponible dans la littérature pour
les organismes aquatiques. Il s’agit d’une étude portant sur les effets de ce cytostatique pour des cellules
de branchies de cardeau hirame (Paralichthys olivaceus). Une survie de 49 % a été observée aprés
'exposition des cellules pendant 24 heures & une concentration de 30 mg/l de bléomycine. La
concentration inhibitrice médiane (Clso-24n) était de 37,8 + 1,5 mg/l (Geng et collab., 2012).

Aucune donnée de toxicité de la mitomycine pour les organismes aquatiques n’'a été répertoriée dans la
littérature consultée.

Les informations disponibles ne permettent pas de conclure sur le potentiel toxique de la bléomycine et de
la mitomycine pour les organismes aquatiques.

3.6.2 Potentiel génotoxique

Plusieurs études ont été réalisées pour évaluer la génotoxicité des actinomycines pour les organismes
aquatiques. Ces études sont résumées dans les paragraphes suivants.

3.6.2.1 Labléomycine

Mersch et ses collaborateurs (1996) ont prélevé des moules zébrées (Dreissena polymorpha) dans la
Meuse, une riviere située au nord-est de la France, avant de les exposer a 40 pg/l de bléomycine pendant
12 jours. Le nombre de micronoyaux* dans les hémocytes et dans les cellules branchiales des moules a
augmenté significativement chez les organismes exposés. La fréquence d’induction des micronoyaux était
équivalente dans les deux tissus étudiés : 6,9 + 2,4 % dans les hémocytes et 6,7 + 3,1 % dans les cellules
branchiales.

Sept jours suivant I'injection intrapéritonéale de 12,5 mg/kg de poids corporel de bléomycine, la fréquence
des micronoyaux dans les érythrocytes a augmenté significativement comparativement au groupe témoin
chez deux espéces de poissons, le tilapia a poitrine rouge (Tilapia rendalli) et la carpe commune (Cyprinus
carpio) (Grisolia et Cordeiro, 2000).

La protéine CHK2 (Checkpoint kinase 2) joue un rdle central dans la réponse des eucaryotes aux
dommages de I'ADN. Afin d'étudier I'effet de la bléomycine sur cette protéine, Steinmoeller et ses
collaborateurs (2009) ont cloné des cellules de branchies et de cerveau de truite arc-en-ciel (Oncorhynchus
mykiss) avant de les exposer a des teneurs de 3 ou 18 g/l de ce cytostatique. A ces concentrations, la
bléomycine n'a pas engendré de modifications de I'expression de CHK2 dans les branchies. En revanche,
I'expression de cette protéine a été régulée a la hausse dans les cellules du cerveau, selon la dose.
L'induction dans les cellules de cerveau et I'absence d'induction dans les cellules branchiales pourraient
refléter la régulation de I'expression de la protéine CHK2 in vivo qui n’est pas observée ici. En effet, dans
des poissons sains entiers, les niveaux de CHK2 sont généralement élevés dans les branchies et faibles
dans le cerveau.

Valencia et ses collaborateurs (2011) ont réalisé I'essai COMET pour évaluer les dommages génétiques
occasionnés par la bléomycine chez la grenouille Eleutherodactylus johnstonei. Pour ce faire, des cellules
sanguines ont été prélevées puis exposées a des concentrations de 0,6 a 152 mg/l pendant 2, 4, 6, 10 et

4 Le test des micronoyaux permet d'évaluer l'intensité des dommages chromosomiques générés par des agents
génotoxiques. Les micronoyaux sont générés au cours d’une division cellulaire consécutivement a deux types
d’événements distincts : une cassure double brin d’ADN, générant un fragment acentrique non rattachable au fuseau
mitotique, et une perte de chromosome entier, consécutivement a un défaut de capture ou de migration de
chromosome au cours de la mitose. lls forment donc des entités nucléaires indépendantes du noyau, présentes dans
le cytoplasme, provenant de chromosomes entiers ou de fragments au cours de I'anaphase.
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12 heures. Une augmentation significative du nombre de lésions a 'ADN a été observée a partir de la
concentration de 4,7 mg/l. La réponse était dépendante de la dose et de la durée d’exposition. L'essai
COMET a également été réalisé chez deux autres especes d’amphibiens, soit Xenopus laevis et Xenopus
tropicalis par Banner et ses collaborateurs (2007). L'essai a été conduit sur des splénocytes, a des
concentrations variant de 20 a 150 mg/l de bléomycine. Chez X. laevis, des Iésions a I'ADN ont été
observées aux concentrations égales ou supérieures a 60 mg/l. Chez X. tropicalis, des lésions a ’ADN ont
été observées a toutes les concentrations testées. Les processus de réparation de '’ADN chez X. laevis
étaient plus élevés que ceux mesurés chez X. tropicalis. En effet, les cellules de X. laevis ont montré une
guantité considérable de réparation dans les quatre premiéres heures suivant I'exposition, tandis que les
splénocytes de X. tropicalis avaient toujours un niveau élevé de dommages a '’ADN six heures aprés
I'exposition. Précisons néanmoins que le processus de réparation des splénocytes des deux espéces était
terminé huit heures apres I'exposition. Ces résultats montrent que X. tropicalis semble plus sensible a la
bléomycine que X. laevis. Cette différence de sensibilité entre les deux espéces s’expliquerait par le fait
que X. tropicalis est un organisme diploide® qui posséde 10 chromosomes, contrairement & X. laevis qui
est un organisme pseudo-tétraploide® possédant 18 chromosomes. Les auteurs mentionnent en effet que
les espéces diploides sont plus susceptibles de présenter des dommages a I’ADN que les especes pseudo-
tétraploides du fait de leur nombre réduit de chromosomes.

Ces études mettent en évidence le potentiel génotoxique de la bléomycine vis-a-vis des cellules des
organismes aquatiques. Toutefois, dans ces études, les expositions ont été réalisées a des concentrations
relativement élevées. Il conviendrait de valider le potentiel génotoxique de ce cytostatique pour les
organismes aquatiques a des concentrations plus faibles, c’est-a-dire plus proches des concentrations
environnementales, et sur des organismes entiers.

3.6.2.2 La mitomycine

Une exposition de 48 heures a 0,17 mg/l de mitomycine dans I'eau d’élevage a augmenté la fréquence
d’échanges entre chromatides sceurs chez le polychéte Neanthes arenaceodentata (Pesch et collab.,
1981). Dans le cas de moules bleues Mytilus edulis prélevées dans la baie Tomales, en Californie, aprés
une exposition de 12 heures a différentes concentrations de mitomycine, une augmentation des échanges
entre chromatides sceurs, dépendantes de la dose, a été observée dans les tissus des 1,67 mg/l de
mitomycine (Harrison et Jones, 1982).

Shimada et Egami (1984) ont exposé des males médakas (Oryzias latipes) sexuellement matures pendant
24 heures a une concentration de 2,5 et 25 mg/l, avant leur reproduction avec des femelles non exposées.
Les résultats montrent que la mitomycine induit une augmentation du nombre de mutations des
spermatides et des spermatocytes des méles, engendrant une réduction de leur fertilité.

L’induction significative d’aberrations chromosomiques a été observée dans différents tissus d’'une espéece
de gobie (Boleophthalrnus dussumieri) aprés l'injection intramusculaire de 0,5a 2,0 mg/kg de poids
corporel de mitomycine (Krishnaja et Rege, 1982). Les types d’aberrations observés comprenaient des
ruptures de chromatides et d'isochromatides, I'apparition de fragments ou d’anneaux ainsi que I'’échange
et 'apparition de marqueurs non classifiés dans les cellules branchiales.

Majone et ses collaborateurs (1987) ont constaté une augmentation significative de la frégquence de
micronoyaux dans les cellules de tissus branchiaux de moules méditerranéennes Mytilus galloprovincialis
prélevées dans le lagon de Venise. Cette augmentation a été observée 48 heures aprés le début d’'une
exposition en laboratoire a des concentrations de 16,7 et de 33,4 ug/l de mitomycine. Cette augmentation
a persisté pendant les 40 jours qui ont suivi I'exposition, jusqu’a ce que les auteurs mettent fin a
I'expérimentation. Lors d’'une deuxiéme série d’expositions a la mitomycine, I'induction des micronoyaux
au 28¢ jour de I'essai ne différait pas de celle observée a la suite de la premiére expérience. Enfin, précisons
qgue les effets de la mitomycine ont été évalués autant a 13 °C qu'a 23 °C, soit les températures

5 Une cellule biologique est diploide lorsque les chromosomes qu’elle contient sont présents par paires
(2n chromosomes).

6 Désigne I'ovocyte, en fusion et en mitose, qui a 4n chromosomes, avant le rétablissement de la diploidie.
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représentatives des conditions hivernales et estivales de la mer Méditerranée. La température n'a pas
influencé les résultats.

Mersch et ses collaborateurs (1996) ont prélevé des moules zébrées (Dreissena polymorpha) dans la
Meuse, une riviere située au nord-est de la France, avant de les exposer a 40 pg/l de mitomycine pendant
12 jours. Le nombre de micronoyaux dans les hémocytes et dans les cellules branchiales des moules a
augmenté significativement chez les organismes exposés. L'induction des micronoyaux était équivalente
dans les deux tissus étudiés: 4,4 + 1,8 % dans les hémocytes et 6,1 + 1,4 % dans les cellules branchiales.

Plusieurs études ont porté sur I'induction de micronoyaux aprés une exposition de poissons a la mitomycine
(tableau 4) :

- L’induction de micronoyaux dans les érythrocytes périphériques de tilapia a poitrine rouge (Tilapia
rendalli) du lac Paranoa, au Brésil, a été observée cing jours apreés l'injection par voie intrapéritonéale
d’'une dose de 1 mg/kg de poids corporel de mitomycine (Grisolia, 2002). Un résultat semblable a
été obtenu chez cette espece sept jours apres l'injection (Grisolia et Cordeiro, 2000).

- L’induction de micronoyaux dans les érythrocytes rénaux et branchiaux a été observée autant chez
le tilapia a poitrine rouge que chez le tilapia du Nil (Oreochromis niloticus), 24 heures apreés I'injection
intraabdominale de 2 mg/kg de mitomycine (Palhares et Grisolia, 2002). Des niveaux plus élevés
d’érythrocytes micronucléés ont été observés chez T. rendalli que chez O. niloticus. La différence
entre la fréquence de micronoyaux dans les reins et les branchies n’était pas significative entre les
deux especes.

- Bahari et ses collaborateurs (1994) ont montré une augmentation de I'induction de micronoyaux dans
les érythrocytes périphériques, dépendante de la dose, deux a quatre jours aprés l'injection d’'une
dose de mitomycine allant jusqu’'a 5 mg/kg de poids corporel chez le poisson-chat africain (Clarias
gariepinus). La fréquence des micronoyaux induits par des concentrations de mitomycine
supérieures a 0,5 mg/kg est retournée au niveau des contrdles 30 jours aprés linjection. Ces
observations concordent avec les résultats rapportés par Das et Nanda (1986) chez le poisson-chat
saccobranche (Heteropneustes fossilis) qui ont observé une augmentation dose-dépendante de la
fréquence des micronoyaux trois et sept jours apres l'injection a des concentrations semblables de
mitomycine.

- L'induction de micronoyaux dans les érythrocytes de la rate a été observée chez le mené a grosse
téte (Pimephales promelas), huit (8) et 14 jours suivant I'injection intrapéritonéale de 10 mg/kg de
poids corporel de mitomycine (Winter et collab., 2007). Cette dose n'a pas engendré de modifications
dans les érythrocytes du sang périphérique.

- Ueda et ses collaborateurs (1992) rapportent des niveaux plus élevés de micronoyaux dans les
érythrocytes de poissons rouges avec une induction de micronoyaux maximale trois jours apres
I'injection intrapéritonéale de 4 mg/kg de poids corporel de mitomycine.

- Ayllén et Garcia-Vazquez (2000) ont observé linduction de micronoyaux dans les érythrocytes
rénaux du vairon (Phoxinus phoxinus) 24 heures aprés l'injection de 20 mg/kg de poids corporel de
mitomycine. Dans une étude ultérieure, dans les mémes conditions d’exposition, des anomalies
nucléaires? ont été observées dans les érythrocytes de truites arc-en-ciel juvéniles (Oncorhynchus
mykiss) (Ayllon et Garcia-Vazquez, 2001).

- L'induction de micronoyaux a été observée chez la lignée cellulaire RTG-2 de truites arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) aprés une exposition a des concentrations de 0,25 a 1 mg/l dés un temps
d’exposition de quatre (4) heures (Sanchez et collab., 2000).

- L'induction importante de micronoyaux dans les cellules hépatiques de la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) a été observée apres une injection intrapéritonéale de 1 mg/kg de poids
corporel de mitomycine (Williams et Metcalfe, 1992). Aucune induction notable n’a cependant été
observée aprés l'injection de doses plus élevées (2 et 3 mg/kg). Cette absence de réponse a été

7 Aspect inhabituel du noyau cellulaire quant a sa couleur, sa forme, sa taille, etc.
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interprétée par les auteurs comme une preuve d’effets hépatotoxiques des doses élevées de

mitomycine.

Tableau 4 — Fréquence d'induction de micronoyaux chez différentes espéces de poissons exposées a la

mitomycine.
Concentration : . Durée 1_Frequ_ence ex
d’exposition Organisme exposé d’exposition d mductlon des Référence
micronoyaux
Exposition par I’eau (mg/l)
0 0,063 £ 0,041
0,25 4 heures 0,109 £ 0,056*
0,50 0,243 £ 0,067*
1 . . 0,082 + 0,050*
0,25 Honee cellulaire RTS-2 0,199 * 0,082* Sénchez et
0,50 : 6 heures 0,068 + 0,049* collab., 2000
1 (Oncorhynchus mykiss) 0.096 £ 0.066*
0,25 0,198 £ 0,113*
0,50 8 heures 0,097 £ 0,045*
1 0,25 + 0,238*
Exposition par injection (mg/kg)
0 Erythrocyte_s rénaux 0,625 + 0,517 AyII(’)n_ et
du vairon 24 heures Garcia-
20 (Phoxinus phoxinus) 2,00 + 1,46* Vazquez, 2000
0 0,12 £ 0,07
23 Eryt_hrocytes de 3 jours gé;fgég*
2,0 JDoisson-chat 1,00 £ 0,35% Das et Nanda,
0 (Heteropneustes 0,18 £ 0,06 1986
0,5 fossilis) 7 jours 0,88 + 0,23*
1,0 1,13+ 0,07*
2,0 1,44 + 0,16*
0 Ervihrocvies 0 jour 0,53
périphé%:ques)ge tilapia 2 j:OUI’S 2,32
1 a poitrine rouge 7 Jours 7,05
(Tilapia rendalli) 14 jours 4,19
30 jours 4,33
0 0 jour 0,68
Erythrocytes de 2 jours 1,00* o
. tilapia du Nil 7 jours 2.97% CO?J:ESi?Cl;aZeC;[OO
(Oreochromis niloticus) 14 jours 1,64 ’
30 jours 1,00
0 0 jour 0,36
Erythrocytes de carpe 2 jours 1,00
1 commune 7 jours 2,47
(Cyprinus carpio) 14 jours 0,79
30 jours 1,26
0 Erythrocytes 0,4+04
ériphériques de tilapia , L
1 P g poi?rine rouge i S Jours 7,0+1,4* Grisolia, 2002
(Tilapia rendalli)
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Fréquence

Concentration . , Durée : . 33
: . Organisme exposé , L d’induction des Reference
d’exposition d’exposition micronoyaux
0 0+0
10 24 heures 00
100 48 heures 8 f 8
0 Eztehr:gggegsrgssga:gtg © 96 heures 0£0 Winter et
10 - 0,33+0,52 collab., 2007
(Pimephales promelas) ! ! ’
0 . 0,17 £ 0,26
10 8 jours 3,50 + 1,52*
0 . 0+0
10 14 jours 425+ 1,80%
0 0+0
10 24 heures 00
0 48 heures 0,08 £0,20
10 Erythrocytes du sang 0,08 + 0,20
0 périphérique de menés 96 heures 00 Winter et
10 a grosse téte 0+0 collab., 2007
0 (Pimephales promelas) . 0+0
10 8 jours 0,17 0,26
0 14 iours 0,08 + 0,20
10 J 0,75 + 0,50
0 0 0,2+0,3
. i 24 heures 6,9 +1,9*
Erythrocytes rénaux de 48 heures 49+ 29
S el 1 —
7 jours 2315 Palhares et
0 0 0,4+0,3 Grisolia, 2002
. . 24 heures 76+27*
Erythrocytes branchiaux 48 heures 57+25
de tilapia a poitrine =
1 rouge (Tilapia rendalli) 7% ?(iljrrses 13 f ég
7 jours 30+2,2
0 0 0,2+0,3
. i 24 heures 2,2+1,2*
Erythrocytes rénaux de 48 heures >1+13
tilapia du Nil s
1 (Oreochromis niloticus) 7?5 T;Trrses g? f 11*
7 jours 2,1+1,0* Palhares et
0 0 0,4+0,4 Grisolia, 2002
. . 24 heures 2,8+1,0*
Erythrocytes branchiaux 48 heures 53+ 20
1 de tilapia du Nil 72 heures 48+21%
(Oreochromis niloticus) 5 jours 511 10%
7 jours 23+15*

* Différence notable comparativement aux témoins

Rau Embry et ses collaborateurs (2006) ont évalué 'induction de la protéine p53 et celle de I'apoptose par
la mitomycine chez des hépatocytes de poisson Poeciliopsis lucida. La protéine p53 est un facteur de
transcription régulant certaines fonctions cellulaires importantes, comme la mitose ou I'apoptose. Aprés
24 heures d'exposition a des concentrations de mitomycine allant jusqu'a 8,3 mg/l, le niveau de
les cellules exposées n'était pas modifié. Cependant,

protéine p53 dans
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significativement supérieur aux témoins a été mesuré bien qu'il n'y ait eu aucune augmentation de la
protéine p53. Ce résultat est contraire a ce qui est habituellement observé chez les mammiféres, ce qui
laisse présager que le mécanisme de toxicité de la mitomycine n’est pas le méme chez les mammiféeres et
les poissons. L'induction de I'apoptose concorde avec les résultats obtenus par Geng et ses collaborateurs
(2012), qui ont observé une survie de 50 %, probablement reliée a un phénomene d’apoptose, apres
I'exposition de cellules de branchies de cardeau hirame (Paralichthys olivaceus) pendant 24 heures a une
concentration de 10 mg/l de mitomycine.

Selon les études résumées dans les paragraphes précédents, la mitomycine présente un potentiel
génotoxique pour plusieurs organismes aquatiques. Soulignons que certaines études portaient sur les
effets induits par ce cytostatique a des concentrations relativement faibles, de I'ordre des dizaines de
microgrammes par litre ou par kilogramme de poids corporel, ce qui pourrait correspondre a des
concentrations environnementales.

3.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Aucune donnée évaluant le potentiel de perturbations endocriniennes des actinomycines pour les
organismes aquatiques n'a été répertoriée dans la littérature.

3.7 Synthese des connaissances disponibles sur les actinomycines
dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des actinomycines pour I'environnement aquatique.

A la lumiére des informations collectées dans la littérature, la bléomycine pourrait étre retrouvée dans les
milieux récepteurs des effluents municipaux. Cependant, quelle que soit I'actinomycine considérée, le
nombre de données disponibles est trés limité. De nouvelles études sont nécessaires pour comprendre le
devenir de ces cytostatiques dans les stations d’épuration des eaux usées municipales et établir leur
présence dans les milieux aquatiques. Il est également nécessaire de définir quel serait leur devenir dans
les milieux aquatiques en ce qui concerne la persistance et la bioaccumulation dans les organismes
aquatiques.

La littérature consultée met en évidence le potentiel génotoxique des actinomycines a des concentrations
relativement faibles. De linformation complémentaire sur leur potentiel toxique et leur potentiel de
perturbation endocrinienne est également nécessaire pour statuer sur le potentiel de danger de cette classe
de cytostatiques pour les organismes aquatiques.
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4.  ALKYLSULFONATE (BUSULFAN)

Les alkylsulfonates sont des dérivés de I'acide méthane sulfonique (CHsSO20H). Ce sont des agents
alkylants qui stoppent la croissance des cellules tumorales en formant des liaisons entre des bases
guanines des deux brins de I'ADN, empéchant les brins de se séparer et, par conséquent, 'ADN de se
répliquer. Les cellules tumorales cessent ainsi de se multiplier. Leur effet pharmacologique principal est
l'altération de la granulocytopoiése, soit la production de granulocytes dans la moelle osseuse.

Le busulfan (CAS 55-98-1; CeH1406S2), un des principaux représentant des alkylsulfonates, est utilisé
comme anticancéreux dans le conditionnement préalable de I'organisme a une greffe de cellules souches
hématopoiétiques (type de cellules a I'origine de toutes les lignées de cellules sanguines). En effet, son
activité pharmacologique ne s’exerce que sur la moelle osseuse avec une cytotoxicité élevée pour les
cellules de la moelle osseuse.

4.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques du busulfan, le principal représentant des alkylsulfonates, sont
résumées dans le tableau 5.

Tableau 5 — Propriétés physicochimiques du busulfan.

Propriété Busulfan
Poids moléculaire (g/mol) 246,30
|Og Koe -0,52
|Og Koc 2,12
Pression de vapeur (Pa) 8,75E-04
Solubilité (mg/l) 6,89E+04
0
Structure moléculaire Ve "--M }
o 7 “CH
o 3

—: données non disponibles
Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

4.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

Le busulfan est métabolisé principalement au niveau hépatique par les glutathion S-transférases (GST).
La premiére étape de la métabolisation du busulfan est une conjugaison avec le glutathion. Cette étape est
catalysée par la GSTA1 (glutathion S-transférase alpha 1), I'isoforme prédominante des GST, ainsi que la
GSTM1 (glutathion S-transférase mu 1) et la GSTP1 (glutathion S-transférase pi1l). Le conjugué de
glutathion de busulfan est ensuite converti en un conjugué de cystéine impliquant la gamma glutamyl
transférase (GGT), puis la dipeptidase/cystéinylglycinase (DPEP). Ce conjugué de cystéine peut ensuite
étre transformé par la cystathionine gamma lyase (CTH) en tétrahydrothiophéne (THT), en NHas* et en
pyruvate. Le THT peut alors étre oxydé, soit par le cytochrome P450 (CYP), soit par une flavine-
monooxygénase (FMO), et formé du sulfolane et du 3-hydroxysulfolane. Autrement, le conjugué de
cystéine peut étre acétylé par la N-acétyltransférase (NAT) (Whirl-Carrillo et collab., 2012). La
métabolisation compléte du busulfan est schématisée a la figure 5. Notons que le cytochrome P450 est un
systeme d’enzymes, présent autant chez les vertébrés que les invertébrés, qui catalyse I'oxydation des
substances organiques.
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D’apres les informations disponibles, I'excrétion du busulfan se produit principalement par voie rénale.
Ainsi, aprés des injections intrapéritonéales de ce composé chez des rats, des lapins et des souris, environ
40 % étaient excrétés par voie rénale sous forme de 3-hydroxysulfolane, 20 %, sous forme de THT et 13 %,
sous forme de sulfolane, tandis que 6 % étaient excrétés sous sa forme initiale (HSDB, 2019).
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Figure 5 — Transformation de la molécule de busulfan chez I'homme (adaptée de Huezo-Diaz et collab.,
2014).

4.3 Devenir dans I'environnement

Le comportement dans I'environnement du busulfan est peu documenté. D'aprés ses caractéristiques
physicochimiques, notamment son Koc estimé (ChemSpider, 2019), en cas de rejet en milieu aquatique, ce
cytostatique ne devrait pas s’adsorber aux matiéres en suspension et aux sédiments. D'aprés sa forte
solubilité, il se retrouvera principalement dans la colonne d’eau des milieux récepteurs.

4.4 Concentrations environnementales

Une seule étude rapporte des teneurs en busulfan dans I'environnement. Ainsi, au Canada, I'analyse
d’échantillons recueillis a 'influent et a I'effluent de six usines de traitement des eaux usées municipales
n’a montré aucune détection (limites de détection entre 37,9 et 274 ng/l) du composé natif (Smyth et Teslic,
2013). Les principaux métabolites n'ont pas été analysés dans le cadre de cette étude.

4.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Un FBC estimé de 3 suggére que le potentiel de bioconcentration du busulfan dans les organismes
aquatiques est faible (ChemSpider, 2019). D’ailleurs, cette substance ne satisfait pas aux criteres énoncés
a I'alinéa 64 c) de la Loi canadienne sur la protection de I'environnement (1999) (ci-apres « LCPE »), car
elle ne pénétre pas dans I'environnement en une quantité ou concentration ou dans des conditions de

20



nature a avoir, immédiatement ou a long terme, un effet nocif sur I'environnement ou sur la diversité
biologique. De plus, ce cytostatique ne répond pas aux criteres de persistance ou de bioaccumulation
énoncés dans le Réglement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE (EC, 2015a).

Il n'existe pas, a notre connaissance, de données expérimentales sur le potentiel de bioaccumulation du
busulfan dans les organismes aquatiques.

4.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

4.6.1 Potentiel toxique

Aucune donnée sur le potentiel toxique du busulfan pour les organismes aquatiques n’a été répertoriée
dans la littérature consultée.

4.6.2 Potentiel génotoxique

A notre connaissance, une seule étude a rapporté des effets génotoxiques du busulfan sur des organismes
aquatiques. Ainsi, une pycnose du foie, c’est-a-dire une modification du noyau des hépatocytes,
caractérisée par une condensation de la chromatine, a été observée chez la sole du Sénégal (Solea
senegalensis) juvénile aprés une exposition a 40 mg/kg de busulfan (Pacchiarini et collab., 2014). La
pycnose marque la dégénérescence et la mort du noyau. Une stagnation du sang dans la rate a également
été observée chez les organismes exposeés.

Le manque de données ne permet pas de conclure quant au potentiel génotoxique du busulfan pour les
organismes aquatiques.

4.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Selon la littérature consultée, deux études ont porté sur le potentiel de perturbation endocrinienne du
busulfan sur des organismes aquatiques. Ainsi, une interruption du développement gonadique a été
observée chez la sole du Sénégal (Solea senegalensis) juvénile aprés une exposition a 40 mg/kg de
busulfan (Pacchiarini et collab., 2014). Yuan et ses collaborateurs (2012) ont étudié les effets du busulfan
chez des anguilles des marais (Monopterus albus) exposées par I'alimentation a des concentrations de 10,
30, 50 ou 70 mg/kg de busulfan pendant 15 mois. Les auteurs ont observé une diminution significative des
concentrations sériques d’'cestradiol ainsi qu'une augmentation des niveaux de testostérone chez tous les
individus exposés. Il n’y avait pas de différences significatives entre les groupes. Ces modifications ont
engendré une masculinisation significative dans le groupe exposé a la concentration la plus élevée.

D’aprés ces informations, le busulfan pourrait inhiber le développement des gonades chez les poissons et
promouvoir une inversion de sexe en faveur des méles. Ces données devront étre validées pour d’autres
especes de poissons et pour des concentrations environnementales, puis étendues a d’autres organismes
aquatiques.

4.7 Synthése des connaissances disponibles sur les alkylsulfonates
dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger relié a la présence du busulfan dans I'environnement pour les organismes aquatiques.

D’aprés la solubilité du busulfan, cette substance devrait se retrouver principalement dans la phase

aqueuse dans les écosystémes aquatiques, mais il est nécessaire de confirmer cette hypothése en
mesurant ses teneurs dans le milieu. De plus, le hombre d'études évaluant le devenir du busulfan dans
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I'environnement aquatique (persistance, bioaccumulation) et son potentiel toxique au sens large (potentiels
toxique, génotoxique et de perturbation endocrinienne) est trés limité.
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5. ANTHRACYCLINES ET DERIVES (ACLARUBICINE, DAUNORUBICINE,
DOXORUBICINE, EPIRUBICINE, IDARUBICINE, MITOXANTRONE ET
PIRARUBICINE)

Les anthracyclines sont soit isolées a partir de microorganismes, des actinobactéries du genre
Streptomyces, soit par modifications chimiques des premiéres anthracyclines. Les anthracyclines
s'intercalent entre les paires de bases azotées de I'ADN, préférentiellement entre deux bases G-C, a la
suite de liaisons hydrogénes spécifiques. Elles inhibent ainsi I'activité de la topoisomérase de type Il, une
enzyme impliquée dans le maintien de la structure tridimensionnelle de I’ADN lors de la transcription® et la
réplication®. Cette intercalation induit un changement de la structure locale du brin d’ADN, comme un
« débobinage » de la double hélice ou un allongement du brin d’ADN. Ces changements structuraux
induisent des modifications fonctionnelles, dont une inhibition du procédé de réplication de I'ADN. Ces
molécules sont appelées agents intercalants. Notons également que la plupart de ces molécules forment
des radicaux libres oxygénés, responsables de leur cytotoxicité.

La doxorubicine peut étre fabriquée en tant que doxorubicine de qualité chimique (CAS 23214-92-8;
C27H290NO11) ou de qualité pharmaceutique, soit le chlorhydrate de doxorubicine (CAS 25316-40-9). Tout
comme les autres anthracyclines, elle possede un noyau lipophile a quatre cycles
(tétrahydrotétrahydrotétracénedione). Toutefois, I'extrémité saturée du cycle contient des groupes
hydroxyles adjacents au sucre aminé, ce qui produit un centre hydrophile. Cette molécule est
principalement utilisée pour lutter contre les leucémies et les lymphomes, bien qu’elle puisse également
combattre le cancer du sein, le cancer du poumon, le cancer des ovaires et des tumeurs pédiatriques
(Bonnet et collab., 2003). La doxorubicine peut également étre utilisée dans le traitement des sarcomes
osseux (ostéosarcome et sarcome d’Ewing), en association avec d’autres cytostatiques.

La daunorubicine (CAS 20830-81-3; C27H20NO10) est utilisée dans le traitement des leucémies aigués
myéloblastiques et des leucémies aigués lymphoblastiques (Castegnaro et collab., 1997).

L’épirubicine (CAS 56420-45-2; C27H20NO11) est le 4'-épimére de la doxorubicine, un dérivé semi-
synthétiqgue de la daunorubicine (Robert, 1994). Le mécanisme exact de I'activité cytostatique de ce
composé est inconnu, mais, comme la doxorubicine, I'épirubicine peut s'intercaler entre deux bases
azotées de I'ADN, induisant un clivage de I'ADN par la topoisomérase Il. Elle s'utilise seule ou en
association avec d'autres cytostatiques pour traiter de nombreux types de cancer, notamment les cancers
du sein, du poumon, des ovaires et de I'estomac, et les lymphomes.

L’idarubicine (CAS 58957-92-9; C26H27NOg), ou 4-déméthoxydaunorubicine, est un analogue de la
daunorubicine, mais I'absence de groupe méthoxy accroit sa liposolubitlité et son absorption cellulaire
(BC Cancer, 2017a). Elle est utilisée pour traiter la leucémie.

La pirarubicine (CAS 72496-41-4; C3s2H3s7NOa12) et I'aclarubicine (CAS 57576-44-0; C2Hs3NOais) sont deux
anthracyclines. La premiére est utilisée principalement contre le cancer du sein métastatique, tandis que
la deuxieme est recommandée pour le traitement des patients atteints de leucémie non lymphoblastique
résistante ou réfractaire a la chimiothérapie de premiére ligne aigué (Castegnaro et collab., 1997).

La mitoxantrone (CAS 70476-82-3; C22H2sN4Os) est un anthracene dione produit entierement par synthése.
Son noyau tricycliqgue hydroxyanthraquinone en fait une molécule apparentée aux anthracyclines. La

8 Passage de l'information génétique de I'ADN a I'ARN, sous forme de ribonucléotides complémentaires, survenant
durant la synthése de I'’'ARN simple brin par une ARN polymérase a partir d’'une matrice d’ADN.

9 Processus qui consiste a dupliquer une molécule d’ADN, ou d’ARN dans le cas de certains virus, en séquences
complémentaires. Les molécules d’ADN possédent une structure en double hélice, constituée de deux brins
complémentaires. La réplication donne deux nouvelles molécules qui comprennent chacune un de ces brins (ayant
servi de matrice) et un brin nouvellement synthétisé.
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mitoxantrone est un agent cytostatique utilisé dans le traitement de différents types de cancer,
principalement le cancer du sein métastatique, la leucémie myéloide aigué et le lymphome non hodgkinien.

5.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des anthracyclines et de leurs dérivés sont résumées dans le
tableau 6.
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Tableau 6 — Propriétés physicochimiques des anthracyclines et de leurs dérivés.

Propriété Doxorubicine Daunorubicine Epirubicine
Poids moléculaire 543.52 52752 54353
(g/mol)

log Koe 1,27 1,83 1,85

|Og Koc 3,78 — 6 000
(PF[Z;SS'O” de vapeur 2,5E-23 1,25E-12 3,3E-21
Solubilité (mg/l) 2 600 3,0E+04 93

Structure
moléculaire

Q Q O a HH
HC - o -
a, ray H, il
o

— : données non disponibles

Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019
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Propriété Idarubicine Pirarubicine Aclarubicine
Poids moléculaire 497,49 627,64 811,87
(g/mol)

|Og Koe 2,10 - -

|Og Koc 1,44 - -
Pression de vapeur (Pa) 6,96E-16 — —
Solubilité (mg/l) 35,62 - -

Structure moléculaire

— : données non disponibles

Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019
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Poids moléculaire

(g/mol) 444,48
log Koe 2,28
log Koc 1,81
Pression de vapeur (Pa) 1,33E-18
Solubilité (mg/l) 54,85

Structure moléculaire

Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019
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5.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

La métabolisation de la doxorubicine (DOX) est illustrée a la figure 6. Ainsi, I'absorption de la doxorubicine
et son transport dans I'organisme sont facilités par les transporteurs suivants : ABCB1 (ATP-binding
cassette, sub-family B, member 1), ABCC1 (ATP-binding cassette, sub-family C, member 1), ABCC2
(ATP-binding cassette, sub-family C, member 2), ABCG2 (ATP-binding cassette, sub-family G, member 2),
RALBP1 (ralA binding protein 1) et SLC22A16 (solute carrier family 22, member 16). Une fois dans
'organisme, ce cytostatique peut étre métabolisé par trois voies différentes : par réduction d’un électron,
par réduction de deux électrons et par déglycosidation (Thorn et collab., 2011).

La réduction de deux électrons est la principale voie de métabolisation de la DOX. Elle forme le
doxorubicinol (DOXol). Plusieurs enzymes peuvent effectuer cette réaction, dont AKR1A (aldo-keto
reductase family 1, member A1), CBR1 (carbonyl réductase 1), CBR3 (carbonyl réductase 3) et AKR1C3
(aldo-keto reductase family 1, member C3) (Kassner et collab., 2008; Edwardson et collab., 2015).

La réduction d'un électron de la DOX est réalisée par plusieurs oxydoréductases pour former le
DOX-semiquinone (Edwardson et collab., 2015). Les enzymes impliquées dans cette réaction sont les
déhydrogénases mitochondriales NADH présentes dans le réticulum sarcoplasmique et les mitochondries
(NDUFS) ainsi que les enzymes cytosoligues NADPH déshydrogénase quinone 1 (NQO1) et xanthine
déhydrogénase (XDH) et les oxydes nitriques synthases (NOS1, NOS2 et NOS3) (Pawlowska et collab.,
2003). La réoxydation du DOX-semiquinone forme & nouveau de la DOX, en plus de générer des dérivés
réactifs de I'oxygéne (DRO) et du peroxyde d’hydrogéne. Les DRO provoquant un stress oxydatif peuvent
étre neutralisées par la glutathion peroxydase (GPX1), la catalase (CAT) et la superoxyde dismutase
(SOD1) (Thorn et collab., 2011).

La troisieme voie métabolique, la déglycosidation, est une voie mineure de la métabolisation de la DOX,
celle-ci représentant environ 1 a 2 % de son métabolisme (Mordente et collab., 2003). Les métabolites
formés sont des aglycones. Le 7-désoxyaglycone est formé par la réduction enzymatique d'un électron.
Des études in vitro ont montré que la NADPH-cytochrome P450 réductase (POR) pouvait métaboliser la
DOX en 7-désoxyaglycone (Licata et collab., 2000). Les enzymes XDH et NQO1 sont également
impliquées dans ce processus. L’hydroxyaglycone est formée par hydrolyse et rapidement converti en
DOXol aglycone. Les enzymes impliquées dans cette réaction ne sont pas connues.

Cing minutes aprés I'administration de doxorubicine, plus de 20 % du médicament retrouvé dans le plasma
sont sous forme de métabolites (HSDB, 2019). Ce pourcentage atteint 70 % aprées 30 minutes, 75 % aprés
4 heures et 90 % apres 24 heures (HSDB, 2019). |l est surtout éliminé par voie biliaire, I'excrétion urinaire
étant négligeable (Mordente et collab., 2009). De 3,5 a 5,7 % de la doxorubicine sont excrétés sous forme
non meétabolisée dans l'urine humaine, tandis que I'excrétion urinaire de son principal métabolite, le
doxorubicinol, représente entre 0,7 et 4,3 % (Mahnik et collab., 2007).
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Figure 6 — Métabolisation de la doxorubicine (adaptée de www.pharmgkb.org).

De 5 a 18 % de la daunorubicine excrétée dans les urines se retrouvent sous forme inchangée dans les
24 heures suivant I'administration d’'une dose, tandis que ce pourcentage atteint de 12 a 29 % dans les
sept jours suivants une dose (HSDB, 2019). Dans les féces, ce pourcentage est d’environ 20 % dans les
sept jours suivant une dose. Le reste du composé est excrété sous forme de métabolites. La daunorubicine
est principalement métabolisée dans le foie, produisant du daunorubicinol (Vasanthakumar et Ahmed,
1985). Outre le daunorubicinol, les métabolites identifiés dans I'urine humaine sont le daunorubicinol
aglycone, le desmethyldeoxydaunorubicinol aglycone, le desmethyldeoxyrubicinol aglycone-4-o-sulfate, le
desmethyloxydaunorubicinol aglycone-4-o-glucuronide et le deoxydaunorubicinol aglycone glucuronide
(Gewirtz et Yanovich, 1986; Takanashi et Bachur, 1975).
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L'épirubicine est principalement métabolisée par le foie, mais aussi par d'autres organes et cellules,
incluant les globules rouges (HSDB, 2019). Elle emprunte les mémes voies de métabolisation que la
doxorubicine. Ainsi, son principal métabolite est I'épirubicinol. L'élimination du médicament est
essentiellement biliaire, moins de 15 % étant excrétés dans l'urine. De 0,35 a 1,76 % de I'épirubicine
retrouvé dans les urines est excrété sous forme d’épirubicinol, 0,4 % sous forme d’épirubicinol glucuronides
et 3,3 % sous forme de glucuronide d’épirubicine (Camaggi et collab., 1988; Mross et collab., 1988).

L’idarubicine est principalement métabolisée par le foie en idarubicinol (BC Cancer, 2017a). De 7 a 17 %
de lidarubicine sont éliminés dans les féces, ce pourcentage variant de 2 a 7 % dans les urines. Dans le
cas de l'idarubicinol, le pourcentage excrété dans les urines varie de 8 a 10 %.

La mitoxantrone est métabolisée en dérivés d'acides mono et dicarboxyliques ainsi qu’en conjugués
glucuronides de ces acides (HSDB, 2019). La forme inchangée est excrétée dans 'urine a des proportions
de 6 a 11 % de la dose injectée. Ce pourcentage est de 25 % dans les feces. Le reste de la dose est
excrété sous forme métabolisée (Gémez-Canela et collab., 2015).

Aucune information sur le métabolisme de la pirarubicine et de I'aclarubicine n’a été répertoriée dans la
littérature consultée.

5.3 Devenir dans I’environnement

D’aprés sa solubilité (tableau 6), la doxorubicine devrait étre trés soluble dans la colonne d’eau des
écosystemes aquatiques. Cependant, cette substance peut exister sous forme cationique a des valeurs de
pH comprises entre 5 et 9, et cette forme peut se lier avec des substrats chargés négativement tels que
les matiéres en suspension par des interactions électrostatiques, voire des liaisons covalentes (EC, 2015b).
Si le poids moléculaire des complexes formés est suffisamment élevé, ils pourraient alors sédimenter et la
doxorubicine pourrait s’accumuler dans les sédiments. Ces hypothéses devront toutefois étre validées.
Notons que la volatilisation a partir de I'eau ne devrait pas constituer un processus important du devenir de
cette substance.

La doxorubicine et le doxorubicinol ne contiennent pas de groupes fonctionnels susceptibles d'étre
hydrolysés dans Il'eau. La structure cyclique de la doxorubicine demeure stable a la suite d'une
biodégradation primaire, comme le montre I'étude de Mahnik et ses collaborateurs (2007) portant sur
I'élimination de la doxorubicine par les boues activées. Toutefois, dans des conditions acides, la
doxorubicine se décompose en adriamycione et en daunosamine (Mahnik et collab., 2006). La dégradation
biologique n’a pas été rapportée pour la doxorubicine (Franquet-Griell et collab., 2017a). En revanche,
cette substance absorbe la lumiére a des longueurs d’onde supérieures a 290 nm et peut méme étre
sensible a la photolyse directe par la lumiére du soleil (HSDB, 2019). Ainsi, Calza et ses collaborateurs
(2014) ont démontré qu’en présence de rayonnement ultraviolet (UV), 10 % d’une concentration de 15 mg/l
de doxorubicine sont dégradés en une heure. L'ajout de 200 mg/l de dioxyde de titane (TiOz) a favorisé
une dégradation rapide, ce cytostatique étant totalement dégradé dans les 30 minutes suivant I'irradiation.
Dans les deux cas, quatorze produits de transformation ont été caractérisés par Calza et ses collaborateurs
(2014). La transformation de la doxorubicine impliquait principalement la (poli)hydroxylation, I'oxydation de
la molécule ou le détachement d’'une fraction glucidique. Zhang et ses collaborateurs (2017a) ont pour leur
part démontré qu'en présence de rayonnement UV, 17,4 % d’'une concentration de 100 ug/l de
doxorubicine sont dégradés. La dégradation de ce cytostatique diminue en présence de matieres
organiques, en raison de la concurrence pour la lumiere UV, mais elle augmente avec I'addition de nitrate
(NO3), en raison d’une production indirecte de radicaux libres. La dégradation de ce composé augmente
significativement (96,6 %) avec I'addition de peroxyde d’oxygéne (H20:), en raison de la génération de
radicaux libres. Des conclusions similaires ont été obtenues par Franquet-Griell et ses collaborateurs
(2017a) apres I'exposition de 50 pg/l de doxorubicine a des rayonnements UV seuls ou en présence
d’Hz20:.

Du fait de leur proximité chimique, I'épirubicine devrait se comporter comme la doxorubicine dans
I'environnement (HSDB, 2019). Cette hypothése doit toutefois étre validée.
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Une étude menée sur la cinétique de dégradation de la doxorubicine, de la daunorubicine et de I'épirubicine
en solution aqueuse sous une lumiére fluorescente et sous la lumiére du soleil a montré que leurs taux de
photodégradation étaient similaires (Wood et collab., 1990). Ces taux étaient inversement proportionnels a
la concentration du médicament et augmentaient avec une hausse du pH. La photolyse était trés rapide a
des concentrations de 'ordre du microgramme par litre, mais elle était quasi nulle a des concentrations de
500 mgl/l.

En milieu aqueux, les changements de conformation de la mitoxantrone comprennent la perte des deux
alcools aminés (N-éthyléthanolamine et N-méthyléthanolamine), la perte d’'un groupement CH20H et la
formation d’acide dicarboxylique de la mitoxantrone (Gémez-Canela et collab., 2015).

Aucune information sur le devenir dans I'environnement de lidarubicine, de la pirarubicine et de
l'aclarubicine n’a été répertoriée dans la littérature consultée.

5.4 Concentrations environnementales

Quelques études ont cherché a détecter la présence de la doxorubicine dans les effluents des usines de
traitement d’eaux usées :

- Au Canada, l'analyse d'échantillons recueillis dans six usines de traitement des eaux usées
municipales et de lixiviats de sites d’enfouissement prélevés pendant la période estivale (juillet a
septembre 2012) n'a montré aucune détection de la doxorubicine (Smyth et Teslic, 2013). La limite
de détection allait de 37,9 a 303 ng/l pour les liquides et de 163 a 1 790 ng/g pour les solides.

- En Chine, Yin et ses collaborateurs (2010) ont étudié les concentrations des médicaments
cytostatiques, y compris la doxorubicine et son métabolite, le doxorubicinol, dans les effluents des
eaux usées de 21 hépitaux de Beijing. Ni la doxorubicine ni son métabolite principal n'ont été
détectés (limite de détection de 10 ng/l). Les auteurs ont expliqué I'absence de détection de ces
substances au faible usage de ces médicaments dans les hdpitaux étudiés ou au fait que les eaux
usées de ces hopitaux subissaient une désinfection au chlore avant le rejet, entrainant une
transformation partielle ou compléte des médicaments et, ainsi, des concentrations en dessous des
limites de détection des méthodes analytiques utilisées.

- En Autriche, la doxorubicine a été mesurée a des concentrations variant de < 0,26 a 1,35 ug/l dans
les effluents d’eaux usées de I'hdpital universitaire de Vienne (Mahnik et collab., 2007). Cette
concentration représente une excrétion de 0,17 a 0,35 % de la dose totale administrée durant la
période d’échantillonnage, ce qui est plus élevé que la quantité de doxorubicine pouvant se retrouver
dans les eaux usées estimées de facon théorique par la méme équipe (Lenz et collab., 2007a).

- En Slovénie, la doxorubicine n'a pas été détectée dans leffluent d’'un hépital de Ljubljana
(LD < 0,8 ng/l). Ce cytostatique n’était pas non plus détecté a l'influent (LD < 0,8 ng/l) et & I'effluent
(LD < 0,7 ng/l) de I'usine de traitement des eaux usées municipales locale (Isidori et collab., 2016a).

- En Espagne, la doxorubicine n'a pas été détectée (LD < 0,1 ng/l) dans les eaux usées d’'un hopital
de Valence (Olalla et collab., 2018). Ce composé n’a pas non plus été détecté (LD < 0,1 ng/l) dans
les effluents d’une usine de traitement des eaux usées de Catalogne; la concentration maximale
dans l'influent était de 2,7 ng/l (Negreira et collab., 2014b; 2013a). Aucune détection n'a été mesurée
dans un effluent hospitalier (LD < 0,8 ng/l) ainsi qu'a linfluent (LD <0,8 ng/l) et a leffluent
(LD < 0,7 ng/l) de l'usine de traitement des eaux usées municipales de Barcelone (Isidori et collab.,
2016a). A Séville, la doxorubicine a été détectée uniqguement dans l'influent des usines de traitement
des eaux usées municipales, a une teneur moyenne de 4,5 ng/l (Martin et collab., 2011). Une étude
subséquente a montré que les concentrations moyennes dans I'effluent du méme secteur étaient de
31,4 ng/l (Martin et collab., 2014). La doxorubicine n’était cependant pas détectée (< 4 ng/l) dans les
eaux de surface des rivieres environnantes (Martin et collab., 2014; 2011), ni dans les eaux de la
riviere Besos et de ses tributaires (LD < 1,1 ng/l) (Franquet-Griell et collab., 2017b).

La daunorubicine n'a pas été détectée (limite de détection de 0,29 ug/l) dans les effluents d’eaux usées de
I'hépital universitaire de Vienne, en Autriche (Mahnik et collab., 2007). Elle n'a pas non plus été détectée
dans les échantillons prélevés dans les influents et les effluents de six usines de traitement des eaux usées
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au Canada (Smyth et Teslic, 2013). La limite de détection allait de 25,3 a 541 ng/l. La daunorubicine n’était
également pas détectée (LD < 26 ng/l) dans les eaux de la riviere Besos et de ses tributaires, en Espagne
(Franquet-Griell et collab., 2017b).

L'épirubicine n'a pas été détectée (LD de 18 ng/l) dans l'influent et I'effluent de trois usines de traitement
des eaux municipales localisées dans la région de Montréal (Rabii et collab., 2014). Il en est de méme de
celles de Séville, en Espagne (influent < 3,75 ng/l et effluent < 0,7 ng/l), ainsi que dans les eaux de surface
des rivieres avoisinantes (< 3,5 ng/l) (Martin et collab., 2014; 2011). Bien qu’elle n'ait pas été détectée dans
les eaux municipales (LD de 45 ng/l), cette substance a cependant été mesurée a des concentrations
jusqu’a 60 ng/l dans I'effluent de deux hdpitaux en Catalogne (Espagne) (Gomez-Canela et collab., 2014).
L'épirubicine n’a pas non plus été détectée (LD < 2,1 ng/l) dans les eaux de la riviere Besos et de ses
tributaires, en Espagne (Franquet-Griell et collab., 2017b). Une concentration comprise entre 0,1 et 1,4 ug/l
a été obtenue dans les effluents d’eaux usées de I'hdpital universitaire de Vienne, en Autriche (Mahnik et
collab., 2006).

Aucune information n’a été répertoriée dans la littérature consultée quant a la présence de l'idarubicine, de
la pirarubicine, de I'aclarubicine et de la mitozantrone dans les eaux usées d’hépitaux ou municipales, pas
plus que pour les milieux aquatiques récepteurs de ces eaux.

Les concentrations en doxorubicine, daunorubicine et épirubicine mesurées dans des effluents hospitaliers,
dans des influents et effluents de stations de traitement d’eaux usées municipales et dans les milieux
aquatiques récepteurs sont présentées dans le tableau 7. D’aprés ces données, il semble que ces
cytostatiques se retrouvent peu dans les eaux de surface des milieux récepteurs des effluents municipaux.
Cependant, quels que soient I'anthracycline et ses dérivés considérés, le nombre de données disponibles
est limité. De nouvelles études sont nécessaires pour comprendre le devenir de ces cytostatiques dans les
stations de traitement des eaux usées et établir leur présence dans les milieux aguatiques.

Tableau 7 — Concentrations en anthracyclines et leurs dérivés mesurées dans des effluents hospitaliers,
dans des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu
récepteur.

Concentration

Matrice Localisation Référence
(ng/)
Doxorubicine
Effluents municipaux Canada <37,9a=<303 Smyth et Teslic, 2013
Influents municipaux Canada <37,9a=<303 Smyth et Teslic, 2013
Effluents hospitaliers Beijing, Chine <10 Yin et collab., 2010
Effluents hospitaliers Vienne, Autriche <260a1 350 Mabhnik et collab., 2007
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie <0,8 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <0,8 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <0,7 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,1 Olalla et collab., 2018
- Negreira et collab.,
Effluents municipaux Catalogne, Espagne <0,1 2014b; 2013a
- Negreira et collab.,
Influents municipaux Catalogne, Espagne 2,7 2014b: 2013a
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <0,8 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <0,8 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <0,7 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Séville, Espagne 4,5 Martin et collab., 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne 314 Martin et collab., 2014
Eaux de surface Séville, Espagne <4 Martin etzcgili\b., 2014;
Riviere Besos et ses Franquet-Griell et
Eaux de surface tributaires, Espagne <11 collab., 2017b
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Matrice Localisation Conc(ﬁ;t”r;\tlon Référence
Effluents hospitaliers Beijing, Chine <10 Yin et collab., 2010
Daunorubicine
Effluents hospitaliers Vienne, Autriche <290 Mahnik et collab., 2007
Influents municipaux Canada <253as541 Smyth et Teslic, 2013
Effluents municipaux Canada <253as541 Smyth et Teslic, 2013
Eaux de surface Riviere Besos et ses <26 Franquet-Griell et
tributaires, Espagne collab., 2017b
Epirubicine
Influents municipaux Montréal, Canada <18 Rabii et collab., 2014
Effluents municipaux Montréal, Canada <18 Rabii et collab., 2014
Influents municipaux Séville, Espagne <3,75 Martin etzcglli\b., 2014;
Effluents municipaux Séville, Espagne <0,7 Martin etzcglli\b., 2014;
Eaux de surface Séville, Espagne <35 Martin etzcglli\b., 2014;
- GoOmez-Canela et
Effluents municipaux Catalogne, Espagne <45 collab., 2014
. Gomez-Canela et
Effluents hospitaliers Catalogne, Espagne 60 collab.. 2014
Riviere Besos et ses Franquet-Griell et
Eaux de surface tributaires, Espagne <21 collab., 2017b
Effluents hospitaliers Vienne, Autriche 100 a1 400 Mahnik et collab., 2006

5.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

La doxorubicine présente un faible potentiel de bioaccumulation en raison de ses propriétés physiques et
chimiques, c’est-a-dire un poids moléculaire élevé et un faible coefficient de partage octanol-eau (log Koe).
Un FBC estimé de 0,5 suggere que le potentiel de bioconcentration de la doxorubicine dans les organismes
aquatiques est quasi nul (HSDB, 2019). D’ailleurs, la doxorubicine ne répond pas aux criteres de
bioaccumulation énoncés dans le Réglement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE
(EC, 2015b), les valeurs des facteurs de bioconcentration et de bioaccumulation (FBC et FBA) corrigées
en fonction du métabolisme étant inférieures a 5 000, selon le taux métabolique. Il en est de méme de la
daunorubicine et de I'épirubicine.

Notons que certains organismes aquatiques semblent avoir la capacité de réduire I'accumulation cellulaire
de cette substance. Ainsi, Albertus et Laine (2001) ont observé que I'absorption de la doxorubicine (50 mg/l)
dans les hépatocytes de choquemort (Fundulus heteroclitus) était restreinte, sans aucune augmentation
importante de son accumulation aprés 20 a 80 minutes. En présence de vérapamil (un substrat ou un
inhibiteur compétitif du mécanisme de résistance multixénobiotique) a 10 ymol/l, la doxorubicine s’est
accumulée en fonction du temps dans les hépatocytes de choquemorts. Cette étude démontre que les
hépatocytes de choquemorts ont la capacité d’éliminer la doxorubicine, comme cela peut étre observé chez
des cellules cancéreuses résistantes chez I'humain.

Un FBC estimé de 0,37 suggére que le potentiel de bioconcentration du mitoxantrone dans les organismes
aquatiques est quasi nul (HSDB, 2019). A notre connaissance, il n'existe pas d'étude dans la littérature
permettant de valider cette hypothése.

Aucune information n'a été répertoriée dans la littérature consultée quant au potentiel de bioaccumulation
dans les organismes aquatiques de la daunorubicine, de I'épirubicine, de I'idarubicine, de la pirarubicine et
de 'aclarubicine.
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5.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

5.6.1 Potentiel toxique

Le tableau 8 présente les concentrations effectives et les concentrations |étales qui sont disponibles dans
la littérature quant a la toxicité des anthracyclines et de leurs dérivés chez les organismes aquatiques.

D’aprés ces données, les organismes aquatiques semblent peu sensibles, aux concentrations de
doxorubicine mesurées dans I'environnement, pour les parameétres standards tels que la croissance et la
mortalité. Toutefois, d’autres études sont nécessaires pour conclure sur le potentiel toxique de ce composé
pour les divers organismes aquatiques, notamment les poissons.

Le nombre de données disponibles pour les autres anthracyclines évaluées n’est pas suffisant pour définir
le potentiel toxique de ces substances pour les organismes aquatiques.

Tableau 8 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels des anthracyclines et de leurs
dérivés pour les organismes aquatiques.

Organisme Paramétre , Dure_e_ Veled Référence
d’exposition (mg/l)
Doxorubicine
CEso
(croissance) 21000
Pseudomonas CSEO 16 heures 1 Zounkova et
putida (croissance) collab., 2007
CMEO
(croissance) 10
CEso 13
(croissance)
Raphidocelis CSEO 96 heures 1 Zounkova et
subcapitata (croissance) collab., 2007
CMEO
(croissance) 10
CEso 2
(immobilisation)
CSEO Zounkova et
Daphnia magna | (mmobilisation) 48 heures 0,01 collab., 2007
CMEO
(immobilisation) 0.1
(immo%ﬁi?ation) 48 heures 2,14 Parrellzét)(lez;;Ollab.,
Ceriodaphnia Parrella et collab.,
dubia ClLso 24 heures 5,18 2014b
CEso 9 heures 43,28 + 3,55
(croissance)
Tetrahymena CEso Bonnet et collab.,
pyriformis (ac:uwtes des 60 minutes 25.88 + 1.94 2003
estérases non
spécifigues)
Thar;g;)ycuerEZalus Clso 24 heures 031 Parrellzaotle'il(t:)ollab.,
Philodina Poeggeler et
acuticornis odiosa CLoo 24 heures 54,3 99
Milne collab., 2005
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Durée Valeur

Organisme Parametre d’exposition (mall) Référence
Clso 24 heures 12,69
CEso 77
(croissance) '
_CEso 6.2
Brachionus (crogszance) Parrella et collab.,
calyciflorus =50 48 heures 55 2014b
(croissance)
CSEO 5
(croissance)
CMEO
(croissance) 10
Poisson-zebre Han et collab.,
(Danio rerio) Clso 72 heures 16,9 2015
Epirubicine
Poisson-zebre Han et collab.,
(Danio rerio) Clso 72 heures 58,8 2015

Daunorubicine

Poisson-zebre Han et collab.,

(Danio rerio) ClLso 72 heures 64,7 2015
Pirarubicine
Poisson-zebre Han et collab.,
(Danio rerio) ClLso 72 heures 70,2 2015
Mitoxantrone
24 heures 20,3
Daphnia magna Clso 48 heures 5,2 Gbomez-Canela et
72 heures 1,4 collab., 2015
96 heures 0,7

CEso : concentration d’'une substance qui a des effets sur 50 % des organismes d'essai
CLso : concentration |étale d’une substance pour 50 % des organismes d’essai

CLos : concentration létale d’'une substance pour 99 % des organismes d’'essali

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

D’autres travaux ont cherché a évaluer les effets cytotoxiques de la doxorubicine pour les organismes
aquatiques. Caminada et ses collaborateurs (2006) ont étudié la cytotoxicité de la doxorubicine en réalisant
deux essais sur deux lignées cellulaires de poissons : le test MTT et le test au rouge neutre. Le test MTT
est fondé sur I'absorption du bromure de 3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium et sur sa
réduction subséquente dans la mitochondrie des cellules vivantes, les cellules mortes étant complétement
négatives dans cette activité de clivage. Le test au rouge neutre est basé sur I'absorption et 'accumulation
de rouge neutre dans les lysosomes des cellules vivantes, les cellules endommagées altérant I'absorption
du rouge neutre et les cellules mortes n’étant pas en mesure de retenir le colorant. Dans cette étude, les
lignées cellulaires utilisées étaient la lignée cellulaire d’hépatomes de poisson Poeciliopsis lucida (PLHC-1)
et la lignée cellulaire de gonades de truite arc-en-ciel (RTG-2). La cytotoxicité de la doxorubicine a été
observée a une CEso de 1,14 mg/l dans la lignée cellulaire d’hépatomes de poisson pour le test MTT et de
1,18 mg/l pour le test au rouge neutre. Dans la lignée cellulaire de gonades de truite arc-en-ciel, la
cytotoxicité a été observée a une CEso de 2,56 mg/l pour le test MTT.

D’autres études ont porté sur les effets de la doxorubicine sur le développement de poissons. Belyaeva et
ses collaborateurs (2010) ont étudié la toxicité de la doxorubicine sur des embryons de poisson-zébre
(Danio rerio) exposés a des concentrations variant de 0,08 a 2,0 mg/l dans I'eau d’essai. Les auteurs ont
noté que l'augmentation de la concentration de doxorubicine était accompagnée d’'une hausse du nombre
d’anomalies chez les embryons de poissons-zébres en développement. Ainsi, la concentration de 0,08 mg/Il
a engendré une déformation de la queue. La concentration de 0,11 mg/l a causé, en plus d’'une déformation
de la queue, un cedéme a la téte et au cceur. Enfin, la concentration de 0,2 mg/l a causé une déformation
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de la queue, un fort cedéme au coeur et au sac vitellin, en plus de nuire a l'activité locomotrice des
embryons. Han et ses collaborateurs (2015) ont aussi rapporté des malformations cardiaques apres
I'exposition d’embryons de poisson-zebre a différentes anthracyclines. Ces malformations incluaient la
formation incompléte de la boucle du tube cardiaque, une péricardite et une bradycardie, pouvant mener a
la mort des embryons exposés. Les CLso-72n €taient respectivement de 64,7, 70,2, 16,9 et 58,8 mg/l pour la
daunorubicine, la pirarubicine, la doxorubicine et I'épirubicine. Ainsi, les embryons étaient plus sensibles a
la doxorubicine, tandis qu'ils I'étaient moins a la daunorubicine (tableau 8). Les génes et les protéines liés
au développement cardiaque étaient régulés a la baisse aprés I'exposition aux anthracyclines, ce qui va
dans le méme sens que les malformations observées. Par ailleurs, les résultats obtenus par Krysanov et
Demidova (2012) ont montré qu’une concentration de 10 ug/l de doxorubicine n’a eu aucun effet significatif
sur le développement et sur le taux d’éclosion des embryons de poissons-zébres, comparativement au
groupe témoin. Ce résultat laisse présager que I'apparition de malformations cardiaques est dépendante
de la concentration d’exposition, aucun effet n'étant observé dans les études ayant testé de faibles
concentrations d’exposition, comparativement aux études ayant testé des concentrations plus élevées.

Enfin, chez certains organismes vivants, I'absorption de plusieurs médicaments cytostatiques, y compris la
doxorubicine, est réduite par I'expression d’'une activité s’'apparentant a celle de la glycoprotéine P. Celle-
ci est un transporteur membranaire qui est surexprimé pour permettre I'expulsion des substrats spécifiques,
notamment des cytostatiques, et apporter ainsi une résistance multixénobiotique aux cellules. Cette famille
de protéines est présente dans une vaste gamme de taxons, y compris les bactéries, les protozoaires, les
nématodes, les insectes, les poissons et les humains (Hildebrand et collab., 2009). Le rdle protecteur du
mécanisme de résistance multixénobiotique et la présence de la famille des transporteurs de la
glycoprotéine P ont été démontrés chez plus de 40 espéces aquatiques, telles que le fondule (Fundulus
heteroclitus), la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss), la plie rouge (Pleuronectes americanus), le turbot
(Scophthalmus maximus), le poisson-zébre (Danio rerio), ainsi que des mollusques bivalves marins et
d’eau douce (Zaja et collab., 2008).

Le maintien et la régularisation de ces mécanismes de défense, tels que I'induction et la surexpression de
ces transporteurs d'efflux (Hildebrand et collab., 2009), sont probablement associés a des codts
énergétiques ou métaboliques importants pour les organismes, en particulier lorsqu’ils subissent une
exposition chronique aux xénobiotiques. Cette dépense d'énergie peut nuire a d’autres processus comme
la croissance et la reproduction en raison d’une diminution de la distribution d’énergie. Hildebrand et ses
collaborateurs (2009) ont utilisé une lignée cellulaire d’hépatocytes de truite arc-en-ciel in vitro pour étudier
les colits énergétiques associés aux pompes d'efflux de xénobiotiques, de type glycoprotéine P, pour la
doxorubicine. Les colits énergétiques ont été mesurés a l'aide des changements de concentrations
cellulaires du nucléotide adénylique et du phosphate inorganique. Pour toutes les concentrations de
doxorubicine testées (2,7 a 67,9 mg/l), I'accumulation cellulaire du nucléotide adénylique et du phosphate
inorganique était linéaire pendant 10 a 15 minutes, puis elle plafonnait et un état stable était supposé
atteint. Les cellules étaient ensuite placées dans un milieu sans doxorubicine. L’efflux initial était caractérisé
par un rapide déclin des concentrations intracellulaires du nucléotide adényligue et du phosphate
inorganique, suivi par une phase d'élimination plus lente. Les résultats de cette étude laissent supposer
gu'il pourrait y avoir des codts énergétiques importants associés au transport actif de la glycoprotéine P.
Toutefois, cette expérimentation ne permet pas de déterminer si ces colts sont importants en matiére de
bilan énergétique global de I'organisme.

5.6.2 Potentiel génotoxique

Les données relatives aux effets génotoxiques des anthracyclines et de leurs dérivés pour les organismes
aquatiques sont résumées au tableau 9. D'apres ces informations, contrairement aux données rapportées
pour les parametres de toxicité standards, ces substances ont un potentiel génotoxique a des
concentrations mesurées dans les effluents hospitaliers, les usines de traitement d’eaux usées et le milieu
récepteur. Les invertébrés aquatiques, incluant Daphnia magna et Ceriodaphnia dubia, semblent
particulierement sensibles a ces cytostatiques. Les données recueillies dans la littérature se limitent
cependant a la doxorubicine. L'évaluation de la génotoxicité des autres anthracyclines et de leurs dérivés
doit étre réalisée.
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Tableau 9 — Génotoxicité des anthracyclines et de leurs dérivés pour les organismes aquatiques.

Organisme Paramétre , Dure_e_ Vel Référence
d’exposition (mg/l)
Doxorubicine
Saccharomyces MGC Zounkova et
cerevisiae (génotoxicité) 16 heures 2.8 collab., 2007
MGC
(génotoxicité sans 0,074
activation métabolique) Zounkova et
" . MGC collab., 2007
Escherichia coli (génotoxicité avec 2 heures 0,098
activation métabolique)
MGC Parrella et
(génotoxicité) 0,63 collab., 2015
MGC
(génotoxicité sans 25
Salmonella 2 . .

Lo activation métabolique) Parrella et
typhimurium, NMGC 72 heures collab.. 2015
souche TA 98 . -y "

(génotoxicité avec 2,5
activation métabolique)
MGC (génotoxicité sans 50
Salmonella activation métabolique) '
Lo Parrella et
typhimurium, MGC 72 heures collab.. 2015
souche TA 100 (génotoxicité avec 25 v
activation métabolique)
CSEO
Daphnia maana (dommages a 'ADN) 24 heures 2E-06 Parrella et
P g CMEO SE.08 collab., 2015
(dommages a I'ADN)
CSEO
.- 5E-06
Ceriodaphnia (dommages a 'ADN) 24 heures Parrella et
dubia CMEO 5E-05 collab., 2015
(dommages a I'ADN)

CMEO : concentration minimale avec effet observé
CSEO : concentration sans effet observé
MGC : concentration minimale avec effets génotoxiques

5.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Aucune donnée évaluant le potentiel de perturbation endocrinienne des anthracyclines et de leurs dérivés
pour les organismes aquatiques n’a été répertoriée dans la littérature.

5.7 Synthese des connaissances disponibles sur les anthracyclines
et leurs dérivés dans I'environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des anthracyclines et de leurs dérivés pour I'environnement aquatique.

D’apres les données disponibles, les anthracyclines et leurs dérivés ne semblent pas présents dans les
milieux récepteurs des effluents des stations d'épuration des eaux usées municipales. Toutefois, en raison
du faible nombre de données disponibles, notamment au Canada, il apparait nécessaire de valider le fait
gue ces substances sont dégradées au cours du processus d’épuration des eaux usées et de mettre en
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place des études permettant la caractérisation de la présence de ces substances dans les écosystemes
aquatiques du Québec.

Les quelques informations disponibles tendent a indiquer que ces substances ne sont pas bioaccumulables
dans les organismes aquatiques. Ces hypotheses doivent étre vérifiees par la réalisation d'études en
laboratoire ou de campagnes d’échantillonnage et d’analyse d’organismes exposés aux eaux de surface
des milieux récepteurs des effluents des stations d’épuration des eaux usées municipales.

La doxorubicine ne semble pas présenter de toxicité aigué pour le zooplancton aquatique aux
concentrations qui ont été mesurées dans I'environnement. Par contre, des effets génotoxiques ont été
observés, a faibles concentrations, chez les invertébrés aquatiques aprés une exposition a cette
anthracycline. Il apparait nécessaire de réaliser de nouvelles études pour déterminer la toxicité et la
génotoxicité de la doxorubicine, de méme que des autres anthracyclines et leurs dérivés, pour différentes
espéces d’'organismes aquatiques, dont des poissons. Il semble également pertinent de valider I'absence
de potentiel de perturbation endocrinienne de ces cytostatiques pour les organismes aquatiques.
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6. ANTIANDROGENES NON STEROIDIENS (FLUTAMIDE,
BICALUTAMIDE, NILATUMIDE)

Les antiandrogénes non stéroidiens (AANS) sont des antagonistes sélectifs des récepteurs androgéniques.
Ainsi, ils agissent par compétition avec la testostérone, mais surtout un de ses métabolites, la
dihydroxytestostérone, ou DHT, au niveau des récepteurs androgéniques du noyau des cellules andogéno-
sensibles de la prostate. Suivant leur fixation aux récepteurs, les AANS inhibent leur translocation du
cytoplasme vers le noyau de ces cellules, réduisant ainsi la quantité de testostérone dans la cellule ciblée
et donc la croissance de ces cellules (Akakura et collab., 1998; Tan et collab., 2015).

Le flutamide, le bicalutamide et le nilutamide sont les trois principaux représentants de la famille des
antiandrogénes non stéroidiens. lls sont tous utilisés pour traiter le cancer de la prostate avancé
(métastatique). lls peuvent étre administrés en association avec d'autres hormonothérapies, telles que les
analogues de I'hormone de libération de I'hnormone lutéinisante (LH-RH), ou I'ablation chirurgicale des
testicules (castration) (Brogden et Clissold, 1989; McLeod et collab., 1993; Schmitt et collab., 2001).

Le flutamide (CAS 13311-84-7; CiiH11FsN203), qui agit aprés transformation dans l'organisme en
2-hydroxyflutamide (CAS 52806-53-8; CiiH11FsN204), peut également étre utilisé pour traiter
I'hyperandrogénisme (taux excessif d’androgenes) chez les femmes, comme chez les patientes atteintes
du syndrome des ovaires polykystiques, et I'hirsutisme (Generali et Cada, 2014). Plus récemment, le
flutamide est largement remplacé par le bicalutamide (CAS 90357-06-5; C1sH14F4N204S) et le nilutamide
(CAS 63612-50-0; Ci12H10F3N304), en raison notamment de leur plus grande tolérance par les patients
traités (Scheinfeld, 2008).

6.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques des AANS sont résumées dans le tableau 10.

Tableau 10 — Propriétés physicochimiques des antiandrogénes non stéroidiens et du principal métabolite
du flutamide.

Propriété Flutamide Bicalutamide Nilutamide
Poids moléculaire 276.21 430,37 317.22
(g/mol)
log Koe 3,35a3,51 2,8 1,92
log Koc 2,99 2,85 2,65
Pression de 1,11E-06 9,33E-13 1,36E-05
vapeur (Pa)
Solubilité (mg/l) 9,45 11,75 91,31
!O
o=N*
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4
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Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019
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6.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

Les isoenzymes CYP1A2 et CYP3A4 métabolisent le flutamide en 2-hydroxyflutamide et en Flu-1 (Kang et
collab., 2008; Aizawa et collab., 2003; Goda et collab., 2006). En plus du 2-hydroxyflutamide, d’autres
métabolites oxydants peuvent étre formés, incluant le flutamide monohydroxylé M5, le flutamide
dihydroxylé M7 et le flutamide trihydroxylé M8. Le N-[4-nitro-3-(trifluorométhyl) phényl] hydroxylamine
(Flu-1-N-OH), dérivé du métabolite Flu-1, peut également étre retrouvé dans 'urine de patients atteints de
cancer de la prostate. Sa métabolisation est schématisée a la figure 7. Le flutamide et ses métabolites sont
excrétés principalement dans les urines, 4,2 % étant excrétés dans les féces dans les 72 heures suivant
I'administration d’'une dose (Goldspiel et Kohler, 1990).

0
HN J\f‘;‘DH
OH
o}
CF,
HN OH 0,

2-hydroxyflutamide

0
N OH
M8 HN OH
O /
HNJ\T/ CF,
NO,
NH,

o]
T
CF, HK
NO, -‘-‘—‘-‘-“_‘—‘“‘"—L

Flu-1 CF Flutamide

MO, HG‘ CF,
I NH,

o D o]
Flu-6
I-:N’lL“ HD-

@ @

Flu-2 FIu 1 N OH M5

Figure 7 — Transformation de la molécule de flutamide chez 'homme (adaptée de Kang et collab., 2008).

Le bicalutamide subit un métabolisme stéréospécifique. L’isomere S (inactif) est métabolisé principalement
par glucuroconjugaison, qui correspond a la conjugaison du bicalutamide avec un acide glucuronique,
grace a une glucuronyl-transférase. L'isomére R (actif) subit également une glucuronidation, aprés avoir
été oxydé en un métabolite inactif. Le bicalutamide et ses métabolites sont éliminés dans des proportions
égales dans l'urine et les selles. L’énantiomére S est rapidement éliminé par rapport a I'énantiomere R
(HSDB, 2019).

Le nilutamide est largement métabolisé dans le foie par I'isoenzyme CYP2C19. L’élimination fécale est
négligeable, un pourcentage allant de 1,4 & 7 % d’'une dose étant retrouvé dans les feces de quatre a cing
jours suivant son administration (BC Cancer, 2017b). Il est principalement excrété sous forme de
métabolites dans les urines, moins de 2 % étant excrétés sous forme inchangée cing jours suivant
'administration d’'une dose.
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6.3 Devenir dans I’environnement

Le comportement des antiandrogenes non stéroidiens dans les eaux usées municipales et dans le milieu
aquatique est peu documenté. Les quelques données disponibles sont présentées dans les paragraphes
suivants.

Le flutamide a une demi-vie de 60 jours dans I'eau et de 540 jours dans les sédiments, les demi-vies du
2-hydroxyflutamide dans ces matrices étant respectivement de 180 jours et 1 620 jours (ChemSpider,
2019). Zhang et ses collaborateurs (2017a) ont démontré qu’en présence de rayonnement UV, seulement
1,2 % d’'une concentration de 100 g/l de flutamide est dégradé. La dégradation de ce cytostatique diminue
en présence de matiéres organiques, mais augmente avec I'addition de NOs en raison d’une production
indirecte de radicaux libres. Notons que la dégradation de ce composé augmente considérablement (65 %)
avec I'addition d’H20:2 en raison de la génération de radicaux libres, donc dans des conditions qui pourraient
étre retrouvées dans une usine de traitement des eaux usées. D’aprés ces informations, le flutamide et le
2-hydroxyflutamide semblent peu dégradables dans les usines de traitement des eaux usées municipales
et trés peu biodégradables dans le milieu aquatique.

Aucune donnée quant au devenir du bicalutamide et du nilutamide n’est disponible, a notre connaissance,
dans la littérature.

6.4 Concentrations environnementales

Aucune concentration environnementale en flutamide ou en nilutamide n’a été répertoriée dans la littérature
consultée. Seule une étude rapportant des concentrations en bicalutamide mesurées dans I'environnement
a été répertoriée dans la littérature. Ce composé a été mesuré jusqu’a une teneur de 1 032 ng/l dans les
effluents de stations de traitements des eaux usées localisées dans le bassin de la riviere Kanzaki-Ai, au
Japon (Azuma et collab., 2015). Les teneurs maximales mesurées dans les eaux de surface du milieu
récepteur étaient de 254 ng/l, tandis que la concentration maximale mesurée dans les tributaires était de
151 ng/l. Cette étude montre donc qu’une partie du bicalutamide retrouvé dans les effluents municipaux
peut se retrouver dans I'environnement aquatique.

6.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Les seules données de bioaccumulation répertoriées dans la littérature rapportent un FBC modélisé
de 75,8 pour le flutamide, de 23,9 pour le 2-hydroxyflutamide, de 11,7 pour le bicalutamide et de 5,98 pour
le nilutamide (ChemSpider, 2019). Ces valeurs laissent sous-entendre que ces composés seraient
modérément bioaccumulables dans les organismes. Cette hypothése doit toutefois étre validée.

A notre connaissance, une seule étude a évalué en laboratoire le potentiel de bioaccumulation du flutamide
dans les organismes aquatiques. Des FBC de 13 a 24 ont respectivement été mesurés chez des menés a
grosse téte (Pimephales promelas) males et femelles exposés au flutamide pendant 21 jours (Jensen et
collab., 2004). La présence de 2-hydroxyflutamide dans les tissus de deux organismes a également été
rapportée a des niveaux compris entre 79,2 et 893 ng/g, représentant de 4 a 18 % de la concentration de
flutamide.

6.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

6.6.1 Potentiel toxique

Peu d’études ont cherché a définir des concentrations létales ou inhibitrices pour différents organismes
aquatiques exposés aux AANS. En effet, ces substances agissant par compétition avec la testostérone
dans l'organisme, les études recensées ont principalement porté sur leurs effets sur le systeme
reproducteur. Les quelques résultats tirés de la littérature sont présentés dans les sections suivantes.
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A notre connaissance, seules trois études ont évalué le potentiel toxique du flutamide sur des organismes
aquatiques. Les résultats tirés de la littérature sont résumés dans le tableau 11. Les informations
disponibles ne permettent donc pas de conclure sur le potentiel toxique du flutamide.

Aucune étude portant sur la toxicité du bicalutamide et du nilutamide n'a été répertoriée dans la littérature
consultée.

Tableau 11 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels du flutamide pour les organismes
aquatiques.

: N Durée Valeur e
Organisme Parameétre d’exposition (mg/l) Référence
Anderson et
Acartia tonsa Clso 48 heures 54 collab., 2001, cités
dans Bergh, 2005
Médaka Hagino et collab.,
(Oryzias latipes) Clso 96 heures 3.6 2001
Daphnia maana CEso 24 heures 7,8 Haeba et collab.,
P 9 (immobilisation) | 48 heures 2,7 2008

CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CLso : concentration létale d’'une substance pour 50 % des organismes d’'essai

6.6.2 Potentiel génotoxique
Aucune donnée évaluant la génotoxicité des AANS n’a été répertoriée dans la littérature.

6.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Plusieurs études ont rapporté des effets du flutamide sur le développement des gonades et la fonction
endocrinienne de poissons.

Une exposition chez le mené a grosse téte (Pimephales promelas) a des concentrations de 100, 320 et
1 000 ug/l de flutamide pendant 21 jours n’a pas maodifié le niveau de vitellogénine (VTG) chez les méles,
mais a stimulé celui des femelles a toutes les concentrations testées (Panter et collab., 2004). Chez la
méme espece, la production d’'ceufs exposés a une concentration mesurée de 651 pg/l a diminué de 75 %
par rapport a celle des témoins (Jensen et collab., 2004). Ce résultat pourrait s’expliquer par un retard dans
la maturation des ovocytes, se soldant par moins d'ceufs produits dans un temps donné. Dans cette étude,
une augmentation des niveaux de VTG et de testostérone, dépendante de la dose d'exposition, a
également été observée chez les femelles. Aucun changement modifiant la production de spermatozoides
n'a été répertorié dans les testicules des poissons exposés, bien que des nécroses aient été observées.

Filby et ses collaborateurs (2007) ont mesuré I'expression de génes impliqués dans la reproduction, la
croissance et le développement du mené a grosse téte (Pimephales promelas) apres une exposition de
21 jours a 320 g/l de flutamide. Des effets phénotypiques indicatifs de la féminisation des poissons males
ont été observés : une induction de la vitellogénine plasmatique, une réduction de I'indice gonadosomatique
et une réduction des caractéres sexuels secondaires. L'exposition au flutamide a aussi entrainé une
augmentation des récepteurs cestrogéniques ERIM et ERy chez les males, une diminution de I'expression
des génes impliqués dans la différenciation des testicules (hormone antimdllérienne [AMH]), ainsi qu'une
régulation a la hausse des genes codant pour des enzymes impliquées dans la synthese des androgénes
(cytochrome P450 17 [CYP17] et 11B-hydroxystéroide déshydrogénase [113-HSD]), signifiant une action
inhibitrice sur les voies androgéniques. Chez les femelles, une diminution des récepteurs androgéniques
et une diminution de la croissance de I'ovaire ont été observées, comparativement au groupe témoin. Une
diminution de I'expression de genes hépatiques intervenant dans les processus physiologiques plus
généraux (hormone de croissance [GH], récepteur de I'hormone de croissance GH [GHR], facteur de
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croissance 1 ressemblant a l'insuline [IGF-1], récepteur de I'GF-1 [IGF-IR] et récepteur de I'hormone
thyroidienne a [TRa] et B [TRp]) a été observée chez tous les individus.

Kang et ses collaborateurs (2006) ont étudié les effets antiandrogéniques du flutamide sur le médaka
(Oryzias latipes) exposé a des concentrations mesurées de 0,101, 0,202, 0,397, 0,787 ou 1,56 mg/l
pendant trois semaines. Par rapport au groupe témoin, la fécondité et la fertilité des médakas étaient
significativement moindres a la plus forte concentration d’exposition. Un examen histologique a mis en
évidence des gonades intersexuées (testicules-ovaires) chez les méles exposés aux concentrations
de 0,202, 0,397 et 0,787 mg/l. Les niveaux de vitellogénine hépatique de tous les groupes exposés, autant
chez les méles que chez les femelles, n'ont cependant pas montré de différences significatives avec les
témoins.

Les effets de I'administration orale de flutamide sur les niveaux de vitellogénine de médakas (Oryzias
latipes) males ou femelles ont été étudiés par Chikae et ses collaborateurs (2004) aprés une exposition
pendant sept jours & des doses de 0,01, 0,1, 1 et 8 mg/g. Le flutamide a entrainé une augmentation
significative des niveaux de VTG chez les femelles selon une relation dose-réponse. Aucun effet n'a été
observé chez les méles. Notons qu’une telle augmentation a aussi été rapportée chez des rats femelles
apres une exposition a ce méme cytostatique (Kim et collab., 2002).

Chez des guppys (Poecilia reticulata) juvéniles, la taille des poissons était significativement réduite aprés
une exposition a 1 mg/g de flutamide (Bayley et collab., 2002). Par ailleurs, Baatrup et Junge (2001) ont
mis en évidence que le comportement de séduction ainsi que la quantité de spermatozoides dans le
sperme et la taille des testicules étaient perturbés chez des guppys méales exposés par 'alimentation a des
concentrations de 1 a 10 mg/kg. Le groupe le plus exposé présentait une mortalité de 35 % (Baatrup et
Junge, 2001). Un tel taux de mortalité avait été obtenu par Kinnberg et Toft (2003) chez cette espéce, mais
a une dose orale de 100 mg/kg.

Chakrabarty et ses collaborateurs (2012) ont exposé pendant 50 jours des juvéniles de silure grenouille
(Clarias batrachus) a une concentration de 33 pg/l de flutamide afin d'étudier son incidence sur le
développement de l'ovaire. Des niveaux d'aromatase et de 17B-cestradiol élevés ont été observés
respectivement dans l'ovaire et dans le plasma. Certains genes cibles de l'ovaire ont également été
surexprimés. Les résultats obtenus suggérent que le flutamide entraine des modifications physiologiques
et moléculaires pouvant modifier la croissance de 'ovaire, déclenchant son développement précoce chez
cette espece de poisson-chat.

Des modifications du systéme reproducteur de silures grenouilles ont été observées apreés une exposition
a une concentration de 33 ug/lI de flutamide (Rajakumar et collab., 2012). Une diminution de I'expression
de plusieurs génes, y compris ceux liés aux facteurs de transcription, aux enzymes stéroidogénes, a la
protéine régulatrice aigué stéroidogénique et aux récepteurs nucléaires orphelins, a été observée. La
transcription de plusieurs génes était plus élevée : cfGNRH (neurohormone responsable de la libération
des gonadotrophines chez le poisson-chat), tph2 (tryptophane hydroxylase 2, une enzyme assurant I'étape
limitante de la synthése de sétoronine), T (testostérone) et 11-KT (11-kétotestostérone). Les auteurs
mentionnent que cette augmentation peut étre directement reliée au flutamide, lequel peut entrer en
compétition et bloquer de facon irréversible les récepteurs androgéniques, augmentant ainsi les taux
plasmatiques des géenes T et 11-KT. Ces maodifications sur le plan moléculaire se sont traduites par une
diminution de la progression de la différenciation des spermatogonies en spermatocytes, compromettant
ainsi, méme a faibles doses, le développement des testicules chez les méles exposés.

L’exposition de poissons-zébres (Danio rerio) méles adultes, 4gés de 4 mois, exposés a une concentration
mesurée de 278,7 + 9,8 ug/l de flutamide pendant 30 jours a également occasionné des effets sur le
développement testiculaire et la spermatogenése (Yin et collab., 2017). Comparativement au témoin, la
concentration de spermatozoides dans les testicules (diminution d’un facteur 3) et les taux plasmatiques
de 11-KT (diminution d’'un facteur 2) des poissons exposés étaient significativement diminués. Les niveaux
d’ARNm de certains génes impliqués dans I'axe HPG (hypothalamo-hypophyso-gonadique; gnrh3, fshf,
IhB) étaient significativement inhibés. Il en est de méme de I'expression des genes suivants : cyp26al,
codant pour I'enzyme dégradant I'acide rétinoique, nanosl, responsable de la prolifération des
spermatogonies, dmcl, impliqué dans la régulation méiotique, bax et Bcl-2, impliqués dans I'apoptose, sfl,
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exprimé dans I'ébauche des gonades et activant I'expression des genes de la synthése des stéroides, et
cypl7al, impliqué dans la production de testostérone. Les niveaux des genes fshr (récepteur d’hormone
folliculostimulante) et Ihr (récepteur de I'hormone lutéinisante) ont été régulés a la hausse, probablement
en réponse a la diminution du niveau de 11-KT. Aucune différence significative n'a été observée dans le
niveau d'expression des génes aldhla2, responsable de la production d’acide rétinoique, sycp3, impliqué
dans la formation du complexe synaptonémal, cypl9alb, responsable de la production d’cestrogenes dans
le cerveau, vtgl, dans le foie, dmrtl, impliqué dans la différenciation et le développement des testicules, et
cypllb2, impliqué dans la production de 11-KT. L’'expression des génes a donc démontré que le flutamide
peut induire une spermatogénése désordonnée par la régulation de I'expression des genes impliqués dans
'axe HPG et de ceux impliqués dans la régulation des niveaux de 11-KT dans le plasma.

Katsiadaki et ses collaborateurs (2006) ont exposé simultanément des épinoches (Gasterosteus aculeatus)
femelles a 500 ng/l de 17a-méthyltestostérone ainsi qu’'a différents antiandrogenes présumés, incluant le
flutamide, sur une période de 21 jours. La teneur en spiggin, une protéine propre a cette espéce et dont la
synthése est sous contréle androgénique, a ensuite été mesurée. Les niveaux de spiggin des poissons
femelles exposés aux antiandrogénes ont été comparés a ceux des poissons femelles exposés uniquement
au modele androgéne (17a-méthyltestostérone). Tant I'analyse histologique de la hauteur de I'épithélium
des reins que le test immunologique mis au point pour détecter les teneurs en spiggin ont démontré que le
flutamide, a une concentration de 250 pg/l, inhibe la synthése de spiggin des épinoches androgénotraitées,
en plus de stimuler I'éclosion d’épinoches males.

La perturbation endocrinienne engendrée par le flutamide a aussi été étudiée chez une espéce de
grenouille, le xénope lisse (Xenopus laevis), aprés une exposition de quatre semaines a 27,6 ug/l (Urbatzka
et collab., 2007; 2006). Les concentrations plasmatiques de la testostérone et du 17B-cestradiol n'ont pas
changé chez les grenouilles méles ou femelles. Il en est de méme de I'expression de 'ARNm de la
vitellogénine dans le foie, des taux de vitellogénine plasmatique, de I'expression de I'ARNm de la
transferrine (Tf), un transporteur de fer, de I'expression basale de la protéine RBP, qui participe au transport
du précurseur de la vitamine A ou rétinol, et des niveaux d’ARNm de I'hormone folliculostimulante (FSH)
et de I'hormone lutéinisante (LH), les principales hormones impliquées dans la reproduction. Ces résultats
semblent indiquer que le flutamide n’'engendre pas de perturbations endocriniennes chez la grenouille a la
concentration testée. Dans une autre étude, Van Wyk et ses collaborateurs (2003) ont exposé X. laevis a
une dose plus élevée de flutamide, 100 pg/g/semaine, pendant quatre semaines. Cette exposition a affecté
significativement le taux de testostérone plasmatique chez les méales, mais n'a pas modifié l'indice
gonadosomatique, I'indice hépatosomatique et les niveaux de vitellogénine.

Seules quelques études n’ont pas mis en évidence d'atteinte de la fonction endocrinienne chez les poissons
exposés au flutamide par des effets antiandrogéniques. Trois de ces études sont présentées ci-dessous.

Wells et Van Der Kraak (2000) rapportent que le flutamide ne se lie & aucun récepteur androgene dans les
fractions cytosoliques des tissus de cerveaux et de gonades de truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss)
et de poissons rouges (Carassius auratus). La concentration et la durée d’exposition des organismes ne
sont pas précisées par les auteurs. Dans une autre étude, aprés une exposition par I'eau a des
concentrations de 90,4 pg/l et de 1 470 ug/l de flutamide, le niveau de vitellogénine n’a pas été modifié
chez des médakas (Oryzias latipes) adultes (Nozaka et collab., 2004). Enfin, des épinoches méles
exposées a des concentrations allant jusqu’a 1 mg/I n'ont montré aucune augmentation de la vitellogénine
plasmatique (Sebire et collab., 2008).

Le tableau 12 présente les résultats obtenus dans d'autres études évaluant le potentiel de perturbation
endocrinienne du flutamide.

44



Tableau 12 — Potentiel de perturbation endocrinienne du flutamide pour les organismes aquatiques.

Organisme

Paramétre

Durée
d’exposition

Valeur
(mg/l)

Référence

Acartia tonsa

CEso
(développement des
larves)

5 jours

0,48

Anderson et
collab., 2001, cités
dans Bergh, 2005

Brachionus
calyciflorus

CMEO
(fertilisation des
femelles)

96 heures

0,001

Preston et collab.,
2000

Daphnia magna

CMEO
(reproduction)

CMEO
(taille de la mére)

CMEO
(maturation)

CSEO
(renversement de sexe)

21 jours

Haeba et collab.,
2008

Epinoche
(Gasterosteus
aculeatus)

CMEO
(inhibition du niveau de

spiggin)

21 jours

0,5

CMEO
(comportement de cour
du male)

21 jours

0,1

CMEO
(nombre de nids
construits par le méale)

21 jours

0,1

Sebire et collab.,
2008

Médaka
(Oryzias latipes)

CSEO
(renversement de sexe)

42 jours

CMEO
(renversement de sexe)

42 jours

21,0

Hagino et collab.,
2001

CEso : concentration d’une substance qui a des effets sur 50 % des organismes d’essai

CMEO :concentration minimale avec effet observé
CSEO : concentration sans effet observé

Selon les études résumées dans les paragraphes précédents, le flutamide présente un potentiel de
perturbation endocrinienne pour les organismes aquatiques. Soulignons que certaines études portaient sur
les effets induits par ce cytostatique a des concentrations relativement faibles, de I'ordre des dizaines de
microgrammes par litre ou par kilogramme de poids corporel.

Aucune étude portant sur le potentiel de perturbation endocrinienne du bicalutamide et du nilutamide n'a
été répertoriée dans la littérature.

6.7 Synthese des connaissances disponibles sur les antiandrogenes
non stéroidiens dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des antiandrogénes non stéroidiens pour I'environnement aquatique.

Selon les informations collectées dans la littérature, le bicalutamide pourrait se retrouver dans
I'environnement aquatique, du fait de sa présence dans les effluents municipaux. Toutefois, en raison du
faible nombre de données disponibles, notamment au Canada, il apparait nécessaire de réaliser des études
de caractérisation des effluents municipaux et de leurs milieux récepteurs pour tous les AANS.
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Le flutamide et le 2-hydroxyflutamide semblent peu biodégradables dans I'environnement, voire pas du
tout. Ces substances pourraient donc étre persistantes dans les milieux aquatiques. Cette hypothése doit
étre vérifiée par la réalisation d'études en laboratoire ou de campagnes d'échantillonnage et de
caractérisation des milieux récepteurs des effluents municipaux. Il en est de méme pour le potentiel de
bioaccumulation de ces composés dans les organismes aquatiques. Ces deux aspects doivent étre
caractérisés pour le flutamide, le bicalutamide et le nilutamide.

Le potentiel toxique et la génotoxicité des AANS a I'égard des organismes aquatiques sont peu connus,
sinon totalement inconnus. Il convient de vérifier si ces substances peuvent avoir ce type d'effets pour les
organismes aquatiques afin d'évaluer le danger associé a leur présence dans les milieux. Enfin, les
informations collectées ont mis en évidence que, par leur mode d’action (compétition avec la testostérone
dans l'organisme), le flutamide est susceptible d'induire des perturbations endocriniennes chez les
organismes aquatiques a des concentrations faibles, de I'ordre des dizaines de microgrammes par litre ou
par kilogramme de poids corporel. De nouvelles études devraient étre planifiées pour évaluer le potentiel
de perturbation endocrinienne du bicalutamide et du nilutamide.
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7.  ANTIESTROGENES (TAMOXIFENE)

Comme leur nom Tlindique, les anticestrogénes sont des antagonistes sélectifs des récepteurs
cestrogéniques. Ainsi, ils ne suppriment pas leur sécrétion des cestrogénes, mais ils agissent par
compétition avec les cestrogénes pour les récepteurs présents a la surface des cellules et bloquent ainsi
la stimulation cellulaire induite par les cestrogenes sur les cellules cancéreuses.

Le plus administré des anticestrogénes, et également le plus connu, est le tamoxiféene. Le
2-[4-[(12)-1,2-diphényl-1-butényl]phénoxy]-N,N-diméthyl-éthanamine peut étre fabriqué en tant que
tamoxifene de qualité chimique (CAS 10540-29-1) ou comme citrate de tamoxiféne de qualité
pharmaceutique (CAS 54965-24-1; C29H290NO). Cette substance est un produit non stéroidien, modulateur
sélectif des récepteurs cestrogéniques (MSRE), capable d'agir comme antagoniste et agoniste de
I'cestrogéne dans différents types de tissus (Williams et collab., 2007). Ses effets anticestrogéniques sont
reliés a sa faculté d’entrer en compétition avec les cestrogenes pour se fixer sur les sites récepteurs de
tissus-cibles, tels que la glande mammaire et I'utérus (antagoniste sélectif). Il est principalement utilisé
comme agent chimiothérapeutique pour le traitement du cancer du sein. Il peut étre également utilisé en
prophylaxie afin de prévenir I'apparition de la maladie chez les femmes a risques (DellaGreca et collab.,
2007). 1l agit en bloquant les cellules cancéreuses au moment de la phase G: du cycle cellulaire, ce qui
aboutit a une apoptose des cellules cancéreuses.

7.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques du tamoxiféene et de ses principaux métabolites actifs, le
4-hydroxytamoxiféne et I'endoxiféne, sont présentées dans le tableau 13.

Tableau 13 — Propriétés physicochimiques du tamoxiféne et de ses métabolites.

Propriété

Tamoxiféne

4-hydroxytamoxiféne

Endoxiféne

Poids moléculaire

37153 3875 373.49
(g/mol)
log Koe 6.30 582 561
log Kos 6,42 7.09 7.03
E’FEZ)SS'O” de vapeur 46X10° 414 X 10° 432 X 10°
Solubilité (mg/l) 16.7 2.79

Structure moléculaire

0
Ho @ O 0 Ay,

Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

7.2 Métabolisation dans le corps humain

Le tamoxifene est métabolisé dans le foie par le systtme d’enzymes du cytochrome P450 (Kisanga et
collab., 2005). Les métabolites hydroxylés du tamoxifene, I'endoxifene et le 4-hydroxytamoxifene (4-HT),
sont les principaux métabolites actifs du tamoxiféne. lls présentent des propriétés semblables a celles du
composé d’origine et sont de trés puissants anticestrogénes (Williams et collab., 2007; Kisanga et collab.,
2005). La métabolisation du tamoxifene en 4-HT et en endoxiféne se produit par étapes, dont
I'hydroxylation et la déméthylation. Par conséquent, le tamoxiféne et ses métabolites hydroxylés ont une
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structure trés similaire, se différenciant principalement par I'ajout du groupe hydroxy (OH) a I'un des cycles
phényliques dans les deux métabolites et par le remplacement du groupe diméthylamino par le groupe
méthylamino dans I'endoxiféne (Kisanga et collab., 2005). Sa métabolisation est schématisée a la figure 8.

Le tamoxifene et ses métabolites sont principalement éliminés par les feces, trés peu dans I'urine (HSDB,
2019). Ainsi, il apparait qu'aprés administration, environ 65 % de la dose administrée sont excrétés dans
les selles sur une période de deux semaines, principalement sous forme de conjugués polaires. Le
tamoxiféne inchangé et les métabolites non conjugués représentent environ 30 % de la dose excrétée.

g_.f‘”i
i‘_’} (:F—\ CYP2D6
CYP3A4/5 J‘b (CYP2B6, CYP2CS,
CYP2C19, CYP3A)
Tamoxifene
Dm’f—H

— OH

N-desméthyltamoxifene #h}'druxg.‘tam oxiféne
N
D—’r H
CYP2D6 Q CYP3A4/5
A
OH
Endoxiféne

Figure 8 — Transformation de la molécule de tamoxiféne dans I'organisme (adaptée de Antunes et collab.,
2013).

7.3 Devenir dans I’environnement

Quelques études ont cherché a déterminer le devenir du tamoxiféne dans les usines de traitement des
eaux usées municipales et dans les milieux aquatiques. Les informations disponibles sont présentées dans
les paragraphes suivants.

Negreira et ses collaborateurs (2015a) ont étudié le comportement du tamoxiféne en présence d'eau
chlorée afin d’évaluer la possibilité que les procédés de chloration utilisés dans les stations de traitement
des eaux usées et dans le prétraitement des effluents des hdpitaux générent des produits de transformation
chlorés dont la toxicité peut étre accrue par rapport a celle du composé parent. Les auteurs ont évalué la
concentration de tamoxiféne aprés une exposition de 90 minutes dans une eau chlorée, tamponnée a un
pH de 7,0. Celle-ci est demeurée relativement stable (94 + 4 %), tandis que les concentrations du 4-HT et
de I'endoxifene ont rapidement diminué de 94 a 97 % par rapport a la concentration initiale, et ce, aprés
seulement deux minutes. Aucune élimination des métabolites n’a été observée dans les échantillons de
référence, ce qui signifie que le processus de dégradation observé était relié a la présence de chlore libre.
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Le résultat est semblable dans des conditions plus réalistes, soit dans un échantillon d'influent d’eaux usées
collectées a partir d’'une station d'épuration située en Catalogne, en Espagne, dans lequel une
concentration de 100 pg/l de tamoxiféne a été ajoutée en présence de 1 mg/l de chlore libre. Aprés
90 minutes de réaction, la concentration en tamoxiféne est demeurée stable, mais ses métabolites ont été
complétement dégradés. Le taux de dégradation des métabolites était cependant plus lent, ce qui peut
s'expliquer par la présence de matiéres organiques, qui peuvent entrer en compétition avec le chlore libre.

Knoop et ses collaborateurs (2018) ont montré qu’une concentration de 3,7 mg/l de tamoxiféne pouvait étre
dégradée par le processus d’ozonation. Ainsi, a la suite de l'utilisation de I'ozonation, ces auteurs ont mis
en évidence la présence de cing produits de transformation : trois N-oxydes (TAM-N-oxyde, TP 286 et
TP 404) et deux autres produits, le TP 270 et le TP 388. Ceux-ci peuvent étre formés par trois voies, selon
la protonation de I'amine tertiaire. Une réaction sur le groupe des oléfines provoque le clivage de la liaison
et entraine la formation du TP 270. Le TP 388 se forme lors de I'hydroxylation du cycle aromatique. Ces
deux réactions sont favorisées dans des conditions acides (pH <5). A des valeurs de pH plus élevés,
I'ozone réagit plus rapidement avec I'amine tertiaire qu'avec la double liaison ou le cycle aromatique, ce
qui entraine la formation de N-oxydes.

Le tamoxiféene est généralement résistant au métabolisme microbien et fongique. D'aprés les études
disponibles, seules quelques especes sont en mesure de métaboliser cette substance. Sur 48 espéeces
microbiennes représentant 20 genres étudiées par El-Sharkawy (1991), le tamoxiféne a été métabolisé en
déméthyltamoxiféne et en N-oxyde de tamoxiféne par huit espéces (Cunninghamella blakesleeana,
C. bainieri, C. echinulata, Caenorhabditis elegans, Mucor ramannianus, Beauveria bassiana, Curvularia
lunata, Rhizopus stolonifer), tandis qu'une espéce (Streptomyces rimosus) a été en mesure de
biotransformer le tamoxiféne en 4-HT. Une seule espéce (Gliocladium roseum) sur les 96 espéces
fongiques retenues par les auteurs a été en mesure de métaboliser le tamoxiféne (El-Sharkawy et Abul-
Hajj, 1987). Les produits de biotransformation obtenus étaient les métabolites N-oxyde et N-déméthyle.
Une étude de Ferrando-Climent et ses collaborateurs (2015) a porté sur I'élimination du tamoxiféne dans
une eau usée synthétique enrichie de 0,3 mg/l du champignon Trametes versicolor. L'étude a mis en
évidence une élimination artificielle de 92 et de 99 %, aprés une heure et neuf jours respectivement.
Cependant, la majeure partie de cette élimination était attribuée a des processus de sorption.

Aprés rejet dans le milieu aquatique, d'apres la valeur de la pression de vapeur de ce composé, la
volatilisation a partir de la surface de I'eau devrait étre un processus peu important.

En milieu aquatique, le tamoxiféne peut étre retrouvé sous formes neutres ou ionisées. Toutefois, il convient
de noter que de 30 % (pH de 9) a 100 % (pH de 6) du tamoxiféne se trouvent sous forme neutre dans les
eaux naturelles (EC, 2015d). Compte tenu du log Koc élevé de 6,42 de la forme neutre (EC, 2015d), le
tamoxifene devrait fortement s’adsorber sur les matieres en suspension et les sédiments.

Les métabolites hydroxylés du tamoxiféne, le 4-HT et I'endoxiféne, qui sont tres similaires au composé
d'origine sur le plan structurel, peuvent étre rejetés dans I'environnement avec le tamoxiféne non
métabolisé et restés biologiquement actifs. En effet, les demi-vies pour toutes ces substances (tamoxiféne,
4-HT et endoxiféne) dans 'eau et les sédiments sont respectivement de = 182 jours et = 365 jours, ce qui
en fait des composés persistants (EC, 2015d).

DellaGreca et ses collaborateurs (2007) ont étudié la photodégradation du tamoxiféne en solution aqueuse,
dans différentes conditions, en laboratoire :

- Lorsque les expériences étaient menées a I'abri de la lumiére, le tamoxiféne n’était pas modifié,
méme apres 30 jours.

- L'irradiation du tamoxifene par un simulateur solaire, pendant 80 heures, générait des quantités
infimes de l'isomére cis du tamoxiféne et deux phénanthrénes. Une part importante (prés de 90 %)
du composé d’origine demeurait inchangée.

- Aprés une exposition a la lumiére du soleil pendant un mois, a un pH de 4, la moitié (50 %) de ce
cytostatique était non modifié. Les produits de dégradation correspondaient a une fraction polaire
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complexe contenant de 'acide benzoique, I'isomére cis du tamoxiféne et des quantités infimes de
deux phénanthreénes et d’'une cétone.

- Apres une exposition sous une lampe ultraviolette, pendant sept (7) heures, dans une solution a un pH
de 2 saturée a lI'argon ou a I'oxygéne, 77 % du tamoxiféne étaient transformés et les mémes résidus
gue sous le rayonnement solaire étaient formés.

D’aprés ces résultats, les produits de photodégradation du tamoxiféene comprennent l'isomeére cis, des
phénanthrénes et des cétones. L'isomérisation, la cyclisation et, dans une certaine mesure, la
photooxygénation étaient les principales réactions de photodégradation du tamoxiféne mises en évidence
dans cette étude. Toutefois, il convient de noter que, lorsque les conditions expérimentales reproduisent
fidelement les conditions naturelles, ces réactions se produisent tres lentement. Les auteurs ont également
réalisé des expériences similaires avec du nitrate et des acides humiques. A un pH de 9, le tamoxiféne n'était
pas modifié. En revanche, a un pH de 4, 30 % du tamoxiféne étaient transformés en isomeére cis et en un
mélange contenant deux phénanthrénes. Ainsi, en milieu naturel, le pH, la turbidité et la profondeur de I'eau
seront des parametres qui pourront grandement limiter la photodégradation du tamoxiféne.

7.4 Concentrations environnementales

Il existe quelques études qui ont cherché a déterminer le risque de contamination des milieux aquatiques
en lien avec la présence de tamoxiféne dans les effluents, incluant les effluents hospitaliers.

D’apres une étude réalisée en 2013, les concentrations de tamoxiféne dans des échantillons d’eaux usées
de différentes villes canadiennes variaient de 0,597 a 1,04 ng/l dans les échantillons d’influents et de 1,30
a 1,73 ng/l dans les échantillons d'effluents (Smyth et Teslic, 2013). Les auteurs n'ont pas mesuré les
concentrations en tamoxifene dans le milieu récepteur de ces effluents. Par ailleurs, aucune donnée sur
les concentrations des métabolites hydroxylés du tamoxifene dans les eaux des stations de traitement des
eaux usées ou dans le milieu récepteur n'a été recensée pour le Canada.

Aux Etats-Unis, Lara-Martin et ses collaborateurs (2014) ont échantillonné des eaux de I'estuaire de Long
Island, dans I'Etat de New York, aux Etats-Unis. Cet estuaire recoit plus de 4 000 millions de litres d’eaux
usées par jour, dont la plupart proviennent de I'usine de traitement des eaux située dans I'East River. Des
concentrations de 11 ng/l et de 2 ng/l de tamoxiféne ont été mesurées dans l'influent et dans I'effluent,
respectivement. Ceci représente un abattement des concentrations de prés de 81,9 %.

Des concentrations de tamoxiféne dans les eaux de surface et les eaux usées ont été mesurées dans
plusieurs villes d’Europe.

En Espagne, le tamoxiféne (LD <0,3 ng/l) et ses métabolites, I'endoxifene (LD <0,3 ng/l) et le 4-HT
(LD = 0,06 ng/l) n'ont pas été détectés dans l'effluent d’'un hopital de Valence (Olalla et collab., 2018).
Ferrando-Climent et ses collaborateurs (2013) ont recueilli des échantillons d’effluents hospitaliers des villes
de Coimbra (Portugal) et de Valence et Gérone (Espagne), ainsi que des échantillons des eaux usées de
stations d’épuration municipales situées a Gérone et Toulouse (France). Le tamoxiféne a été détecté dans
tous les échantillons d’effluents hospitaliers, & des concentrations de 26,3 a 133,4 ng/l. Il a également été
détecté dans tous les échantillons d’influents des usines de traitement des eaux usées, a des concentrations
de 30 a 58,3 ng/l. De plus, la présence de 4-HT et d’endoxifene a été confirmée dans deux des quatre
échantillons d'effluents hospitaliers analysés. Negreira et ses collaborateurs (2014b) ont mesuré des
concentrations de 4-HT allant jusqu’a 5,8 ng/l. Cette concentration a été mesurée dans I'effluent d’'une usine
de traitement des eaux usées municipales en Catalogne. Dans une autre étude, menée a Barcelone, le
tamoxiféne a été mesuré a une teneur de 7,4 £ 0,1 ng/l dans I'effluent d’un hopital local (Isidori et collab.,
2016a). Les teneurs dans linfluent de l'usine de traitement des eaux municipales du secteur s'élevaient &
15 + 4 ng/l, mais ce composé n’était pas détecté a I'effluent (LD < 0,9 ng/l). Dans cette étude, les auteurs ont
également suivi le devenir de I'endoxiféne et du 4-HT. L’endoxiféne a été mesuré a une teneur de 11 ng/l
dans l'effluent hospitalier, de 75 + 8 ng/l dans l'influent de l'usine de traitement des eaux municipales du
secteur et de 14 ng/l a I'effluent de cette usine (Isidori et collab., 2016a). Le 4-HT n'a été détecté que dans
I'influent des eaux municipales du secteur a la concentration de 7,7 £ 0,9 ng/l. Il n'a pas été détecté dans
I'effluent hospitalier (LD < 0,7 ng/l) ni dans celui de I'usine des eaux municipales (LD < 0,3 ng/l). Dans une
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autre étude réalisée en Espagne, des concentrations moyennes en tamoxiféne de 18,9 ng/l ont été mesurées
dans I'Ebre, le plus puissant des fleuves espagnols. Dans ses tributaires, la concentration moyenne mesurée
était de 22,7 ng/l (Lopez-Serna et collab., 2012). Des teneurs en tamoxiféne de 1,4 a 25,1 ng/l ont également
été mesurées dans les eaux de la riviere Besos et de ses tributaires, en Espagne (Franquet-Griell et collab.,
2017h).

Dans une étude menée dans le sud-est du Royaume-Uni (Ashton et collab., 2004), le tamoxiféne a été
détecté a des concentrations de 21 a 37 ng/l, dans 2 des 45 échantillons provenant de différentes usines
de traitement des eaux usées (Corby, Great Billing, East Hyde, Harpenden et Ryemeads). Des
concentrations sous la limite de détection de la méthode analytique utilisée (< 10 ng/l) ont été détectées
dans les eaux de surface recueillies en amont ou en aval de ces usines (Ashton et collab., 2004). Toujours
au Royaume-Uni, des concentrations environnementales lIégérement plus élevées ont été mesurées dans
I'effluent de l'usine de traitement des eaux usées de Howdon (146 a 369 ng/l) et dans les eaux de surface
(27 & 212 ng/l) du cours inférieur de la riviere Tyne (Roberts et Thomas, 2006). Zhou et ses collaborateurs
(2009) ont recueilli des échantillons provenant de trois usines de traitement des eaux usées situées prés
de la riviere Ouse, au Royaume-Uni. lls rapportent des concentrations de tamoxiféne de 0,2 a 0,7 ng/l dans
les effluents et en dessous de la limite de détection de la méthode analytique utilisée (< 10 ng/l) dans I'eau
de la riviére recueillie en amont et en aval du site. Au nord de I'Ecosse, le tamoxiféne a été détecté dans
des échantillons d’effluents de stations d'épuration d’'une zone rurale (Nebot et collab., 2015). Ce composé
a été détecté dans 4 des 40 échantillons prélevés, a une concentration maximale de 13,4 ng/l. La
concentration moyenne était de 1 ng/l. Cette étude démontre que méme dans les zones rurales a faible
densité de population, les effluents des stations d’épuration peuvent relarguer des niveaux quantifiables de
cytostatiques dans le milieu aquatique naturel. Notons que le tamoxiféne n’a pas été détecté (< 1 ng/l) dans
les échantillons provenant d'un des milieux récepteurs de ces effluents, la riviere Thurso.

En France, les concentrations de tamoxiféne ont été mesurées dans les eaux de surface de la riviere
Le Gardon, une riviére située dans la région du Languedoc-Roussillon qui recoit les effluents d'une usine
de traitement des eaux usées. Les concentrations dans les échantillons d’effluents étaient comprises entre
< 5,8 et 102 ng/l, et entre < 5,8 et 25 ng/l pour ce qui est des eaux de surface (Coetsier et collab., 2009).

En Suisse, Tauxe-Wuersch et ses collaborateurs (2006) ont mesuré les concentrations de tamoxiféne dans
37 échantillons d'effluents hospitaliers et d’eaux usées urbaines, a Lausanne et a Morges. lls rapportent des
concentrations comprises entre la limite de détection et la limite de dosage de la méthode utilisée dans les
influents, soit 1 ng/l et 4 ng/l respectivement. Le tamoxiféne n'a pas été détecté dans les échantillons
d'effluents traités.

Le tamoxiféne n’a pas été détecté (< 1 ng/l) dans I'effluent de deux hépitaux du nord de I'ltalie, tout comme
dans linfluent et 'effluent de I'usine municipale de traitement qui recoit les eaux de I'un des hépitaux
(Verlicchi et collab., 2012).

En Slovénie, Isidori et ses collaborateurs (2016a) ont mesuré des teneurs de 10 ng/l en tamoxiféne et en
4-HT dans un effluent hospitalier de la ville de Ljubljana. L’'endoxiféne n'était pas détecté (LD < 1,5 ng/l)
dans cet effluent. Les teneurs en tamoxiféne dans l'influent et I'effluent des eaux usées municipales
s'élevaient respectivement a 61 + 13 ng/l et a 7,1 £ 0,4 ng/l. Les teneurs en 4-HT et en endoxiféne dans
l'influent des eaux usées municipales s’élevaient a 35 + 14 ng/l et a 66 + 25 ng/l respectivement. Ces deux
métabolites n'étaient pas détectés dans l'effluent des eaux usées municipales (LD < 1,5 ng/l pour
I'endoxiféne et < 0,3 ng/l pour le 4-HT).

Au Japon, la concentration maximale de tamoxiféne de 9 ng/l a été mesurée dans les effluents de stations
de traitement des eaux usées localisées dans le bassin de la riviere Kanzaki-Ai. Les teneurs s’élevaient
jusgu’a 76 ng/l dans les eaux de surface du méme secteur (Azuma et collab., 2015).

Enfin, en Chine, I'occurrence de neuf composés pharmaceutiques, incluant le tamoxiféne, a été mesurée,
le long de I'estuaire du fleuve Yangtze, dans des échantillons de sédiments, des particules en suspension
et dans des échantillons d’eau en phase soluble (Yang et collab., 2011). Les concentrations dans les
sédiments étaient comprises entre 117 et 431 ng/g et étaient de 289 ng/g en moyenne dans les particules
en suspension. Le tamoxiféne a été détecté dans presque tous les échantillons en phase solide, ce qui
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pourrait s’expliquer par la valeur élevée du log Koe (6,3) et par le fait que ce composé est trés hydrophobe,
ce qui facilite son association avec les particules et les sédiments. Les concentrations dans I'eau filtrée
variaient de 120 a 224 ng/l. Dans une autre étude, Liu et ses collaborateurs (2010a) ont mesuré des
concentrations comprises entre 0,2 et 3,7 ng/l dans différents effluents hospitaliers de Beijing. Dans cette
étude, le tamoxifene a été détecté dans 23 des 63 échantillons prélevés. La méme étude rapporte des
teneurs de 0,28 ng/l dans I'influent d’'une station d’épuration des eaux de la méme ville, mais le tamoxiféne
n'était pas détecté a I'effluent. L’analyse d’'un des métabolites du tamoxiféne, le V-déméthyltamoxiféne, n'a
démontré aucune détection, et ce, dans tous les milieux échantillonnés.

Les concentrations en tamoxiféne et certains de ses métabolites, mesurées dans des effluents hospitaliers,
dans des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu
récepteur, sont présentées dans le tableau 14. Les données disponibles montrent que le tamoxiféne peut
se retrouver dans les eaux de surface des milieux récepteurs des effluents municipaux. Notons que des
études complémentaires sont nécessaires pour évaluer la présence de ces composés dans les sédiments
de ces milieux récepteurs. En effet, une seule étude a souligné la présence du tamoxiféne dans les
sédiments et les particules en suspension (Yang et collab., 2011) et ce résultat doit étre confirmé.

Tableau 14 — Concentrations en anticestrogénes mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des
influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

Matrice Localisation Lo Référence
(ng/l)
Tamoxifene
Effluents municipaux Canada 1,30a1,73 Smyth et Teslic, 2013
Influents municipaux Canada 0,597 41,04 Smyth et Teslic, 2013
Effluents municipaux New York, Etats-Unis 2 Lara-Martin et collab., 2014
Influents municipaux New York, Etats-Unis 11 Lara-Martin et collab., 2014
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,3 Olalla et collab., 2018
Coimbra, Portugal, et Ferrando-Climent et collab
Effluents hospitaliers Valence et Gérone, 26,3a133,4 2013 "
Espagne
Influents municipaux Gérone, Espagne, et 304583 Ferrando-Climent et collab.,
Toulouse, France 2013
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne 7401 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne 15+4 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <09 Isidori et collab., 2016a
Eaux de surface Fleuve Ebre, Espagne 18,9 Lopez—Sezrgai\Zet collab.,
Eaux de surface Tributaire de I'Ebre, 227 Lopez-Serna et collab.,
Espagne 2012
Riviere Besos et ses . Franquet-Griell et collab.,
Eaux de surface tributaires, Espagne L4a251 2017b
Corby, Great Billing,
Effluents municipaux East Hyde, Harpenden 21a37 Ashton et collab., 2004
et Ryemeads, au sud-
est du Royaume-Uni
Corby, Great Billing,
Eaux de surface East Hyde, Harpenden <10 Ashton et collab., 2004
et Ryemeads, au sud-
est du Royaume-Uni
Effluents municipaux Howdon, Royaume-Uni 146 a 369 Roberts et Thomas, 2006
Eaux de surface Riviere Tyrber,]iRoyaume— 27 a 212 Roberts et Thomas, 2006
Effluents municipaux Ville longeant la rviere 0,2a0,7 Zhou et collab., 2009
Ouse, Royaume-Uni
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Concentration

Matrice Localisation Référence
(ng/l)
Eaux de surface Riviere Ouse,_ <10 Zhou et collab., 2009
Royaume-Uni
Effluents municipaux Zone rurale, Ecosse Mavdimunm : _13'4 Nebot et collab., 2015
Moyenne : 1
Eaux de surface Riviére Thurso, Ecosse <1 Nebot et collab., 2015
Riviere le Gardon,
Eaux de surface région du Languedoc- <58a25 Coetsier et collab., 2009
Roussillon, France
Effluents municipaux Region d_u Languedoc- <5,8a102 Coetsier et collab., 2009
Roussillon, France
Influents hospitaliers et Lausanne et Morges, R Tauxe-Wuersch et collab.,
iy . la4
municipaux Suisse 2006
Effluents hospitaliers et Lausanne et Morges, <1 Tauxe-Wuersch et collab.,
municipaux Suisse B 2006
Effluents hospitaliers Italie <1 Verlicchi et collab., 2012
Influents municipaux Italie <1 Verlicchi et collab., 2012
Effluents municipaux Italie <1 Verlicchi et collab., 2012
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 10 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 61+13 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie 7,1+04 Isidori et collab., 2016a
Eaux de surface Riviere Kanzaki-Al, 76 Azuma et collab., 2015
Japon
Effluents municipaux Bassin Qe I_a rviere 9 Azuma et collab., 2015
Kanzaki-Ai, Japon
Effluents hospitaliers Beijing, Chine 0,2a8,2 Liu et collab., 2010a
Influents municipaux Beijing, Chine 0,28 Liu et collab., 2010a
Effluents municipaux Beijing, Chine <0,20 Liu et collab., 2010a
Sédiments Fleuve Yangtze, Chine 117 a 431 ng/g Yang et collab., 2011
Matiéres en suspension Fleuve Yangtze, Chine 289 ngl/g Yang et collab., 2011
Eaux de surface Fleuve Yangtze, Chine 120 a 224 Yang et collab., 2011
V-déméthyltamoxiféne
Effluents hospitaliers Beijing, Chine <2 Liu et collab., 2010a
Influents municipaux Beijing, Chine <1 Liu et collab., 2010a
Effluents municipaux Beijing, Chine <1 Liu et collab., 2010a
Endoxiféne
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,3 Olalla et collab., 2018
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne 11 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne 75+8 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne 14 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie <15 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 66 + 25 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <15 Isidori et collab., 2016a
4-hydroxytamoxiféne
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,06 Olalla et collab., 2018
Effluents municipaux Catalogne, Espagne 5,8 Negreira et collab., 2014b
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <0,7 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne 7,7+0,9 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <0,3 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 10 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 35+14 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <0,3 Isidori et collab., 2016a
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7.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

De fagon théorique, sur la base de leurs caractéristiques physicochimiques, le tamoxiféne et ses
métabolites hydroxylés, le 4-HT et I'endoxiféne, ne répondent pas aux critéres de bioaccumulation énoncés
dans le Réglement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE (EC, 2015d). Ainsi, des
modélisations indiquent que ces substances, particulierement sous la forme ionisée, seraient caractérisées
par des FBC et FBA bien en dessous de 5 000. De plus, étant donné que ces substances sont peu solubles
dans l'eau, leur disponibilité devrait étre limitée. Enfin, le tamoxiféne possede un diamétre transversal
relativement important, ce qui peut restreindre son absorption par les branchies des poissons en raison de
'encombrement stérique. Cependant, d'aprés Jean et ses collaborateurs (2012), compte tenu de ces
propriétés physicochimiques, le tamoxiféne peut théoriguement se bioconcentrer jusqu’a 385 000 fois dans
les organismes. Les FBC théoriques de ce composé, modélisés par une méthodologie QSAR en fonction
du pH, variaient de 11 900 (pH de 7) a 385 000 (pH de 9) (Jean et collab., 2012).

Quelques études expérimentales ont démontré la possible bioaccumulation du tamoxiféne chez les
organismes aquatiques.

Afin d’étudier I'accumulation du tamoxiféne chez I'algue verte Raphidocelis subcapitata, Orias et ses
collaborateurs (2015c) ont exposé les cultures pendant sept jours a trois concentrations de 15N-tamoxifeéne
(1, 10 et 100 pg/l). Le cytostatique était marqué avec un isotope stable de I'azote comme traceur. L'étude
montre une forte accumulation dans les algues deés les premiéres minutes, soit I'équivalant de 10 000 fois
la concentration moyenne nominale dans le milieu d’exposition. L’accumulation rapide dans les algues s’est
échelonnée sur une période de 24 heures, avec un maximum de 26 000 fois plus de tamoxiféne dans les
algues que dans l'eau. L'accumulation a par la suite diminué, avant de se stabiliser aprés 48 heures
d’exposition. Les FBC maximums correspondant aux expositions de 1, 10 et 100 ug/l étaient de 6 900,
22 400 et 26 700 respectivement.

Les mémes auteurs ont également étudié I'accumulation du tamoxifeéne chez le poisson-zeébre (Danio rerio)
(Orias et collab., 2015a). Les concentrations ont été mesurées dans le foie, les muscles et les gonades de
poissons agés de 3 mois exposés pendant 21 jours a des concentrations de >N-tamoxifene variant de
0,1 a 10 pg/l. Aucune accumulation dans les muscles n’'a été mesurée aux concentrations de 0,1 et 1 pg/I,
mais le cytostatique a été mesuré dans le foie et les gonades a ces concentrations. La bioconcentration
était maximale dans les gonades, quelle que soit la concentration considérée. Les FBC les plus élevés ont
été obtenus aprés exposition a la concentration nominale de 10 pg/l : 14 920 dans les muscles,
73 800 dans le foie et 85 600 dans les gonades. L'accumulation plus élevée dans le foie et les gonades
serait due au fait que : 1) le tamoxiféne est métabolisé dans le foie par le cytochrome P450; 2) le
tamoxiféne a une forte affinité pour les lipides retrouvés dans les tissus gonadiques.

Les résultats des quelques études expérimentales disponibles ne sont pas en accord avec les estimations
théoriques. Par conséquent, d’autres études sur la bioaccumulation du tamoxiféne et de ses métabolites dans
les organismes aquatiques sont nécessaires pour évaluer le danger associé a ces substances, notamment
aux concentrations potentiellement retrouvées dans le milieu, pour les organismes aquatiques vivant dans la
colonne d’eau et ceux vivant sur ou dans les sédiments. Des études sont également nécessaires pour évaluer
les risques de transfert trophique pour les organismes aquatiques.

7.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

Cette section décrit la toxicité du tamoxiféne chez les organismes aquatiques. Etant donné que cette
substance n’est pas facilement soluble dans I'eau, les solvants de support, tels que l'acétone, le
triethyleneglycol (trigol) ou le diméthylsulfoxyde (DMSO), ont généralement été utilisés pour fabriquer des
solutions meres expérimentales.
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7.6.1 Potentiel toxique

De nombreuses études ont cherché a définir des concentrations létales ou inhibitrices pour différents
organismes aquatiques. Celles-ci sont résumées dans le tableau 15. Ces études montrent que le
tamoxiféne présente un potentiel toxique pour plusieurs organismes aquatiques a des concentrations
relativement faibles, de I'ordre des microgrammes par litre.

Tableau 15 — Données de toxicité disponibles quant aux effets du tamoxiféne pour les organismes
aquatiques.

: S Durée Valeur "
Organisme Parameétre d’exposition (mg/l) Référence
CSEO . Mater et collab.,
L . (bioluminescence) 30 minutes 0,01 2014
Vibrio fischeri - —
CEso 30 minutes >02 Bialk-Bielinska et
(bioluminescence) ’ collab., 2017
. . CMEO 21 jours 0,13 FASS, 2011
Microcystis (croissance)
aeruginosa CSEO 21 jours 0,065 FASS, 2011
(croissance)
CMEQ 14 jours 0,008 FASS, 2011
(croissance)
Raphidocelis CMEO (stimulation 0.001 Mater et collab.,
subcapitata de la croissance) 72 heures ' 2014
CEso 502 Bialk-Bielinska et
(croissance) ’ collab., 2017
. CSEO Orias et collab.,
Chlorella vulgaris (croissance) 72 heures 0,61 20150
Chlamydomonas CSEO Orias et collab.,
reinhardtii (croissance) 72 heures 0.47 2015b
Thamnocephalus DellaGreca et
platyurus Clso 24 heures 0,40 collab., 2007
. . . CEso . DellaGreca et
Ceriodaphnia dubia (croissance) 7 jours 0,00081 collab., 2007
Brachionus (croic;Ezsa%ce) 48 heures 0,25 DellaGreca et
calyciflorus Cleo >4 heures 097 collab., 2007
. CEso . N Bialk-Bielinska et
Lemna minor (croissance) 7 jours 0,18 a 0,23 collab., 2017
DellaGreca et
ClLso 24 heures 1,53 collab., 2007
CSEO 21 jours 0,03 FASS, 2011
(longueur)
CEso
Daphnia magna (immobilisation) 48 heures 021 Orias et collab.,
CEso 2015b
(taux de filtration) 24 heures 0,10
CEso Bialk-Bielinska et
(immobilisation) 24 heures >0.2 collab., 2017
CEso Bialk-Bielinska et
(immobilisation) 48 heures >0.2 collab., 2017
Crapet arlequin
(Lepomis CLso 96 heures 0,15 FASS, 2011
macrochirus)

55




: S Durée Valeur "
Organisme Parametre , o Référence
d’exposition (mg/l)
Truite arc-en-ciel Clso 96 heures 0,27 FASS, 2011
Clso 96 heures 0,21 FASS, 2011
(Oncorhynchus CSEO
mykiss) . 96 heures 0,18 FASS, 2011
(survie)

CEsp : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CLso : concentration létale d’'une substance pour 50 % des organismes d’essai

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

L'étude de DellaGreca et ses collaborateurs (2007) apporte un éclairage quant au devenir du tamoxifene
et de ses produits de photodégradation dans I'eau. Ainsi, cette étude évalue la toxicité du tamoxiféne et de
ses dérivés photochimiques pour le rotifere Brachionus calyciflorus et trois crustacés, soit Thamnocephalus
platyurus, Daphnia magna et Ceriodaphnia dubia. L'irradiation du tamoxiféne par un simulateur solaire et
la lumiére du soleil a généré cinq produits stables : un isomere cis (produit 1), deux phénanthrénes
(produits 2 et 3) et une cétone (produit 4) auxquels les organismes ont été exposés. Les résultats obtenus
dans cette étude sont présentés dans le tableau 16. Les conclusions des auteurs indiquent que le
tamoxiféne et ses produits de photodégradation dans I'eau sont toxiques pour les invertébrés aquatiques
a des concentrations proches de celles qui sont mesurées dans les eaux de surface des milieux récepteurs
des effluents municipaux dans les cas d’exposition chronique.

Tableau 16 — Toxicité (en mg/l) du tamoxiféne et de ces produits de dégradation, telle qu’'étudiée par
DellaGreca et ses collaborateurs (2007)

Composé Brachionus Thamnocephalus Daphnia Ceriodaphnia
calyciflorus platyurus magna dubia
Toxicité aigué — CL(E)se-24h
Tamoxiféne 0,97 0,40 1,53 -
Isomére cis (produit 1) 1,07 0,47 1,74 -
Phénanthrénes (produit 2) 0,95 0,94 2,82 -
Phénanthrénes (produit 3) 1,06 1,59 5,00 -
Cétone
(produit 4) 1,31 1,28 3,27 -
Toxicité chronique — CEso-48h (B. calyciflorus) ou 7 jours (C. dubia)
Tamoxiféne 0,25 - - 8,1 x 10+
Isomere cis (produit 1) 0,26 - - 4,1x 104
Phénanthrénes (produit 2) 0,16 - - 2,8 x 103
Phénanthrénes (produit 3) 0,12 - - 7,7 x 104
Cétone
(produit 4) 0,13 - - 8,9x 103

Plusieurs études ont évalué les effets du tamoxiféne et de ses métabolites sur le fonctionnement des
cellules de différents organismes aquatiques.

Borgatta et ses collaborateurs (2015b) ont analysé I'expression des protéines chez Daphnia pulex aprés
une exposition de deux ou sept jours a des concentrations nominales de 1,8 et 88,0 ug/l de tamoxiféne. La
méthodologie utilisée a permis d'identifier 3 940 protéines. De ce nombre, I'expression de 189 protéines a
montré des madifications significatives a la suite de I'un ou l'autre des traitements; la majorité des
modifications (170/189) ont été répertoriées a la plus forte concentration testée et pour le temps
d’exposition le plus long. Les protéines dont les expressions étaient modifiées étaient principalement
associées au métabolisme des carbohydrates (20), aux lipides (12), a la production d'énergie
métabolique (17) et a la constitution structurelle du cytosquelette (13). Ces résultats refletent une réaction
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générale au stress des organismes exposés, qui déplacent ainsi leur allocation d’énergie de la croissance
et au stockage d'énergie vers des adaptations de survie.

Aguirre-Martinez et ses collaborateurs (2015) ont évalué I'expression de différents biomarqueurs apres une
exposition a 0,1, 1, 10 et 50 pg/l (concentrations nominales) de tamoxiféne chez la palourde asiatique
Corbicula fluminea pendant 21 jours. Par rapport au témoin, la stabilité de la membrane lysosomale des
palourdes exposées au tamoxiféne était significativement altérée a toutes les concentrations d’exposition.
L'activité de I'éthoxyrésorufine-O-dééthylase (EROD), de la glutathion-S-transférase (GST) et de la
glutathion réductase (GR) augmentait de fagon significative a toutes les concentrations testées. Au
contraire, une diminution significative de I'activité enzymatique de la dibenzyl fluorescéine (DBF), a été
observée aux deux plus faibles concentrations testées. Les palourdes exposées a 0,1, 10 et 50 pg/l ont
aussi montré une induction significative de la glutathion peroxydase (GPX). L'augmentation des activités
de 'EROD (biomarqueur de l'isoforme CYP1A) et la diminution de Il'activité de DBF (biomarqueur de
l'isoforme CYP3A), deux biomarqueurs impliqués dans la phase 1 du processus de détoxication, met en
évidence la métabolisation du tamoxiféene dans les palourdes aprés 21 jours d’'exposition. Les
augmentations de I'activité de la GPX et de la GR reflétent le fait que les palourdes subissaient un stress
oxydatif aprés I'exposition au tamoxiféne. Toutefois, les résultats ont démontré que le tamoxiféne n’avait
pas causé des dommages a I’ADN dans les tissus de la glande digestive, ce qui pourrait étre lié a I'activité
enzymatique antioxydante qui était efficace pour prévenir les dommages reliés a la présence de radicaux
libres.

Le tamoxiféne a aussi été testé in vitro dans plusieurs essais cytotoxiques chez des lignées cellulaires de
poissons. Ces essais quantitatifs colorimétriques ou fluorométriques évaluent différents modes d’action
cellulaire, tels que la perturbation de I'intégrité membranaire et la détection d’'activité enzymatique ou
métabolique, pour indiquer la cytotoxicité de composés donnés. Les résultats de ces études sont présentés
dans le tableau 17.
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Tableau 17 — Cytotoxicité du tamoxiféne chez des lignées cellulaires d’organismes aquatiques.

Organisme Type d’essai Parameétre \(glge;f)r Référence
Ll’gr]ee cellulaire Test MTT CEso 74
d’hépatomes de (dommages aux
Poeciliopsis lucida Test au rouge membranes 79
_ PLHC-l. neutre cellulaires) ' Caminada et
Lignée ceIIuIa|re_ de CEso collab., 2006
gonades de truite (dommages aux
arc-en-ciel Test MTT 9 7,09
membranes
(Oncorhynchus cellulaires)
mykiss) RTG-2
CEwo 0,23
Test de LDH CEwo 0.70
Lignée cellulaire de Test MTT gEm ggg .
foie de poisson-zebre %0 : Bopp et Lettieri,
(Danio rerio) ZFL Test de I'Alamar CEwo 0,51 2008
Blue CEso 1,12
Test de CEwo 0,94
CFDA-AM CEso 1,24

Test MTT : le test MTT est fondé sur I'absorption du MTT et sur sa réduction dans la mitochondrie des cellules
vivantes en formazan puisque dans les cellules mortes, cette réaction de clivage ne se produit habituellement
pas.

Test au rouge neutre : le test au rouge neutre est fondé sur I'absorption et l.accumulation de rouge neutre dans
les lysosomes des cellules vivantes puisque les cellules endommagées ont altéré les taux d’absorption et que
les cellules mortes ne retiennent pas le colorant.

Test de LDH : le test de LDH est fondé sur la détection de la lacticodéshydrogénase (LDH) qui est rejetée a
partir du cytosol des cellules endommagées ou lysées; la cytotoxicité se reflete dans l'intégrité de la membrane
plasmique.

Test de I'Alamar Blue : le test de I'Alamar Blue mesure l'activité métabolique cellulaire et est fondé sur la
conversion d'un colorant non fluorescent, la résazurine, en un colorant fluorescent, la résorufine, par la
mitochondrie et d’autres enzymes. La production de résorufine est proportionnelle a I'activité métabolique de la
cellule.

Test de CFDA-AM : le test de CFDA-AM est fondé sur la conversion d’un substrat d’estérase non toxique en
colorant fluorescent, la carboxyfluorescéine; la cytotoxicité se reflete par I'intégrité de la membrane plasmique
étant donné que seules les cellules vivantes soutiennent I'activité estérasique.

Le 4-HT a également été évalué a I'aide de plusieurs essais de cytotoxicité in vitro effectués sur des lignées
cellulaires de poissons. Les valeurs de CE1o et de CEso répertoriées sont présentées dans le tableau 18.
Aucune étude semblable n'a été relevée pour I'endoxifene.
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Tableau 18 — Cytotoxicité du 4-HT, un métabolite du tamoxiféne, chez des lignées cellulaires d’organismes

aquatiques.
Organisme Type d’essai Parameétre Vel Référence
(mg/l)
L!gr]ee cellulaire Test MTT CEso 53
d’hépatomes de (dommages aux
Poeciliopsis Test au rouge membranes 18
Ll.uculja PI_|I|—|T:-.1 neutre cellulaires) ' Caminada et
Ignee cellulaire CEso collab., 2006
de gonades de (dommages aux
truite arc-en-ciel Test MTT 9 5,6
membranes
(Oncorhynchus cellulaires)
mykiss) RTG-2
CE1o 0,28
Lignée cellulaire Testde oM CEso 0,63
de foie de Test MTT CEw 0,58 .
oisson-zabre CEso 0,69 Bopp et Lettieri,
P - - Test de I'Alamar CE1wo 0,31 2008
(Danio rerio)
ZEL Blue CEso 0,45
Test de CEwo 0,42
CFDA-AM CEso 0,67

Test MTT : le test MTT est fondé sur I'absorption du MTT et sur sa réduction dans la mitochondrie des
cellules vivantes en formazan, puisque dans les cellules mortes, cette réaction de clivage ne se produit
habituellement pas.

Test au rouge neutre : le test au rouge neutre est fondé sur I'absorption et I'accumulation de rouge neutre
dans les lysosomes des cellules vivantes puisque les cellules endommagées ont altéré les taux
d’absorption et que les cellules mortes ne retiennent pas le colorant.

Testde LDH : le test de LDH est fondé sur la détection du LDH qui est rejeté a partir du cytosol des cellules
endommagées ou lysées; la cytotoxicité se reflete dans l'intégrité de la membrane plasmique.

Test de I’Alamar Blue : le test de I'’Alamar Blue mesure I'activité métabolique cellulaire et est fondé sur la
conversion d'un colorant non fluorescent, la résazurine, en un colorant fluorescent, la résorufine, par la
mitochondrie et d'autres enzymes. La production de résorufine est proportionnelle a I'activité métabolique
de la cellule.

Test de CFDA-AM : le test de CFDA-AM est fondé sur la conversion d’un substrat d’estérase non toxique
en colorant fluorescent, la carboxyfluorescéine; la cytotoxicité se reflete par l'intégrité de la membrane
plasmique étant donné que seules les cellules vivantes soutiennent 'activité estérasique.

7.6.2 Potentiel génotoxique

A notre connaissance, une étude a été réalisée pour évaluer la génotoxicité du tamoxiféne. Il s’agit de celle
d’Aguirre-Martinez et ses collaborateurs (2015). Les auteurs ont mis en évidence que le tamoxiféne
n’induisait pas de dommages a I'’ADN dans les tissus de la glande digestive de la palourde asiatique
Corbicula fluminea aprés une exposition a 0,1, 1, 10 et 50 pg/l (concentrations nominales) pendant
21 jours. Cette absence de dommages a I'’ADN pourrait étre liée a I'activité enzymatique antioxydante qui
était efficace pour prévenir les dommages reliés a la présence de radicaux libres.

7.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne
Nombre d’'études ont cherché a déterminer le potentiel du tamoxiféne et de ses métabolites a engendrer
des perturbations endocriniennes chez les organismes aquatiques. Ces études sont résumées dans les

paragraphes suivants.

Smeets et ses collaborateurs (1999) rapportent une baisse de l'induction de la vitellogénine (VTG) dans
des hépatocytes de femelles carpes communes (Cyprinus carpio) aprés l'exposition des poissons a
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220 pg/l et plus de tamoxifene pendant quatre jours. La concentration de tamoxiféne correspondant a une
diminution de 50 % des niveaux de VTG (Clso) était de 370 ug/l. Cette concentration équivaut a celle
obtenue chez la barbue de riviére (Ictalurus punctatus) dont la Clsp pour ce paramétre était de 270 g/l
(Nimrod et Benson, 1997). Deux autres études (Flouriot et collab., 1996; Pelissero et collab., 1993) ont
observé un effet semblable du tamoxiféne chez des hépatocytes de la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus
mykiss) a des concentrations similaires a celles utilisées par Smeets et ses collaborateurs (1999).

Pour évaluer les effets potentiels sur le développement embryonnaire du médaka (Oryzias latipes), des
ceufs fécondés ont été exposés au tamoxiféne a des concentrations de 1 a 625 ug/l pendant 14 jours (Sun
et collab., 2007b). Ces concentrations ont été sélectionnées sur la base de résultats préliminaires ayant
montré que I'exposition au tamoxiféne occasionnait 100 % de mortalité chez les larves de médakas a des
concentrations supérieures a 3 125 ug/l, tandis qu’'une mortalité de 40 % était observée a une
concentration de 625 pg/l. Le taux d’éclosion et le moment de I'éclosion des ceufs étaient altérés a des
expositions de 125 et 625 pg/l, mais aucune déformation morphologique n’était observée. Dans cette
étude, des médakas adultes ont également été exposés a des concentrations de 1 a 625 pg/l de tamoxiféne
pendant 14 jours. Les niveaux de vitellogénine plasmatique ont augmenté de maniére significative chez les
males, et ce, a toutes les concentrations (Sun et collab., 2007b). En revanche, les concentrations
plasmatiques de VTG des femelles ont diminué de maniére significative a partir de la concentration de
25 pg/l. La fécondité et la fertilité des poissons exposés ont été affectées a la concentration de 625 ug/l.
Enfin, une augmentation du nombre de males a été observée aux concentrations supérieures a 5 ug/l.

Van der Ven et ses collaborateurs (2007) ont étudié les effets du tamoxiféne chez le poisson-zébre (Danio
rerio) en exposant sur une période de 10 jours des poissons-zébres parents (FO) et leur descendance (F1)
a des concentrations de 0,01 a 10 mg/l. La reproduction (fertilité, fécondité), la mortalité, la croissance ainsi
gue I'expression de la vitellogénine et les modifications des gonades par analyse histologique ont été
évaluées. Aux concentrations égales ou supérieures a 1 mg/l, une hémorragie ainsi qu’'une perturbation de
la locomotion et de la respiration des poissons juvéniles et adultes ont été observées. De plus, une forte
mortalité (= 88 %) a été observée chez les larves de poissons a une concentration d’exposition de 1 mg/I.
Il en est de méme chez les juvéniles exposés a 0,1 mg/l. Aucune descendance n'a été observée a la
concentration de 0,3 mg/l. Les trompes de Fallope des poissons-zebres femelles de tous les groupes
exposés au tamoxifene étaient remplies d’ceufs dégénérés. L'exposition a la concentration de 0,03 mg/l a
€galement entrainé une augmentation considérable de la proportion de méles dans la génération F1 par
rapport aux femelles, ainsi qu’une plus grande proportion d’individus ayant des gonades non différenciées.

Toujours chez le poisson-zebre, Knacker et ses collaborateurs (2010) ont évalué les effets du citrate de
tamoxifene sur le cycle de vie complet de trois générations, soit les générations FO, F1 et F2. Pour les
générations FO et F1, les niveaux de VTG et du stéroide sexuel 11-kétotestostérone ont également été
mesurés. Les résultats sont les suivants :

- Pour la génération FO, une réduction significative du taux de fécondation des ceufs a été observée
apres une exposition a une concentration de 14 g/l de citrate de tamoxiféne, soit la concentration
testée la plus élevée. Une diminution significative des niveaux de VTG chez les poissons males et
femelles a été constatée pour les concentrations de 4 et 14 pg/l et ceux de la 11-kétotestostérone
ont augmenté significativement chez les poissons males exposés a 14 ug/l.

- Pour la génération F1, les taux d’éclosion et de croissance étaient significativement réduits a des
concentrations de citrate de tamoxiféne de 11 pg/l. Une augmentation significative des niveaux de
VTG dans le plasma sanguin des males a été observée a partir d'une exposition a 0,77 ug/l. Ce
résultat s’est traduit par des changements dans le rapport de masculinité de la population dés cette
concentration. Par ailleurs, une inversion de sexe compléte dans laquelle aucune femelle n'a été
recensée a été observée a la concentration testée la plus élevée, a savoir 11 pg/l.

- Aucun effet n'a été observé sur le succes d'éclosion et la survie aprés I'éclosion pour la
génération F2 (embryons et larves). Une augmentation significative de la longueur des larves a été
constatée a la concentration de 2,3 pg/l de citrate de tamoxiféne.

Enfin, Wester et ses collaborateurs (2003, cités dans Williams et collab., 2007) rapportent que le nombre
de pontes, la fertilisation, I'éclosion, la survie et la croissance de poissons-zébres adultes exposés a des
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concentrations de 10 a 320 pg/l de citrate de tamoxifene ont diminué. Basées sur la croissance, la
concentration minimale avec effet observé et la concentration sans effet observé sur une période de
63 jours étaient respectivement de 10 et 3,2 pg/l. Des modifications morphologiques ont également été
observées, autant dans les ovaires que dans les testicules, et ce, dés 10 pg/l. Chez les juvéniles, le
tamoxifene a induit une inversion de sexe compléte, prés de 100 % de la population étant masculine a
partir de 10 ug/l.

Williams et ses collaborateurs (2007) ont exposé des menés a grosse téte (Pimephales promelas) a du
citrate de tamoxiféne pour définir les effets toxiques potentiels d’'une exposition chronique a cette
substance. Les effets de ce composé ont été évalués sur la croissance et la reproduction des poissons
durant la phase de reproduction de la génération FO (parents) et le stade embryolarvaire F1 aprés une
exposition a des concentrations mesurées variant de 0,0073 a 18 ug/l pendant 42 jours. En plus des effets
toxiques, les auteurs ont mesuré la VTG dans ces poissons. L'exposition au citrate de tamoxiféne n'a eu
aucun effet sur les concentrations plasmatiques de vitellogénine chez les poissons adultes de la
génération FO. Une réduction de 50 % des concentrations de vitellogénine chez les larves de poissons F1
a été observée a des concentrations d’exposition égales ou inférieures & 18 pg/l de citrate de tamoxiféne
aprés 42 jours. Dans une expérimentation portant sur le cycle de vie complet des poissons, les auteurs
rapportent enfin une augmentation significative des concentrations plasmatiques de vitellogénine chez les
males FO au 211¢ jour aprés I'éclosion a partir d’'une concentration d’exposition de 5,6 ug/l de citrate de
tamoxiféene, de méme que chez les femelles F1 au 112¢jour aprés I'éclosion a une concentration
d’exposition de 18 pgl/l.

Des perturbations endocriniennes ont aussi été observées chez d’'autres espéeces de poissons exposées
par leur alimentation.

Les effets de I'administration orale de tamoxiféne sur les niveaux de VTG des médakas (Oryzias latipes)
males ou femelles exposés pendant sept jours a des doses de 0,01, 0,1, 1 et 8 mg/g ont été étudiés par
Chikae et ses collaborateurs (2004). Le tamoxifene a augmenté de maniére significative les niveaux de
VTG chez les males selon une relation dose-réponse. Il a en revanche inhibé son induction chez les
femelles exposées aux concentrations les plus élevées (1 mg/g et 8 mg/g). L'inhibition chez les femelles
pourrait s’expliquer par une compétition avec I'cestradiol endogéne des femelles sur le plan hépatique.

Le tamoxiféne a induit des effets de perturbation endocrinienne chez des dorades royales (Sparus aurata)
males exposées quotidiennement par I'alimentation a 100 mg/kg de tamoxiféne pendant 25 jours. Les
résultats montrent une augmentation de la transcription hépatique du géne de la VTG, des taux sériques
de 17B-cestradiol et des niveaux d’'aestrogénes chez ces méles (Garcia-Hernandez et collab., 2016). Le
tamoxiféne a également augmenté la concentration et la motilité des spermatozoides, tout en diminuant
les taux d’expression de 'ARNm du P450arom, responsable de la conversion des androgénes en
cestrogénes. Les auteurs ont également démontré que I'effet perturbateur endocrinien du tamoxiféne sur
le processus de reproduction n’était pas réversible apres une période de récupération de 25 jours. En effet,
les niveaux de VTG et des autres parameétres étudiés étaient encore significativement affectés aprés cette
période de récupération.

Kitano et ses collaborateurs (2007) ont démontré que le tamoxiféne induit une masculinisation chez le
cardeau hirame (Paralichthys olivaceus) exposé par une alimentation contaminée par du tamoxiféne a des
concentrations de 1, 10 ou 100 mg/kg. Le pourcentage de masculinisation était respectivement de 19 %,
25 % et 57 %, comparativement a 2 % chez le témoin. Les auteurs ont constaté la suppression de
'expression de 'ARNmM du P450arom ainsi que I'induction de lI'expression de 'ARNmM de substances
inhibitrices mdlleriennes a tous les traitements. Cet ARNm appartient & la superfamille TGF-$ qui joue un
rble trés précis dans la régression du canal miullerien, ébauche du systeme reproducteur féminin. Aucun
effet sur I'expression de 'ARNmM des récepteurs d'cestrogénes n'a été observe.

Dans une autre étude, I'expression des récepteurs d’'cestrogénes et des protéines de choc thermique
(Hsp70) était significativement régulée a la hausse chez le gobie noir (Gobius niger) exposé a 1 mg/kg de
tamoxiféne pendant 72 heures (Maradonna et collab., 2009). L’expression de la VTG et d’autres genes
associés au développement de I'ceuf et de la réponse immunitaire était aussi significativement augmentée
chez des truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) exposées par I'alimentation & 50 mg/kg de tamoxifeéne
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pendant 14 jours (Benninghoff et Williams, 2008). Une exposition a 25 mg/kg a produit une inversion du
rapport femelles-males chez le poisson-chat Silurus meridionalis exposé pendant 20 jours (Liu et collab.,
2010b). L'exposition pendant 60 jours d’alevins de carpes communes (Cyprinus carpio) a 200 mg/kg de
tamoxifene mélangés a la nourriture a occasionné une masculinisation d’environ 82,5 % de la population
de poissons (Singh, 2013). Dans les mémes conditions expérimentales, ce pourcentage était de 90 % chez
des tilapias du Nil (Oreochromis niloticus) (Singh et collab., 2012). Seules deux études n’ont pas observé
ce type de résultat chez des poissons. Il s’agit de I'étude de Leafios-Castafieda et ses collaborateurs (2002)
qui rapporte que le tamoxiféne, a une concentration de 5 mg/kg pendant 12 jours, n’affecte pas le niveau
de vitellogénine plasmatique chez les tilapias du Nil males. Aucune masculinisation n'a été observée chez
les femelles de cette espéce exposée par l'alimentation a une dose allant jusqu'a 25 mg/kg pendant
30 jours (Guiguen et collab., 1999), ni chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) exposée a une dose
allant jusqu'a 20 mg/kg pendant 30 jours.

La perturbation endocrinienne engendrée par le tamoxiféne a également été étudiée chez une espece de
grenouille, le xénope lisse (Xenopus laevis), aprés une exposition de quatre semaines a 3,7 ug/l (Urbatzka
et collab., 2007; 2006). Chez les méles, les concentrations plasmatiques de la testostérone n’'ont pas
changé. Chez les femelles :

- les concentrations plasmatiques de la testostérone n’ont pas changé;
- les concentrations plasmatiques de 17B-cestradiol ont augmenté;

- I'expression de 'ARNm de la vitellogénine dans le foie a diminué, significativement, mais les taux de
vitellogénine plasmatique n’ont pas changé;

- 'expression de 'ARNm de la transferrine, un transporteur de fer, a significativement augmentéet
I'expression basale de la protéine RBP, qui participe au transport du précurseur de la vitamine A, le
rétinol, a eu tendance a diminué. L'expression de 'ARNm de la transferrine et de la vitellogénine
dans le foie semble indiquer une réponse anticestrogénique qui pourrait avoir une incidence sur les
processus qui participent a I'noméostasie des protéines, tel que traduit par la diminution de
I'expression basale de la protéine RBP;

- les niveaux d’ARNmM des hormones gonadotropes, c’est-a-dire 'hormone folliculostimulante (FSH)
et ’'hormone lutéinisante (LH), les principales hormones de la reproduction, ont augmenté d’environ
1,5 a 2,5 fois par rapport aux témoins;

- les niveaux d’ARNm de la gonadolibérine (GnRH), I'hormone responsable de la synthése et de la
sécrétion de la FSH et de la LH par I'antéhypophyse, sont demeurés inchangés.

Ces résultats indiquent que I'expression des gonadotrophines chez cette espéce peut étre altérée de
maniére importante en présence de tamoxifene. Les résultats d’Urbatzka et de ses collaborateurs (2007;
2006) sont similaires a ceux de McKearin et Shapiro (1988) pour I'effet du tamoxiféne sur I'expression de
la protéine RBP. Ainsi, ces derniers ont mis en évidence que le tamoxiféne ne modifiait pas I'expression
basale de la protéine RBP des grenouilles males X. laevis lors d’expérimentations in vivo chez des
organismes ayant recu par injection 1 mg d’hydroxytamoxiféne. En revanche, I'expression de cette protéine
était réduite chez des males prétraités avec des cestrogenes.

Enfin, des perturbations endocriniennes ont également été observées chez les reptiles. Ainsi, chez la cistude
d’Europe (Emys orbicularis), une espece de tortue d’eau douce, l'injection de 100, 150 et 200 ug de tamoxiféne
par ceuf au cours de la période de différenciation des sexes a causé une masculinisation totale des embryons,
a une température habituellement productrice de femelles (Dorizzi et collab., 1991). Un résultat contraire a été
obtenu chez I'alligator d’Amérique (Alligator mississipiensis) : une injection de tamoxifene a une température qui
devrait normalement produire 100 % de males a engendré une inversion des sexes, aboutissant a une totalité
d’'embryons femelles (Lance et Bogart, 1991).

Plusieurs études ont cherché a évaluer les effets du tamoxiféne pour la reproduction et le développement
des organismes aquatiques. Ces études sont résumées dans les paragraphes ci-dessous.

Les effets du tamoxiféne sur le succés de reproduction de l'oursin Strongylocentrotus purpuratus et le
développement des embryons ont été évalués a court (deux heures) ou long terme (durée de I'embryogenese),
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a différentes concentrations de tamoxiféne (Pagano et collab., 2001). Apres 'exposition du sperme, le taux de
fécondation a diminué pour les concentrations supérieures a 3,7 mg/l et des malformations ont été observées
chez les embryons. En revanche, I'exposition a de faibles concentrations (37 a 260 pg/l) a eu tendance a
améliorer le succés de la fécondation, mais les résultats n’étaient pas significatifs. A la concentration de
3,7 mg/l, 'exposition pendant toute la durée de 'embryogenése a occasionné une mortalité de 100 % des
embryons, tandis que I'exposition a court terme a induit 16 % de mortalité. Aucune déformation ni aucun arrét
du développement n'ont par contre été observés. La production de dérivés réactifs de I'oxygéne (DRO),
mesurée par une méthode de chimiluminescence luminol-dépendante, semble indiquer que les effets observés
pourraient étre reliés a la formation de DRO dont les taux dans les organismes exposés étaient multipliés par
deux a trois par rapport au témoin.

Roepke et ses collaborateurs (2005) ont également évalué les effets du tamoxiféne sur la reproduction de
cette espéce de larves d’'oursins (S. purpuratus). Aprés une exposition de 96 heures, la CEso a été estimée
a 0,05 ug/l pour le développement du stade larvaire. Des effets étaient observables dés une concentration
de 0,02 ug/l.

Une concentration sans effet observé (CSEO) de 50 pg/l et une concentration minimale avec effet observé
(CMEO) de 90 ug/l ont été mesurées a la suite d’'un essai de 21 jours évaluant les effets du tamoxifene sur
la reproduction de Daphnia magna (FASS, 2011).

Une diminution du succes reproducteur a également été observée chez deux générations de Daphnia pulex
exposées a des concentrations allant de 0,15 a 5,15 ug/l de tamoxiféne (Borgatta, 2015). Dans ces
expériences, la reproduction des individus de premiére génération (FO) a chuté drastiquement aprés
12 jours d’exposition, avec 60 % moins de nouveau-nés (F1) chez les organismes exposés a la plus forte
concentration que chez les témoins. Des effets tératogénes, tels que des malformations chez les nouveau-
nés et des ceufs avortés, ont aussi été observés aux concentrations de 0,15 a 0,72 ug/l. Une étude
subséquente de Borgatta et ses collaborateurs (2016) a évalué la sensibilité de D. pulex au tamoxiféne sur
quatre générations. Une diminution de la taille a été observée aux générations FO et F11° exposées a une
concentration de 5,26 ug/l de tamoxifene pendant 14 jours. Lorsque I'exposition au tamoxifene des
descendants des individus exposés a 0,67 pug/l était stoppée, le taux de reproduction de la génération F1
était significativement inférieur & celui de 15 % des témoins. Ainsi, méme si le composé était retiré du
milieu, les effets persistaient.

La toxicité du tamoxifene a aussi été étudiée chez le crustacé marin Acartia tonsa dans le but d’évaluer les
effets de ce cytostatique sur le développement des organismes, c’est-a-dire de I'ceuf jusqu’a ce qu’environ
la moitié des larves du groupe témoin aient atteint le stade copépodite, soit le stade de larves possédant
une morphologie adulte (Andersen et collab., 2001). Les CEso et CE10 obtenues aprés une exposition de
cing jours étaient respectivement de 49 et 8,7 ug/l.

Milan et ses collaborateurs (2003) ont évalué I'arythmie cardiaque découlant de I'exposition de larves de
poisson-zebre (Danio rerio) au tamoxiféne. Les symptémes ont été surveillés a I'aide d’'une caméra dirigée
vers le cceur des poissons et analysés au moyen d’un logiciel mesurant la densité en pixels par rapport au
temps. Aprés une exposition de 24 heures a 1, 10 et 100 mg/l de tamoxiféene, une diminution significative
de la fréquence cardiaque et une arythmie ont été observées.

Toujours chez le poisson-zébre, Orias et ses collaborateurs (2015b) ont déterminé une CSEO de 1,85 mg/l
pour I'éclosion et la survie d’embryons exposés pendant 96 heures.

Williams et ses collaborateurs (2007) ont exposé des menés a grosse téte (Pimephales promelas) a du
citrate de tamoxiféne pour définir les effets toxiques potentiels d’'une exposition chronique a cette
substance. Ainsi, les effets toxiques ont été étudiés durant la phase de reproduction FO (premier couple
reproducteur) et le stade embryolarvaire F1, aprés une exposition a des concentrations mesurées variant
de 0,0073 a 18 ug/l, pendant 42 jours. Les auteurs ont également effectué des essais sur le cycle de vie
complet des organismes exposés dans ces mémes conditions expérimentales. Pour la génération FO, la
survie durant le frai, le poids et la longueur des poissons ont été mesurés au 422, au 112¢ et au 211¢ jour

10 premiére et deuxiéme générations provenant des premiéres daphnies exposées.

63



apres I'éclosion (dph; day post-hatching). Pour la génération F1, la longueur et le poids ont été mesurés
au 28¢ et au 112¢ dph. Les résultats sont les suivants :

- L'exposition de 42 jours a la concentration maximale de 18 g/l de tamoxiféne a réduit de 70 % le
frai des poissons exposés (F0).

- Le tamoxiféene n'a eu aucune incidence sur la survie ni sur la croissance des individus de la
génération FO.

- L'étude sur le cycle de vie complet n'a montré aucune réduction significative de la fécondité de FO,
du succés d'éclosion de FO et de F1 et de la survie aprés I'exposition au tamoxiféne a des
concentrations allant jusqu’a 2,7 pg/l, sur les 211 jours de I'étude.

- Une réduction significative du poids et de la longueur de la génération F1 a été mesurée aux
concentrations de 5,6 et 18 ug/l.

- La CSEO et la CMEO ont été calculées selon les résultats des études sur le cycle de vie partiel et
complet. Les parametres considérés sont notamment I'altération du développement, de la croissance
et de la reproduction. Les données sur la croissance larvaire au 28¢ dph ont été exclues. La CSEO
et la CMEO étaient de 3,4 et 3,7 ug/l respectivement.

Parmi la documentation consultée, une étude traite de la toxicité des métabolites hydroxylés du tamoxifene
pour les organismes aquatiques. Borgatta et ses collaborateurs (2015a) ont évalué la toxicité du 4-HT et
de I'endoxifene chez Daphnia pulex, sur deux générations. Les résultats montrent que les individus de
deuxiéme génération sont plus sensibles que leurs parents (F0), tant sur le plan de la survie qu'au chapitre
de la reproduction. A la concentration la plus élevée de 4-HT, a savoir 98,9 ug/l, toutes les daphnies
exposées de la génération FO sont mortes. Le nombre moyen de nouveau-nés produits par la
génération FO exposée a 6,8 et 23,8 ug/l de 4-HT était significativement plus petit par rapport aux témoins.
La reproduction de la génération F1 était également significativement plus faible que celle des témoins a
toutes les concentrations testées. Pour I'endoxiféne, la concentration de 202,4 pg/l a engendré une
mortalité de 100 % des individus aprés quatre jours d’exposition. La reproduction des daphnies de la
génération FO exposées a 51,8 ug/l d’endoxiféne a subi une réduction significativement de 67 % par
rapport aux témoins, les daphnies de la génération F1 exposées a la méme concentration n’ayant pour leur
part produit aucun néonate. Tous les résultats de toxicité obtenus par ces auteurs sont résumés dans le
tableau 19.
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Tableau 19 — Toxicité des métabolites du tamoxiféne chez Daphnia pulex, telle que rapportée par Borgatta
et ses collaborateurs (2015a).

. Reproduction Taux de =120
Concentration e . (taux de
Génération | Métabolite | d’exposition Lo_ngevne (pombre de | Eelssanes CSEO. croissance
(ug/l) (jours) néonates par de Ia_ (reproduction) de la
femelle) population .
population)
0 21+0 86 £ 10 0,39+ 0,03
1,8 21+0 76+8 0,42 + 0,03
4-HT 6,8 19,3+3,5 64+8 0,38 + 0,04 1,8 6,8
23,8 21+0 376 0,33 +0,03
Fo 98,9 4+0 0 0
0 21+0 86 £ 10 0,39+ 0,03
0,4 21+0 92+4 0,40 + 0,04
Endoxiféne 4,3 21+0 88+7 0,38 + 0,02 4,3 4,3
51,8 18+3 28 £+ 17 0,29+0,13
202,4 4+0 0 0
0 206 +1,4 103+11 0,40 + 0,02
1,8 21+0 82+3 0,36 + 0,02
4-HT 6,8 21+0 74+8 0,37+£0,01 <18 <18
23,8 21+0 28+ 0 0,31+0
F1 98,9 - - -
0 206 +1,4 103+11 0,40 + 0,02
0,4 20,9 +0,3 105+6 0,40 + 0,01
Endoxiféne 4,3 21+0 95+9 0,37 + 0,03 4,3 0,4
51,8 52+26 0 0
202,4 - - -

Les données en italique indiquent des différences notables comparativement aux témoins.

Une autre étude réalisée par les mémes auteurs rapporte des diminutions significatives de la taille et de la
survie des individus, de leur reproduction et de leur taux intrinséque d’accroissement naturel aprés une
exposition a 17,86 ug/l de 4-HT chez quatre générations (FO a F3) de Daphnia pulex exposées pendant
14 jours (Borgatta et collab., 2016). Apres une exposition a une concentration plus faible de 4-HT, 1,48 pg/I,
des effets sur la taille ont été observés chez les générations F1 et F2. Enfin, lorsque les daphnies ont été
exposées a un mélange de tamoxifene (0,12 pg/l) et de 4-HT (0,16 ug/l), des effets sur les néonates de la
génération F2 ont été observés a des teneurs qui n'avaient induit aucun effet lorsque ces produits avaient
été testés individuellement. De plus, la reproduction de ces organismes était diminuée de 21 %. Les auteurs
ont également cherché a déterminer si les effets du 4-HT étaient réversibles pour les descendants lorsque
le stress chimique disparaissait. Ainsi, pour les individus de la génération F1 récupérés aprés une
exposition a 1,48 et 17,86 ug/l de 4-HT, leur taille était significativement inférieure de respectivement 5 %
et 7 % comparativement aux témoins apres leur transfert dans un milieu exempt de contamination. De plus,
la reproduction de ces individus de la génération F1 exposés a 17,86 pg/l de 4-HT affichait une baisse
significative de 30 % par rapport aux témoins.

7.7 Synthese des connaissances disponibles sur les anticestrogenes
dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des anticestrogenes pour I'environnement aquatique.

Selon la littérature consultée, le tamoxifene semble peu dégradable, voire pas du tout dégradable dans les
stations de traitement des eaux usées municipales, contrairement a ces principaux métabolites, le 4-HT et
I'endoxifene. C’est en partie ce qui peut expliquer son occurrence dans les eaux de surface des milieux
aquatiques récepteurs des effluents municipaux qui ont été caractérisés dans différents pays. Les
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concentrations mesurées vont de quelques nanogrammes par litre a quelques dizaines de nanogrammes
par litre. Compte tenu de la tendance de ce produit a se fixer a la matiére organique, il pourrait s'accumuler
dans les sédiments et avoir tendance a persister dans ces milieux aquatiques. Cette hypothese doit étre
vérifiée par la réalisation de campagnes d'échantillonnage et de caractérisation des milieux récepteurs des
effluents municipaux pour déterminer la présence du tamoxiféne et de ses métabolites dans les eaux de
surface et les sédiments.

Les résultats d'études réalisées en laboratoire indiquent que ces composés auraient tendance a se
bioaccumuler dans les organismes aquatiques. |l apparait important de valider ces résultats pour
différentes espéces afin de permettre I'évaluation du danger associé au tamoxiféne et a ses métabolites.

Enfin, les études consultées indiquent que ce cytostatique et ses métabolites peuvent engendrer des effets
toxiques et présentent un potentiel de perturbation endocrinienne chez les organismes aquatiques a des
concentrations proches de celles qui ont été mesurées dans différents environnements aquatiques. De
nouvelles études devront étre réalisées pour déterminer la gamme de concentrations a laquelle ces effets
peuvent se manifester dans le milieu. Le nombre d’études disponibles n’était pas suffisant pour conclure
guant au potentiel génotoxique du tamoxiféne pour les organismes aquatiques. De nouveaux travaux
seront nécessaires pour conclure sur ce point.
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8. ANTIFOLIQUES (METHOTREXATE)

Les antifoliques sont des anticancéreux de la famille des antimétabolites. lls inhibent la dihydrofolate
réductase, une enzyme fondamentale dans le métabolisme de l'acide folique (Fent et collab., 2006;
Henschel et collab., 1997). Or, I'acide folique étant nécessaire a la synthése des purines et de la thymidine,
son inhibition blogque la synthése de I'ADN et, par conséquent, la prolifération des cellules tumorales.

Le méthotrexate (CAS 59-05-2; C20H22NsOs) est le principal cytostatique du groupe des antifoliques. Il est

utilisé dans le traitement de la leucémie lymphoblastique aigué, des lymphomes malins non hodgkiniens B
ainsi qu’en prophylaxie dans les tumeurs cérébrales.

8.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques du méthotrexate sont résumées dans le tableau 20.

Tableau 20 — Propriétés physicochimiques du méthotrexate.

Propriété Méthotrexate
Poids moléculaire (g/mol) 454,46
|Og Koe -1,85
|Og Koc 1,0
Pression de vapeur (Pa) 2,80E-17
Solubilité (mg/l) 2 600
O  COOH

Structure moléculaire )\/[ j/\ /O)L /ICOOH
CH
HoN 3

—: données non disponibles
Source : HSDB, 2019

8.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

Aprés son absorption, le méthotrexate se métabolise dans le foie pour former des polyglutamates de
méthotrexate, métabolites qui, par hydrolyse, peuvent étre reconvertis en méthotrexate (HSDB, 2019). De
petites quantités de polyglutamates de méthotrexate peuvent étre transformées en 7-hydroxyméthotrexate.
De 55 a 88 % du méthotrexate sont éliminés dans les urines en 24 heures. De ce pourcentage, de 60 a

90 % sont éliminés sous forme inchangée, tandis que de 1 a 10 % sont rejetés sous forme métabolisée en
7-hydroxyméthotrexate (Maillot, 2012).

8.3 Devenir dans I’environnement

Quelques études ont évalué la dégradation du méthotrexate dans des conditions environnementales ou a
la suite de différents traitements physicochimiques.

Le méthotrexate absorbe les rayons UV de longueurs d’onde supérieures a 290 nm (HSDB, 2019). Par
conséquent, ce composé peut étre sensible a la photolyse (Calza et collab., 2014; Bialk-Bielinska et collab.,
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2017; Booker et collab., 2014). Toutefois, la vitesse de cette réaction n'est pas connue. Calza et ses
collaborateurs (2014) ont démontré qu’en présence de rayonnement UV, 60 % d'une concentration de
15 mg/l de méthotrexate sont dégradés en une heure. L'ajout de 200 mg/l de dioxyde de titane (TiO2) a
favorisé une dégradation rapide, ce cytostatique étant totalement dégradé dans les 30 minutes suivant
l'irradiation. Dans les deux cas, huit produits de transformation ont été caractérisés (Calza et collab., 2014).
La transformation du méthotrexate serait essentiellement due a de la décarboxylation ou du clivage
moléculaire. Zhang et ses collaborateurs (2017a) ont quant a eux démontré qu'en présence de
rayonnement UV, 4,8 % d’'une concentration de 100 ug/l de méthotrexate sont dégradés. La dégradation de
ce cytostatique diminue en présence de matiéres organiques en raison de la concurrence pour la lumiére UV,
mais elle augmente avec I'addition de nitrate (NOs) en raison d’une production indirecte de radicaux libres
(Zhang et collab., 2017a; Lai et collab., 2017). La dégradation du méthotrexate augmente significativement
(88,3 %) avec I'addition de peroxyde doxygéne (H202) en raison de la génération de radicaux libres (Zhang
et collab., 2017a). Ces résultats sont cohérents avec ceux obtenus par Lutterbeck et ses collaborateurs
(2015), ou le méthotrexate semble facilement éliminé a la suite d'irradiation en présence d’UV/H20z,
d’UV/Fe?*/H20: et d’'UV/TIOz. Les taux de dégradation les plus élevés ont été obtenus a la suite du traitement
UV/Fe?*/H202, tandis que le taux le plus faible a été obtenu avec le traitement UV/H20..

L’hydrolyse ne devrait pas étre un processus important dans le devenir environnemental de cette substance
puisque le méthotrexate ne contient pas de groupes fonctionnels qui s’hydrolysent dans des conditions
environnementales (HSDB, 2019). Par ailleurs, en milieu aqueux, le méthotrexate ne devrait pas avoir
tendance a s’adsorber aux matiéres en suspension et aux sédiments compte tenu de son faible Koc et de
sa forte solubilité (HSDB, 2019).

Enfin, a la suite d’'un test utilisant un protocole d’évaluation de la biodégradabilité de I'Organisation de
coopération et de développement économiques (OCDE), un taux de biodégradation de 98 % a été mesuré
par Kiffmeyer et ses collaborateurs (1998). Le 7-hydroxyméthotrexate est toutefois considéré comme
persistant (Kiffmeyer et collab., 1998).

8.4 Concentrations environnementales

Quelques études ont cherché a déterminer le risque de contamination du milieu aquatique en lien avec la
présence de méthotrexate dans les effluents.

Au Québec, quelques études ont porté sur la caractérisation de la présence du méthotrexate dans le milieu
aquatique. Ainsi, la concentration maximale de méthotrexate était de 60 ng/l a I'influent et de 53 ng/l a
I'effluent de trois usines de traitement des eaux municipales localisées dans la région de Montréal (Rabii
et collab., 2014). Ce résultat concorde avec une étude antérieure qui rapportait une teneur de 59 ng/l dans
l'influent de la ville de Montréal (Garcia-Ac et collab., 2009). Dans cette derniére étude, ce composé n’était
pas détecté a I'effluent (LD < 16 ng/l) et dans son principal récepteur (LD < 6 ng/l), le fleuve Saint-Laurent
(Garcia-Ac et collab., 2009).

En France, le méthotrexate a été mesuré dans les effluents de deux hdpitaux, dont un spécialisé dans le
traitement du cancer (Catastini et collab., 2008). Les concentrations dans ces effluents étaient comprises
entre la limite de détection de la méthode utilisée (<30 ng/l) et 28,7 pg/l. Dans cette étude, des
concentrations de 30 & 120 ng/l ont également été mesurées a I'entrée de stations de traitement des eaux
usées municipales. Elles atteignaient au maximum 30 ng/l en sortie de station.

Ferrando-Climent et ses collaborateurs (2013) ont recueilli des échantillons d’effluents hospitaliers des
villes de Coimbra (Portugal) et de Valence et Gérone (Espagne), ainsi que des échantillons des eaux usées
de stations d’épuration municipales situées a Gérone et a Toulouse (France). Le méthotrexate n'a pas été
détecté dans les échantillons de ces effluents hospitaliers (LD <1,8ng/l). Il a été mesuré a des
concentrations allant jusqu’a 23 ng/l a I'influent des stations de traitement des eaux usées. Ces chercheurs
ont poursuivi leur étude en recueillant des échantillons d’effluents hospitaliers et d’eaux usées de stations
d’épuration municipales de la ville de Gérone (Espagne) ainsi que de I'eau de surface du milieu récepteur,
la riviere Ter (Ferrando-Climent et collab., 2014). Le méthotrexate a été mesuré a une concentration
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maximale de 19 ng/l dans les effluents hospitaliers, de 23 ng/l dans les influents de I'usine d’épuration, de
6 ng/l dans I'effluent de I'usine d’'épuration et de 5 ng/l dans les eaux de surface de la riviere Ter.

D’autres études ont cherché a mesurer la présence de ce cytostatique en Espagne. Ainsi, le méthotrexate
n'a pas été détecté (LD < 1,6 ng/l) dans les effluents d’'une usine de traitement des eaux usées de
Catalogne, tandis que les concentrations maximales dans I'influent étaient de 18,1 ng/l (Negreira et collab.,
2014b). Ce cytostatique n'a pas non plus été détecté dans linfluent (LD < 0,1 ng/l) et l'effluent
(LD = 0,1 ng/l) des usines de traitement des eaux municipales de Séville (Martin et collab., 2011).
Toutefois, une étude subséquente a montré que les concentrations moyennes dans l'influent du méme
secteur étaient de 21,8 ng/l (Martin et collab., 2014), sans que ce composé n’ait été détecté (LD < 0,1 ng/l)
dans les eaux de surface des rivieres environnantes (Martin et collab., 2011). Dans I'effluent d’'un hépital
de Valence, les teneurs en méthotrexate étaient comprises entre la limite de détection de la méthode
analytique (£0,1ng/l) et 4756 ng/l (Olalla et collab., 2018). Son principal métabolite, le
7-hydroxyméthotrexate, était présent & des concentrations comprises entre la limite de détection de la
méthode (< 0,2 ng/l) et 846 ng/l (Olalla et collab., 2018). Enfin, le méthotrexate a été mesuré a une teneur
de 29 + 7 ng/l dans l'effluent d’'un hdpital local de Barcelone (Isidori et collab., 2016a). Les teneurs dans
I'influent de l'usine de traitement des eaux municipales du secteur s’élevaient a 29 + 2 ng/l, mais ce
composé n'était pas détecté a I'effluent (LD < 0,5 ng/l). Son principal métabolite, le 7-hydroxyméthotrexate,
n'était pas détecté dans l'effluent hospitalier (LD < 1,6 ng/l) ni dans l'influent (LD < 1,6 ng/l) et I'effluent
(LD < 1,3 ng/l) de l'usine de traitement des eaux usées municipales de Barcelone (Isidori et collab., 2016a).

Au Royaume-Uni, des teneurs en méthotrexate d’environ 1 pg/l ont été mesurées dans un effluent situé
immédiatement en aval d'une clinique d’oncologie (Aherne et collab., 1990). Les concentrations dans les
rivieres avoisinantes atteignaient un maximum de 6,25 ng/I.

En ltalie, Castiglioni et ses collaborateurs (2005) rapportent des concentrations comprises entre < 0,83 et
12,6 ng/l dans un effluent de station d’épuration d’eaux usées municipales.

En Slovénie, le méthotrexate a été mesuré a une teneur de 3 920 + 70 ng/l dans I'effluent d’un hépital local
de Ljubljana, le 7-hydroxyméthotrexate, a une concentration de 490 + 9 ng/l (Isidori et collab., 2016a). Dans
les eaux de l'usine de traitement des eaux municipales du secteur, les teneurs en méthotrexate dans
l'influent s’élevaient & 303 + 5 ng/l, celles du 7-hydroxyméthotrexate, a 366 + 35 ng/l. Ni le méthotrexate
(LD < 0,5 ng/l) ni le 7-hydroxyméthotrexate (LD < 1,3 ng/l) n’étaient détectés a I'effluent de I'usine.

En Chine, Yin et ses collaborateurs (2010) ont mesuré les concentrations de cytostatiques dans les
effluents de 21 hopitaux de Beijing. Le méthotrexate a été mesuré dans 21,5 % des échantillons
(LD < 2 ng/l), & une concentration maximale de 4 689 ng/l. A Taiwan, les concentrations provenant des
effluents d’hopitaux de la région de Taipei variaient de 6,1 a 300 ng/l, tandis que celles de la région de
Kaohsiung-Pingtung n’excédaient pas 24 ng/l (Lin et collab., 2014). Ce composé n'a pas été détecté dans
l'influent et I'effluent (LD < 4 ng/l) d'usines de traitement des eaux usées du secteur ni dans les riviéeres
environnantes (LD < 1 ng/l).

Les concentrations en méthotrexate mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des influents et
effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur sont présentées
dans le tableau 21. D’aprés ces données, il semble que le méthotrexate puisse se retrouver dans les eaux
de surface des milieux récepteurs des effluents municipaux. Notons qu’une partie du méthotrexate présent
dans les effluents hospitaliers semble se biodégrader dans les réseaux, entre les hopitaux et les stations
de traitement des eaux usées, les teneurs dans ces dernieres étant systématiquement inférieures a celles
retrouvées dans les effluents hospitaliers.
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Tableau 21 — Concentrations en antifoliques mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des influents

et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

Concentration

Matrice Localisation Référence
(ngfh)
Méthotrexate
Ian_uc_ents Montréal, Canada Maximum : 60 Rabii et collab., 2014
municipaux
Effllu(.ants Montréal, Canada Maximum : 53 Rabii et collab., 2014
municipaux
Inflyents Montréal, Canada 59 Garcia-Ac et collab.,
municipaux 2009
Effllutlants Montréal, Canada <16 Garcia-Ac et collab.,
municipaux 2009
Eaux de surface Fleuve Saint-Laurent, Montréal, <6 Garcia-Ac et collab.,
Canada B 2009
Efﬂlﬂems France <30a28700 Catastini et collab., 2008
hospitaliers
Ian_uc_ents France 30a120 Catastini et collab., 2008
municipaux
Effl_uc_ents France Maximum : 30 Catastini et collab., 2008
municipaux
Effluents Coimbra, Portugal, et Valence et <18 Ferrando-Climent et
hospitaliers Gérone, Espagne - collab., 2013
Influents Gérone, Espagne, et Toulouse, Ferrando-Climent et
o 23
municipaux France collab., 2013
Effluents Gérone. Espagne 19 Ferrando-Climent et
hospitaliers » ESpag collab., 2014
Influents Gérone. Espagne 23 Ferrando-Climent et
municipaux » ESpag collab., 2014
Effluents Gérone. Espadne 6 Ferrando-Climent et
municipaux » ESpag collab., 2014
. , Ferrando-Climent et
Eaux de surface Riviere Ter, Gérone, Espagne 5 collab., 2014
Ian_uc_ents Catalogne, Espagne 18,1 Negreira et collab., 2014b
municipaux
Effl_uc_ents Catalogne, Espagne <1,6 Negreira et collab., 2014b
municipaux
Ian_uc_ents Séville, Espagne <0,1 Martin et collab., 2011
municipaux
Effl_uc_ents Séville, Espagne <0,1 Martin et collab., 2011
municipaux
Inflygnts Séville, Espagne 21,8 Martin et collab., 2014
municipaux
Eaux de surface Séville, Espagne <01 Martin et collab., 2011
Eff“ﬂer?‘s Valence, Espagne <0,1a4 756 Olalla et collab., 2018
hospitaliers
Eff“ﬂer?‘s Barcelone, Espagne 29+7 Isidori et collab., 2016a
hospitaliers
Inflygnts Barcelone, Espagne 29+2 Isidori et collab., 2016a
municipaux
Effllu(.ants Barcelone, Espagne <0,5 Isidori et collab., 2016a
municipaux
Effllutlants Royaume-Uni 1000 Aherne et collab., 1990
municipaux
Eaux de surface Royaume-Uni 6,25 Aherne et collab., 1990
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Matrice Localisation Concentration Référence
(ng/l)

Effllutlants ltalie <083412,6 Castiglioni et collab.,
municipaux 2005

Eff“ﬂer?‘s Ljubljana, Slovénie 392070 Isidori et collab., 2016a
hospitaliers

Ian_uc_ents Ljubljana, Slovénie 3035 Isidori et collab., 2016a
municipaux

Efﬂ.u?ms Ljubljana, Slovénie <0,5 Isidori et collab., 2016a
municipaux

Eff“ﬂer?‘s Beijing, Chine 4 689 Yin et collab., 2010
hospitaliers

Eff“ﬂer?‘s Taipei, Taiwan 6,1 a 300 Lin et collab., 2014
hospitaliers

Effllu(.ants Taipei, Taiwan <4 Lin et collab., 2014
municipaux

Inflygnts Taipei, Taiwan <4 Lin et collab., 2014
municipaux

Eaux de surface Taipei, Taiwan <1 Lin et collab., 2014

Eff“ﬂer?‘s Kaohsiung-Pingtung, Taiwan 24 Lin et collab., 2014
hospitaliers

Efflluclents Kaohsiung-Pingtung, Taiwan <4 Lin et collab., 2014
municipaux

Inflygnts Kaohsiung-Pingtung, Taiwan <4 Lin et collab., 2014
municipaux

Eaux de surface Kaohsiung-Pingtung, Taiwan <1 Lin et collab., 2014
7-Hydroxyméthotrexate

Eﬁ“.Jen.tS Valence, Espagne <0,2 2846 Olalla et collab., 2018
hospitaliers

Eﬁll.]en.ts Barcelone, Espagne <16 Isidori et collab., 2016a
hospitaliers

Infl_uc_ents Barcelone, Espagne <16 Isidori et collab., 2016a
municipaux

EffI_uQnts Barcelone, Espagne <13 Isidori et collab., 2016a
municipaux

Efﬂl.Jen.tS Ljubljana, Slovénie 490 + 49 Isidori et collab., 2016a
hospitaliers

Inflygnts Ljubljana, Slovénie 366 + 35 Isidori et collab., 2016a
municipaux

Efﬂ.utlants Ljubljana, Slovénie <13 Isidori et collab., 2016a
municipaux

8.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

A notre connaissance, il existe trés peu d'informations sur le potentiel de bioaccumulation du méthotrexate
dans les organismes aquatiques. Un FBC estimé a 3,2 suggeére que le potentiel de bioconcentration dans
les organismes aquatiques est faible (HSDB, 2019).

8.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

8.6.1 Potentiel toxique

Des concentrations Iétales (CL) ou effectives (CE) ont pu étre définies pour le méthotrexate et son principal
métabolite, le 7-hydroxyméthotrexate, pour quelques organismes aquatiques. Elles sont présentées au
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tableau 22. A I'exception de I'étude menée par Bantle et ses collaborateurs en 1994 chez Xenopus laevis
et de celle menée par Bialk-Bielinska et ses collaborateurs en 2017 chez la lentille d’eau (Lemna minor),
le potentiel toxique du méthotrexate semble faible chez les organismes aquatiques, les valeurs de toxicité
recueillies dans la littérature étant de I'ordre du milligramme par litre (mg/l) et méme plus. Il en est de méme
pour le 7-hydroxyméthotrexate. Le nombre de données disponibles est toutefois restreint et de nouvelles
études sont nécessaires pour confirmer le faible potentiel toxique du méthotrexate et du
7-hydroxyméthotrexate pour les organismes aquatiques.

Tableau 22 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels du méthotrexate et de son

principal métabolite, le 7-hydroxyméthotrexate, pour les organismes aquatiques.

: \ Durée Valeur 33
Organisme Parameétre d’exposition (ma/l) Référence
Méthotrexate
Henschel et
Do . CEso . 1220 collab., 1997
Vibrio fischeri . ; 30 minutes . —
(bioluminescence) > 100 Bialk-Bielinska et
B collab., 2017
Tetrahymena pyriformis CEso 48 heures 45
(croissance) Henschel et
Scened_esmus QEso 72 heures 260 collab., 1997
subspicatus (croissance)
Raphidocelis CEso Bialk-Bielinska et
subcapitata (croissance) 72 heures 9,51 collab., 2017
. CEso : 5 Bialk-Bielinska et
Lemna minor (croissance) 7 jours 0,08 a 0,16 collab., 2017
Henschel et
Dot ria madna CEeo 48 heures >1 000 collab., 1997
P 9 (immobilisation) 24 heures > 100 Bialk-Bielinska et
48 heures > 100 collab., 2017
£ brvons de gESO 48 heures 85 Henschel et
-mbryons 0 48 heures 142 collab., 1997
poissons-zébres (rythme cardiaque)
(Danio rerio) CSEO Milan et collab.,
(rythme cardiaque) 24 heures 100 2003
. CEs=o Bantle et collab.,
Xenopus laevis (croissance) 96 heures 0,015 1994
7-hydroxyméthotrexate
Vibrio fischeri . CBso 30 minutes > 10
(bioluminescence)
Raphidocelis CEso Bialk-Bielinska et
subcapitata (croissance) 72 heures 210 collab., 2017
Lemna minor CEso 7 jours 8,3
(croissance)

CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CLso : concentration létale d’'une substance pour 50 % des organismes d’'essai
CSEO : concentration sans effet observé

Quelques études ont cherché a comprendre les effets toxiques induits par le méthotrexate. Notons a
nouveau que ces études ont été réalisées avec des concentrations trés élevées de cytostatique, peu
représentatives des conditions environnementales.

Martin-Diaz et ses collaborateurs (2009) ont mesuré certains biomarqueurs chez la moule Elliptio
complanata 48 heures aprés l'injection de méthotrexate a des concentrations allant jusqu'a 4,5 g/l. Les
différentes concentrations de méthotrexate testées (36 mg/l a 4,5 g/l) ont induit de maniére significative les
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enzymes de la phase | du processus de détoxication contre les xénobiotiques (EROD), ainsi que celles
intervenant dans la phase Il des réactions de biotransformation des contaminants hydrophobes (GST).

Enfin, deux études ont déterminé la cytotoxicité du méthotrexate in vitro chez différentes lignées cellulaires
de poissons. Ces essais quantitatifs colorimétriques ou fluorométriques emploient différents modes d’action
cellulaire, tels que la perturbation de l'intégrité membranaire et la détection d’activité enzymatique ou
métabolique, pour indiquer la cytotoxicité de composés donnés. Les résultats de ces études, qui sont
présentés dans le tableau 23, indiquent que le méthotrexate est peu cytotoxique pour les cellules exposées.

Tableau 23 — Cytotoxicité du méthotrexate chez des lignées cellulaires d’organismes aquatiques.

Organisme Type d’essai Parameétre \(glge;f)r Référence
Lignée cellulaire Test MTT >181,6
d’hépatomes de Testau rouge
Poeciliopsis lucida PLHC-1 netre - >181,6 Caminada et
Lignée cellulaire de (dommages aux collab., 2006
gonades de truite arc-en- Test MTT membranes > 1816
ciel (Oncorhynchus mykiss) cellulaires) '
RTG-2
O eain (Lepomis _ 3 Henschel et
macrochirus) BF-2 "

Test MTT : le test MTT est fondé sur I'absorption du MTT et sur sa réduction dans la mitochondrie des cellules
vivantes en formazan puisque dans les cellules mortes, cette réaction de clivage ne se produit habituellement
pas.

Test au rouge neutre : le test au rouge neutre est fondé sur I'absorption et 'accumulation de rouge neutre dans
les lysosomes des cellules vivantes puisque les cellules endommagées ont altéré les taux d’absorption et que
les cellules mortes ne retiennent pas le colorant.

8.6.2 Potentiel génotoxique

A notre connaissance, uniquement deux études ont évalué les effets génotoxiques du méthotrexate sur les
organismes aquatiques.

Martin-Diaz et ses collaborateurs (2009) ont mis en évidence des Iésions significatives a '’ADN chez la
moule Elliptio complanata 48 heures apres l'injection de méthotrexate a la plus forte concentration testée,
4,5 gll.

Pour sa part, Nilsson (1983) a constaté chez Tetrahymena pyriformis, un protozoaire cilié trées commun en
eau douce, une perte de la membrane mitochondriale interne induite aprés une exposition de 24 heures
au méthotrexate, et ce, indépendamment de la concentration testée (0,45 a 22,7 g/l) (Nilsson, 1983).
D’aprés les auteurs, ces dommages membranaires étaient dus a une réduction du nombre de tubules
mitochondriaux qui s’'est produite progressivement, apparemment en corrélation avec la division des
organites.

Précisons que ces deux études ont évalué le potentiel génotoxique du méthotrexate a des concentrations
trés élevées, largement au-dessus des concentrations environnementales. Des études complémentaires
devraient étre réalisées afin de déterminer les effets du méthotrexate sur les organismes aquatiques apres
une exposition a des concentrations qui reflétent les concentrations mesurées dans les milieux aquatiques.
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8.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Aucune donnée évaluant le potentiel de perturbation endocrinienne n’a été répertoriée dans la littérature
en ce qui concerne les antifoliques.

8.7 Synthese des connaissances disponibles sur les antifoliques
dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des antifoliques pour I'environnement aquatique.

La dégradation physicochimique et la biodégradation semblent étre des processus importants dans le
devenir dans les stations de traitement des eaux usées municipales et dans I'environnement du
méthotrexate. D’aprés les données disponibles, ce composé est ainsi trés peu présent dans les eaux de
surface qui ont été analysées (quelques nanogrammes par litre). Il convient de confirmer cette tendance
par une campagne d'échantillonnage et de caractérisation des concentrations en antifoliques dans les
milieux récepteurs des effluents municipaux.

A notre connaissance, il existe trés peu d’informations sur le potentiel de bioaccumulation du méthotrexate
dans les organismes aquatiques. Il conviendrait de documenter cet aspect par des études en laboratoire
ou la mesure de la bioaccumulation des antifoliques dans des organismes collectés dans le milieu.

Les effets toxiques et génotoxiques qui sont rapportés apparaissent a des concentrations trés élevées,
largement supérieures aux teneurs environnementales. Il est néanmoins recommandé de réaliser des
études complémentaires, a des concentrations plus réalistes, afin de déterminer lincidence du
méthotrexate sur des paramétres d'effets sous-létaux, dont les effets de perturbation endocrinienne, ainsi
gue sur une plus grande diversité d’organismes aquatiques.
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9.  ANTIPYRIMIDIQUES (CAPECITABINE, CYTARABINE,
5-FLUOROURACIL ET GEMCITABINE)

Les antipyrimidiques sont des analogues structuraux de la pyrimidine qui se retrouvent notamment dans
les bases nucléiques constituant les molécules d’ADN et d’ARN : cytosine, thymine, uracile. Ces
cytostatiques interférent ainsi avec la synthése des acides nucléiques et sont donc principalement actifs
au cours de la phase S du cycle cellulaire, ce qui leur confére, en théorie, une meilleure efficacité s'ils sont
administrés de maniére prolongée. Ces médicaments agissent en inhibant des voies enzymatiques
impliquées dans la synthése des bases pyrimidiques ou en s’intercalant dans I'’ADN.

Le 5-fluorouracil (5-FU; CAS 51-21-8; C4H3FN202) est un antipyrimidique, analogue fluoré de l'uracile
(Kosjek et collab., 2013). Le 5-FU s’emploie seul ou en association avec d’'autres cytostatiques pour traiter
différents cancers, dont ceux du célon, du rectum, du sein, de I'estomac et du pancréas.

La cytarabine, ou cytosine arabinoside (CAS 147-94-4; CoH13N30Os), est un antipyrimidique isolé & partir
d’'une éponge des Caraibes (Maillot, 2012). Il s’agit d’'un analogue de la cytosine, dont le ribose (composant
de I'ARN utilisé dans la transcription génétique) est remplacé par un arabinose. La cytarabine est
généralement utilisée dans le traitement des leucémies et des lymphomes.

La capécitabine (CAS 154361-50-9; CisH22FN3Oe¢) appartient & la famille des fluoropyrimidines. Il s’agit
d’'une prodrogue du 5-FU, c’est-a-dire une forme inactive du 5-FU, métabolisée in vivo en un métabolite
actif. Une fois absorbée, elle agit directement au niveau de la tumeur en interférant avec la croissance des
cellules (Kosjek et collab., 2013). Ce médicament est surtout indiqué dans les cancers du sein qui n'ont
pas répondu aux traitements classiques.

La gemcitabine (CAS 95058-81-4; CoH11F2N304) est un antipyrimidique qui correspond a la cytarabine avec
deux atomes de fluor en position 2'. Elle est utilisée dans le traitement des cancers du pancréas, du poumon
et de la vessie.

9.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des antipyrimidiques sont résumées dans le tableau 24.
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Tableau 24 — Propriétés physicochimiques des antipyrimidiques.

Propriété 5-FU Capécitabine
Poids moléculaire (g/mol) 130,08 359,35
|Og Koe -0,89 0,56

|Og Koc 0,90 1,22
Pression de vapeur (Pa) 3,81E-04 1,49E-10
Solubilité (mg/l) 11 100 26 000

M
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Structure moléculaire
)\ g | |
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Propriété Cytarabine Gemcitabine
Poids moléculaire (g/mol) 243,22 263,20
|Og Koe -2,46 -2,01
|Og Koc 1,00 1,00
Pression de vapeur (Pa) 1,16E-09 2,27E-07
Solubilité (mg/l) 1,0E+06 51 300

MH, MH,

b
W=

A

Structure moléculaire

—: données non disponibles
Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

76



9.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain
La métabolisation du 5-FU et de la capécitabine sont résumées a la figure 9.

L'absorption du 5-FU et son transport vers les cellules hépatiques sont facilités par les
transporteurs SLC22A7 (solute carrier family 22, member 7) et SLC29A1 (solute carrier family 29,
member 1). Son excrétion de la cellule hépatique est régie par les transporteurs suivants : ABCB1
(ATP-binding cassette, sub-family B, member 1), ABCC1 (ATP-binding cassette, sub-family C, member 1),
ABCC3 (ATP-binding cassette, sub-family C, member 3), ABCC4 (ATP-binding cassette, sub-family C,
member 4), ABCC5 (ATP-binding cassette, sub-family C, member 5) et ABCG2 (ATP-binding cassette,
sub-family G, member 2).

Une fois dans la cellule hépatique, le 5-FU peut étre métabolisé par différentes voies. Il peut d’abord étre
transformé en dihydrofluorouracile (DHFU) par la dihydropyrimidine déshydrogénase (DPYD). Le DHFU
est ensuite converti en fluorobéta-uréidopropionate (FUPA) et, par la suite, en fluorobéta-alanine (FBAL)
par la dihydropyrimidine (DPYS) et la béta-uréidopropionase (UPBL1), respectivement.

Le 5-FU peut également étre converti en fluorodéoxyuridine (FUDR) par la thymidylate phosphorylase
(TYMP). Le FUDR est par la suite transformé en fluorodéoxyuridine monophosphate (FAUMP), qui inhibe
'enzyme thymidylate synthase (TYMS), responsable d’'une partie importante du cycle folate-homocystéine
et de la synthése de la purine et de la pyrimidine. Ceci crée une déficience en thymidine, conduisant & une
mort cellulaire (Johnson et collab., 2008).

La conversion du 5-FU en FAUMP se produit par I'action de la thymidine kinase. Celle-ci peut également
se produire indirectement par la transformation du 5-FU en fluorouridine monophosphate (FUMP) par
'uridine monophosphate synthétase (UMPS) et du phosphoribosyl pyrophosphate amidotransférase
(PPAT), ou par la transformation du 5-FU en fluorouridine (FUR) par les uridines phosphorylases (UPP1
et UPP2), qui est ensuite transformée en FUMP par les uridine-cytidine kinase (UCK1 et UCK2). Le FUMP
est alors converti en fluorouridine diphosphate (FUDP), qui se transforme ensuite, par I'action de
ribonucléotide réductase (RRM1 et RRM2), en fluorodéoxyuridine diphosphate (FAUDP), puis en FAUMP.

Le FUDP et le FAUDP peuvent également étre convertis en fluorouridine triphosphate (FUTP) et en
fluorodéoxyuridine triphosphate (FAUTP). Ces derniers sont incorporés dans I'ARN et I'’ADN
respectivement, ce qui contribue aux actions pharmacodynamiques des fluoropyrimidines.

Le 5-FU est principalement éliminé par la voie respiratoire sous forme de CO: (de 60 a 90 %). Il peut
également étre éliminé par voie rénale et, dans une moindre mesure, par voie fécale. Dans les urines,
environ 20 % du 5-FU sont éliminés sous forme native (Booker et collab., 2014), tandis que 80 % du
composé sont inactivés en 5-fluoro-5,6-dihydrouracile, lui-méme métabolisé en FBAL (5-fluoro-3-alanine),
en 5-fluoro-3-guanidopropionique et en 5-fluoro-3-uréidopropionique. L’excrétion de FBAL peut
représenter jusqu’a 57 % de la dose administrée (Straub, 2010).
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Figure 9 — Métabolisation du 5-FU et de la capécitabine (adaptée de https://www.pharmgkb.org).

La capécitabine passe directement a travers la paroi intestinale et est convertie en 5'-dFCR (5'-désoxy-
5-fluorocytidine), puis en 5'-désoxy-5-fluorouridine (5'dFUR) dans le foie (Johnson et collab., 2013). Les
carboxylestérases (CES1 et CES2) et la cytidine désaminase (CDA) sont respectivement responsables de
leur métabolisation. Le 5'-dFUR est ensuite converti en 5-FU par la thymidine phosphorylase (TYMP) ou
les uridines phosphorylases (UPP1 et UPP2). La capécitabine est excrétée principalement dans I'urine
sous forme de métabolites (95,5 %). L’excrétion fécale est minimale (2,6 %) (HSDB, 2019). La quantité de
capécitabine excrétée varie de 2,6 & 3,4 % sous sa forme native et de 0,5 & 0,8 % sous forme de 5-FU

(Johnson et collab., 2013).
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Dans le cas de la cytarabine, celle-ci est rapidement transformée en métabolite actif, I'ara-cytosine
triphosphate (ara-CTP), par des phosphorylations successives par la désoxycytidine. Le métabolite actif
s'incorpore alors a ’ADN a la place du ribonucléotide, bloquant ainsi la synthese de I’ADN par une inhibition
directe de 'ADN polymérase. Environ 80 % de la dose regue par un patient sont éliminés en 24 heures par
voie urinaire. De ce pourcentage, de 80a 90% sont sous la forme du métabolite inactif
(arabinofuranosyluracile), le reste étant éliminé sous forme inchangée (Maillot, 2012).

La gemcitabine (dFdC) est métabolisée dans les cellules par des nucléosides kinases en nucléosides
diphosphate (dFdCDP) et triphosphate (dFdCTP), qui sont les métabolites actifs. Le dFdCDP inhibe la
ribonucléotide réductase (transformation de dCDP en dCTP) en entrainant une réduction des
concentrations du dCTP. C’est le dFdCTP qui s’incorpore dans I'ADN a la place du dCTP, par 'ADN
polymérase epsilon. De ce fait, cette polymérase ne peut plus induire les mécanismes de réparation des
chaines d’ADN anormales en cours de formation. Ces deux meécanismes aboutissent & une inhibition
compléte de la synthése de I'ADN et & une apoptose cellulaire tumorale. Son élimination se fait par voie
rénale. Dans une étude clinique, de 92 & 98 % de la dose de gemcitabine administrée a un patient ont été
retrouvés dans les urines en 'espace d’une semaine (HSDB, 2019). Environ 89 % de la dose excrétée
étaient sous forme de métabolite inactif, le 2',2’-difluorodéoxyuridineuracile (dFdU); moins de 10 % de la
dose excrétée étaient sous forme inchangée (HSDB, 2019).

9.3 Devenir dans I’environnement

La dégradation du 5-FU semble dépendre de sa concentration (tableau 25). En effet, a faibles
concentrations, certaines études ont démontré que le 5-FU peut étre dégradé par photolyse, par I'ajout
d'H202 ou par les bactéries (Lenz et collab., 2007a; Kiffmeyer et collab., 1998; Kosjek et collab., 2013;
Onesios-Barry et collab., 2014). Par exemple, sur une période de 24 heures, une teneur de 5 pg/l de 5-FU
était biodégradée a un taux de 92 a 98 % par un inoculum de boues activées (Mahnik et collab., 2007).
Cependant, a des concentrations supérieures, ce composé serait résistant a la biodégradation (Kimmerer
et Al-Ahmad, 1997; Yu et collab., 2006; Ud-Daula et collab., 2012). Ainsi, a des concentrations supérieures
a 800 mg/l, le 5-FU n’a pas été dégradé lors d'un test en flacon fermé, méme apres une prolongation du
test de 40 jours, ni lors du test de Zahn-Wellens (Kimmerer et Al-Ahmad, 1997).

Tableau 25 — Dégradation du 5-FU, telle que rapportée dans différentes études.

Concentration initiale Durée Dégradation Référence
(ug/l) d’exposition (%)
9 000 a 854 000 40 jours 0 Kimmerer et Al-Ahmad, 1997
3000 14 jours 96 a 100 Kiffmeyer et collab., 1998
5 24 heures 92 a 98 Mahnik et collab., 2007
15498 24 heures 100 Lenz et collab., 2007a
10 200 jours 97 Onesios et Bouwer, 2012
1a50 50 jours <60 Yu et collab., 2006

La photolyse directe par la lumiére du soleil n’a permis de dégrader que 2 % d’une concentration de 10 mg/I
de 5-FU sur une période de 45 minutes (Koltsakidou et collab., 2017). Ceci indique que cette substance ne
semble pas sensible a la photolyse directe du soleil. La dégradation du 5-FU est accentuée par I'ajout de
bicarbonates ou d’H202, qui générent la formation de radicaux libres. D’ailleurs, en présence d’importantes
quantités de bicarbonates (prés de 2 mM), une concentration de 50 pg/l de ce cytostatique a été rapidement
éliminée en I'espace de 24 heures (Lin et collab., 2013). Le 5-FU est également facilement éliminé a la
suite d'irradiation en présence d'UV/H202, d'UV/Fe?*/H202 et d’'UV/TiO2 (Lutterbeck et collab., 2015;
Koltsakidou et collab., 2017; Zhang et collab., 2017b). Cependant, I'exceés d’H20:2 inhibe la dégradation du
5-FU, en raison de la réaction avec les radicaux libres ainsi formés (Koltsakidou et collab., 2017; Zhang et
collab., 2017b). Zhang et ses collaborateurs (2017b) ont démontré que la dose d'H202 optimisant la
dégradation de ce cytostatique est de 0,2 mM (7 mg/l), celle-ci engendrant une dégradation de 90 % du
composé. En présence de 4,5 mg/l d’ions ferreux (Fe3*), une concentration de 1,7 mM (60 mg/l) d’'H20:
optimise la dégradation du 5-FU (Koltsakidou et collab., 2017). L’'ajout d’acide oxalique améliore
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sensiblement la dégradation du 5-FU, celle-ci étant de 98 % sur une période de 30 minutes (Koltsakidou
et collab., 2017). La photodégradation du 5-FU diminue en présence de matiéres organiques, d’'ions
bicarbonates (HCOzs") et d'ions de chlorure (CI), augmente en présence de NOsz', tandis que la présence
d’ions sulfates (SO4?") n'ont aucune incidence sur la photodégradation de ce cytostatique (Zhang et collab.,
2017b). L'efficacité de dégradation du 5-FU diminue avec une augmentation de pH, cette diminution étant
significative dans les solutions basiques. L'absence de différence significative dans les solutions acides,
neutres et légerement basiques laisse présager qu'il est plus avantageux d’appliquer lirradiation en
présence d’UV/H20:2 par rapport aux autres technologies de traitement de I'eau dépendantes du pH, telles
gue la chloration, la bromation et I'ozonisation. L’'oxydation photocatalytique, par I'ajout de TiO: et d’oxyde
de zinc (ZnO), peut également dégrader efficacement le 5-FU (Lin et Lin, 2014). Dans des conditions
optimales (20 mg/l de TiO2 a un pH de 5,8), une teneur de 200 ug/l de 5-FU peut étre dégradée sur une
période de deux heures.

Il semblerait donc que les processus de traitement présents dans les stations de traitement des eaux usées
sont en mesure d'abaisser significativement les concentrations de 5-FU retrouvées dans les influents.
Notons que I'étude de Lutterbeck et ses collaborateurs (2015) a mis en évidence, a la suite de I'utilisation
des processus d'oxydation, la présence de six produits de transformation, mais ceux-ci semblent étre
éliminés au courant de la réaction.

D’apres Kosjek et ses collaborateurs (2013), la capécitabine serait plus résistante a la dégradation que sa
forme active, le 5-FU. D’aprés les résultats récents de Franquet-Griell et ses collaborateurs (2017a), cette
dégradation semble dépendre du processus utilisé. Ainsi, ces auteurs ont démontré que ce cytostatique
n'est pas sujet a I'hydrolyse. Le rayonnement UV (248 nm) peut ioniser la capécitabine a température
ambiante. En effet, seulement 10 % d’une solution de 50 ug/l sont demeurés en solution aprés 90 minutes
d’irradiation (Franquet-Griell et collab., 2017a). Ce composé est également facilement éliminé a la suite
d'irradiation en présence d’'UV/H202, une concentration de 50 g/l étant totalement dégradée en une seule
minute d’exposition (Franquet-Griell et collab., 2017a).

Quelques études ont cherché a déterminer les processus de traitement permettant d’éliminer la cytarabine
dans les stations de traitement des eaux usées municipales.

Le pourcentage de dégradation de la cytarabine varie significativement d'une étude a l'autre, selon les
conditions adoptées. Dans I'étude de Kiffmeyer et ses collaborateurs (1998), la cytarabine présente dans
des eaux usées a une concentration de 12,5 mg/l a été dégradée par le systeme de boues activées d’'une
station d’épuration des eaux usées a hauteur de 70 % en 10 jours. Kiimmerer et Al-Ahmad (1997) ont aussi
étudié la biodégradabilité de la cytarabine avec le test du flacon fermé. Pour une concentration de 4,5 mgl/l,
le cytostatique a commencé a se dégrader apres trois semaines et a atteint 85 % de biodégradation au
bout de 40 jours. La biodégradation s’approchait de 100 % avec le test de Zahn-Wellens, un test de
28 jours.

Lirradiation a I'aide de rayons UV n’a permis d’éliminer que 10 % de la concentration initiale d’'une solution
aqueuse de 10 mg/l de cytarabine au bout de deux heures, ce qui indique que ce type de rayonnements,
employé seul, ne semble pas efficace pour éliminer la cytarabine (Ocampo-Pérez et collab., 2010). Dans
cette étude, la biodégradabilité du cytostatique augmentait considérablement a la suite de I'addition d’'H202
dans le milieu, en raison de la génération de radicaux d’ions hydroxyde (OH-) (tableau 26). Des conclusions
similaires a celles d’'Ocampo-Pérez et de ses collaborateurs (2010) ont été obtenues par les équipes de
Franquet-Griell et ses collaborateurs (2017a) et de Zhang et ses collaborateurs (2017a) pour des
concentrations environnementales de cytarabine (50 ug/l et 100 pg/l). Ainsi, en présence de
rayonnements UV, seulement 4,4 % d’'une concentration de 100 ug/l de cytarabine sont dégradés (Zhang
et collab., 2017a). Ces trois études ont mis en évidence que la dégradation de ce cytostatique diminue en
présence de matiéres organiques en raison de la concurrence pour la lumiére UV, mais augmente avec
l'addition de NOs™ en raison d’'une production indirecte de radicaux libres. Notons qu’une diminution du pH
de la solution diminue le taux d’élimination de la cytarabine (Zhang et collab., 2017a). Il semblerait donc
que les processus de traitement présents dans les stations de traitement des eaux usées soient en mesure
d’'abaisser significativement les concentrations de cytarabine présentes dans les influents.
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Tableau 26 — Dégradation de la cytarabine en présence d’H20:.

Concentration en Concentration
cytarabine en H»O; pH % de dégradation
(mg/l) (UM)
10 0 7 10
10 100 7 40
10 200 7 62
10 300 7 73
10 400 7 90
10 500 7 92
10 1 000 7 98
20 200 7 38
5 200 7 80
3 200 7 95
1 200 7 99
10 400 2 48
10 400 4 89
10 400 6 92
10 400 8 91

Source : Ocampo-Pérez et collab., 2010

Enfin, & notre connaissance, il existe trés peu d'études sur le devenir environnemental de la gemcitabine.
Kimmerer et Al-Ahmad (1997) ont montré qu’une teneur de 7 mg/l de gemcitabine était dégradée a hauteur
de 42 % en 28 jours lors du test du flacon fermé et que la dégradation de 1 660 mg/l était de 50 % avec le
test de Zahn-Wellens. Franquet-Griell et ses collaborateurs (2017a) ont montré que la gemcitabine était
stable a I'hydrolyse, mais pouvait étre dégradée par photolyse. En effet, seulement 10 % d’une solution de
50 g/l sont demeurés en solution aprés 90 minutes d’irradiation. Par ailleurs, les auteurs indiquent que la
dégradation de ce composé augmente significativement (100 %) avec I'addition d'H202 en raison de la
génération de radicaux libres.

9.4 Concentrations environnementales

Il existe quelques études qui ont cherché a déterminer le risque de contamination des milieux aquatiques
par les antipyrimidiques, en lien avec leur présence dans les effluents. Ces études sont présentées dans
les paragraphes suivants.

En Amérique du Nord, I'étude de Yu et ses collaborateurs (2006) n’a pas permis de détecter le 5-FU (limite
de détection non précisée) dans l'influent et I'effluent d’une station de traitement des eaux usées située a
Baltimore, dans I'Etat du Maryland, aux Etats-Unis. En France, ce composé a été mesuré dans les effluents
de deux hépitaux, dont un spécialisé dans le traitement du cancer (Catastini et collab., 2008). Dans cette
étude, les concentrations de 5-FU se situaient entre la limite de détection (30 ng/l) et 6,7 ug/l. Le composé
n'a par contre pas été détecté dans les influents et les effluents de l'usine de traitement des eaux usées
municipales. Toujours en France, le suivi de différents composés pharmaceutiques dans les effluents de
trois hopitaux de la grande région de Paris a mis en évidence des teneurs variant de 0,4 4 0,9 pg/l en 5-FU
(Mullot et collab., 2010). En Espagne, le 5-FU n’a pas été détecté dans l'influent (LD < 38,4 ng/l) et I'effluent
(LD < 21,1 ng/l) d’'une usine de traitement des eaux usées municipales de Séville (Martin et collab., 2014;
2011). A Barcelone, le 5-FU a été mesuré a une teneur de 2,1 + 0,3 ng/l dans I'effluent d’un hopital local
(Isidori et collab., 2016a). Dans les eaux de l'usine de traitement des eaux municipales du secteur, les
teneurs dans linfluent sélevaient a 3,5 % 2,5 ng/l, mais ce composé n'était pas détecté a l'effluent
(LD < 0,5 ng/l). En Autriche, le 5-FU a été mesuré a une concentration maximale de 124 ug/l dans les
effluents de I'hdpital universitaire de Vienne (Mahnik et collab., 2007). En Slovénie, le 5-FU a été mesuré
a une teneur de 6,9 + 1,0 ng/l dans I'effluent d’'un hépital de Ljubljana (Isidori et collab., 2016a). Dans les
eaux de l'usine de traitement des eaux municipales du secteur, les teneurs dans l'influent s’élevaient a
3,1+ 0,4 ng/l, mais ce composé n’'était pas détecté a I'effluent (LD < 0,5 ng/l). Toujours en Slovénie, les
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teneurs mesurées dans les effluents d'un hopital variaient entre 35 et 92 ng/l. Celles des eaux usées
municipales du méme secteur étaient comprises entre 4,7 et 14 ng/l (Kosjek et collab., 2013). Ces
concentrations sont équivalentes a celles mesurées en Suisse, ou la concentration maximale dans les
effluents d’'un hopital était de 27 ng/l (Tauxe-Wuersch et collab., 2006; Kovalova et collab., 2009). Enfin, a
Taiwan, les concentrations de 5-FU dans l'influent et I'effluent d’usines de traitement des eaux usées de la
région de Taipei étaient respectivement de 8,3 et 10 ng/l (Lin et collab., 2014). Le cytostatique a été détecté
dans les eaux de rivieres environnantes a des concentrations comprises entre 5et 70 ng/l. Les
concentrations étaient supérieures dans les rivieres de la région de Kaohsiung-Pingtung, avec des teneurs
de 35 a 160 ng/l.

En Espagne, dans l'effluent d'un hépital de Valence, la capécitabine a été mesurée dans 60 % des
échantillons (LD < 0,2 ng/l) a des concentrations variant entre la limite de détection de la méthode d’analyse
(20,2 ng/l) et 1 749 ng/l (Olalla et collab., 2018). Dans I'étude de Negreira et ses collaborateurs (2014b),
la capécitabine était le composé le plus souvent détecté dans les effluents d’une usine de traitement des
eaux usées de Catalogne : 100 % d’occurrence dans l'influent et 75 % dans I'effluent. Les concentrations
dans linfluent variaient de 5,6 a 72,6 ng/l et de 5,1 & 36,0 ng/l a I'effluent (Negreira et collab., 2014b).
GoOmez-Canela et ses collaborateurs (2014) ont mesuré une concentration maximale était de 0,49 pg/l de
capécitabine a l'effluent de deux hépitaux de la méme région. Ce composé n'a pas été détecté
(LD = 15 ng/l) dans I'effluent de la station de traitement municipale. Des teneurs de 81 + 46 ng/l ont été
mesurées a l'influent d'une usine de traitement des eaux usées de Barcelone, les teneurs a I'effluent
s'élevant a 13 * 3 ng/l (Franquet-Griell et collab., 2017c). Ce composé n’'a pas été détecté (LD < 2,9 ng/l)
dans les eaux de la riviere Bes0s et de ses tributaires (Franquet-Griell et collab., 2017b). Toujours a
Barcelone, la capécitabine n'a pas été détectée dans un effluent hospitalier (LD < 0,7 ng/l) ni a I'influent
(LD < 0,7 ng/l) et & I'effluent (LD < 0,5 ng/l) de I'usine de traitement des eaux usées municipales (Isidori et
collab., 2016a). A Ljubljana, en Slovénie, la capécitabine a été mesurée a une teneur de 106 + 6 ng/l dans
I'effluent d'un hépital local (Isidori et collab., 2016a). Dans les eaux de l'usine de traitement des eaux
municipales du secteur, les teneurs dans l'influent s’élevaient a 158 + 13 ng/l, mais ce composé n’était pas
détecté a I'effluent (LD < 0,5 ng/l). La capécitabine a finalement été mesurée jusqu’a une teneur de 11 ng/l
dans les effluents des stations de traitement des eaux usées localisées dans le bassin de la riviére
Kanzaki-Ai, au Japon (Azuma et collab., 2015). Les teneurs maximales mesurées dans les eaux de surface
du méme secteur étaient légerement supérieures (20 ng/l).

La cytarabine a été détectée dans l'influent et I'effluent des usines de traitement des eaux municipales de
Séville, en Espagne. Les teneurs moyennes dans linfluent variaient de 9,2 a 151 ng/l. Elles étaient
comprises entre 14 et 65,1 ng/l dans I'effluent. Une concentration moyenne de 13 ng/l a été mesurée dans
les eaux de surface de la riviere avoisinante (Martin et collab., 2014; 2011).

Quelques études ont répertorié des concentrations environnementales en gemcitabine et en dFdu, son
principal métabolite. Dans des échantillons prélevés dans la région de Montréal, la gemcitabine n'a pas été
détectée dans l'influent et I'effluent (LD < 20 ng/l) de trois usines de traitement des eaux municipales (Rabii
et collab., 2014). En Suisse, dans l'effluent d’'un hépital, les concentrations maximales mesurées étaient
de 38 ng/l pour la gemcitabine et de 840 ng/l pour son métabolite (Kovalova et collab., 2009). Le nombre
d’échantillons avec des concentrations supérieures a la limite de détection (5 ng/l) représentait
respectivement 65 % et 88 % pour chacun de ces composés. Notons que la gemcitabine et son métabolite
étaient détectés uniquement les jours ou ce cytostatique était administré & la clinigue d’oncologie de
I'hépital. A Séville, en Espagne, dans I'étude de Martin et ses collaborateurs (2011), les concentrations
moyennes de gemcitabine étaient de 9,3 ng/l dans les influents et de 7,0 ng/l dans les effluents des
systemes d’'assainissement. La gemcitabine était aussi détectée dans la riviere réceptrice a une
concentration de 2,4 ng/l. Une étude réalisée quelques années plus tard a montré que ces concentrations
avaient augmenté : 44,2 ng/l dans l'influent et 75,7 ng/l dans I'effluent de la méme station (Martin et collab.,
2014). A Barcelone, la gemcitabine n’a pas été détectée ni dans un effluent hospitalier (LD < 0,7 ng/l) ni
dans l'influent et a I'effluent (LD < 0,7 ng/l) de I'usine de traitement des eaux usées municipales (Isidori et
collab., 2016a). A Valence, la gemcitabine n’a pas été détectée (LD < 0,3 ng/l) dans I'effluent d’'un hépital
local (Olalla et collab., 2018). Toujours en Espagne, la gemcitabine n'a pas été détectée (LD < 8,4 ng/l)
dans les eaux de la riviere Besos et de ses tributaires (Franquet-Griell et collab., 2017b). Enfin, en Slovénie,
la gemcitabine n'a pas été détectée (LD < 0,7 ng/l) dans I'effluent d’un hopital de Ljubljana (Isidori et collab.,
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2016a). Ce composé a été mesuré a une teneur de 61 + 1 ng/l a I'influent de l'usine de traitement des eaux
municipales du secteur, mais il n’était pas détecté a I'effluent (LD < 0,7 ng/l).

Les concentrations en antipyrimidiques mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des influents et
effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur sont présentées
dans le tableau 27. Les données disponibles dans la littérature sont limitées et ne permettent pas de
déterminer la présence des antipyrimidiques dans I'environnement aquatique. La réalisation d'études
complémentaires pour déterminer le devenir de cette classe de cytostatiques est donc recommandée.

Tableau 27 — Concentrations en antipyrimidiques mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des
influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

Concentration

Matrice Localisation (nall) Référence
5-fluorouracil
Effluents municipaux Baltimore, Etats-Unis <LD Yu et collab., 2006
Influents municipaux Baltimore, Etats-Unis <LD Yu et collab., 2006
Effluents hospitaliers France <30a6 700 Catastini et collab., 2008
Influents municipaux France <30 Catastini et collab., 2008
Effluents municipaux France <30 Catastini et collab., 2008
Effluents hospitaliers Paris, France 400 a 900 Mullot et collab., 2010
Influents municipaux Séville, Espagne <38,4 Martin Et;gilfb" 2014;
Effluents municipaux Séville, Espagne <211 Martin Et;gilfb" 2014;
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne 2,1+0,3 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne 35+25 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <0,5 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Vienne, Autriche Maximum : 124 000 Mahnik et collab., 2007
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 6,9+1,0 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 3,1+0,4 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <0,5 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Slovénie 35a92 Kosjek et collab., 2013
Effluents municipaux Slovénie 4,7a14 Kosjek et collab., 2013
Tauxe-Wuersch et collab.,
Effluents hospitaliers Suisse Maximum : 27 2006; Kovalova et collab.,

2009

Influents municipaux Taipei, Talwan 8,3 Lin et collab., 2014
Effluents municipaux Taipei, Talwan 10 Lin et collab., 2014
Eaux de surface Taipei, Talwan 5a70 Lin et collab., 2014
Eaux de surface Kaohsmng-Plngtung, 35a160 Lin et collab., 2014
Taiwan
Capécitabine
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,2a1749 Olalla et collab., 2018
Influents municipaux Catalogne, Espagne 56a72,6 Negreira et collab., 2014b
Effluents municipaux Catalogne, Espagne 51a36 Negreira et collab., 2014b
Effluents hospitaliers Catalogne, Espagne 490 Gomez—CaznOelli et collab.,
Effluents municipaux Catalogne, Espagne <15 Gomez—CaznOelli et collab.,
Influents municipaux Barcelone, Espagne 81+ 46 Franquet-gonle?”cet collab.,
Effluents municipaux Barcelone, Espagne 13+3 Franquet-gorlle;lcet collab.,
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Matrice Localisation Coniﬁ;;{ftlon Référence
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <25 Franquet-;%orlle;lcet collab.,
Riviére Besos et ses Franquet-Griell et collab.,

Eaux de surface tributaires, Espagne <2.9 ) 2017b
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <0,7 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <0,7 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <0,5 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 106 + 6 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 158 + 13 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <0,5 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Bassin Qe I_a riviere 11 Azuma et collab., 2015

Kanzaki-Ai, Japon
Eaux de surface Riviere Kanzaki-Al 20 Azuma et collab., 2015
Japon
Cytarabine

Influents municipaux Séville, Espagne 9,2a151 Martin etzcgilib., 2014;
Effluents municipaux Séville, Espagne 14 a 65,1 Martin etzcgilib., 2014;

Eaux de surface Séville, Espagne 13 Martin etzcgilib., 2014;

Gemcitabine

Influents municipaux Montréal, Canada <20 Rabii et collab., 2014
Effluents municipaux Montréal, Canada <20 Rabii et collab., 2014
Effluents hospitaliers Suisse 38 Kovalova et collab., 2009
Influents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 7,0 Martin et collab,. 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 9,3 Martin et collab., 2011
Influents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 44,2 Martin et collab., 2014
Effluents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 75,7 Martin et collab., 2014
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <0,7 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <0,7 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <0,7 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,3 Olalla et collab., 2018

Eaux de surface R?viére_ Besos et ses <84 Franquet-Griell et collab.,

tributaires, Espagne ' 2017b
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie <0,7 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 61+1 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <0,7 Isidori et collab., 2016a
2',2'-difluorodeoxyuridine (dFdU — principal métabolite de la gemcitabine)

Effluents hospitaliers | Suisse | 840 | Kovalova et collab., 2009

9.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Il existe peu détudes sur le potentiel de bioaccumulation des antipyrimidiqgues dans les organismes
aquatiques. Un FBC estimé de 3 suggeére que le potentiel de bioconcentration du 5-FU, de la capécitabine
et de la gemcitabine dans les organismes aquatiques est faible (HSDB, 2019). Toutefois, quelques études
expérimentales, dont les résultats sont décrits dans les paragraphes suivants, ont démontré la possible
bioaccumulation du 5-FU et I'un de ses métabolites dans des organismes aquatiques.

L'accumulation de 5-FU par l'algue Scenedesmus vacuolatus a été étudiée par Ud-Daula et ses
collaborateurs (2012). Ces auteurs rapportent, aprés une exposition de 24 heures, un facteur de
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bioaccumulation de 1,84 x 104. Un faible pourcentage (0,49 %) du 5-FU s’est intégré a I’'ADN des algues
et 18 % ont été retrouvés dans le cytoplasme des cellules. L'ingestion de ces algues contaminées par le
protozoaire Tetrahymena pyriformis montre que ce composé ne s'intégre pas dans le génome de la cellule
du prédateur, mais demeure dans ses vacuoles alimentaires.

Apres une exposition de 24 heures au 5-FU ou au 2-fluoro-3-alanine, un de ses métabolites (FBAL; figure 9),
des accumulations dépendantes de la concentration d'exposition ont été mesurées chez lalgue
Scenedesmus quadricauda (Kovacik et collab., 2014). L'accumulation du métabolite semble lIégérement plus
élevée que celle du 5-FU (tableau 28). Par ailleurs, aprés une exposition au 5-FU, une accumulation en FBAL
pouvant représenter jusqu’a 20 % de la quantité accumulée a été observée. Des facteurs de bioaccumulation
de 5-FU de 101,5, de 79,2 et de 68,1 ont été obtenus aprés une exposition a 1, 10 et 100 uM de 5-FU. Pour
les mémes concentrations de FBAL, les facteurs de bioaccumulation de FBAL étaient respectivement
de 144,8, 115,5 et 105,8.

Tableau 28 — Accumulation (en pg/g, poids sec) de 5-fluorouracil et de 2-fluoro-3-alanine chez Scenedesmus
guadricauda aprés une exposition de 24 heures.

- . Accumulation en
Exposition au Exposition au : N
: - 2-fluoro-3-alanine aprés une
5-fluorouracil 2-fluoro-3-alanine o :
exposition au 5-fluorouracil
Contrble n.d. n.d. n.d.
1uM 132+24 155+3,2 n.d.
10 uM 102,7 £ 13,9 123,6 £ 24,1 20,1+24
100 uM 885,6 + 79,2 1132 + 167 91,1+8/4

100 uM de 5-FU et de FBAL représentent des concentrations de 13,0 et 10,7 mg/l respectivement.
n.d. : non détecté
Source : Kovacik et collab., 2014

Finalement, aprés 48 heures d’exposition a une concentration de 0,1 mg/l de 5-FU, un FBC de 6,48 a été
mesuré chez un gammare (Gammarus pulex) et un FBC de 0,13, chez une espece de punaise aquatique
(Notonecta glauca) (Meredith-Williams et collab., 2012). D'aprés les auteurs, les différences d'absorption
et d’accumulation entre ces deux organismes peuvent étre attribuées a leur mode de respiration, a leur
comportement et au pH du test. Les auteurs ont d’ailleurs démontré que le FBC pour chaque organisme
était corrélé au coefficient de partage et au pH du cytostatique étudié.

9.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

9.6.1 Potentiel toxique

Plusieurs études ont évalué le potentiel toxique du 5-FU chez les organismes aquatiques. De facon
générale, ce composé est peu toxique pour les organismes exposés. Les organismes de niveaux
trophiques inférieurs semblent cependant plus sensibles (p. ex., CEs0-96h de 0,11 mg/l chez Raphidocelis
subcapitata), comparativement aux organismes supérieurs (CLso-120h de 2 420 mg/l chez Pimephales
promelas et =100 mg/l chez Danio rerio). Une tendance similaire est observée dans le cas de la
capécitabine, pour laquelle Parrella et ses collaborateurs (2014b) rapportent une CLso-24h de 0,1977 mg/l
chez Thamnocephalus platyurus, tandis que Straub (2010) a mesuré une CSEO de 867 mg/l a la suite d'un
essai évaluant la survie chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss). Il en est de méme pour la
gemcitabine (p. ex., CEso-72h de 0,57 mg/l chez Raphidocelis subcapitata, comparativement a une
CLso-96h =1 000 mg/l chez Pimephales promelas et Oncorhynchus mykiss). Aucun essai chez des
organismes trophiques de niveaux supérieurs n’'a été réalisé en présence de cytarabine ou de métabolites.
Des études complémentaires permettraient de déterminer si cette substance se comporte comme les
autres cytostatiques de cette classe.

Toutes les données recueillies dans la littérature sur la toxicité des antipyrimidiques, ainsi que celle de
certains métabolites, pour les organismes aquatiques sont résumées au tableau 29.
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Tableau 29 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels des

organismes aquatiques.

antipyrimidiques pour les

(croissance)

: . Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
5-fluorouracil
CEso 30 minutes =100
(bioluminescence) 0,016
CSEO 24 heures
(bioluminescence) 0,0015 Zaleska-Radziwill et
(Cmg;,ce) 10,4 collab., 2014
Vibrio fischeri 24 heures
CSEO
. 6,1
(croissance)
CEso Backhaus et collab.,
(bioluminescence) 24 heures 012 2000
CEso . Bialk-Bielinska et
(bioluminescence) 30 minutes 2100 collab., 2017
CEso > 10
Brevundimonas (croissance) 18 heures B Zaleska-Radziwill et
diminuta CSEO collab., 2014
; 0,625
(croissance)
CEso 265
Comamonas (croissance) 18 heures ' Zaleska-Radziwill et
testosteroni CSEO collab., 2014
; 0,31
(croissance)
CEso 168
Staphylococcus (croissance) 18 heures ' Zaleska-Radziwill et
warneri CSEO collab., 2014
; 0,01
(croissance)
CEso 0.33
Citrobacter (croissance) 18 heures ' Zaleska-Radziwill et
freundii CSEO collab., 2014
. 0,005
(croissance)
CEso 0.24
Pichia anomala (croissance) 18 heures ' Zaleska-Radziwill et
CSEO collab., 2014
; 0,04
(croissance)
CEso
Serratia rubidaea (croissance) 18 heures 0,082 Zaleska-Radziwill et
CSEO collab., 2014
. 0,01
(croissance)
| CEso 0,046 .
Delftia (croissance) 18 heures Zaleska-Radziwill et
acidovorans CSEO 001 collab., 2014
(croissance) '
CEso 0,012
Enterococcus (croissance) 18 heures ' Zaleska-Radziwill et
casseliflavus CSEO collab., 2014
; 8E-05
(croissance)
CEso 0,037
Microbacterium (croissance) 18 heures ' Zaleska-Radziwill et
sp. CSEO 001 collab., 2014
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: . Durée Valeur Ay
Organisme Parametre d’exposition (mg/l) Référence
CEso
Kurthia gibsonii (croissance) 18 heures 0,004 Zaleska-Radziwill et
CSEO 8E-05 collab., 2014
(croissance)
CEso
Pseudomonas (croissance) 16 heures 0,008 Zaleska-Radziwill et
fluorescens CSEO 0001 collab., 2014
(croissance) '
CEso
Pseudomonas (croissance) 18 heures 0,70 Zaleska-Radziwill et
aurantiaca CSEO 002 collab., 2014
(croissance) '
CSEO
(croissance) 0,003
CMEO Zounkova et collab.,
(croissance) 16 heures 0,01 2007
Pseudomonas CEso
putida (croissance) 0,027
CSEO
(croissance) 0,03 Zounkova et collab.,
4 heures
CEso 0.044 2010
(croissance) '
CSEO 0,002
CEso 0,024
Anabaena (croissance) 72 heures Junker et Seck, 2009,
flosaquae CEso 00074 cités dans Straub, 2010
(biomasse) '
CMEO 0,0062
CEso
Desmodesmus (croissance) 72 heures 21 Cleuvers, 2001, cité
subspicatus CEw 11 dans Straub, 2010
(croissance)
CE 24 heures 40,12
=20 48 heures 54,86
(croissance) 72 heures 54,25
Scenedesmus CSEO 421;31 EZE:: ggg Ud-Daula et collab.,
vacuolatus (croissance) 72 heures 0’08 2012
24 heures 14,03
C.MEO 48 heures 27,33
(croissance) 72 heures 16,04
CEso 1.20
(croissance) '
CE20 0.29
(croissance) '
Synechococcus CEwo 72 heures 013 Brezovsek et collab.,
leopoliensis (croissance) ' 2014
CMEO
(croissance) 0,39
CSEO 012

(croissance)
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: . Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
CEso 0,11
(croissance)
CMEO Zounkova et collab.,
(croissance) 96 heures 001 2007
CSEO 0,001
(croissance)
CEso 0,13
(croissance)
CEa 0,04
(croissance)
Raphidocelis CEwo 002 Brezovsek et collab.,
subcapitata (croissance) ' 2014
CMEO
(croissance) 0,02
72 heures
CSEO
. 0,01
(croissance)
(CI’OEEQ%CG) 0,435
Harris, 2015
CE1wo
) 0,01
(croissance)
CEso Bialk-Bielinska et
(croissance) 0,075 collab., 2017
. CEso . Bialk-Bielinska et
Lemna minor (croissance) 7 Jours 2,45 collab., 2017
Limnodrilus CSEO 96 heures 5 Kracun-Kolarevi¢ et
udekemianus (survie) collab., 2015
Thamnocephalus Parrella et collab.,
platyurus ClLso 24 heures 0,28 2014b
. . CEso Zaleska-Radziwill et
Artemia salina (immobilisation) 24 heures =100 collab., 2011
CSEO 0,125
(croissance)
CMEO 0,25
(croissance)
CEso
Brachionus (croissance) 48 heures 0,322 Parrella et collab.,
calyciflorus CEzo 0.181 2014b
(croissance)
CEwo 0,129
(croissance)
CSEQ, 24 heures 200
(mortalité)
. CE.SO . 48 heures 20,84 Parrella et collab.,
(immobilisation) 2014b
Clso 24 heures 501
CMEO 50
(immobilisation) ' Zounkova et collab.,
Daphnia magna CEso 2010
. - 15
(immobilisation)
48 heures
CEso o5
(immobilisation) Cleuvers, 2001, cité
CEwo 13 dans Straub, 2010

(immobilisation)
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. . Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
CEso
(immobilisation) 36
CMEO 10 Zounkova et collab.,
(immobilisation) 2007
CSEO
(immobilisation) 48 heures L
. CEso Zaleska-Radziwill et
Daphnia magna (immobilisation) 2100 collab., 2011
(immocé)ﬁisgation) 319,24 Harris. 2015
CEuo 44,43 ,
(immobilisation) '
CEso 24 heures =100 Bialk-Bielinska et
(immobilisation) 48 heures =100 collab., 2017
CEso
Tetrahymena (croissance) 24 heures 44,02 Zaleska-Radziwill et
thermophila (Crgsssi(rjlce) 28 jours 0,195 collab., 2011
Téte-de-boule CMEO
(Pimephales (croissance) 120 heures 200 DeYounlgggécollab.,
promelas) Clso 2420
CSEO 32
(survie) 35 iours Egeler et Seck, 2009,
CMEO J 100 cités dans Straub, 2010
(survie)
Clso 96 heures =100
CSEO Zaleska-Radziwill et
(croissance des 28 jours <1,56 collab., 2011
Poisson-zebre juvéniles)
Ser Clso
(Danio rerio) (adultes) 96 heures =100
Clso 72 heures 2992 Kovécs et collab., 2016
(embryons) 96 heures 2610
120 heures 2222
(Susrsig) 33 jours >0,1
Kovécs et collab., 2015
QSEO 33 jours >0,1
(croissance) '
Gu ClLso 96 heures =100
(Lebf’sﬁgs CSEO Zaleska-Radziwill et
reticulatus) (croissance des 28 jours <1,56 collab., 2011
juvéniles)
Clso 530
DeYoung et collab.,
QSEO 120 heures 200 1996
(croissance)
CEso 15 & 180
Xenopus laevis (croissance)
Clso 310a2 130 Bantle et collab., 1994
QSEO 96 heures 50 4 150
(croissance)
ClLso 112g§oa Dawson et Bantle, 1987
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: . Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
CSEO 50
Xenopus laevis (survie) 96 heures Isidori et collab., 2016b
CSEO 50
(croissance)
Capécitabine
_CEso 2.0
Raphidocelis (croissance)
phido CEso 72 heures Straub, 2010
subcapitata , 0,58
(biomasse)
CSEO 0,14
CSEO
(immobilisation) 500
48 heures Straub, 2010
Daphnia magna _ CEBso 850
(immobilisation)
CEso Parrella et collab.,
(immobilisation) 48 heures 0,224 2014b
Thamnocephalus Parrella et collab.,
platyurus ClLso 24 heures 0,1977 2014b
CSEO 3,12
(croissance)
CMEO 6,25
(croissance)
CEso
Brachionus (croissance) 48 heures 15,4 Parrella et collab.,
calyciflorus CE2o 2014b
) 5,8
(croissance)
QElo 3.3
(croissance)
CSEQ, 24 heures 500
(mortalité)
Ceriodaphnia Parrella et collab.,
dubia ClLso 24 heures 1230 2014b
Truite arc-en-ciel CSEO
(Oncorhynchus - 96 heures 867 Straub, 2010
; (mortalité)
mykiss)
CSEO 20
Xenopus laevis (survie) 96 heures Isidori et collab., 2016b
CSEO 20
(croissance)
Gemcitabine
CMEO
Pseudomonas (croissance) 4 heures 50 Zounkova et collab.,
putida CEso 2010
) 100
(croissance)
CMEO
Scenedesmus (croissance) 10 Zounkova et collab.,
. 72 heures
subspicatus CEso 45 2010
(croissance)
Raphidocelis CEso 72 heures 0,57 FASS, 2011
subcapitata (croissance)
CMEO 50
D . (immobilisation) Zounkova et collab.,
aphnia magna 48 heures
CEso 110 2010

(immobilisation)
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: . Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
Daphnia magna ~ CEso 48 heures >1 FASS, 2011
(immobilisation)
Truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus ClLso 96 heures =1 000 FASS, 2011
mykiss)
Téte-de-boule
imephales 50 eures 2 .
(Pimephal CL 96 h 1000 FASS, 2011
promelas)
Cytarabine
CMEO 10
Pseudomonas (croissance) 4 heures Zounkova et collab.,
putida CEso 17 2010
(croissance)
CMEO 40
Desmodesmus (croissance) Zounkova et collab.,
. 72 heures
subspicatus CEso 53 2010
(croissance)
CMEO 100
. (immobilisation) Zounkova et collab.,
Daphnia magna 48 heures
CEso 200 2010
(immobilisation)
2-fluoro-3-alanine (principal métabolite du 5-FU)
CMEO 100
Pseudomonas (croissance) Zounkova et collab.,
. 4 heures
putida CEso 140 2010
(croissance)
CMEO o5
Desmodesmus (croissance) Zounkova et collab.,
. 72 heures
subspicatus CEso 80 2010
(croissance)
CMEO > 100
. (immobilisation) B Zounkova et collab.,
Daphnia magna 48 heures
CEso > 100 2010
(immobilisation) B
uracil-1-b-Darabinofuranoside (AraU — principal métabolite de la cytarabine)
CMEO > 500
Pseudomonas (croissance) B Zounkova et collab.,
: 4 heures
putida CEso > 500 2010
(croissance) B
CMEO > 200
Desmodesmus (croissance) B Zounkova et collab.,
. 72 heures
subspicatus CEso > 200 2010
(croissance) B
CMEO > 100
. (immobilisation) B Zounkova et collab.,
Daphnia magna 48 heures
CEso > 100 2010
(immobilisation) B
2' 2'-difluorodeoxyuridine (dFdU — principal métabolite de la gemcitabine)
CMEO > 500
Pseudomonas (croissance) B Zounkova et collab.,
: 4 heures
putida CEso > 500 2010

(croissance)
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Organisme Parameétre 4 Dure_e_ Valeur Référence
exposition (mgll)
CMEO 200
Desmodesmus (croissance) 72 heures Zounkova et collab.,
subspicatus CEso > 200 2010
(croissance) B
_ CMEO 100
Daphnia magna (immobilisation) 48 heures Zounkova et collab.,
CEso > 100 2010
(immobilisation) B

CEu1o : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CLso : concentration |étale d’une substance pour 50 % des organismes d’essai

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

L'apparition de dommages cellulaires a été démontrée chez l'algue verte Scenedesmus quadricauda
exposée a des concentrations de 0,13 & 13 mg/l de 5-FU ou de son métabolite, le 2-fluoro-3-alanine (FBAL)
(Kovécik et collab., 2014), principalement a la plus forte concentration d’exposition. Les concentrations
d’acides aminés libres n'ont pas été affectées aprés les 24 heures d’exposition. Le glutathion (GSH), un
antioxydant impliqué dans I'enléevement des dérivés réactifs de I'oxygeéne (DRO), était complétement inhibé
a la plus forte concentration d’exposition. Seul le FBAL a diminué I'activité de I'ascorbate peroxydase, une
enzyme impliguée dans la consommation de I'acide ascorbique, un autre antioxydant responsable de
I'enlevement des DRO. Des modifications de la peroxydation lipidique ont confirmé que la toxicité du 5-FU
et du FBAL était liée a l'altération de I'équilibre dérivés réactifs de I'oxygene/dérivés réactifs de I'azote
(DRO/DRA).

Gajski et ses collaborateurs (2016) ont étudié la cytotoxicité du 5-FU en réalisant le test MTT sur une lignée
cellulaire de foie de poisson-zébre. Le test MTT est fondé sur l'absorption du bromure de
3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium et sur son clivage dans la mitochondrie des cellules
vivantes. Les cellules mortes ne sont pas en mesure de réaliser ces activités. Des CEso > 150, > 150,
de 53,1 et de 10,4 mg/l ont été obtenus pour des temps d’exposition respectifs de 4, 24, 48 et 72 heures.

Bien qu'aucune mortalité n'ait été observée chez le polychéte Limnodrilus udekemianus exposé
uniquement par I'eau a des concentrations de 0,5 pg/l a 5 mg/l de 5-FU pendant 96 heures, la viabilité des
cellules était affectée, celles-ci étant respectivement de 49,7 %, de 56,5% et de 37,5% pour des
expositions a 0,05, 0,5 et 5 mg/l (Kracun-Kolarevi¢ et collab., 2015).

9.6.2 Potentiel génotoxique

Plusieurs études ont été réalisées pour évaluer la génotoxicité du 5-FU. Ces études sont résumées dans
les paragraphes suivants.

Gajski et ses collaborateurs (2016) ont suivi I'apparition de dommages a I'’ADN sur une lignée cellulaire de
foie de poisson-zebre par la réalisation d’essais COMET. Les dommages ont été observés apres 24 heures
a la concentration d’exposition de 0,1 mg/l, ainsi qu'aprés 72 heures a 0,01 mg/I.

Les dommages a I’ADN reliés au 5-FU ont été évalués chez des moules d’eau douce Unio pictorum et Unio
tumidus, a la suite d’expérimentations in vivo et in vitro (Gaci¢ et collab., 2014). Invivo, des lésions
significatives a '’'ADN ont été observées chez les deux espéces étudiées, exposées pendant 72 heures a
0,052 mgl/l. In vitro, des cultures primaires d’hémocytes n'ont montré aucune Iésion a 'ADN aprés une
exposition a des concentrations de 0,0052 a 5,2 mg/l de 5-FU pendant 22 heures. Les auteurs attribuent
ce résultat a I'absence de prolifération d’hémocytes dans des cultures primaires, le 5-FU affectant
uniqguement des cellules en croissance.
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Kovacs et ses collaborateurs (2015) ont étudié les effets d’'une exposition a 0,01, 1,0 et 100 pg/l de 5-FU
sur deux générations de poisson-zébre (Danio rerio). Les expositions, qui n'ont pas eu d’incidence sur la
survie, la croissance et la reproduction du poisson-zebre, ont engendré, a toutes les concentrations testées,
des changements histopathologiques dans le foie et le rein ainsi que des effets génotoxiques, incluant
l'induction de micronoyaux dans les cellules hépatiques et sanguines. Le séquencage des échantillons de
foie des poissons-zébres de génération F1 exposés a 0,01 et 1 ug/l a révélé une augmentation dose-
dépendante du nombre de genes exprimés de maniere différentielle, incluant ceux impliqués dans le
métabolisme primaire, la division cellulaire, les processus immunitaires et le développement. Ainsi, bien
gue I'exposition a des concentrations de 5-FU représentatives de celles retrouvées dans I'environnement
n'ait pas eu d’incidence sur la reproduction du poisson-zebre, il ne peut étre exclu que le 5-FU n’affecte
pas ce type de poissons sur plusieurs générations.

L'induction de micronoyaux dans les érythrocytes de tilapia a poitrine rouge (Tilapia rendalli) a été observée
deux et sept jours aprés l'injection par voie intrapéritonéale d’'une dose de 2,5 mg/kg de poids corporel de
5-FU (Grisolia et Cordeiro, 2000). Ce résultat a également été obtenu chez la carpe commune (Cyprinus
carpio) sept jours aprés l'injection.

Rau Embry et ses collaborateurs (2006) ont évalué I'induction de la protéine p53 et le taux d’apoptose chez
des hépatocytes du poisson Poeciliopsis lucida apres une exposition de 24 heures a des concentrations
allant jusqu’a 3 mg/l de 5-FU. La protéine p53 est un facteur de transcription régulant certaines fonctions
cellulaires importantes, comme la mitose ou I'apoptose. Aprés ces 24 heures d’exposition, le niveau de
protéine p53 des cellules exposées n'était pas modifié. Le taux d’apoptose avait tendance a augmenter a
la suite de I'exposition, mais les résultats n’étaient pas significativement différents.

L'étude de DeYoung et ses collaborateurs (1996) a mis en évidence que le 5-FU est tératogéne chez une
espéce de poisson et une espéce d’amphibien lorsqu’elles sont exposées a de fortes teneurs. A 10 mg/l,
des malformations allant de légeres & modérées du coeur, de lintestin, du cerveau, de la colonne
vertébrale, de la face et des yeux ont été observées, autant chez les grenouilles que chez les poissons
exposés. Un retard de croissance et I'apparition d’cedémes ont été observés a 150 mg/l, en plus des
malformations observées a la plus faible concentration. A des concentrations supérieures a 500 mg/l, les
embryons étaient si sévérement affectés que les auteurs pouvaient difficlement déterminer leur viabilité.
Ces teneurs sont cependant largement supérieures aux concentrations environnementales. De tels effets
ne sont donc pas attendus dans un environnement naturel.

Les autres données répertoriées dans la littérature consultée qui rapportent des effets génotoxiques chez
les organismes aquatiques exposés aux antipyrimidiques sont résumées au tableau 30. D’aprés ces
données, des effets génotoxiques peuvent étre rencontrés a des concentrations mesurées dans les
effluents municipaux et leur milieu récepteur pour les organismes aquatiques de niveau trophique inférieur
exposés au 5-FU et a la capécitabine. Les organismes les plus sensibles sont Ceriodaphnia dubia et
Daphnia magna. Aucun essai évaluant la génotoxicité de la gemcitabine, de la cytarabine et des principaux
métabolites des antipyrimidiques n’a été réalisé pour des organismes aquatiques autres que des bactéries.

Tableau 30 — Génotoxicité des antipyrimidiques pour les organismes aquatiques.

. . Durée Valeur s
Organisme Parameétre d’exposition (ma/l) Référence
5-fluorouracil
Saccharpmyces , MGC. . 16 heures 0,02 Zounkova et collab., 2007
cerevisiae (génotoxicité)
. MGC. ., 2,5 Parrella et collab., 2015
(génotoxicité)
Escherichia coli ( énottl;/lx(igc(iié sans 2 heures
9 e 1,4 Zounkova et collab., 2007
activation
métabolique)
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Organisme

Paramétre

Durée
d’exposition

Valeur
(mg/l)

Référence

Escherichia coli

MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

2 heures

Génotoxicité
non
significative

Zounkova et collab., 2007

Salmonella
typhimurium,
souche TA 98

CSEO
(Génotoxicité sans
activation
métabolique)

MGC (Génotoxicité
avec activation
métabolique)

72 heures

220

10

Parrella et collab., 2015

Salmonella
typhimurium,
souche TA 100

CSEO
(Génotoxicité sans
activation
métabolique)

MGC (Génotoxicité
avec activation
métabolique)

72 heures

10

Parrella et collab., 2015

Ceriodaphnia
dubia

CSEO
(dommages a
I’ADN)

CMEO
(dommages a
I’ADN)

24 heures

6E-06

6E-05

Parrella et collab., 2015

Daphnia magna

CSEO
(dommages a
I'ADN)

CMEO
(dommages a
I’ADN)

24 heures

0,00005

0,0005

Parrella et collab., 2015

Téte-de-boule
(Pimephales
promelas)

CMEO
(malformations)

CEs=o
(malformations)

120 heures

50

400

DeYoung et collab., 1996

Poisson-zébre
(Danio rerio)

CEs=o
(malformations)

120 heures

1723

Kovacs et collab., 2016

Xenopus laevis

CEs=o
(malformations)

CSEO
(malformations)

120 heures

80

10

DeYoung et collab., 1996

CEso
(malformations)

96 heures

120 a 137

Dawson et Bantle, 1987

CSEO
(malformations)

CMEO
(malformations)

CEso
(malformations)

96 heures

5

50

15,18

Isidori et collab., 2016b

Capécitabine

Escherichia coli

MGC
(génotoxicité)

2 heures

75

Parrella et collab., 2015
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Organisme

Paramétre

Durée
d’exposition

Valeur
(mg/l)

Référence

Salmonella
typhimurium,
souche TA 98

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

72 heures

75

= 300

Parrella et collab., 2015

Salmonella
typhimurium,
souche TA 100

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

72 heures

2 300

Parrella et collab., 2015

Salmonella
typhimurium,
souche TA 100

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

72 heures

2 300

Parrella et collab., 2015

Daphnia magna

CSEO
(dommages a
I’ADN)

CMEO
(dommages a
I’ADN)

24 heures

0,0025

0,0225

Parrella et collab., 2015

Ceriodaphnia
dubia

CSEO
(dommages a
I’ADN)

CMEO
(dommages a
I’ADN)

24 heures

0,012

0,12

Parrella et collab., 2015

Xenopus laevis

CSEO
(malformations)

CMEO
(malformations)

96 heures

20

Isidori et collab., 2016b

Gemcitabine

Escherichia coli

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

4 heures

167

42

Zounkova et collab., 2010

Salmonella
choleraesius
subsp. chol.

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

4 heures

167

42

Zounkova et collab., 2010

95




Durée Valeur

Organisme Parametre d’exposition (mg/))

Référence

Cytarabine

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)
MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

167

Escherichia coli

4 heures Zounkova et collab., 2010

333

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)
MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

167
Salmonella
choleraesius
subsp. chol.

4 heures Zounkova et collab., 2010

333

2-fluoro-3-alanine (principal métabolite du 5-FU)

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)
MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

> 667
Salmonella
choleraesius
subsp. chol.

4 heures Zounkova et collab., 2010

667

uracil-1-b-Darabinofuranoside (AraU — principal métabolite de la cytarabine)

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)
MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

> 667
Salmonella
choleraesius
subsp. chol.

4 heures Zounkova et collab., 2010

2 667

2',2'-difluorodeoxyuridine (dFdU — principal métabolite de la gemcitabine)

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)
MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

> 667
Salmonella
choleraesius
subsp. chol.

4 heures Zounkova et collab., 2010

2 667

CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

MGC : concentration minimale avec effets génotoxiques

9.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Le tableau 31 présente les deux données disponibles quant au potentiel de perturbation endocrinienne des
antipyrimidiques pour les organismes aquatiques. Quel que soit I'antipyrimidique considéré, le nombre de
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données disponibles est limité. De nouvelles études sont nécessaires pour comprendre le potentiel de
perturbation endocrinienne de ces cytostatiques dans les milieux aquatiques.

Tableau 31 — Potentiel de perturbation endocrinienne des antipyrimidiques pour les organismes
aquatiques.

. \ Durée Valeur "
Organisme Paramétre d’exposition (ma/l) Référence
5-fluorouracil
Saccharomyces CEso Parrella et collab

s (potentiel 16 heures 2,5E-06 "
cerevisiae 2014a

cestrogénique)

Capécitabine

CEso
(potentiel 16 heures 0,172
cestrogénique)
CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai

Parrella et collab.,
2014a

Saccharomyces
cerevisiae

Des concentrations induisant des effets sur la reproduction d’organismes aquatiques ont également pu étre
définies pour les antipyrimidiques (tableau 32). Ces données indiquent que le 5-FU peut engendrer, aux
concentrations potentiellement retrouvées dans les effluents municipaux, des effets sur la reproduction des
organismes exposés. Comme on a pu l'observer dans la section précédente traitant de la génotoxicité des
antipyrimidiques, les invertébrés aquatiques, tels que Daphnia magna et Ceriodaphnia dubia, semblent
particulierement sensibles a cette substance. D’aprés les concentrations d'effets rapportées, ces
organismes semblent moins affectés par les autres cytostatiques de cette classe.

Tableau 32 — Effet des antipyrimidiques sur la reproduction des organismes aquatiques.

o : 5 Durée Valeur Ay
rganisme Parametre d’exposition (mg/l) Référence
5-fluorouracil
CMEO 0.05
(reproduction) . ' Zounkova et collab.,
21 jours
CEso 0.1 2010
(reproduction) '
CSEO
(reproduction) 0,00206
Daphnia magna (repcr:ol\(ﬂjﬁgion) 0,00617
CEso . Parrella et collab.,
(reproduction) 21 jours 0,0264 2014b
CE20
(reproduction) 0.00877
CE1o
(reproduction) 0,0046
(repcr:ol\gﬁgion) . 00165
CSEO 21 jours Straub, 2010
. 0,0028
. (reproduction)
Daphnia magna CExo
(reproduction) 28 jours 0,0015 Zaleska-Radziwill et
CSEO 28 jours 0,000006 collab., 2011
(reproduction)
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: X Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
CSEO
(reproduction) 0,00222
CMEO
(reproduction) 0,00667
. . . CEso . Parrella et collab.,
Ceriodaphnia dubia (reproduction) 7 jours 0,00335 2014b
CE20
(reproduction) 0,00107
CE1wo
(reproduction) 0,00055
Poisson-zébre CSEO 33 iours >0.1 Kovécs et collab.,
(Danio rerio) (reproduction) J 7 2015
Capécitabine
CSEO
(reproduction) 1.9
CMEO 61
(reproduction) '
, CEso . Parrella et collab.,
Daphnia magna (reproduction) 21 jours 20,5 2014b
CE20
(reproduction) 58
CE1wo
(reproduction) 2.8
CSEO
(reproduction) 0.6
. . . CMEO . Parrella et collab.,
Ceriodaphnia dubia (reproduction) 7 jours 1,9 2014b
CEso
(reproduction) 2,4
CE20 0.9
. . : (reproduction) . ' Parrella et collab.,
Ceriodaphnia dubia CE1o 7 jours 05 2014b
(reproduction) '
Gemcitabine
CMEO >1
Daphnia maana (reproduction) 21 iours B Zounkova et collab.,
P g CEso : o1 2010
(reproduction) B
Cytarabine
CMEO 37
Daphnia maana (reproduction) 21 iours ' Zounkova et collab.,
P g CEso : 10 2010
(reproduction)
2-fluoro-3-alanine (principal métabolite du 5-FU)
CMEO > 10
Daphnia maana (reproduction) 21 iours B Zounkova et collab.,
P g CEso J - 10 2010

(reproduction)
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o : X Durée Valeur Ay
rganisme Parametre d’exposition (mg/l) Référence
2',2'-difluorodeoxyuridine (dFdU — principal métabolite de la gemcitabine)
CMEO >1
Daphnia maana (reproduction) 21 iours B Zounkova et collab.,
p 9 CEso J -1 2010
(reproduction) B

CEu1o : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

9.7 Synthese des connaissances disponibles sur les
antipyrimidiqgues dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des antipyrimidiques pour I'environnement aquatique.

Selon la littérature consultée, les antipyrimidiques sont dégradables dans les stations de traitement des
eaux usées municipales. Le nombre de données disponibles est toutefois limité pour permettre de conclure
sur le niveau de contamination des milieux aquatiques par ces substances. De plus, quelques études ont
mis en évidence la présence de 5-FU, de capécitabine et de cytarabine dans les milieux récepteurs des
effluents municipaux, a des concentrations de I'ordre de quelgques nanogrammes par litre a quelques
dizaines de nanogrammes par litre (ng/l) selon le cytostatique considéré. Ainsi, il conviendrait de mettre en
place des campagnes d'échantillonnage et de caractérisation des milieux récepteurs des effluents
municipaux pour déterminer la présence des antipyrimidiques dans les eaux de surface. Le potentiel de
bioaccumulation de ces substances dans les organismes aquatiques devra aussi étre validé pour le 5-FU
et étre déterminé pour les autres antipyrimidiques.

D’apres les informations collectées, le 5-FU peut induire des effets toxiques, notamment sur la
reproduction, et des effets génotoxiques pour les organismes aquatiques des niveaux trophiques inférieurs
(p. ex., algues et zooplancton) aux concentrations qui ont été mesurées dans les milieux aquatiques. Les
concentrations d’effets rapportées pour les organismes supérieurs sont de beaucoup supérieures aux
nanogrammes par litre. Des études complémentaires devraient étre menées pour évaluer le potentiel de
perturbation endocrinienne du 5-FU pour les organismes aquatiques.

Enfin, les organismes aquatiques des niveaux trophiques inférieurs semblent également sensibles a la

capécitabine. Cependant, le nombre d’'études disponibles n’était pas suffisant pour conclure et de nouvelles
études sont nécessaires pour ce cytostatique, de méme que pour la cytarabine et la gemcitabine.
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10. ANTIPURIQUE (CLADRIBINE)

Les antipuriques sont des analogues structuraux de métabolites naturels. Ces cytostatiques inhibent des
voies enzymatiques impliquées dans la synthése des bases puriques et, par conséquent, interferent avec
la synthese des acides nucléiques et sont principalement actifs en phase S du cycle cellulaire. Ceci leur
confere, en théorie, une meilleure efficacité s'ils sont administrés de maniere prolongée (perfusion continue
ou administration réitérée).

La cladribine (CAS 4291-63-8; C10H12CiNsO3) est un antipurique indiqué dans le traitement de la leucémie
a tricholeucocytes. Son métabolite, la 2-CdATP (ou 2-chloro-2'-désoxyadénosine-5'-triphosphate),
s’incorpore dans les brins d’ADN : la synthése d’ADN nouveau est bloquée dans les cellules en phase de
division et le mécanisme de réparation de I’'ADN est bloqué, d’ou une accumulation des coupures de I’ADN
et une diminution des concentrations de nicotinamide adénine dinucléotide (NAD) et d'adénosine
triphosphate (ATP), y compris dans les cellules au repos. Par ailleurs, la 2-CdATP inhibe la ribonucléotide
réductase, I'enzyme responsable de la conversion des ribonucléotides en désoxyribonucléotides. La mort
cellulaire intervient par déplétion énergétique et par apoptose. La cladribine serait également cytotoxique
en phase de repos du cycle cellulaire du fait de I'accumulation progressive de 2-CdATP qui empéche la
réparation correcte de '’ADN.

A notre connaissance, il existe trés peu d’'informations sur le devenir de la cladribine dans I'environnement

et son potentiel toxique et génotoxique pour les organismes aquatiques. Les quelques informations
disponibles sont présentées dans les sections suivantes.

10.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques de la cladribine sont résumées dans le tableau 33.

Tableau 33 — Propriétés physicochimiques de la cladribine.

Propriété Cladribine
Poids moléculaire (g/mol) 285,69
|Og Koe 0,02
|Og Koc 1,00
Pression de vapeur (Pa) 1,48E-11
Solubilité (mg/l) 1E+06
NH,
M
[
T
cr N N
Structure moléculaire
Hio= 0
HO

Source : HSDB, 2019
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10.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

A la suite de son absorption, la cladribine est phosphorylée en 2-CdATP par la déoxycytidine kinase. La
substitution de I'hydrogéne au chlore en position 2 distingue la cladribine de son équivalent naturel, la
2'-désoxyadénosine, et rend la molécule résistante a la désamination par I'adénosine désaminase, une
enzyme ubiquitaire intervenant dans le métabolisme des bases puriques.

L’excrétion rénale de la cladribine représente environ 50 % d’une dose administrée par voie intraveineuse.
De ce pourcentage, 21 a 35 % sont excrétés sous forme inchangée dans les urines (HSDB, 2019).

10.3 Devenir dans I’'environnement

Aucune information sur le devenir environnemental de la cladribine n'a été répertoriée dans la littérature
consultée. Cependant, compte tenu de sa forte solubilité, en cas de rejet en milieu aquatique, ce
cytostatique devrait étre principalement présent dans la phase aqueuse. De plus, sur la base de son Koc
estimé, il ne devrait pas avoir tendance a s’adsorber aux matiéres en suspension et aux sédiments.

10.4 Concentrations environnementales

Aucune concentration environnementale de la cladribine n'a été répertoriée dans la littérature consultée.

10.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Un FBC estimé de 3 suggére que le potentiel de bioconcentration de la cladribine dans les organismes
aquatiques est faible (ChemSpider, 2019). Toutefois, il n'existe pas, a notre connaissance, de données
expérimentales sur le potentiel de bioaccumulation de la cladribine dans les organismes aquatiques, que
ce soit par des études en laboratoire ou des mesures in situ.

10.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

10.6.1 Potentiel toxique

Une seule donnée sur le potentiel toxique de la cladribine est disponible dans la littérature pour les
organismes aquatiques. Elle est présentée dans le tableau 34. Bien que cette substance ne soit pas toxique
chez la daphnie (Daphnia magna), le peu d’informations disponibles ne permet pas de conclure sur le
potentiel toxique de la cladribine pour 'ensemble des organismes aquatiques.

Tableau 34 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels de la cladribine pour les
organismes aquatiques.

Organisme Parameétre Durég_ Veled Référence
d’exposition (magll)
FDA, 1996,
. CEso cité dans
Daphnia magna (immobilisation) 48 heures 233 Zounkova et
collab., 2007
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10.6.2 Potentiel génotoxique

A notre connaissance, aucune étude n’a évalué les effets génotoxiques de la cladribine sur des organismes
aquatiques.

10.6.3 Potentiel de perturbations endocriniennes

A notre connaissance, aucune étude n’a évalué le potentiel de perturbation endocrinienne de la cladribine
sur des organismes aquatiques.

10.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les antipuriques
dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des antipuriques pour I'environnement aquatique. En effet, les études évaluant leur présence
dans le milieu aquatique, leur devenir et leur potentiel toxique sont trés limitées, voire inexistantes.
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11. DERIVES DU PLATINE (CARBOPLATINE, CISPLATINE ET
OXYPLATINE)

En oncologie, les sels de platine sont fréquemment utilisés comme cytostatiques. L'intérét thérapeutique
des sels de platine a été découvert de maniére fortuite par I'équipe de recherche de Barnett Rosenberg,
en 1965, alors qu'il étudiait les effets des courants électriques sur des cultures de bactéries Escherichia
coli. Il a constaté que, prés des électrodes en platine, dans le tampon contenant du chlorure d'ammonium,
la croissance des bactéries était inhibée et qu’elles étaient fragmentées. Il a montré que I'effet inhibiteur
n'était pas dd au courant parcourant le milieu de culture, mais a la formation d’'un complexe entre le platine
libéré par les électrodes et les molécules d’'ammoniac et de chlorure du bain, c’est-a-dire par formation de
dichlorodiamine-platine.

Les dérivés du platine sont des agents alkylants de I’ADN qui inhibent la réplication et induisent la mort
cellulaire des cellules cancéreuses. lIs se lient a 'ADN, a I’ARN et aux protéines et se comportent comme
des agents bifonctionnels, c’est-a-dire qui ont plusieurs liens avec I'’ADN. En milieu aqueux, la dissociation
de dérivés du platine se traduit par la libération de deux atomes de chlore. Les deux valences libres se
fixent alors sur les sites actifs des molécules d’ADN et forment des ponts intra ou interbrins (pontages)
entre les deux chaines de I’ADN.

Le cisplatine (CAS 15663-27-1; Ci12HsN2Pt), ou cis-diaminedichloroplatine(ll) (CDDP), est un composé
alkylant de I'ADN de la famille des sels de platine. Il agit principalement par la formation d’adduits avec
I’ADN nucléaire et mitochondrial. Le cisplatine se fixe sélectivement, aprés la perte de deux ions chlorure,
sur les bases puriques de '’ADN (A ou G) et induit une variation de la conformation locale du double brin
d’ADN (Bonnet et collab., 2003). Cette déformation inhibe la réplication et la transcription de I’ADN en ARN
et induit ainsi I'apoptose. La disposition ‘cis' des radicaux chlore et ammoniaque est indispensable a I'action
du cisplatine, car elle assure une certaine planéarité a la molécule. Les autres formes (formes trans-) sont
totalement inactives. Le cisplatine est utilisé seul ou en combinaison avec d'autres médicaments
anticancéreux pour traiter le cancer des testicules ou des ovaires lorsqu'il s’est propagé a d’autres parties
du corps. Il est également utilisé pour traiter le cancer de la vessie.

Le carboplatine (CAS 41575-94-4; CsH12N204Pt) est un composé organométallique du platine, beaucoup
plus soluble que le cisplatine. Pour des raisons mal connues, il ne posséde pas le méme pouvoir
émétogene (induction de vomissements) que le cisplatine et est, de ce fait, beaucoup mieux toléré par les
malades. Il est utilisé comme molécule anticancéreuse dans le traitement du cancer des ovaires, des
cancers bronchiques a petites cellules et des cancers de la sphére oto-rhino-laryngée.

L'oxaliplatine (CAS 63121-00-6; CsH14N2C204Pt) ou cis-[oxalato (trans 1-1-1,2-DACH) platine] est un
énantiomeére unique issu de la complexation d’'un atome de platine avec le 1,2-diaminocyclohexane (DACH)
et un groupe oxalate. L'inhibition de la synthése et de la réplication de 'ADN survient par formation de
ponts intrabrins entre deux guanines adjacentes. Ce médicament est utilisé pour traiter le cancer du colon
et du rectum.

103


https://fr.wikipedia.org/wiki/Agent_alkylant_antin%C3%A9oplasique

11.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques des dérivés du platine sont résumées dans le tableau 35.

Tableau 35 — Propriétés physicochimiques des dérivés du platine.

Propriété Cisplatine Carboplatine Oxaliplatine
Poids moléculaire 300,05 371.25 397.29
(g/mol)
log Koe -2,19 -0,46 -0,05
|Og Koc - - -
Pression de vapeur _ _ _
(Pa)
Solubilité (mg/l) 2530 11 700 7900
H CI H y T 0
| | | \\NH (o] o]
Structure H— MNH— PE=—H—H H \Pl{_ NH, o'\n)l\ -
moléculaire | | | N g 3 °
H cr H AN &
H H 0

—: données non disponibles
Sources : HSDB, 2019, ChemSpider, 2019 et Vyas et collab., 2014

11.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

Environ 30 % du cisplatine est excrété dans 'urine dans les 24 heures suivant son administration (Lenz et
collab., 2005). En raison de la présence de concentrations élevées d’ions chlorures, le cisplatine est
relativement stable dans les liquides extracellulaires, ce qui explique pourquoi il est principalement excrété
sous forme inchangée dans I'urine. Néanmoins, il peut réagir de fagon non enzymatique avec I'eau in vivo
pour former, aprés la dissociation des groupes chlorures, I'espéce monoaquacisplatine cis-PtCI(OH2)(NHz):
et 'espéce diaquacisplatine cis-Pt(OH2)2(NHs)2?* (figure 10) (Easton et collab., 2011; Aggarwal et collab.,
1980; Jennerwein et Andrews, 1995). Ces métabolites se lient fortement aux protéines plasmatiques
(> 90 %), diminuant leur cytotoxicité. Les métabolites résiduels sont cependant des especes réactives et
cytotoxiques.

+
H.K Cl HN OH,
S PG
- P - + HO —= - Pt
I,N “Cl HN o

+ CI

Cisplatine Monoaguacisplating

J

HN OH,
~pr \"i: +Cr
< om,

+
H,0

2+

H,N

Diaguacisplatine

Figure 10 — Transformation de la molécule de cisplatine dans 'organisme (adaptée de Huang et collab.,
2006).
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Le carboplatine est excrété par les reins. Environ 50 a 60 % de cette substance sont excrétés dans les
24 heures suivant son administration. De 14 a 69 % sont rejetés sous forme inchangée, le pourcentage
moyen étant de 31,7 % d’apres Johnson et ses collaborateurs (2013).

Pres de 40 % de I'oxaliplatine sont excrétés dans l'urine dans les 24 heures suivant son administration
(Lenz et collab., 2005). L'oxaliplatine est rejetée presque exclusivement sous forme de métabolites (Lenz
et collab., 2007b). En effet, I'urine de patients traités peut contenir plus de 15 métabolites différents et une
faible quantité de la substance mere.

11.3 Devenir dans I’'environnement

Lenz et ses collaborateurs (2007b) ont estimé que 75 % de la quantité administrée de cisplatine pénétrent
les eaux usées sous forme de monoaquacisplatine, que le carboplatine pénétre les eaux usées sous forme
inchangée et que l'oxaliplatine serait retrouvée exclusivement dans les stations de traitement des eaux
usées sous forme de produits de transformation.

Sous sa forme native, d’aprés sa solubilité, le cisplatine devrait étre présent dans les milieux aquatiques
dans la phase aqueuse, ou il se transformera lentement en transplatine, le stéréoisomére trans-, inactif, du
cisplatine (HSDB, 2019). Une partie du transplatine devrait ensuite s’adsorber aux sédiments et aux
molécules en suspension. Aucune biodégradation n'ayant été observée apres 21 jours en suivant un essai
de biodégradation standardisé de 'OCDE (Kiffmeyer et collab., 1998), le cisplatine peut étre considéré
comme persistant dans lI'environnement. La dégradation du cisplatine par ozonation est par contre
relativement rapide et dépendante du pH. Par exemple, une concentration de 3 g/l (10-2 M) de cisplatine
est totalement dégradée aprés une réaction de deux minutes a un pH de 9 (Hernandez et collab., 2008).

La dégradation de I'oxaliplatine en milieu aqueux dépend de la concentration de chlorure (Hann et collab.,
2005; Turner et Mascorda, 2015). Plus la concentration de chlorure augmente, plus la dégradation de
l'oxaliplatine augmente, le Pt(dach)Clz étant le principal produit de transformation (Jerremalm et collab.,
2002).

L'absorption des trois médicaments a base de platine a des particules de boues activées en suspension
dans les eaux usées a été étudiée par Lenz et ses collaborateurs (2005). Les résultats ont montré une
adsorption de 96, 70 et 74 % pour, respectivement, le cisplatine, le carboplatine et I'oxaliplatine.
L'adsorption des dérivés du platine a des sédiments a également été étudiée dans de I'eau de riviere et
dans I'eau de mer (Turner et Mascorda, 2015). Dans les deux milieux, I'adsorption était supérieure pour le
cisplatine, suivie du carboplatine et de I'oxaliplatine. Pour le cisplatine et le carboplatine, I'adsorption était
plus grande dans I'eau de riviere, tandis que pour I'oxaliplatine, I'adsorption était équivalente dans les deux
milieux. Le résultat obtenu pour le cisplatine concorde avec celui rapporté par Curtis et ses collaborateurs
(2010). Pour leur part, Falter et Wilken (1999) ont comparé I'adsorption du cisplatine et du carboplatine aux
sédiments du Rhin. Aprés cinqg jours, 20 % du cisplatine et 50 % du carboplatine étaient présents dans la
phase aqueuse.

Compte tenu de leur solubilité, il est probable que le carboplatine et I'oxaliplatine aient le méme devenir
dans I'environnement aquatique que le cisplatine.

11.4 Concentrations environnementales

Il existe quelques études qui ont cherché a déterminer le risque de contamination des milieux aquatiques
par les dérivés du platine du fait de leur présence dans les effluents, en particulier, les effluents hospitaliers.
Les résultats de ces études sont présentés dans les paragraphes ci-dessous et résumés dans le
tableau 36.

A Ljubljana, en Slovénie, des concentrations en platine total (Ptwr) de 352 + 8 ng/l ont été mesurées dans
I'effluent d'un hépital local (Isidori et collab., 2016a). Dans l'influent de l'usine de traitement des eaux
municipales du secteur, les teneurs s’élevaient a 27 = 3 ng/l. Le platine n’était pas détecté a I'effluent
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(LD < 1vng/l). En Espagne, le platine total (Ptwt) n'a pas non plus été détecté dans un effluent hospitalier
(LD < 1 ng/l), ni a I'influent et a I'effluent (LD < 1 ng/l) de l'usine de traitement des eaux usées municipales
de Barcelone (Isidori et collab., 2016a). L'analyse d'échantillons recueillis dans le drain principal d'un
hopital du Royaume-Uni (hépital Derriford, & Plymouth) a montré des concentrations en Ptwot de prés de
100 pg/l et des concentrations de 0,02 a 140 pg/l dans l'effluent hospitalier (Vyas et collab., 2014). En
Autriche, ces concentrations étaient équivalentes a celles obtenues par Lenz et ses collaborateurs (20073a;
2005) dans les eaux usées de I'hdpital universitaire de Vienne, ou les teneurs mesurées étaient comprises
entre 3 et 250 pg/l. Hann et ses collaborateurs (2005) rapportent des teneurs en cisplatine variant de la
limite de détection (0,09 ug/l) a 1,7 ug/l a I'effluent de ce méme hépital. Le carboplatine (LD < 0,10 pg/l) et
I'oxaliplatine (LD < 0,15 ug/l) n'avaient pas été détectés dans cette étude. Enfin, en Iran, dans les eaux de
l'usine de traitement des eaux municipales de Qom, les teneurs dans l'influent s’élevaient a 52 + 0,2 ug/I
pour le cisplatine, & 0,94 + 0,36 pg/l pour le carboplatine et & 0,27 + 0,16 pg/l pour I'oxaliplatine (Ghafuri et
collab., 2018). Les concentrations en cisplatine, en carboplatine et en oxaliplatine a I'effluent étaient
respectivement de 0,24 + 0,07 ug/l, 0,28 + 0,05 pg/l et 0,11 + 0,01 ug/l, ce qui représente des diminutions
de 52, 59 et 60 % comparativement a l'influent.

Bien que les études soient encore peu hombreuses, il semble que les effluents hospitaliers puissent étre
une source de contamination des milieux aquatiques par les dérivés de platine. Des études devront
toutefois déterminer leur devenir dans les stations de traitement des eaux usées et leurs concentrations a
I'effluent municipal et dans les milieux aquatiques, en particulier dans les sédiments.

Tableau 36 — Concentrations en dérivés du platine mesurées dans des influents et effluents hospitaliers.

Matrice Localisation CEEOEME) Référence
(ng/)
Ptiot
Influents hospitaliers Derriford, PIymoyth, 30 & 100 000 Vyas et collab., 2014
Royaume-Uni
Effluents hospitaliers Derriford, P'Vm"‘.“h' 20 & 140 000 Vyas et collab., 2014
Royaume-Uni

Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 352+8 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 27+3 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <1 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <1 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <1 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <1 Isidori et collab., 2016a

o . . 3000 a Lenz et collab., 2007a;
Effluents hospitaliers Vienne, Autriche 250 000 2005

Cisplatine
Effluents hospitaliers Vienne, Autriche <90a1700 Hann et collab., 2005
Influents municipaux Qom, Iran 52 000 + 200 Ghafuri et collab., 2018
Effluents municipaux Qom, Iran 240+ 70 Ghafuri et collab., 2018
Carboplatine
Effluents hospitaliers Vienne, Autriche <100 Hann et collab., 2005
Influents municipaux Qom, Iran 940 + 360 Ghafuri et collab., 2018
Effluents municipaux Qom, Iran 280 + 50 Ghafuri et collab., 2018
Oxaliplatine

Effluents hospitaliers Vienne, Autriche <150 Hann et collab., 2005
Influents municipaux Qom, Iran 270 + 160 Ghafuri et collab., 2018
Effluents municipaux Qom, Iran 110+ 10 Ghafuri et collab., 2018
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11.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

De rares études ont cherché a définir le potentiel de bioaccumulation des dérivés de platine chez les
organismes aquatiques. A notre connaissance, seules deux études ont porté sur I'accumulation du
cisplatine par une algue et une lentille d’eau. Le détail des résultats obtenus est présenté ci-apres.

Du cisplatine, a des concentrations allant jusqu’a 45 ug/l, a été ajouté a des cultures de I'algue marine Ulva
lactuca dans diverses conditions expérimentales (Easton et collab., 2011). Sur une période de 48 heures,
'accumulation et I'internalisation du platine étaient supérieures lorsque le cisplatine était ajouté a de I'eau
de mer cotiére artificielle, préparée a partir d’'une solution d’eau distillée, que lorsqu'il était ajouté a de I'eau
de l'estuaire (salinité = 16,5 g/l) ou a de I'eau de mer naturelle (tableau 37). Les auteurs attribuent ce
résultat a la plus grande abondance du complexe monoaquacisplatine dans la solution préparée a partir
de I'eau distillée par rapport au cisplatine et a la plus forte propension du complexe monoaquacisplatine a
traverser la membrane de la cellule de I'algue que le composé parent neutre.

Tableau 37 — Accumulation de cisplatine chez Ulva lactuca dans différentes conditions expérimentales.

Traitement Facteur d’accumulation d,l_Dourcer)tag_e
internalisation

Cisplatine ajouté directement a de I'eau 76.1 62.8

de mer

Cisplatine ajouté a de I'eau de I'estuaire

(salinité = 16,5 g/l) a partir d’'une solution 23,9 60,3

saline

Cisplatine ajouté a de I'eau de mer cbtiere

(salinité = 33 g/l) a partir d’'une solution 111,21 77,9

d’eau distillée
Source : Easton et collab., 2011

L’exposition d'une lentille d’eau, Lemna minor, a des concentrations de 1,5 a 50 mg/l de cisplatine pendant
96 heures a montré que l'accumulation de ce cytostatique était maximale apres 48 heures a la
concentration de 24 mg/l (Supalkova et collab., 2008). L'accumulation maximale était de 320 ug/kg (poids
frais). Les teneurs en cisplatine accumulées diminuaient aprés 48 heures d’exposition. D’apres les auteurs,
la diminution de la teneur en cisplatine a la troisieme journée d’exposition serait reliée a la mise en ceuvre
du systéme de détoxification dans les cellules des lentilles d’eau, en réponse au stress occasionné par le
cisplatine.

11.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

A ce jour, presque exclusivement la toxicité du cisplatine semble avoir été évaluée chez les organismes
aquatiques. Une seule étude concernant la toxicité du carboplatine a été répertoriée dans la littérature
consultée. Aucune donnée sur I'oxaliplatine ne semble disponible. Les données récoltées sont résumées
dans les sections suivantes.

11.6.1 Potentiel toxique

Les données de toxicité standards disponibles pour les organismes aquatiques exposés au cisplatine sont
résumées au tableau 38. Des effets toxiques ont été mesurés a des concentrations similaires a celles qui
sont mesurées dans les effluents hospitaliers pour les organismes de niveau trophique inférieur (algues et
invertébrés). D’aprés les données disponibles, les poissons et les amphibiens semblent plus tolérants a ce
cytostatique. Toutefois, des études complémentaires sont nécessaires pour évaluer les effets du cisplatine
sur des parametres d’effet sous-létaux pour ces organismes.
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Seules quatre études portant sur les effets sous-létaux du cisplatine pour les organismes aquatiques sont
disponibles : une sur un mollusque, une sur un cilié, deux sur des poissons.

Trombini et ses collaborateurs (2016) ont exposé la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis a
100 ng/l de cisplatine pendant 14 jours. En plus d’'évaluer la génotoxicité, plusieurs biomarqueurs ont été
dosés, dont la superoxyde dismutase (SOD), la catalase (CAT), la glutathion peroxydase (GPx), la
glutathion-S-transférase (GST), la peroxydation lipidique (LPO) et I'acétylcholinestérase (AChE). Les
résultats indiquent que le cisplatine peut induire des dommages cellulaires et génétiques chez les moules
exposées a une concentration similaire a celles qui sont mesurées dans I'environnement. En effet, I'activité
de la SOD a significativement diminué dans les branchies aprés 14 jours d’exposition. Dans la glande
digestive, I'activité de la SOD a augmenté de facon significative aprés trois jours d’exposition, celles de la
CAT et de la GPx, a la fin de I'expérimentation. L’activité de la LPO était augmentée dans les branchies et
dans la glande digestive aprés trois jours d’exposition. Les moules exposées a 100 ng/l de cisplatine ont
montré une augmentation significative de I'’AChE aprés 14 jours d’exposition. L'essai COMET a montré des
différences significatives chez les cellules exposées. Les dommages a I'’'ADN observés suggerent que ce
cytostatique exerce son effet toxique par la rupture directe de brins d’ADN et par la production de dérivés
réactifs de I'oxygéne (DRO). Aucune différence significative entre les témoins et les organismes exposés
n'a été observée pour 'activité de la GST.

La cytotoxicité du cisplatine a été étudiée chez le cilié Tetrahymena pyramidal & des concentrations de
50 a 250 mg/l pendant 48 heures (Nilsson, 1988). Les effets physiologiques observés, a savoir une
inhibition de la prolifération cellulaire et de I'endocytose ainsi qu’une accumulation de petits granules de
réfraction, étaient dépendants de la concentration d'exposition. Une action particuliere sur les
mitochondries a également été mesurée : une augmentation du nombre, mais une diminution de la taille,
une redistribution des organites cellulaires et une diminution de I'épaisseur de la membrane mitochondriale
interne. Le contenu cellulaire en ATP était réduit de maniére concomitante avec cette derniére diminution.
Cette étude indique que la mitochondrie serait un des organes cibles du cisplatine chez cette espéce.

Le test MTT a été utilisé pour évaluer la cytotoxicité du cisplatine sur une lignée cellulaire de foie de
poisson-zebre (ZFL) (Gajski et collab., 2016). Le test MTT est fondé sur I'absorption du bromure de
3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium et sur son clivage dans la mitochondrie des cellules
vivantes. Les cellules mortes ne sont pas en mesure de réaliser ces activités. Des CEso > 150, de 11,3,
de 12,0 et de 6,7 mg/l ont été obtenus pour des temps d’exposition respectifs de 4, 24, 48 et 72 heures.

Une étude a enfin évalué le comportement de nage de poissons-zebres (Danio rerio) pendant les 21 jours
suivant une exposition a 300 mg/l de cisplatine pendant six heures (Kim et collab., 2014). La distance totale
parcourue, la vitesse de pointe et la vitesse moyenne de nage des poissons exposés ont diminué de fagon
significative par rapport aux poissons témoins, montrant que ce cytostatique peut affecter le comportement
de locomotion de cette espéce. Les auteurs attribuent ce changement de comportement a la capacité du
cisplatine a induire des dommages aux cellules ciliées des neuromastes, un organe sensoriel des poissons
et des amphibiens aquatiques.

Le nombre de données de toxicité disponibles ne permet pas de conclure sur la toxicité du carboplatine
pour les organismes aguatiques.
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Tableau 38 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels des dérivés du platine pour les
organismes aquatiques.

n 5 Durée Valeur fex
Organisme Parametre d’exposition (mg/h) Référence
Cisplatine
CSEO
(croissance) 0,003
. CMEO Zounkova et
Pseudomonas putida (croissance) 16 heures 0,01 collab., 2007
CEso 0,027
(croissance) '
CSEO
(croissance) 0,10
CMEO Zounkova et
(croissance) 96 heures 1.0 collab., 2007
CEso 0.11
(croissance) '
CEso 152
(croissance) '
CEzo
Raphidocelis (croissance) 0.85
subcapitata CE1wo 061 Brezovsek et
(croissance) ' collab., 2014
C.MEO 72 heures 0,98
(croissance)
CSEO
(croissance) 0,50
CEso 10,92
(Crogéj‘:ce) Harris, 2015
(croissance) 5,885
CEso 0.67
(croissance) '
CEzo 0.13
(croissance) '
Synechococcus CEwo Brezovsek et
leopoliensis (croissance) 72 heures 0,05 collab., 2014
CMEO
(croissance) 031
CSEO
(croissance) 0,10
, CEso Supalkova et
Lemna minor (croissance) 96 heures 14 collab., 2008
CSEO
(efficacité de Easton et collab
Ulva lactuca conversion de 48 heures 0,03 N

I'énergie
photochimique)

2011
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Organisme Paramétre , Dure_e_ el Référence
d’exposition (mgll)
CSEO
(croissance) 025
CMEO
(croissance) 0,50
Brachionus (croic':sE;(;wce) 48 heures 0,44 Parrella et collab.,
calyciflorus 2014b
CE2o
) 0,182
(croissance)
CE1o 0,108
(croissance)
Clso 24 heures 6,25
CSEO
(immobilisation) 0,20
CMEO Zounkova et
(immobilisation) | 48 heures 0,50 collab., 2007
CEso
(immobilisation) 0,64
Daphnia magna CEso
(immohilisation) 48 heures 0,94 Parrellzagtlaigollab.,
CLso 24 heures 2,50
CEso 165
(immobilisation) 48 heures Harris, 2015
CEuwo 0.35
(immobilisation) '
Clso 24 heures 8.44 Parrella et collab.,
Thamnocephalus ' 2014b
platyurus _CEso 9 heures 37.31+2.24 Bonnet et collab.,
(croissance) 2003
CEso
Tetrghymgna (ac’tlvnes des 60 minutes 265+ 25 Bonnet et collab.,
pyriformis esterases non 2003
spécifiques)
Clso 96 heures 64,5
(adultes) '
Poisson-zébre 48 heures 349,9 Kovécs et collab.,
(Danio rerio) CLso 72 heures 198,2 2016
(embryons) 96 heures 123,7
120 heures 81,3
CSEO 10
Xenopus laevis (survie) 96 heures Isidori et collab.,
CSEO 10 2016b
(croissance)
Carboplatine
CEso
. . ) > 100
Raphldo_cehs (croissance) 72 heures Harris, 2015
subcapitata CE1wo
) >100
(croissance)
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Organisme Parameétre , Dure_e_ el Référence
d’exposition (mgll)
(immoct:)liissoation) 266,92
Daphnia magna 48 heures Harris, 2015
CEwo
. o 110,27
(immobilisation)

CE1o : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CLso : concentration létale d’'une substance pour 50 % des organismes d'essai

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

11.6.2 Potentiel génotoxique

Quelques études ont été réalisées pour évaluer la génotoxicité du cisplatine. Ces études sont résumées
dans les paragraphes suivants.

Gajski et ses collaborateurs (2016) ont évalué la génotoxicité du cisplatine sur une lignée cellulaire de foie
de poisson-zébre (ZFL). Des dommages a 'ADN (essai COMET) ont été observés aprés 4 et 24 heures
d’exposition a la concentration de 1 mg/l, ainsi qu'aprés 72 heures a 0,01 mg/l. L'apparition de micronoyaux
a été observée apres 72 heures d’exposition a la concentration de 0,1 mg/l.

Rau Embry et ses collaborateurs (2006) ont évalué I'induction de la protéine p53 et celle de I'apoptose
chez des hépatocytes de I'espece de poisson Poeciliopsis lucida aprés une exposition de 24 heures a des
concentrations allant jusqu’a 30 mg/l de cisplatine. La protéine p53 est une protéine facteur de transcription
régulant certaines fonctions cellulaires importantes, comme la mitose ou 'apoptose. Aprés 24 heures
d’exposition, le niveau de protéine p53 des cellules exposées n'était pas modifié. Cependant, un taux
d’apoptose significativement supérieur aux témoins a été mesuré. Ainsi, une apoptose a été observée
aprés une exposition au cisplatine, bien gqu’il n'y ait eu aucune augmentation des protéines inductrices
d’apoptose. Ce résultat est contraire a ce qui est habituellement observé chez les mammiféres, ce qui
laisse présager que le mécanisme de toxicité du cisplatine n’est pas le méme chez ces deux types
d’organismes.

Les autres données répertoriées dans la littérature consultée qui rapportent des effets génotoxiques chez
les organismes aquatiques exposés au cisplatine sont résumées au tableau 39. Comme cela avait été
observé pour les paramétres de toxicité standards, des effets génotoxiques peuvent étre mesurés a des
concentrations telles que celles mesurées dans les effluents hospitaliers pour les organismes aquatiques
de niveau trophique inférieur. D’aprés les données disponibles, parmi ces organismes, Ceriodaphnia dubia
et Daphnia magna sont les plus sensibles.
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Tableau 39 — Génotoxicité du cisplatine pour les organismes aquatiques.

Organisme Parameétre d’e)?puc:se;?[ion \(glge;f)r Référence
MGC
(génotoxicité sans 0,17
activation métabolique) Zounkova et
Escherichia coli . MGC 2 heures collab., 2007
(génotoxicité avec 0,09
activation métabolique)
MGC Parrella et collab.,
(génotoxicité) 1,25 2015
Saccharomyces MGC Zounkova et
cerevisiae (génotoxicité) 16 heures 0,44 collab., 2007
CSEO
Salmonella (génotoxicité sans 210
N activation métabolique) Parrella et collab.,
typhimurium, MGC 72 heures 2015
souche TA 98 . -y
(génotoxicité avec 50
activation métabolique)
CSEO
Salmonella (génotoxicité sans 210
Lo activation métabolique) Parrella et collab.,
typhimurium, MGC 72 heures 2015
souche TA 100 . -y
(génotoxicité avec 1,0
activation métabolique)
CSEO
Ceriodaphnia (dommages a I'ADN) 24 heures 3E-05 Parrella et collab.,
dubia CMEO 3E-04 2015
(dommages a I'ADN)
CSEO
. (dommages a 'ADN) 1E-06 Parrella et collab.,
Daphnia magna 24 heures
CMEO 1E-05 2015
(dommages a I'ADN)
. CSEO Isidori et collab.,
Xenopus laevis (malformations) 96 heures 10 2016b

CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

MGC : concentration minimale avec effets génotoxiques

11.6.1 Potentiel de perturbation endocrinienne

Le tableau 40 présente les résultats d'études portant sur le potentiel de perturbation endocrinienne du
cisplatine pour les organismes aquatiques. Comme il a été observé lors de I'évaluation de la toxicité
standard et de la génotoxicité, ces données indiquent que cette substance peut engendrer, aux
concentrations retrouvées dans les effluents hospitaliers, des effets sur la reproduction des organismes
exposés. D'aprés ces données, les invertébrés aquatiques, comme Daphnia magna et Ceriodaphnia dubia,
semblent plus sensibles que les organismes supérieurs, tels que le poisson-zébre (Danio rerio).
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Tableau 40 — Potentiel de perturbation endocrinienne du cisplatine pour les organismes aquatiques.

Organisme Paramétre g Duré_e_ Valeur P
exposition (mg/l)
Saccharomyces (p(igxid 16 heures 1.37E-06 Parrella et collab.,
cerevisiae cestrogeniaue) o oo
(repg)%igtion) 0,00457
(rep(r:ol\(/jlﬁgion) 0,01465
Ceriodaphnia dubia (repr(c):dEjgtion) 7 jours 0,01683 Parrellza:)igollab_,
(repr(c):dEljgtion) 0,00403
(repr(c):dEljgtion) 0,00175
(repﬁfﬂigﬂon) 0,001
(rep(r:ol\t/zllE((:?[ion) 0,003
Daphnia magna (reprngjgtion) 21 jours 0,00163 Parrellza:)iigollab.,
(reprnglj?:tion) 0,00049
, (reprngJ?:tion) 0,00025
P(%Izi?g -fze?it())r)e (taux gséEé?osion) 120 heures 27,5 Kovac;gié: oleb-

CE1o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

11.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les dérivés du
platine dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger du cisplatine pour I'environnement aquatique. Ainsi, d’aprés les études disponibles, il semble
que les effluents hospitaliers puissent étre une source de contamination des milieux aquatiques par ce
dérivé du platine. Toutefois, il existe trés peu de données sur le devenir de ce composé dans les stations
de traitement des eaux usées municipales. Les seules données disponibles indiquent que le cisplatine
semble s’adsorber sur les boues et étre peu rejeté dans les effluents. Des études devront donc déterminer
le devenir de ces cytostatiques dans les stations de traitement des eaux usées et leurs concentrations a
I'effluent municipal et dans les milieux aquatiques, en particulier dans les sédiments.

Selon la littérature consultée, le cisplatine pourrait étre persistant dans I'environnement. Par conséquent,
des études complémentaires sont nécessaires pour valider cette hypothése et le potentiel de
bioaccumulation dans les organismes. Le cisplatine peut induire des effets toxiques et génotoxiques ainsi
gue de la perturbation endocrinienne chez les organismes aquatiques de niveau inférieur, a des
concentrations similaires a celles mesurées dans les effluents hospitaliers. Ces données devront étre mises
en relation avec les concentrations des milieux récepteurs, lorsqu’elles seront disponibles, pour évaluer le
danger associé au cisplatine pour les milieux aquatiques.
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Enfin, les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le
potentiel de danger du carboplatine et de I'oxaliplatine pour I'environnement aquatique. En effet, les études
évaluant leur présence dans le milieu aquatique, leur devenir et leur potentiel toxique sont tres limitées,

voire inexistantes.
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12. INHIBITEURS DE L’AROMATASE NON STEROIDIENS
(ANASTROZOLE, LETROZOLE)

L’anastrozole (CAS 120511-73-1; Ci7HioNs) et le létrozole (CAS 112809-51-5; Ci7H1iNs) sont des
inhibiteurs de I'aromatase non stéroidiens. Ces cytostatiques inhibent I'enzyme aromatase impliquée dans
la conversion des androgénes en cestrogénes, ce qui conduit a une réduction de la biosynthése des
cestrogénes dans tous les tissus (HSDB, 2019) et, par conséquent, a une diminution de la croissance des
cellules tumorales. Ces effets sont dus a une compétition réversible entre ces cytostatiques et la réductase
du cytochrome P450, le co-enzyme du complexe enzymatique ayant l'activité aromatase. lls sont utilisés
presque exclusivement pour lutter contre le cancer du sein chez les femmes ménopausées.

12.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des inhibiteurs de I'aromatase non stéroidien sont résumées dans
le tableau 41.

Tableau 41 — Propriétés physicochimiques des inhibiteurs de I'aromatase non stéroidiens.

Propriété Létrozole Anastrozole
Poids moléculaire (g/mol) 285,30 293,37
|Og Koe 2,22 2,37
|Og Koc 5,65 5,37
Pression de vapeur (Pa) 9,07E-07 1,59E-06
Solubilité (mg/l) 102 68,39
I
Ly | |
x =

O O ) ’

H.LC

Structure moléculaire

Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

12.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

L'anastrozole est essentiellement métabolisé dans le foie. Ainsi, le métabolisme hépatique représente
environ 85 % de I'élimination de l'anastrozole et I'excrétion rénale, environ 11 % (HSDB, 2019). Sa
métabolisation se produit par N-désalkylation, par hydroxylation et par glucuronidation. Trois métabolites
ont été identifiés dans le plasma humain et dans I'urine : le triazole, un glucuroconjugué de I'anastrozole et
un glucuroconjugué de I'hydroxyanastrozole (HSDB, 2019). De plus, moins de 5 % de la dose administrée
est transformée en métabolites mineurs, qui n’ont pas encore été identifiés. Une étude avec un médicament
radiomarqué a montré que de 83 a 85 % d'une dose administrée par voie orale sont éliminés dans les
urines et les féces. Enfin, environ 10 % de la dose orale administrée sont excrétés dans I'urine sous forme
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inchangée dans les 72 heures suivant I'administration et environ 60 % de la dose sont retrouvés sous forme
de métabolites (HSDB, 2019).

Le Iétrozole est lentement métabolisé dans le foie par le cytochrome P450 (CYP3A4 et CYP2A6) en un
métabolite pharmacologiquement inactif, le 4,4'-méthanol-bisbenzonitrile. Celui-ci est par la suite excrété
par voie rénale sous forme de conjugué glucuronide (HSDB, 2019). Une étude a montré que, apres
'administration orale de létrozole radiomarqué, 90 % de la dose administrée étaient excrétés dans l'urine.
De ce pourcentage, au moins 75 % étaient sous forme de conjugué glucuronide de 4,4'-méthanol-
bisbenzonitrile, environ 9 % étaient composés de deux métabolites non identifiés et 6 % correspondaient
a la molécule mére (HSDB, 2019).

12.3 Devenir dans I’'environnement

Le devenir dans les eaux usées municipales et dans le milieu aquatique de I'anastrozole et du létrozole est
peu documenté. D’aprés leurs caractéristiques physicochimiques, une fois dans I'environnement,
'anastrozole et le létrozole sont considérés comme peu biodégradables et persistants. Les demi-vies de
l'anastrozole dans I'eau et les sédiments sont estimées a 60 et 541,7 jours respectivement (ChemSpider,
2019). Il en est de méme pour le létrozole, dont les demi-vies dans l'eau et les sédiments sont
respectivement estimées a 37,5 et 337,5 jours (ChemSpider, 2019). D’apres leurs log Koc, ces deux
cytostatiques auraient tendance a se fixer aux particules en suspension et aux sédiments.

12.4 Concentrations environnementales

A notre connaissance, une seule étude a cherché a évaluer la présence des inhibiteurs de 'aromatase non
stéroidiens dans les effluents hospitaliers et municipaux afin de définir les risques de contamination des
milieux aquatiques. Ainsi, les concentrations d’anastrozole mesurées dans différents effluents hospitaliers
de Beijing (Chine) variaient de 0,3 a 3,7 ng/l et celles de létrozole étaient comprises entre 0,20 et 2,38 ng/l
(Liu et collab., 2010a). Les deux composés ont été détectés dans 52 des 63 échantillons d’effluents
hospitaliers prélevés. La méme étude rapporte des teneurs en anastrozole de 0,12 a 0,32 ng/l dans
l'influent d’'une station de traitement des eaux usées de Beijing. La teneur mesurée dans l'effluent était
équivalente, soit 0,3 ng/l. Les concentrations en létrozole étaient de 0,28 a 0,80 ng/l a I'influent et de 0,27 a
0,60 ng/l & I'effluent de cette station de traitement des eaux usées.

Les résultats de cette étude mettent en évidence la présence de ces cytostatiques dans différents effluents
de la ville de Beijing (tableau 42), qui pourraient étre une source de contamination des milieux aquatiques
par les inhibiteurs de l'aromatase non stéroidiens. Les données disponibles ne sont toutefois pas
suffisantes pour définir leur devenir dans les stations de traitement des eaux usées et leurs concentrations
a I'effluent municipal. A notre connaissance, il n’existe pas de donnée sur la présence de ces cytostatiques
dans les milieux aquatiques, en particulier dans les sédiments.

Tableau 42 — Concentrations en inhibiteurs de I'aromatase non stéroidiens mesurées dans des effluents
hospitaliers et dans des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales.

Matrice Localisation gl Référence
(ng/l)
Anastrozole
Effluents hospitaliers Beijing, Chine 0,3a3,7 Liu et collab., 2010a
Influents municipaux Beijing, Chine 0,12a0,32 Liu et collab., 2010a
Effluents municipaux Beijing, Chine 0,30 Liu et collab., 2010a
Létrozole
Effluents hospitaliers Beijing, Chine 0,2a2,38 Liu et collab., 2010a
Influents municipaux Beijing, Chine 0,28 4 0,80 Liu et collab., 2010a
Effluents municipaux Beijing, Chine 0,27 2 0,60 Liu et collab., 2010a
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12.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Un FBC estimé de 13,43 pour 'anastrozole et de 10,25 pour le létrozole suggére que le potentiel de
bioconcentration de ces cytostatiques dans les organismes aquatiques est faible (ChemSpider, 2019). Il
n'existe pas, a notre connaissance, de données expérimentales sur le potentiel de bioaccumulation de ces
cytostatiques dans les organises aquatiques.

12.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

12.6.1 Potentiel toxique

A notre connaissance, il n’existe pas d’étude évaluant le potentiel toxique des inhibiteurs de I'aromatase
non stéroidiens.

12.6.2 Potentiel génotoxique

Aucune donnée évaluant le potentiel de génotoxicité n'a été répertoriée dans la littérature en ce qui
concerne les inhibiteurs de I'aromatase non stéroidiens.

12.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

A ce jour, trés peu d’études ont été réalisées pour évaluer le potentiel de perturbation endocrinienne des
inhibiteurs de I'aromatase non stéroidiens. Les quelques études disponibles portent sur le létrozole. Elles
sont présentées dans les paragraphes suivants.

Pour évaluer les effets potentiels du Iétrozole sur le développement embryonnaire du médaka (Oryzias
latipes), des ceufs fécondés et des larves ont été exposés a des concentrations de 1 a 625 pg/l pendant
21 jours (Sun et collab., 2007a). Le taux et le moment d’éclosion des ceufs étaient altérés a des expositions
supérieures a 5 ug/l. Aucune déformation morphologique n’a été observée. Une diminution de la fécondité
(= 25 ug/l) et de la fertilité (= 5 pg/l), dépendante de la concentration d’exposition, suggére I'inhibition de la
croissance et de la maturation des ovocytes. Enfin, chez les males, aux concentrations de 25 et 625 ugl/l,
le létrozole a augmenté de maniere significative I'indice hépatosomatique et I'indice gonadosomatique a
augmenté a partir de 125 ug/l. Chez les femelles, l'indice hépatosomatique a diminué de maniére
significative a partir de 5 pg/l. L’ensemble de ces modifications ont donné lieu & en une augmentation du
nombre de méles & des concentrations supérieures a 5 pg/l de létrozole.

L’exposition pendant 60 jours d'alevins de carpes communes (Cyprinus carpio) a des concentrations de
200 mg/kg de Iétrozole mélangé a la nourriture a occasionné une masculinisation d’environ 98,5 % de la
population de poissons (Singh, 2013). Dans les mémes conditions expérimentales, ce pourcentage atteint
99,5 % chez des tilapias du Nil (Oreochromis niloticus).

Enfin, notons qu’aucune modification des concentrations de vitellogénine n'a été observée chez la truite
arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) exposée pendant deux semaines a des doses allant jusqu'a 1 mg/kg
de létrozole mélangé a la nourriture (Shilling et collab., 1999).

Selon les études résumées dans les paragraphes précédents, le létrozole pourrait présenter un potentiel

de perturbation endocrinienne pour les poissons. Le nombre de données est cependant limité pour
confirmer le potentiel de perturbation endocrinienne de cette substance.
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12.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les inhibiteurs
de I'aromatase non stéroidien dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des inhibiteurs de I'aromatase non stéroidiens pour I'environnement aquatique. En effet, les
études évaluant leur présence dans le milieu aquatique, leur devenir et leur potentiel toxique sont trés
limitées, voire inexistantes.

Selon les informations collectées dans la littérature, les inhibiteurs de I'aromatase non stéroidiens
pourraient étre retrouvés dans le milieu récepteur, a des teneurs équivalentes a celles mesurées dans les
influents et les effluents municipaux, ainsi que dans leurs milieux récepteurs. En effet, d’apres leurs
caractéristiques physicochimiques, ces substances apparaissent peu biodégradables et persistantes dans
I'environnement. Ces hypothéses devront toutefois étre vérifiées compte tenu du faible nombre de données
disponibles.

Peu d’études ont évalué le potentiel toxique du létrozole. Elles ont mis en évidence le potentiel de
perturbation endocrinienne de ce composé chez les poissons a de faibles teneurs. Il n’existe pas, a notre
connaissance, d’étude sur le potentiel toxique de I'anastrozole.
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13. INHIBITEURS DE LA TYROSINE KINASE (ERLOTINIB, IMATINIB,
LAPATINIB, SUNITINIB)

Les tyrosines kinases sont des enzymes impliquées dans la signalisation cellulaire en aval des facteurs de
croissance. Elles assurent le transfert d’'un groupement phosphate de I'adénosine triphosphate (ATP) vers
une protéine impliquée dans de nombreux processus de régulation cellulaire. L'activation des tyrosines
kinases permet d’'induire la prolifération et la croissance cellulaires, ainsi que de réprimer I'apoptose. En ce
qui concerne les cellules tumorales, elle permet également de promouvoir I'angiogenése (processus de
croissance de nouveaux vaisseaux sanguins) et la diffusion métastatique (dissémination de cellules a partir
d’une tumeur primaire vers des organes a distance) (Merlin, 2008).

Des 1988, il a été démontré que certains inhibiteurs des tyrosines kinases pouvaient étre assez spécifiques
dans leur mécanisme d’action pour cesser la prolifération des cellules cancéreuses. En particulier, I'étude
de la classe des 2-phénylamino-pyrimidine a abouti a la synthése de nouveaux composés qui interagissent
avec les récepteurs ATP des tyrosines kinases, notamment ceux liés aux facteurs de croissance dérivés
des plaquettes (PDGF). Ces inhibiteurs de tyrosine kinase se fixent de maniere compétitive sur les sites
de liaison de I'ATP et bloguent ainsi I'activation des tyrosines kinases. La signalisation cellulaire est alors
interrompue, ce qui empéche la prolifération cellulaire des cellules tumorales et la diffusion métastatique
(Constantine et Huggett, 2010).

Le mésylate d'imatinib!* ou simplement imatinib (CAS 152459-95-5; C20H31N7O) est utilisé pour le
traitement de la leucémie myéloide chronique. Il agit par compétition avec l'activité tyrosine kinase
constitutive de la protéine chimérique Bcr-Abl2 (protéine de fusion a activité tyrosine kinase élevée),
responsable de la prolifération des cellules leucémiques. L'imatinib se lie a la protéine Bcr-Abl et inhibe
son activité. Il en résulte une inhibition de la prolifération et de I'induction de I'apoptose dans les cellules
positives Bcr-Abl2, sans effet sur les cellules normales. Ce cytostatique est également utilisé dans le
traitement des tumeurs stromales gastro-intestinales, qui apparaissent en premier dans le stroma (ou tissus
conjonctifs) et dans un certain nombre d’autres affections malignes.

Le sunitinib (CAS 341031-54-7; C22H27FN4Oz2) est un inhibiteur des tyrosines kinases multicibles. C’est un
inhibiteur puissant de la phosphorylation de récepteurs variés : récepteurs vasculaires du facteur de
croissance endothélial (VEGF-R 1 et ?2) impliqués dans l'angiogeneése, récepteurs des facteurs de
croissance dérivés des plaquettes (PDGF-R a et ) impligués dans la croissance et la prolifération
cellulaire, et récepteurs du facteur de cellules souches (c-KIT), du facteur Fms-like tyrosine kinase-3
(FLT3), du facteur de stimulation des colonies (CSF-1R) et du facteur neurotrophique dérivé de la lignée
cellulaire gliale (RET) (CCO, 2015). En freinant la multiplication des vaisseaux sanguins qui alimentent les
cellules cancéreuses, le sunitinib concourt a réduire la taille des tumeurs. Le sunitinib est un médicament
destiné au traitement du cancer du rein avancé ou métastatique et des tumeurs stromales digestives, en
cas d’échec de I'imatinib.

L’erlotinib (CAS 183321-74-6; C22H23N304) est un inhibiteur sélectif de la tyrosine kinase du récepteur du
facteur de croissance épidermique de type 1 (epidermal growth factor receptor ou EGFR). Il bloque la
transduction du signal et la multiplication cellulaire (Xie, 2012). Il estindiqué en premiére ligne de traitement
des formes localement avancées ou métastatiques du cancer bronchique non a petites cellules (CBNPC)
chez les patients présentant des mutations activatrices du facteur de croissance épidermique.

Le lapatinib (CAS 231277-92-2; C29H26CIFN4O4S) inhibe la phosphorylation des récepteurs des facteurs
de croissance épidermique (EGFR et HER2/neu). Il est utilisé pour traiter le cancer du sein avancé ou
métastatique chez des patients qui ont une surexpression de I'antigéne HER2 (ErbB2) et qui ont déja recu
un traitement par anthracycline.

11 4-[(4-méthyl-1-pipérazinyl)méthyl]-N-[4-méthyl-3-[[4-(3-pyridinyl)-2-pyrimidinylJamino]-phenyl]benzamide
méthanesulfonate
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13.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des inhibiteurs de la tyrosine kinase sont résumées dans le

tableau 43.

Tableau 43 — Propriétés physicochimiques des inhibiteurs de la tyrosine kinase.

Propriété Imatinib Sunitinib
Poids moléculaire 493,60 398.47
(g/mol)
|Og Koe 3,01 3,1
|Og Koc 6,52 5,14
Pression de 4,84E-15 1,68E-12
vapeur (Pa)
Solubilité (mg/l) 2,1 6,33
Structure
moléculaire
Propriété Erlotinib Lapatinib
Poids moléculaire 393,44 581.06
(g/mol)
|Og Koe 2,69 5,29
|Og Koc 2,64 4,65 a 6,12
Pression de 9,41E-09 217E-15
vapeur (Pa)
Solubilité (mg/l) 14,02 6,67E-02
. CH,
G ONN o
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Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

13.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

L'imatinib est principalement métabolisé par les cytochromes CYP3A4 et CYP3A5. D’autres enzymes du
cytochrome P450, comme CYP1A2, CYP2D6, CYP2C9 et CYP2C19, jouent un réle mineur dans son
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métabolisme (HSDB, 2019). Son principal métabolite actif est le dérivé de la pipérazine N-déméthylé
(CGP 74588), formé essentiellement par le CYP3A4. Dans les sept jours suivant son administration,
environ 68 % de la dose regue sont excrétés dans les feces et 13 %, dans les urines. De ce pourcentage,
20 % sont retrouvés sous forme inchangée dans les féces et 5 %, dans les urines.

Le sunitinib est métabolisé principalement par le cytochrome P450 (CYP) 3A4 en plusieurs métabolites
(HSDB, 2019). Environ 61 % de la dose orale de sunitinib sont excrétés dans les feces et 16 % sont
éliminés dans les urines, principalement sous forme de sunitinib et de son métabolite primaire, un dérivé
N-déséthyl. Des métabolites secondaires peuvent également se retrouver dans l'urine et les matieres
fécales, mais ils ne sont généralement pas mesurés dans le plasma.

Dans le plasma, lerlotinib est principalement retrouvé sous forme inchangée; son métabolite
pharmacologiquement actif M14 représente environ 5 %. La majorité de la dose administrée est excrétée
dans les feces (83 = 6,8 %), un faible pourcentage étant excrété dans les urines (8,1 + 2,8 %). Les
métabolites identifiés représentent plus de 90 % de ce qui est récupéré dans l'urine et les féces (HSDB,
2019). Moins de 2 % de I'erlotinib sont retrouvés sous forme inchangée, ce qui démontre que I'erlotinib est
principalement éliminé par métabolisation.

Tout comme pour les autres inhibiteurs de la tyrosine kinase, le cytochrome CYP3A4 est la principale
enzyme responsable du métabolisme du lapatinib, bien que d’autres complexes enzymatiques (CYP3A5,
CYP2C8, CYP1A2, CYP2D6, CYP2C9 et CYP2C19) puissent étre impliqués dans une moindre mesure
(HSDB, 2019). Les principaux métabolites sont I'acide carboxyliqgue GW42393 et le phénol O-désalkylé
GW690006. Ce dernier produit une inhibition équivalente au lapatinib de la croissance des cellules
tumorales ErbB1, mais est environ 100 fois moins puissant chez les cellules tumorales ErbB2. GW42393
est environ 40 fois moins puissant que le lapatinib chez les cellules tumorales ErbB1 et ErbB2. Ainsi, les
métabolites sont peu susceptibles de contribuer a I'activité biologique du lapatinib. Le lapatinib est
principalement excrété dans les féces aprés son administration par voie orale, avec trés peu d’excrétion
urinaire (£ 2 %). De la quantité excrétée, la molécule mére représente, en moyenne, 27 % (entre 3 et 67 %)
de la dose orale administrée.

13.3 Devenir dans I’'environnement

Des essais menés en laboratoire afin de déterminer le mode de conservation de I'imatinib indiquent que
cette substance serait résistante a la photolyse, a I'hydrolyse (Alkharfy et collab., 2013) et a la
biodégradation (Alkharfy et collab., 2013; Nageswari et collab., 2012; Szczepek et collab., 2007).
Cependant, a notre connaissance, aucune étude n’'a cherché a caractériser le comportement des
inhibiteurs de tyrosine kinase dans les stations de traitement des eaux usées municipales et dans
I'environnement aquatique. Seule une étude a évalué l'effet de méthodes de traitement des eaux usées
sur le devenir de I'erlotinib. Les résultats de cette étude sont présentés ci-dessous.

Negreira et ses collaborateurs (2015c) ont étudié le comportement de I'erlotinib en présence d’eau chlorée,
les procédés de chloration normalement utilisés dans les stations de traitement des eaux usées et dans le
prétraitement des effluents dans les hdpitaux pouvant générés des produits de transformation chlorés
pouvant présenter une toxicité accrue par rapport au composé parent. L'approche a permis la détection de
19 produits de transformation, dont 18 étaient décrits pour la premiére fois. Parmi ceux-ci, Six composés
présentaient des atomes de chlore dans leurs structures, tandis que les autres produits de transformation
impliquaient des réactions d’hydroxylation et d’oxydation. La concentration d’erlotinib a chuté de 100 a
5,2 ug/l en une heure dans une eau chlorée tamponnée a un pH de 7,0, ce qui représente une dégradation
de 95 %. Aucune élimination de l'erlotinib n'a été observée dans les échantillons de référence, ce qui
signifie que le processus de dégradation observé est relié a la présence de chlore libre. Le résultat est
Iégérement différent dans des conditions plus réalistes, soit dans un échantillon d’influent d’'une station de
traitement d’'eaux usées située en Catalogne (Espagne) dans lequel une concentration de 100 g/l
d’erlotinib a été ajoutée en présence de 1 mg/l de chlore libre. Aprés une heure de réaction, la concentration
en erlotinib a diminué d’environ 40 %. Un temps de contact plus élevé n’a pas permis de diminuer
davantage les teneurs en erlotinib. Ceci peut s’expliquer par la présence de matieres organiques dans
l'influent, qui a pu entrer en compétition avec le chlore libre.
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13.4 Concentrations environnementales

Peu d’études portant sur la présence des inhibiteurs de la tyrosine kinase dans I'environnement aquatique
ont été répertoriées dans la littérature consultée. Ces études sont présentées dans les paragraphes
suivants.

En Espagne, I'erlotinib n'a pas été détecté (LD < 0,1 ng/l) dans I'effluent d’'un hépital de Valence (Olalla et
collab., 2018). Ce cytostatique a été mesuré a une teneur de 5,5 + 0,3 ng/l dans I'effluent d'un hdpital de
Barcelone (Isidori et collab., 2016a). Dans les eaux de l'usine de traitement des eaux municipales du
secteur, les teneurs dans l'influent s’élevaient a 7,2 + 0,6 ng/l, et elles étaient de 3,3 + 0,1 ng/l a I'effluent.
Une teneur de 3,9 ng/l en erlotinib a été mesurée dans les eaux de la riviere Besos et de ses tributaires,
en Espagne (Franquet-Griell et collab., 2017b). En Slovénie, l'erlotinib a été mesuré a une teneur de
4,0 £ 0,2 ng/l dans l'effluent d’un hépital de Ljubljana (Isidori et collab., 2016a). Les teneurs dans l'influent
de l'usine de traitement des eaux municipales du secteur étaient de 8,1 + 2,2 ng/l, et de 3,8 £ 0,3 ng/l a
I'effluent.

En Espagne, les teneurs en imatinib dans les eaux usées d’un hopital de Valence étaient comprises entre
la limite de détection de la méthode d’analyse (< 22 ng/l) et 577 ng/l (Olalla et collab., 2018). L'imatinib n'a
pas été détecté dans un effluent hospitalier (LD < 54 ng/l) ni dans l'influent (LD < 54 ng/l) et I'effluent
(LD < 36 ng/l) d’'une usine de traitement des eaux usées municipales de Barcelone, en Espagne (Isidori et
collab., 2016a). Ce composé n’a pas non plus été détecté dans un effluent hospitalier (LD < 54 ng/l), ni &
linfluent (LD < 54 ng/l) et a I'effluent (LD < 36 ng/l) d’'usine de traitement des eaux usées municipales de
Ljubljana, en Slovénie (Isidori et collab., 2016a).

Les concentrations en inhibiteurs de la tyrosine kinase mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des
influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur sont
résumées au tableau 44.

Tableau 44 — Concentrations en inhibiteurs de la tyrosine kinase mesurées dans des effluents hospitaliers,
dans des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu
récepteur.

Matrice Localisation e A Référence
(ng/)
Erlotinib
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,1 Olalla et collab., 2018
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne 55+0,3 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne 7,2+0,6 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne 3,3+0,1 Isidori et collab., 2016a
Eaux de surface R!viérg Besos et ses 39 Franquet-Griell et collab.,
tributaires, Espagne ' 2017b
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 40+£0,2 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 8,1+272 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie 3,8+0,3 Isidori et collab., 2016a
Imatinib
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <22a577 Olalla et collab., 2018

Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <54 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <54 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne < 36 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie <54 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <54 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie < 36 Isidori et collab., 2016a
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Ces études ont mis en évidence la présence de I'erlotinib et de I'imatinib dans des rejets hospitaliers ainsi
gue dans des eaux usées municipales en Europe. D’'aprés ces quelques données, il semble que I'erlotinib
puisse se retrouver dans les eaux des effluents municipaux, ce qui ne serait pas le cas de I'imatinib.
Cependant, le nombre de données disponible est limité. De nouvelles études sont nécessaires pour
comprendre le devenir de ces cytostatiques dans les stations de traitement des eaux usées municipales et
établir leur présence dans les milieux aquatiques.

13.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

D’apres leurs caractéristiques physicochimiques, des FBC ont été estimés pour les différents inhibiteurs
de tyrosine kinase : 41,69 pour l'imatinib, 20,96 pour le sunitinib, 27,91 pour I'erlotinib et 1 127 pour la
lapatinib. Ces données suggerent que le potentiel de bioconcentration des inhibiteurs de la tyrosine kinase
dans les organismes aquatiques est de modéré a élevé (ChemSpider, 2019; Booker et collab., 2014).
Toutefois, aucune étude expérimentale permettant de valider ces estimations n’a été répertoriée dans la
littérature consultée.

13.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

13.6.1 Potentiel toxique

Le tableau 45 présente les quelques données de toxicité standards disponibles pour les effets des
inhibiteurs de la tyrosine kinase pour les organismes aquatiques. A notre connaissance, il n'existe pas de
donnée pour le lapatinib.

Tableau 45 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels des inhibiteurs de la tyrosine
kinase pour les organismes aquatiques.

: X Durée Valeur a5
Organisme Parametre d’exposition (ma/l) Référence
Erlotinib
Selenastrum CSEO 72 heures 0,14 FASS, 2011

capricornutum (croissance)
Truite arc-en-ciel CSEO .
(Oncorhynchus : 14 jours 0,02 FASS, 2011
; (survie)
myKkiss)
Imatinib
Lo . CEso . Bialk-Bielinska et
Vibrio fischeri (bioluminescence) 30 minutes 23,06 collab., 2017
CEso 5,36
(croissance)
CEz0 3,81
(croissance)
Synechococcus CEwo Brezovsek et
leopoliensis (croissance) 72 heures 312 collab., 2014
CMEO 4,00
(croissance)
CSEO 3,84
(croissance)
CE
(Cmiss;‘ce) o Harris, 2015
Raphidocelis CE1o ’
. ) 72 heures 1,43
subcapitata (croissance)
CEso 508 Bialk-Bielinska et
(croissance) ' collab., 2017
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3 . Durée Valeur "
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
CEso 2,29
(croissance)
CE20 117
(croissance) '
Raphidocelis CEuwo Brezovsek et
subcapitata (croissance) 72 heures 0,79 collab., 2014
CMEO
(croissance) 1,19
CSEO
(croissance) 0,38
. CEso . Bialk-Bielinska et
Lemna minor (croissance) 7 jours 61,05 collab., 2017
CEso 11,97 Parrella et collab.,
(immobilisation) 2014b
48 heures 65,78
Daphnia magna CEuwo Harris, 2015
. o 17,93
(immobilisation)
CEso 24 heures > 100 Bialk-Bielinska et
(immobilisation) 48 heures 72,43 collab., 2017
CLso 24 heures 3,82
CSEO
(croissance) 0,07
CMEO 0.15
Brachionus calyciflorus (Crogszance) ’ Parrella et collab.,
y =50 48 heures 0,74 2014b
(croissance)
CE20 0,26
(croissance)
CE1o 0,14
(croissance)
Ceriodaphnia dubia Clso 24 heures 31,92 Parrella et collab.,
2014b
Thamnocephalus Parrella et collab.,
platyurus Clso 24 heures 43,27 2014b
CLso
(adultes) 96 heures 70,8
CMEO
Poisson-zebre (Danio | (survie des adultes) 96 heures 10 Kovécs et collab.,
rerio) 48 heures 158,3 2016
ClLso 72 heures 141,6
(embryons) 96 heures 118
120 heures 65,9
CSEO 20
Xenopus laevis (survie) 96 heures Isidori et collab.,
CSEO 20 2016b
(croissance)
Sunitinib
Clso 0,48 .
: , ’ Constantine et
Daphnia magna CSEQ 21 jours 0.40 Huggett, 2010
(survie)
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i . Durée Valeur Y
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mg/l)
ClLso 1,0 Constantine et
Ceriodaphnia dubia CSEO 7 jours 0,66 Huggett, 2010
(survie)

CEu1o : concentration d’une substance qui a des effets sur 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’une substance qui a des effets sur 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’'une substance qui a des effets sur 50 % des organismes d'essai
CLso : concentration |étale d’une substance pour 50 % des organismes d’essai

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé.

Les données recueillies dans la littérature montrent les inhibiteurs de la tyrosine kinase étudiés peuvent
engendrer une toxicité aux concentrations pouvant étre retrouvées dans les effluents des stations de
traitement des eaux usées municipales ou dans leur milieu récepteur. De fagon générale, la croissance
semble étre un parameétre plus sensible, comparativement a la survie des organismes exposés. La toxicité
des inhibiteurs de la tyrosine kinase pourrait s’expliquer par leur mode d’action particulier. En effet, puisque
l'activation des tyrosines kinases permet d’induire la prolifération et la croissance cellulaire, en plus de
réprimer I'apoptose, une inhibition de ces enzymes engendrera nécessairement un effet au niveau
cellulaire. Comme ces enzymes sont présentes autant dans les cellules végétales qu'animales
(Bialk-Bielinska et collab., 2017), cela pourrait expliquer le potentiel toxique observé sur les organismes
aguatiques exposeés.

Quelques études se sont penchées sur les effets des inhibiteurs de la tyrosine kinase sur des parametres
d’effets sous-létaux. Elles sont présentées dans les paragraphes suivants.

La cytotoxicité de I'imatinib a été évaluée sur une lignée cellulaire de foie de poisson-zébre (ZFL), en
réalisant le test MTT (Novak et collab., 2017a). Le test MTT est fondé sur I'absorption du bromure de
3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium et sur son clivage dans la mitochondrie des cellules
vivantes. Les cellules mortes ne sont pas en mesure de réaliser ces activités. Des CEso de 21,8, 9,1, 6,2
et 4,04 mg/l ont été obtenues pour des temps d’exposition respectifs de 4, 24, 48 et 72 heures.

Yan et ses collaborateurs (2017) ont évalué l'effet d'une exposition de 12 heures a l'imatinib sur le
comportement alimentaire du rotifére Brachionus calyciflorus. Les taux de filtration et d’ingestion d’algues
ont significativement diminué dés 0,12 ug/l. Les taux de filtration et d'ingestion des rotiféres sont demeurés
significativement inférieurs a ceux du groupe témoin apres leur transfert dans un milieu propre aprés une
exposition a 1 200 pg/l. L’'entrée de contaminants dans le milieu aquatique se manifestant souvent par des
ajouts sporadiques, les auteurs ont exposé a nouveau ces rotiféres a une concentration de 1 200 ug/l. Les
taux de filtration et d’'ingestion, qui avaient chuté de 57 % lors d’'une exposition unique, s'établissaient a
27 % apres la deuxieme exposition. Pour expliquer la modification du comportement alimentaire observée
chez les rotiferes exposés a I'imatinib, les auteurs ont analysé l'activité de I'acétylcholinestérase (AchE)
ainsi que les niveaux de dérivés réactifs a I'oxygene (DRO). L'imatinib a inhibé de fagon significative
l'activité de I'AchE aprés des expositions simples ou répétées. Par contre, ils ont constaté que I'activité de
'AchE augmentait aprés le transfert des organismes en milieu propre. Pour ce qui est des DRO, une
augmentation significative a uniquement été observée aprés une exposition répétée. L'augmentation des
DRO pourrait engendrer des dommages cellulaires, causés par un stress oxydatif, chez les organismes
eXPoseés.

13.6.2 Potentiel génotoxique

Les données rapportant des effets génotoxiques chez les organismes aquatiques exposés aux inhibiteurs
de la tyrosine kinase, qui sont résumées dans le tableau 46, sont limitées a une seule substance, I'imatinib.
La sensibilité de 'ADN a ce cytostatique varie selon les espéeces. Le potentiel de génotoxicité est plus élevé
chez les invertébrés aquatiques, en particulier Daphnia magna et Ceriodaphnia dubia, des dommages a
'ADN étant observés a des concentrations telles que celles pouvant étre mesurées dans les effluents
hospitaliers, les usines de traitement d’eaux usées et le milieu récepteur.
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Novak et ses collaborateurs (2017a) ont évalué la génotoxicité de I'imatinib sur une lignée cellulaire de foie
de poisson-zebre (ZFL). Des dommages a 'ADN (essai COMET) ont été observés aprés quatre heures
d’exposition a une concentration de 0,1 mg/l, aprés 24 heures d’exposition a une concentration de 1 mg/l
et aprés 72 heures d’exposition a une concentration de 0,01 mg/l. L'apparition de micronoyaux a aussi été
observée aprés 72 heures d’exposition a une concentration de 1 mg/l d'imatinib.

Tableau 46 — Génotoxicité des inhibiteurs de la tyrosine kinase pour les organismes aquatiques.

Organisme

Paramétre

Durée
d’expositio
n

Valeur
(mg/l)

Référence

Imatinib

Escherichia coli

CSEO
(génotoxicité)

2 heures

Parrella et collab.,
2015

Salmonella typhimurium,
souche TA 97a

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

48 heures

25000

Novak et collab.,
2017a

Salmonella typhimurium,
souche TA 98

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

72 heures

2,20

Parrella et collab.,
2015

Salmonella typhimurium,
souche TA 98

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

72 heures

25000

25000

Novak et collab.,
2017a

Salmonella typhimurium,
souche TA 100

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

48 heures

25000

25000

Novak et collab.,
2017a

Salmonella typhimurium,
souche TA 100

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

72 heures

2,20

0,74

Parrella et collab.,
2015
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Organisme

Paramétre

Durée
d’expositio
n

Valeur
(mg/l)

Référence

Salmonella typhimurium,
souche TA 102

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

48 heures

25000

25000

Novak et collab.,
2017a

Salmonella typhimurium,
souche TA 135

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

48 heures

25000

25000

Novak et collab.,
2017a

Daphnia magna

CSEO
(dommages a I'ADN)

CMEO
(dommages a I'ADN)

24 heures

0,0002

0,002

Parrella et collab.,
2015

Ceriodaphnia dubia

CSEO
(dommages a 'ADN)

CMEO
(dommages a 'ADN)

24 heures

0,00003

0,0003

Parrella et collab.,
2015

Poisson-zebre (Danio
rerio)

CMEO
(malformations)

120 heures

100

Kovacs et collab.,
2016

Xenopus laevis

CSEO
(malformations)

CMEO
(malformations)

96 heures

2

20

Isidori et collab.,
2016b

CMEO : concentration minimale avec effet observé
CSEO : concentration sans effet observé
MGC : concentration minimale avec effets génotoxiques

13.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Quelques études ont évalué le potentiel de perturbation endocrinienne des inhibiteurs de la tyrosine kinase
chez les organismes aquatiques. Toutes les données disponibles sont résumées au tableau 47. A notre
connaissance, il n’existe pas de donnée pour le lapatinib.

D’apres ces données, les inhibiteurs de la tyrosine kinase semblent induire de la perturbation endocrinienne
chez la daphnie (Daphnia magna) et la cériodaphnie (Ceriodaphnia dubia), deux microcrustacés, a des
concentrations de 'ordre de quelques dizaines a quelques centaines de microgrammes par litre (ug/l). Le
nombre de données est cependant limité et ne permet pas de confirmer le potentiel de perturbation
endocrinienne des inhibiteurs de la tyrosine kinase pour ces organismes. Par ailleurs, du fait de leur mode
d’'action, des études complémentaires apparaissent nécessaires pour déterminer le potentiel de
perturbation endocrinienne de ces cytostatiques pour différentes catégories d'organismes.
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Tableau 47 — Potentiel de perturbation endocrinienne des inhibiteurs de la tyrosine kinase pour les
organismes aquatiques.

: \ Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
Erlotinib
Daphnia magna CSEO 21 jours 0.7 FASS, 2011
(reproduction)
Imatinib
CEso
Sacchargmyces (potentiel 16 heures 6,10E-08 Parrella et
cerevisiae - collab., 2014a
cestrogénique)
CSEO
(reproduction) 0,00298
CMEO
(reproduction) 0,00954
: CEso - Parrella et
Daphnia magna (reproduction) 21 jours 0,308 collab., 2014b
CEzo
(reproduction) 003162
CEuwo
(reproduction) 0,00837
CSEO
(reproduction) 0,00027
CMEO
(reproduction) 0.00087
. . . CEso . Parrella et
Ceriodaphnia dubia (reproduction) 7 jours 0,115 collab.. 2014b
CE2o
(reproduction) 0,003
CEwo
(reproduction) 0,00043
Sunitinib
CMEO 0.40
Daphnia maana (reproduction) 21 iours ' Constantine et
P g CSEO J 020 Huggett, 2010
(reproduction) '
CMEO 0.66
Ceriodaphnia dubia (reproduction) 7 iours ' Constantine et
P CSEO J 032 Huggett, 2010
(reproduction) '

CE1o : concentration d’'une substance qui a des effets sur 10 % des organismes d'essai
CE2o : concentration d’une substance qui a des effets sur 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’une substance qui a des effets sur 50 % des organismes d’essai
CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé
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13.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les inhibiteurs
de la tyrosine kinase dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des inhibiteurs de la tyrosine kinase pour I'environnement aquatique.

D’apreés les informations collectées dans la littérature, les traitements utilisés dans les stations de traitement
des eaux usées municipales semblent étre en mesure d'abaisser en partie les concentrations des
inhibiteurs de tyrosine kinase. Toutefois, les données disponibles sont peu nombreuses et portent
uniquement sur les molécules meéres. Le devenir des métabolites de ces cytostatiques ne semble pas avoir
été documenté. De nouvelles études sont donc nécessaires pour comprendre le devenir de ces
cytostatiques et celui de leurs métabolites dans les stations de traitement des eaux usées municipales et
établir leur présence dans les milieux aquatiques.

Les facteurs de bioconcentration estimés indiquent que le potentiel de bioconcentration des inhibiteurs de
la tyrosine kinase dans les organismes aquatiques serait de modéré a élevé. Toutefois, aucune étude
expérimentale n’a permis de valider ces estimations.

Enfin, peu d'études ont évalué le potentiel toxique des inhibiteurs de la tyrosine kinase pour les organismes
aquatiques. Les quelques données disponibles indiquent que si ces cytostatiques sont présents dans les
milieux aquatiques, ils sont susceptibles d'avoir des effets génotoxiques et d’'induire de la perturbation
endocrinienne chez les organismes aquatiques. Ces hypothéses doivent étre validées par la réalisation
d’études complémentaires portant sur 'ensemble de ces cytostatiques.
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14. INHIBITEURS DE LA TOPOISOMERASE DE TYPE | (DERIVES DE
CAMPTOTHECINE)

Les topoisomérases, de types | et ll, sont des enzymes qui contrblent I'enroulement de '’'ADN avant sa
transcription ou sa réplication. En effet, au fur et a mesure que I’ADN polymérase synthétise une nouvelle
chaine d’ADN, elle « tire » et « débobine » la molécule d’ADN a transcrire. Il en résulte un phénomeéne de
torsion. Les topoisomérases de types| etll vont pouvoir empécher la formation de cette tension
problématique en générant des coupures transitoires dans I’ADN et en catalysant le passage des segments
d’ADN a travers ces coupures avant de les refermer. En fonction de leur mode de coupure, elles sont
classées en deux groupes : 1) les ADN topoisomérases de type |, qui opérent une coupure simple brin de
la double hélice de 'ADN et permettent ainsi une relaxation de la torsion accumulée dans la molécule;
2) les ADN topoisomérases de type Il, qui réalisent une coupure double-brin de I'’ADN (figure 11).

Les inhibiteurs de topoisomérase sont des cytostatiques congus pour inhiber I'action des topoisomérases.
Les inhibiteurs de topoisomérase de type | (figure 11) inhibent la ressoudure des deux extrémités du brin
d’ADN, maintenues par I'enzyme. lIs induisent ainsi un arrét de la division cellulaire au niveau de la phase S
du cycle cellulaire, phase de duplication du génome.

Figure1l - Mode de fonctionnement de Ila topoisomérase de typel (tirée de
http://www.oncoprof.net/Generale2000/g09 Chimiotherapie/g09 ct08.php).

La camptothécine (CAS 7689-03-4; C20H16N204) est un alcaloide pentacyclique isolé de Camptotheca
acuminata, un arbre ornemental trés répandu en Chine. Cette molécule agit sur la topoisomérase de type |
en formant un complexe stable avec I'enzyme et le brin d’ADN avec lequel cette derniere est fixée. La
camptothécine est trop toxique pour étre utilisée directement. Elle a cependant permis la synthése de
dérivés utilisés aujourd’hui contre le cancer : I'irinotécan (CAS 97682-44-5; Ca3H3sN4Os) et le topotécan
(CAS 123948-87-8; C23H23N30s). L'irinotécan est utilisé dans le traitement des cancers colorectaux. Le
topotécan s'utilise pour soigner un certain type de cancer des ovaires et du poumon.
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14.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des inhibiteurs de la topoisomérase de type | sont résumées dans
le tableau 48.

Tableau 48 — Propriétés physicochimiques des inhibiteurs de la topoisomérase de type |I.

Propriété Irinotécan Topotécan
Poids moléculaire 586,68 421,45
(g/mol)

log Koe 3,2a3,9 -0,88
|Og Koc - 4,20
Pression de _ 4.69E-16
vapeur (Pa)

Solubilité (mg/l) - 2 350
Structure

moléculaire

—: données non disponibles
Sources : HSDB, 2019 et Kimmerer et collab., 2016

14.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

La métabolisation de l'irinotécan est complexe puisqu’il s'agit d’'un modele d’élimination biphasique ou
triphasique. Ce modéle est schématisé a la figure 12.

L'absorption de l'irinotécan et son transport dans le foie sont facilités par les transporteurs suivants :
SLCO1B1 (solute carrier organic anion transporter family, member 1B1), ABCB1 (ATP-binding cassette,
sub-family B, member 1), ABCC1 (ATP-binding cassette, sub-family C, member 1), ABCC2 (ATP-binding
cassette, sub-family C, member 2) et ABCG2 (ATP-binding cassette, sub-family G, member 2) (Whirl-
Carrillo et collab., 2012). Plus précisément, ABCB1 est présent sur la membrane biliaire et est responsable
du transport d’irinotécan et de son métabolite actif, le SN-38, dans le foie.

Dans le foie, [lirinotécan est métabolisé et converti en SN-38 par hydrolyse par des
carboxylestérases (CES). CES1 et CES2 ayant une faible affinité pour I'irinotécan, le pourcentage de ce
cytostatique converti en SN-38 actif est faible (< 3 %). SN-38 est ensuite glucoronisé et détoxifié dans le
foie par conjugaison par la glucuronosyltransférase = UGT1Al  (uridine  diphosphate
glucoronosyltransférase 1A1), qui libere le métabolite SN-38G dans les intestins pour élimination. Environ
70 % du métabolite SN-38 sont transformés en SN-38G, qui a une faible activité antitumorale (1 %). Dans
l'intestin, les béta-glucoronidases bactériennes peuvent inverser la réaction et transformer le SN-38G
inactif sous sa forme active SN-38.

L'irinotécan peut également étre métabolisé dans le foie par le cytochrome CYP3A4 (HSDB, 2019).
L'oxydation de I'irinotécan entraine alors la formation de métabolites inactifs : APC (acide 7-éthyl-10-[4-N-
(acide 5-aminopentanoique)-1-pipéridino]  carbonyloxycamptothécine) et  NPC  (7-éthyl-10-[4-

131



(1-pipéridino)-1-amino] carbonyloxycamptothécine). Le NPC peut ensuite étre métabolisé en SN-38
par CES1 et CES2.

L'excrétion urinaire de l'irinotécan représente de 17 a 25 % de la dose regue, 24 heures aprés son

administration. Un faible pourcentage est retrouvé sous forme de métabolite SN-38 (0,5 %). Le reste est
excrété par les feces, que ce soit sous forme de la molécule mere, de SN-38 ou de SN-38G.
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Figure 12 — Transformation de la molécule d'irinotécan dans [l'organisme (adaptée de
https://www.pharmgkb.org).

Aprés administration par voie orale, environ 57 % d’'une dose de topotécan administrée quotidiennement
pendant cing jours sont excrétés dans l'urine. De ce pourcentage, 20 % sont excrétés sous forme
inchangée, tandis que 2 % sont excrétés sous forme de N-déméthyl-topotécan. Aprés administration par
intraveineuse, environ 74 % de la dose sont excrétés, essentiellement sous forme inchangée (51 % dans
les urines et 18 % dans les feces). De 2 a 3 % sont retrouvés sous forme métabolisée dans les féces

(HSDB, 2019).
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14.3 Devenir dans I’'environnement

Le devenir dans les eaux usées municipales et dans le milieu aquatique des inhibiteurs de la topoisomérase
de type | a été trés peu étudié jusqu’a ce jour. Les quelques données disponibles sont présentées ci-apres.

Compte tenu de sa forte solubilité, le topotécan devrait se retrouver principalement dans la phase aqueuse
en cas de rejet en milieu aquatique. D'apres son Koc estimé, il ne devrait pas s’adsorber aux matiéres en
suspension et aux sédiments. Aucune donnée expérimentale ne permet de confirmer cette hypothese. II
n'existe pas, a notre connaissance, d'information sur son devenir dans les stations de traitement des eaux
usées municipales.

Franquet-Griell et ses collaborateurs (2017a) ont démontré que l'irinotécan est sujet a I'’hydrolyse. En effet,
90 % d'une solution de 50 ug/l a été dégradée aprés cing minutes en solution. Aucune hydrolyse
supplémentaire n'a été observée aprés 48 heures en solution. D’apres les résultats de cette étude, I'irinotécan
est également facilement éliminé a la suite d’irradiation en présence d’'UV/H203, une concentration de 50 ug/l
étant totalement dégradée aprés une minute d'exposition (Franquet-Griell et collab., 2017a).

14.4 Concentrations environnementales

A notre connaissance, quelques études ont cherché a évaluer la présence de l'irinotécan dans les effluents
hospitaliers et municipaux afin de définir les risques de contamination des milieux aguatiques. Les résultats
de ces études sont présentés dans le paragraphe ci-dessous. Aucune étude n’est disponible pour le
topotécan.

Au Canada, Rabii et ses collaborateurs (2014) n'ont pas détecté d'irinotécan dans l'influent et I'effluent
(LD < 19 ng/l) de trois usines de traitement des eaux municipales localisées dans la région de Montréal. En
Espagne, dans I'effluent d’'un hopital de Valence, les teneurs en irinotécan étaient comprises entre la limite
de détection de la méthode d’analyse (< 0,1 ng/l) et 273 ng/l (Olalla et collab., 2018). L'irinotécan a été mesuré
dans les effluents de deux hdpitaux situés en Catalogne, a des concentrations allant jusqu'a 0,73 ug/l
(moyenne de 0,08 ug/l; médiane de 0,02 ug/l) (Gémez-Canela et collab., 2014). Ce composé n’a cependant
pas été détecté dans les rejets des usines de traitement des eaux municipales localisées a proximité
(LD < 0,004 ug/l). Toujours en Espagne, lirinotécan n'a pas été détecté dans un effluent hospitalier
(LD < 1,4 ng/l) ni a linfluent (LD < 1,4 ng/l) et a l'effluent (LD < 0,4 ng/l) de l'usine de traitement des eaux
usées municipales de Barcelone (Isidori et collab., 2016a). L'irinotécan n'a pas non plus été détecté dans
l'influent (LD < 1,12 ng/l) et I'effluent (LD < 1,12 ng/l) de la station de traitement des eaux usées municipales
de Séville (Martin et collab., 2014; 2011) ni dans les eaux de surface des riviéres avoisinantes (LD < 0,9 ng/l)
(Martin et collab., 2011). Il en est de méme (LD < 9,9 ng/l) dans les eaux de la riviere Besos et de ses
tributaires, en Espagne (Franquet-Griell et collab., 2017b). Enfin, en Slovénie, l'irinotécan a été mesuré a une
teneur de 9,2 + 2,4 ng/l dans l'effluent d’'un hépital de Ljubljana (Isidori et collab., 2016a). Dans l'usine de
traitement des eaux municipales du secteur, les teneurs dans les eaux usées a linfluent étaient de
49 + 10 ng/l, mais ce composé n’était pas détecté a I'effluent (LD < 0,4 ng/l).

Les concentrations en inhibiteurs de la topoisomérase de type | mesurées dans des effluents hospitaliers,

dans des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu
récepteur sont résumées dans le tableau 49.

133



Tableau 49 — Concentrations en inhibiteurs de la topoisomérase de type | mesurées dans des effluents
hospitaliers, dans des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans
le milieu récepteur.

Matrice Localisation e A Référence
(ng/)
Irinotécan
Influents municipaux Montréal, Canada <19 Rabii et collab., 2014
Effluents municipaux Montréal, Canada <19 Rabii et collab., 2014
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,1a273 Olalla et collab., 2018
Effluents municipaux | Catalogne, Espagne <4 GOmez-Canela et collab., 2014
Moyenne : 80
Effluents hospitaliers | Catalogne, Espagne Médiane : 20 GOmez-Canela et collab., 2014
Maximum : 730

Effluents hospitaliers | Barcelone, Espagne <14 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux | Barcelone, Espagne <14 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux | Barcelone, Espagne <04 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Séville, Espagne <1,12 Martin et collab., 2014; 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne <112 Martin et collab., 2014; 2011

Eaux de surface Séville, Espagne <09 Martin et collab., 2011

Eaux de surface R!V|er¢ Besos et ses <99 Franquet-Griell et collab., 2017b

tributaires, Espagne

Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 9,2+2/4 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 49+ 10 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <04 Isidori et collab., 2016a

D’apres les données disponibles, il semble que l'irinotécan puisse se retrouver dans les eaux des effluents
hospitaliers ou de stations de traitement des eaux usées municipales. L'irinotécan n'a été mesuré dans leur
milieu récepteur. Cependant, le nombre de données disponible est limité. De nouvelles études sont
nécessaires pour comprendre le devenir de ce cytostatique dans les stations de traitement des eaux usées
et établir sa présence dans les milieux aquatiques.

14.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Un FBC estimé de 3,16 suggere que le potentiel de bioconcentration du topotécan dans les organismes
aquatiques est faible (ChemSpider, 2019). Aucune donnée expérimentale n’est disponible.

Aucune information sur la bioaccumulation de lirinotécan dans les organismes aquatiques n'a été
répertoriée dans la littérature.

14.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

Aucune donnée de tloxicité n'a été répertoriée dans la littérature en ce qui concerne les inhibiteurs de la
topoisomérase de type I.

14.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les inhibiteurs
de latopoisomérase de type | dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des inhibiteurs de la topoisomérase de type | pour I'environnement aquatique. En effet, les
études évaluant le devenir de ces cytostatiques, leur présence dans I'environnement ainsi que leur potentiel
toxique sont trés limitées, voire inexistantes. Des études complémentaires sont donc nécessaires.
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15. INHIBITEUR DE LA TOPOISOMERASE DE TYPE Il — DERIVES DE LA
PODOPHYLLOTOXINE (ETOPOSIDE, TENIPOSIDE, AMSACRINE)

Les inhibiteurs de topoisomérase de type Il se placent dans les sillons de 'ADN et forment un complexe
avec I'ADN et la topoisomérase de type Il, ce qui blogue la transcription de I’ADN et, donc, la prolifération
cellulaire.

L'étoposide est une substance organique issue de la transformation en laboratoire de la racine de
podophylle pelté (Podophyllum peltatum). Il est utilisé au Canada pour le traitement de petites tumeurs du
poumon et le cancer des testicules. L'étoposide peut étre fabrigué en tant que substance pure
(CAS 33419-42-0; C29H32013) ou comme produit pharmaceutique plus soluble, le phosphate d’étoposide
(CAS 117091-64-2; C29H33016P).

Le téniposide (CAS 29767-20-2; Cs32H32013S) est un alcaloide dérivé des podophyllotoxines de la
mandragore (Mandragora officinarum). Il est souvent remplacé dans les protocoles de traitement du cancer
par I'étoposide, mais garde quelques indications, notamment en hématologie. Il est ainsi utilisé pour lutter
contre les cancers bronchiques a petites cellules, les lymphomes malins hodgkiniens et non hodgkiniens
ainsi que certaines leucémies aigués.

L'amsacrine (CAS 51264-14-3; C21H19N303S) est un médicament totalement synthétique dont les
propriétés intercalantes sont dues aux trois anneaux chromophores plans qui forment sa structure

(tableau 50). Il est majoritairement prescrit dans les cas de leucémies aigués lymphoblastiques ou
myéloblastiques, en cas de rechute ou d’échec aux autres traitements.

15.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des inhibiteurs de la topoisomérase de type Il sont résumées dans
le tableau 50.

Tableau 50 — Propriétés physicochimiques des inhibiteurs de la topoisomérase de type Il.

Propriété Etoposide Téniposide Amsacrine
Poids moléculaire 588,56 656.66 393.47
(g/mol)

log Koe 0,04 a 1,03 1,24 2,85

log Koc 0,28 a 2,29 2,15 5,45
Pression de 7,20E-21 & 9,77E-20 9,07E-24 1,91E-10
vapeur (Pa)

Solubilité (mg/l) 59 0,12

Structure
moléculaire

304150

Sources : EC, 2015c, HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019
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15.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

L'étoposide est métabolisé par les cytochromes CYP3A4 et CPY3A5. La conversion de I'étoposide en
métabolites O-déméthylés (catéchol et quinone) peut également étre catalysée par des prostaglandines
synthases ou une myéloperoxydase. La métabolisation de I'étoposide est détaillée a la figure 13.

L'étoposide non métabolisé peut étre excrété dans I'urine et la bile (Corporation de soins de la santé
Hospira, 2007; Teva Parenteral Medicines, 2007; cités dans EC, 2015c). D’aprés Allen et Creaven (1975),
lorsque I'étoposide est administré par intraveineuse, le pourcentage non métabolisé récupéré dans I'urine
représenterait 29 % de la dose injectée. Il est de 1,5 a 16 % dans les feces (Corporation de soins de la
santé Hospira, 2007; Teva Parenteral Medicines, 2007; cités dans EC, 2015c). Par conséquent, une
proportion de 45 % de la dose d’étoposide par intraveineuse serait rejetée telle quelle dans les eaux usées.
Le pourcentage restant est éliminé sous forme de métabolites (CIRC, 2000). Le glucuronide d’'étoposide
est le métabolite principal trouvé dans I'urine humaine. Le pourcentage de ce métabolite récupéré dans
'urine représenterait entre 8 et 29 % de la dose injectée. De 5a 22 % de I'étoposide administré sont
excrétés par I'urine en conjugué sulfate (EC, 2015c). Le métabolite catéchol de I'étoposide, le pyrocatéchol,
peut étre retrouvé dans I'urine en de petites quantités (< 2 % de la dose administrée) (Stremetzne et collab.,
1997). De 0,2 & 2,22 % de la dose administrée sont excrétés dans l'urine sous forme d’hydroxy acide,
formé par I'ouverture du cycle lactone (CIRC, 2000).
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Figure 13 — Transformation de la molécule d'étoposide dans I'organisme (adaptée de Toffoli et collab.,
2004).
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Le téniposide est métabolisé dans le foie, principalement par le cytochrome CYP3A4, et, dans une moindre
mesure, par le cytochrome CYP3A5 (HSDB, 2019). Ses principaux métabolites sont I'acide hydroxy et
l'isomere cis. D'aprés les données disponibles, de 4 a 12 % de la dose administrée sont excrétés dans
l'urine sous forme inchangée pendant les 24 heures qui suivent le traitement.

L’amsacrine serait métabolisée par le cofacteur heme de I'enzyme myéloperoxydase, mais son mécanisme
d’action est encore trés peu connu (HSDB, 2019). Ses principaux métabolites seraient des conjugués 5'- et
6’-glutathion, qui ont d’ailleurs été retrouvés dans la bile de différents organismes exposés en laboratoire
(HSDB, 2019). Dans les 72 heures aprés son administration, environ 35 % de la dose d’amsacrine sont
excrétés par voie rénale (HSDB, 2019). De ce pourcentage, environ 20 % sont rejetés sous forme
inchangée. L’'amsacrine peut également étre éliminée par excrétion biliaire.

15.3 Devenir dans I’'environnement

Trés peu d’études ont porté sur le devenir des inhibiteurs de la topoisomérase de type Il dans les eaux
usées municipales et dans le milieu aquatique. Les quelques études disponibles portent sur I'étoposide,
qui présente une solubilité modérée dans I'eau et une volatilité minimale (tableau 50). Elles sont présentées
ci-apres.

D’apreés les études disponibles, I'étoposide est peu sujet a I'hydrolyse. Ainsi, moins de 50 % d’une solution
de 50 pg/l s’hydrolyse aprés une exposition de 48 heures (Franquet-Griell et collab., 2017a). En revanche,
la photolyse peut se produire dans l'eau dans les 30 premiers centiméetres de la colonne d'eau,
dépendamment des conditions environnementales. L'étoposide contient des fragments aromatiques, ce
qui explique I'absorbance de la lumiére UV qui entraine une dégradation rapide. Ainsi, Lu et ses
collaborateurs (2000) ont montré que, dépendamment de la concentration mesurée dans le milieu, le
rayonnement ultraviolet (248 nm) peut ioniser I'étoposide a température ambiante. Franquet-Griell et ses
collaborateurs (2017a) ont mis en évidence la dégradation de 87 % d'une solution de 50 ug/l d’étoposide
apres 15 minutes d’irradiation, et de 100 % de cette solution aprés une période de 30 minutes. Des essais
réalisés par cette équipe dans un simulateur solaire contrdlant le rayonnement et la température émis dans
le réacteur ont permis d'évaluer la dégradation du composé due exclusivement a la photolyse solaire. Ainsi,
dans une eau de riviere, la dégradation de I'étoposide est plus lente, 63 % étant dégradés apres trois
heures.

Les données empiriques et modélisées laissent entendre que I'étoposide peut persister dans I'eau, le sol
et les sédiments (EC, 2015c). Ainsi, ce composé n'a pas été dégradé dans le cadre d'essais en flacon
fermé et de tests de Zahn-Wellens concernant la biodégradabilité immédiate et intrinséque (EC, 2015c).
Ce résultat concorde avec celui obtenu par Negreira et ses collaborateurs (2013b), qui rapportent que le
composé était relativement stable pendant trois mois a 4 °C, ainsi que pendant au moins 24 heures a 25 °C.
Toutefois, il semblerait que certains processus ayant cours dans les stations de traitement des eaux usées
soient en mesure de dégrader I'étoposide. En effet, Negreira et ses collaborateurs (2015b) ont montré que
I'étoposide réagit rapidement avec le chlore libre présent dans I'eau, conduisant & la formation de deux
produits de transformation. Par ailleurs, cing produits de transformation ont été détectés dans un systéeme
de biotransformation, en présence ou en I'absence d’eaux usées contenant des éléments nutritifs artificiels,
des sels et des boues activées (Kosjek et collab., 2016). D'autres études devront étre réalisées pour
confirmer ces premiers résultats.

Etant donné le faible nombre de données disponibles, de nouvelles études sont nécessaires pour
comprendre le devenir de ces cytostatiques dans les usines de traitement des eaux usées municipales.

15.4 Concentrations environnementales

Quelques études ont cherché a évaluer la présence des inhibiteurs de la topoisomérase de type Il dans
des effluents hospitaliers, des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales
et dans le milieu récepteur afin de définir les risques de contamination des milieux aquatiques. Les résultats
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de ces études sont présentés dans les paragraphes ci-dessous et sont résumés dans le tableau 52. Aucune
étude n’est disponible pour I'amsacrine.

Au Canada, Smyth et Teslic (2013) ont recherché la présence de I'étoposide et du ténioposide dans des
échantillons prélevés dans les influents et les effluents de six usines de traitement des eaux usées. Ces
deux composés n'ont pas été détectés dans ces échantillons (limite de détection entre 6,3 et 47,8 ng/l pour
I'étoposide et entre 12,6 et 160 ng/l pour le téniposide).

En France, I'étoposide a été mesuré dans des effluents de deux hopitaux, dont un spécialisé dans le
traitement du cancer (Catastini et collab., 2008). Les concentrations d’étoposide dans ces matrices se
situaient entre la limite de détection de la méthode d’analyse (< 0,11 pg/l) et 5 pg/l. Le composé n'a
cependant pas été détecté dans les influents et les effluents de I'usine municipale de traitement des eaux
usées.

En Espagne, I'étoposide n'a pas été détecté (LD < 3 ng/l) dans I'effluent d’'un hdpital de Valence (Olalla et
collab., 2018). A Séville, Martin et ses collaborateurs (2011) ont étudié des méthodes permettant
d’améliorer le rendement de détection analytique de divers composés pharmaceutiques, y compris
I'étoposide, afin de détecter des concentrations trés faibles dans différentes matrices. Ainsi, les
concentrations moyennes d'étoposide (n=3) étaient de 15 ng/l dans les influents et de 3,4 ng/l dans les
effluents des usines de traitement des eaux usées municipales échantillonnées. L’'étoposide n’'a pas été
détecté dans lariviere (LD de 2,2 ng/l). Une étude subséquente de cette équipe a permis de mesurer, dans
le méme secteur, des concentrations moyennes d’'étoposide de 30,5 ng/l dans l'influent de la station de
traitement des eaux municipales (Martin et collab., 2014). Ce composé n’était pas détecté dans I'effluent
(LD = 2,95 ng/l).

De facon similaire, Ferrando-Climent et ses collaborateurs (2013) ont travaillé a I'élaboration de méthodes
d'analyse des cytostatiques. La méthode proposée a été testée sur des échantillons prélevés dans les
effluents de quatre hdpitaux et dans les influents de trois usines de traitement des eaux usées municipales,
en Espagne. Dans deux des effluents hospitaliers, I'étoposide était sous la limite de détection de la méthode
analytique (<24 ng/l), tandis que pour les deux autres effluents, les concentrations atteignaient 98 et
406 ng/l. Sur les trois influents d’usines de traitement des eaux usées municipales, deux ne contenaient
pas d'étoposide a une concentration détectable (LD < 24 ng/l). La concentration d’étoposide était de 83 ng/l
dans le troisieme influent. Dans une étude subséquente, Ferrando-Climent et ses collaborateurs (2014) ont
prélevé des échantillons d'effluents d’h6pitaux et de stations de traitement des eaux usées municipales de
la ville de Gérone (Espagne), ainsi que de I'eau de surface du milieu récepteur, la riviere Ter. L'étoposide
a été mesuré a des concentrations allant jusqu’a 714 ng/l dans I'effluent hospitalier (LD < 24 ng/l). Il n’a
pas été détecté dans les autres échantillons analysés (LD de 28,8 et de 22,7 ng/l a I'influent et a I'effluent
des eaux municipales et de 21,7 ng/l dans les eaux de surface). Enfin, I'étoposide n'a pas été détecté dans
un effluent hospitalier (LD < 20 ng/l) ni & l'influent (LD < 20 ng/l) et & I'effluent (LD < 12 ng/l) de l'usine
municipale de traitement des eaux usées de Barcelone (Isidori et collab., 2016a).

En Slovénie, I'étoposide n'a pas été détecté dans un effluent hospitalier (LD <20 ng/l) ni a l'influent
(LD < 20 ng/l) et a I'effluent (LD < 12 ng/l) de l'usine municipale de traitement des eaux usées de Ljubljana
(Isidori et collab., 2016a).

Yin et ses collaborateurs (2010) ont étudié les concentrations de cytostatiques, incluant I'étoposide, dans
les effluents de 21 hépitaux de Beijing, en Chine. L'étoposide a été détecté dans 15 des 65 échantillons
prélevés (LD <5 ng/l), avec une concentration maximale de 380 ng/l et une concentration médiane de
42 ng/l. Une grande variabilité a été observée entre les jours d’échantillonnage, ce qui pourrait s’expliquer
par la présence variable de patients traités dans les hépitaux le jour ou les effluents ont été prélevés.

D’aprés ces quelques données, il semble que I'étoposide soit peu présent dans les eaux de surface des
milieux récepteurs des effluents municipaux. Si I'étoposide est effectivement rejeté dans les milieux
aquatiques, sa présence dans les milieux récepteurs des effluents municipaux devra étre confirmée par de
nouvelles études, étant donné le faible nombre de données disponibles. Les études devront, de plus, étre
étendues aux autres inhibiteurs de la topoisomérase de type II.
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Tableau 51 — Concentrations en inhibiteurs de la topoisomérase de type Il mesurées dans des effluents
hospitaliers, dans des influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans

le milieu récepteur.

Matrice Localisation ST Référence
(ng/)
Etoposide
Influents municipaux Canada <6,32a<47,8 Smyth et Teslic, 2013
Effluents municipaux Canada <6,32a<478 Smyth et Teslic, 2013
Effluents hospitaliers France <110a5000 Catastini et collab., 2008
Influents municipaux France <110 Catastini et collab., 2008
Effluents municipaux France <110 Catastini et collab., 2008
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <3 Olalla et collab., 2018
Influents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 15 Martin et collab., 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 3,4 Martin et collab., 2011
Eaux de surface Séville, Espagne <22 Martin et collab., 2011
Influents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 30,5 Martin et collab., 2014
Effluents municipaux Séville, Espagne <2,95 Martin et collab., 2014
Coimbra, Portugal, et Ferrando-Climent et
Effluents hospitaliers Valence et Gérone, < 24 a 406
collab., 2013
Espagne
- Gérone, Espagne, et R Ferrando-Climent et
Influents municipaux Toulouse,pFr%nce <24a83 collab., 2013
o . . Ferrando-Climent et
Effluents hospitaliers Gérone, Espagne Maximum : 714 collab., 2014
- . Ferrando-Climent et
Influents municipaux Gérone, Espagne <28,8 collab., 2014
- . Ferrando-Climent et
Effluents municipaux Gérone, Espagne <227 collab., 2014
Riviere Ter, Gérone, Ferrando-Climent et
Eaux de surface Espagne <217 collab., 2014
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <20 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <20 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <12 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie <20 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <20 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <12 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Beijing, Chine <5a380 Yin et collab., 2010
Téniposide
Influents municipaux Canada <12,6 a<160 Smyth et Teslic, 2013
Effluents municipaux Canada <12,6 a<160 Smyth et Teslic, 2013

15.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

De fagon théorique, sur la base de leurs caractéristiques physicochimiques (tableau 50), I'étoposide et le
téniposide ne répondent pas aux critéres de bioaccumulation énoncés dans le Reglement sur la persistance
et la bioaccumulation de la LCPE (EC, 2015c). Ainsi, des modélisations indiquent que ces substances
seraient caractérisées par des FBC et FBA bien en dessous de 5 000. De plus, ces deux cytostatiques ne
satisfont pas aux criteres énoncés a l'alinéa64c) de la LCPE, car ils ne pénétrent pas dans
I'environnement en une quantité ou concentration ni dans des conditions de nature a avoir, immédiatement
ou a long terme, un effet nocif sur 'environnement ou sur la diversité biologique. Toutefois, aucune étude
expérimentale n’a été répertoriée dans la littérature consultée.
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Un FBC estimé de 198,4 pour I'amsacrine suggéere que le potentiel de bioconcentration dans les
organismes aquatiques est modéré (ChemSpider, 2019). Aucune étude expérimentale n'a été répertoriée
dans la littérature consultée.

15.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

Aucune étude portant sur la toxicité, la génotoxicité et le potentiel de perturbation endocrinienne du
téniposide et de 'amsacrine n'a été répertoriée dans la littérature consultée. Seules des études portant sur
I'étoposide sont disponibles. Elles sont présentées dans les sections suivantes.

15.6.1 Potentiel toxique

D’aprés les données disponibles (tableau 52), les organismes aquatiques sont relativement peu sensibles
a I'étoposide, en particulier dans le cas des organismes de niveaux trophiques inférieurs. En effet, une plus
faible toxicité a été observée chez la cyanobactérie Synechococcus leopoliensis et chez la bactérie
Pseudomonas putida comparativement a la grenouille Xenopus laevis. Ce résultat s’explique par le mode
d’action du cytostatique. En effet, I'étoposide est un inhibiteur sélectif de la topoisomérase de type Il des
eucaryotes. Il n’agit ainsi pas sur I'équivalent de la topoisomérase de type Il des cellules procaryotes
(gyrase et de Topo IV), les rendant insensibles a cette substance (Brezovsek et collab., 2014).

Tableau 52 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels de I'étoposide pour les
organismes aquatiques.

Organisme Parameétre d’e)?puc:se;?[ion \(/rilg;f)r Référence
CSEO
(croissance) 200
. CMEO Zounkova et
Pseudomonas putida (croissance) 16 heures 250 collab.. 2007
CEso 630
(croissance)
Synechococcus CSEO Brezovsek et
leopoliensis (croissance) 72 heures 351,05 collab., 2014
Thamnocephalus CSEO Parrella et
platyurus (mortalité) 24 heures 120 collab., 2014b
CEso 30,43
(croissance) '
CE20 18,32
(croissance) '
CEwo Brezovsek et
(croissance) 72 heures 13,61 collab., 2014
CMEO
Raphidocelis (croissance) 34,26
subcapitata CSEO
(croissance) 10,74
CSEO <10
(croissance) B
CMEO Zounkova et
(croissance) 96 heures 10 collab., 2007
CEso 250
(croissance)
Brachionus calyciflorus ClLso 24 heures 74,85 Coizge”;:)izb
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: . Durée Valeur .
Organisme Parametre d’exposition (mg/l) Référence
CSEO
(croissance) 2,5
CMEO
(croissance) 5.0
. . CEso Parrella et
Brachionus calyciflorus (croissance) 48 heures 3,7 collab., 2014b
CE20 1.7
(croissance) '
CE1o 1.0
(croissance) '
CSEO 10
(immobilisation)
CMEO Zounkova et
Sahia macna (immobilisation) | 48 heures 30 collab., 2007
P 9 CEso 30
immobilisation
. bilisati
Parrella et
Clazs 24 heures 120 collab., 2014b
. . . Parrella et
Ceriodaphnia dubia ClLis 24 heures 120 collab., 2014b
. . Kradun-
u:'g(g%jiglﬁjs ((s:uSrI\E/i(e)) 96 heures 2,5 Kolarevic et
collab., 2015
Clso
(adultes) 96 heures > 100
48 heures > 100 Kovacs et
Poisson-zébre (Danio Clso 72 heures > 100 collab., 2016
rerio) (embryons) 96 heures > 100
120 heures > 100
CSEO .
(rythme 24 heures 100 Milan et collab.,
: 2003
cardiaque)
CSEO 30
Xenopus laevis (survie) 96 heures Isidori et collab.,
CSEO 30 2016b
(croissance)

CE1o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CLso : concentration létale d’'une substance pour 50 % des organismes d’'essai

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

Deux études ont cherché a évaluer les effets cytotoxiques de I'étoposide pour les organismes aquatiques.
La cytotoxicité de I'étoposide a été évaluée sur une lignée cellulaire de foie de poisson-zébre (ZFL), en
réalisant le test MTT (Gajski et collab., 2016). Ce test est basé sur l'absorption du bromure de
3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium et sur son clivage dans la mitochondrie des cellules
vivantes. Les cellules mortes ne sont pas en mesure de réaliser ces activités. Des CEso > 150, de 26,8, de
2,4 et de 0,4 mg/l ont été obtenues pour des temps d’exposition respectifs de 4, 24, 48 et 72 heures.
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Aucune mortalité n'a été observée chez le polychéte Limnodrilus udekemianus aprés une exposition a de
I'eau contaminée par de I'étoposide a 2,5 mg/l pendant 96 heures. La viabilité des cellules était cependant
affectée, celle-ci étant de 56,8 % (Kracun-Kolarevi¢ et collab., 2015).

15.6.2 Potentiel génotoxique

Quelques études ont été réalisées pour évaluer la génotoxicité de I'étoposide. Ces études sont résumées
dans les paragraphes suivants.

Mici¢ et ses collaborateurs (2002) ont étudié la dégradation de I'’ADN dans les cellules sanguines et les
branchies de la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis aprés une exposition a différentes
concentrations d'étoposide (non spécifiées). Les auteurs rapportent que les brins d’ADN ont été brisés par
I'action de I'étoposide. La réaction a la substance est attribuable a la séparation non aléatoire des fragments
d’ADN. Le mécanisme génotoxique de I'étoposide chez les moules serait ainsi produit par I'action de cette
substance sur des séquences d’ADN cibles particuliéres dans les hémocytes et les branchies. Ce résultat
est donné a titre indicatif, les concentrations d’exposition n’étant pas connues.

Une exposition de 24 heures a 2,94 mg/l d’étoposide n'a pas occasionné de mort cellulaire significative
chez des embryons d’oursins (Smital et collab., 2004). Cependant, en présence de 0,37 mg/l de vérapamil,
un médicament utilisé dans le traitement de I'hypertension et reconnu comme inhibiteur de résistance
multixénobiotique, le nombre de cellules apoptotiques dans les cellules normales était jusqu’a dix fois plus
élevé qu'aprés une exposition a I'étoposide seul. Ainsi, il semble que le systétme de résistance
multixénobiotique soit en mesure, chez cette espéce, de limiter I'exposition des cellules a I'étoposide, en
'absence de vérapamil, ce qui limite la mort cellulaire chez les embryons du fait d’altérations du matériel
génétique.

Gajski et ses collaborateurs (2016) ont rapporté des dommages a I’ADN (essai COMET) sur une lignée
cellulaire de foie de poisson-zébre (ZFL) : aprés une exposition de quatre heures a une concentration de
10 mg/l, de 24 heures a une concentration de 0,1 mg/l et de 72 heures a une concentration de 0,001 mg/I.
L'apparition de micronoyaux a aussi été observée aprés une exposition de 72 heures a une concentration
de 0,01 mg/l.

La densité cellulaire des splénocytes de tilapia du Nil (Oreochromis niloticus), qui présentent une apoptose
précoce, a diminué de 22, 14 et 13 % par rapport a celle des cellules témoins apres, respectivement, 24,
48 et 72 heures d’exposition a une concentration de 10 mg/l d'étoposide (Tellez-Bafiuelos et collab., 2011).

Rau Embry et ses collaborateurs (2006) ont évalué I'induction de la protéine p53 et le taux d’apoptose chez
des hépatocytes de I'espece de poisson Poeciliopsis lucida aprés une exposition de 24 heures a
I'étoposide. La protéine p53 est une protéine facteur de transcription régulant certaines fonctions cellulaires
importantes, comme la mitose ou I'apoptose. Aprés ces 24 heures d’exposition, le niveau de protéine p53
des cellules exposées a des concentrations comprises entre 59 et 14,7 mg/l n'était pas modifié.
Cependant, un taux d’'apoptose significativement supérieur a été mesuré. Ainsi, une apoptose a été
observée aprés une exposition a I'étoposide, bien gu’il n'y ait eu aucune augmentation des protéines
inductrices d’apoptose. Ce résultat est contraire a ce qui est habituellement observé chez les mammiféres,
ce qui suppose que le mécanisme de toxicité de I'étoposide n’'est pas le méme entre mammiféres et
poissons.

Le tableau 53 présente les autres données répertoriées dans la littérature consultée rapportant des effets
génotoxiques chez les organismes aquatiques exposés a |'étoposide.

D’apres I'ensemble des données disponibles, il apparait que I'étoposide présente un potentiel génotoxique
chez les organismes eucaryotes, a des concentrations telles que celles mesurées dans les effluents
hospitaliers, les usines de traitement d’eaux usées et le milieu récepteur dans le cas des microcrustacés
Daphnia magna et Ceriodaphnia dubia. Ces invertébrés aquatiques semblent étre plus sensibles a ce
cytostatique. Si I'étoposide est effectivement rejeté dans les milieux aquatiques, son potentiel génotoxique
devra étre confirmé par de nouvelles études, étant donné le faible nombre de données disponibles, sur un
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nombre restreint d’organismes. Les études devront, de plus, étre étendues aux autres inhibiteurs de la
topoisomérase de type IlI.

Tableau 53 — Génotoxicité de I'étoposide pour les organismes aquatiques.

Organisme

Paramétre

Durée
d’exposition

Valeur
(mg/l)

Référence

Escherichia coli

MGC
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

MGC
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

MGC
(génotoxicité)

2 heures

2,4

6,4

Zounkova et collab.,
2007

1,25

Parrella et collab., 2015

Saccharomyces
cerevisiae

MGC
(génotoxicité)

16 heures

150

Zounkova et collab.,
2007

Salmonella
typhimurium,
souche TA 98

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

72 heures

Parrella et collab., 2015

Salmonella
typhimurium,
souche TA 100

CSEO
(génotoxicité sans
activation
métabolique)

CSEO
(génotoxicité avec
activation
métabolique)

72 heures

Parrella et collab., 2015

Daphnia magna

CSEO
(dommages a 'ADN)

CMEO
(dommages a 'ADN)

24 heures

0,00003

0,0003

Parrella et collab., 2015

Ceriodaphnia dubia

CSEO
(dommages a I'ADN)

CMEO
(dommages a I'ADN)

24 heures

0,00001

0,0001

Parrella et collab., 2015

Xenopus laevis

CSEO
(malformations)

CMEO
(malformations)

96 heures

3

30

Isidori et collab., 2016b

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé
MGC : concentration minimale avec effets génotoxiques

15.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Le tableau 54 présente les résultats de la seule étude disponible sur le potentiel de perturbation
endocrinienne de I'étoposide pour les organismes aquatiques.
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Si I'étoposide est effectivement rejeté dans les milieux aquatiques, son potentiel de perturbation
endocrinienne devra étre étudié, étant donné le faible nombre de données disponibles, sur un nombre
restreint d'organismes. Les études devront, de plus, étre étendues aux autres inhibiteurs de la
topoisomérase de type Il.

Tableau 54 — Potentiel de perturbation endocrinienne de I'étoposide pour les organismes aquatiques.

Organisme Paramétre d'ef;gsﬁion \(glge;f)r Reéférence
(reprco?jigtion) 0,0976
(repcr:ol\gE((:)tion) 0,3125

Ceriodaphnia dubia (reprngljgtion) 7 jours 0,204 Coﬁ]:g.(’ellzagib
(reprngljgtion) 0,127
(reprngJgtion) 0,096
(repﬁ)?jif:)tion) 0,1111
(rep(r:ol\(/jlljgion) 0,3333

Daphnia magna (reprngjgtion) 21 jours 0,239 coi:gf”;:) iz .
(reprngljgtion) 0,137
(reprngJgtion) 0,098

CEu1o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

15.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les inhibiteurs
de latopoisomérase Il dans I’environnement aguatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger de I'étoposide pour I'environnement aquatique. Le devenir de cette substance dans les usines
de traitement des eaux usées municipales doit étre documenté, de méme que sa présence dans les milieux
aquatiques. De plus, I'étoposide présente un faible potentiel de bioaccumulation ainsi qu’un faible potentiel
toxique pour quelques organismes aquatiques, et des effets génotoxiques et un potentiel de perturbation
endocrinienne ont été observés chez quelques organismes, en particulier des microcrustacés aquatiques.
Toutefois, le nombre de données est limité et de nouvelles études devront étre réalisées pour documenter
le potentiel toxique de cette substance pour les organismes aquatiques.

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel

de danger du téniposide et de I'amsacrine pour I'environnement aquatique. En effet, les études évaluant
leur présence, leur devenir et leur potentiel toxique sont tres limitées, voire inexistantes.
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16. MOUTARDES A L’AZOTE (CHLORAMBUCIL, CYCLOPHOSPHAMIDE,
IFOSFAMIDE ET MELPHALAN)

Les moutardes a I'azote sont des substances dérivées du gaz moutarde dans lesquelles I'atome de soufre
a été remplacé par un groupement azoté, a savoir le groupement bis-(2-chloroéthyle). Ce sont des agents
alkylants. Au Canada, les substances utilisées sont le cyclophosphamide (CAS 50-18-0; C7H15Cl2N202P),
I'fosfamide (CAS 3778-73-2; C7HisCl2N202P), le chlorambucil (CAS 305-03-3; Ci14H19CI2NO2) et le
melphalan (CAS 148-82-3; Ci3Hi1sCl2N202). Dans l'organisme, chacune des chaines latérales
2-chloroéthyle est cyclisée avec libération d’ions chlorures. Le dérivé éthyléne imonium ainsi formé est trés
instable. Il se transforme en ion carbonium hautement réactif qui peut réagir avec 'ADN ou d'autres
molécules. Il se fixe préférentiellement sur les résidus guanine de '’ADN avec des liaisons trés stables et
peut former un pont intrabrin ou interbrin, ce qui empéche la réplication de I'ADN et entraine I'apoptose des
cellules cancéreuses.

Le cyclophosphamide et I'ifosfamide sont deux oxazophorines. Ce sont des promédicaments qui nécessitent
une activation hépatique formant le 4-hydroxycyclophosphamide en état d'équilibre tautomérique avec
l'aldophosphamide (Johnson et collab., 2013). Ce dernier est transformé en moutarde phosphoramide,
responsable de mono- ou bis-alkylations de I'’ADN, et en acroléine (Maillot, 2012). Ces médicaments sont
utilisés dans le traitement du cancer du cerveau et du cancer des os ainsi que pour lutter contre certaines
leucémies (Johnson et collab., 2013).

Le chlorambucil est administré pour traiter les cancers du sang et du systéme lymphatique comme certains
types de leucémie, telle la leucémie chronique lymphocytaire, et certains types de lymphomes, tels le
lymphome non hodgkinien, la macroglobulinémie de Waldenstrom et la maladie de Hodgkin.

Enfin, le melphalan, aussi appelé moutarde a la phénylalanine, est utilisé pour traiter le myélome multiple,
le mélanome malin et le cancer ovarien.

16.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques des moutardes a I'azote sont résumées dans le tableau 55.

Tableau 55 — Propriétés physicochimiques des moutardes a l'azote.

Propriété Cyclophosphamide Ifosfamide
Poids moléculaire (g/mol) 261,10 261,09
|Og Koe 0,63 0,86
|Og Koc 1,72 1,84
Pression de vapeur (Pa) 5,87E-03 4E-03
Solubilité (mg/l) 5943 3781
- Cl
H i
N //

\\\ Cj{/_ NH\/\

T'"‘-N
Structure moléculaire M
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Propriété Chlorambucil Melphalan

Poids moléculaire (g/mol) 304,21 305,20
log Koe 1,70 -0,52
log Koc 1,04 2,55
Pression de vapeur (Pa) 1,40E-04 4,04E-08
Solubilité (mg/l) 7 429 46

Structure moléculaire

Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

16.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

Les principaux métabolites actifs du cyclophosphamide sont le 4-hydroxycyclophosphamide, le
N-déchloroéthyl-cyclophosphamide, le chloroacétaldéhyde et ['aldophosphamide (figure 14). Des
métabolites inactifs peuvent également étre formés, incluant le 4-kéto-cyclophosphamide et le
carboxyphosphamide (Ferrando-Climent et collab., 2013). Une faible proportion d’aldophosphamide diffuse
librement dans les cellules, ou il se décompose en moutarde phosphoramide et en acroléine.

L'activation du cyclophosphamide en 4-hydroxycyclophosphamide est catalysée par les
isozymes CYP2B6, CYP2C9, CYP3A4 et CYP3A5 du cytochrome P450, les isozymes CYP2A6, CYP2C8
et CYP2C19 apportant des contributions plus mineures. CYP3A4, CYP3A5 et CYP2B6 interviennent aussi
dans la transformation du cyclophosphamide en N-déchloroéthyl-cyclophosphamide et en
chloroacétaldéhyde.

Le taux d'excrétion de la molécule mére dans les urines varie de 10 a 20 % (Booker et collab., 2014;
Johnson et collab., 2013), et jusqu’a 60 % sont rejetés sous forme de métabolites (HSDB, 2019).
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Figure 14 — Métabolisation du cyclophosphamide (adaptée de www.pharmgkb.org).

La métabolisation de I'ifosfamide est semblable a celle du cyclophosphamide (figure 15). L'activation de ce
cytostatigue en 4-hydroxyifosfamide est catalysée par les isoformes hépatiques du cytochrome P450
CYP3A4 et CYP2B6, les isozymes CYP2A6, CYP2C8, CYP2C9 et CYP2C19 apportant des contributions

plus mineures. CYP3A4, CYP3A5 et CYP2B6 interviennent également dans la transformation de
l'ifosfamide en chloroacétaldéhyde et en 2- ou en 3-déchloroéthylifosfamide. Le 4-hydroxyifosfamide

possede un tautomere, I'aldoifosfamide. Sa métabolisation est médiée par le géne ALDH1A1l (aldéhyde
déshydrogénase 1 de type H1), qui entraine sa transformation en un métabolite inactif, le
carboxyifosfamide, ainsi qu’en deux métabolites actifs, la moutarde d'isophosphoramide et I'acroléine.

Les pourcentages d’excrétion de I'ifosfamide sont sensiblement les mémes que ceux du cyclophosphamide

(Booker et collab., 2014).

147


http://www.pharmgkb.org/

/ 2-déchlor
[ ifosfamide

aldoifosfam'a' =
B \ moutarde

CALDHIAT disophosphoramide

k carboxyifnsfam@ @ g

“\ I

\1\““—&__ e

Figure 15 — Métabolisatiorﬁe I’ifosfz;nide (adaptée de www.pharmgkb.org).

Les données pharmacocinétiques suggerent que le chlorambucil administré par voie orale est rapidement
absorbé par le systéeme gastro-intestinal et rapidement métabolisé, ce qui se solde par de faibles taux
d’excrétion urinaire. Ainsi, le chlorambucil subit un métabolisme rapide en moutarde d’acide phénylacétique,
son métabolite principal. Aprés I'administration d’'une dose unique de chlorambucil, de 15 a 60 % du composé
sont retrouvés dans les urines au bout de 24 heures, essentiellement sous forme de dérivés monohydroxy et
dihydroxy de chlorambucil (HSDB, 2019). L’excrétion du chlorambucil sous forme inchangée et celle de son

principal métabolite sont de moins de 1 % en 24 heures.

Apres I'administration de melphalan par voie intraveineuse, 44 % de la dose totale sont éliminés dans les
urines et 25 % dans les feces. Environ 8 % de la dose excrétée dans les urines se retrouvent sous forme

inchangée (HSDB, 2019).
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16.3 Devenir dans I’'environnement

Quelques études ont cherché a comprendre le comportement et le devenir des moutardes a I'azote dans
les eaux usées municipales et dans les milieux aquatiques. Les résultats disponibles sont présentés dans
les paragraphes suivants.

D'apres leurs caractéristiques physicochimiques (Koc estimés), en cas de rejet en milieu aquatique, les
moutardes a l'azote, a I'exception du melphalan, ne devraient pas s'adsorber aux matiéres en suspension et
aux sédiments (HSDB, 2019). Leur forte solubilité indique qu’elles se retrouveraient principalement en solution
dans la colonne d'eau.

Les études portant sur la biodégradation des cytostatiques alkylants ont démontré la stabilité du
cyclophosphamide et de l'ifosfamide ainsi que leur résistance a la biodégradation (Balcerzak et Rezka,
2014; tableau 56). Ainsi, le cyclophosphamide a des concentrations jusqu’a 750 mg/l n’a pas été dégradé
sur une période maximale de huit semaines. Il en est de méme pour l'ifosfamide, a des concentrations
maximales de 160 mg/l. Une étude portant sur I'élimination du cyclophosphamide et de I'ifosfamide dans
les eaux usées par le champignon Trametes versicolor (10 mg/l) ne rapporte aucune dégradation ou
sorption des deux composés, et ce, quelle que soit la concentration initialement présente (Ferrando-Climent
et collab., 2015). Cette résistance a la biodégradation ne se retrouve pas chez le chlorambucil et le
melphalan, qui se dégradent rapidement en milieu aqueux, en perdant un groupe hydroxyle (Franquet-Griell
et collab., 2017a; Gomez-Canela et collab., 2015).

Le rayonnement ultraviolet (248 nm) peut ioniser le chlorambucil et le melphalan a température ambiante.
Franquet-Griell et ses collaborateurs (2017a) ont d’ailleurs montré que 100 % d’une solution de 50 pg/l sont
dégradés aprés une seule minute d'irradiation. Des essais ont été réalisés par cette équipe dans un
simulateur solaire contrélant le rayonnement et la température émise dans le réacteur afin d’évaluer la
dégradation du composé exclusivement due a la photolyse solaire. Leurs résultats indiquent que, dans
I'eau de riviére, plus de 80 % d’une solution de 50 pg/l de ces deux composés peuvent étre dégradés apres
guatre heures par photolyse. Ces composés contiennent des fragments aromatiques, ce qui explique
'absorbance de la lumiére UV qui entraine une dégradation rapide.

Tableau 56 — Dégradation des moutardes a I'azote, telle que rapportée dans différentes études.

Concentration initiale Durée Dégradation ars
(ngfl d’exposition ° (%) RETIETEE
Cyclophosphamide
10 39 jours 17 Steger-Hartmann et collab., 1997
10 40 jours 14 Steger-Hartmann et collab., 1996
50 26 heures 0 Lin et collab., 2013
1 000 24 heures 0 Buerge et collab., 2006
: Kimmerer, 1996, cité dans
5000 57jours 0 Halling-Sgrensen et collab., 1998
150 000 a 750 000 10 a 14 jours 0 Kiffmeyer et collab., 1998
160 000 28 jours 0 Steger-Hartmann et collab., 1997
Ifosfamide
10 40 jours 3 Steger-Hartmann et collab., 1996
100 24 heures 0 Buerge et collab., 2006
160 000 42 jours 0 Kimmerer et collab., 1997
: Kimmerer, 1996, cité dans
5000 57 jours 0 Halling-Sgrensen et collab., 1998
Chlorambucil
2 a2 000 | 24heures | 80 | Negreira et collab., 2014a
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D’aprés Buerge et ses collaborateurs (2006), les moutardes a I'azote pourraient subir une dégradation
photochimique par réaction avec des photooxydants transitoires, tels que les radicaux HO, I'oxygéne ou
des états excités triplets de la matiére organique dissoute. De nombreuses études ont porté sur la
dégradation du cyclophosphamide par ces méthodes.

La dégradation du cyclophosphamide par ozonation est relativement rapide et dépendante du pH : de 97 a
100 % d’une concentration de 1187 ng/l sont totalement dégradés aprés une réaction de 10 minutes a un
pH de 8,5 (Ferre-Aracil et collab., 2016).

Cesen et ses collaborateurs (2015) rapportent I'efficacité d’élimination du cyclophosphamide et de I'ifosfamide
par des procédés d'oxydation avancée. En utilisant des UV/Os/H202 pendant 120 minutes, l'efficacité
d’élimination de 5 g/l de chacun de ces composés était de 99 + 0,7 % pour le cyclophosphamide et de
94 + 2,4 % pour 'ifosfamide. Lorsque combinée avec un traitement biologique, I'efficacité d’élimination était
supérieure a 99 % pour ces deux cytostatiqgues. Zhang et ses collaborateurs (2017b) ont également
démontré que le cyclophosphamide peut étre éliminé a la suite d'irradiation en présence d'UV/H20:.
Cependant, I'excés d’H20: inhibe la dégradation de ce cytostatique en raison de leur réaction avec les
radicaux libres ainsi formés. Ces auteurs ont démontré que la dose d’H20:2 optimisant la dégradation de ce
composé est de 0,2 mM, celle-ci engendrant une dégradation de 64 %. La photodégradation du
cyclophosphamide diminue en présence de matiéres organiques, de HCOs et de CI, augmente en
présence de NOsz-, tandis que la présence de SO4? n’'influence pas la photodégradation de ce cytostatique.
L'efficacité de dégradation du cyclophosphamide diminue avec une augmentation de pH, celle-ci étant
significative dans les solutions basiques. L'absence de différence significative dans les solutions acides,
neutres et légérement basiques laisse présager qu'il est plus avantageux d’appliquer lirradiation en
présence d’UV/H20:2 par rapport aux autres technologies de traitement de I'eau dépendantes du pH, telles
gue la chloration, la bromation et I'ozonisation.

L’oxydation photocatalytique, par I'ajout de TiOz, de ZnO ou de Degussa P25, une poudre de TiOz, peut
également dégrader efficacement le cyclophosphamide (Lin et Lin, 2014). En présence de 20 mg/l de
Degussa P25, a un pH de 5,8, jusqu’a 99,9 % d'une concentration de 27,6 mg/l de cyclophosphamide
peuvent étre éliminés sur une période de quatre heures, tandis que la déchloration et la minéralisation
atteignent respectivement des pourcentages de dégradation de 79,9 % et 55,1 % apres 16 heures
d'irradiation. Ofiarska et ses collaborateurs (2016) ont pour leur part démontré que I'ajout de 0,15 % de
platine au TiO: était plus efficace pour dégrader le cyclophosphamide et I'ifosfamide que le TiO2 seul. En
effet, 'utilisation de Pt-TiO2 a induit une augmentation de la dégradation de 50 mg/l de chacun de ces deux
cytostatiques de 66 a 99 % et de 59 a 98 %, respectivement.

16.4 Concentrations environnementales

Le cyclophosphamide et I'ifosfamide ont fait I'objet de nombreuses études pour détecter et quantifier leur
présence dans les effluents hospitaliers, dans les influents et les effluents de stations de traitement des
eaux usées municipales, de méme que dans quelques eaux de surface. Ces études sont résumées dans
les paragraphes suivants et dans le tableau 57. Les études montrent que, bien que les concentrations
mesurées varient d’'une région a une autre, ces deux cytostatiques peuvent se retrouver dans les eaux de
surface des milieux récepteurs des effluents municipaux.

Au Canada, l'analyse des influents (LD < 0,50 ug/l) et des effluents (LD < 0,10 ug/l) de 18 usines de
traitement des eaux usées municipales n'a pas permis de détecter le cyclophosphamide et l'ifosfamide
(Metcalfe et collab., 2003). Dans I'étude de Hua et ses collaborateurs (2006), les concentrations en
cyclophosphamide étaient comprises entre 2,5 et 4 ng/l dans I'effluent d’'une usine municipale de traitement
des eaux usées située a Windsor, en Ontario. Les concentrations en cyclophosphamide étaient de 9 ng/l
dans l'influent de la ville de Montréal; il n’était pas détecté a I'effluent (LD < 9 ng/l) ni dans son principal
récepteur (LD < 3 ng/l), le fleuve Saint-Laurent (Garcia-Ac et collab., 2009). Dans I'étude de Rabii et ses
collaborateurs (2014), la concentration maximale en cyclophosphamide était de 22 ng/l a I'influent et de
21 ng/l a I'effluent de trois usines de traitement des eaux usées municipales localisées dans la région de
Montréal. L'ifosfamide n'a pas été détecté (LD < 14 ng/l) dans ces matrices. Sosiak et Hebben (2005) ont
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mesuré des concentrations allant jusqu’a 55 ng/l de cyclophosphamide dans I'effluent de sept usines de
traitement des eaux, en Saskatchewan et en Alberta. Ce composé n'était cependant pas détecté dans les
eaux de surface des milieux récepteurs (LD entre 1 et 15 ng/l).

En France, Catastini et ses collaborateurs (2008) ont mené une étude dont I'objectif était de déterminer le
niveau de contamination par les cytostatiques dans les effluents de deux sites hospitaliers, dont un
spécialisé dans le traitement du cancer. Les concentrations de cyclophosphamide dans les effluents des
hépitaux se situaient entre la limite de détection de la méthode analytique (< 100 ng/l) et 4,4 ug/l, celles de
I'ifosfamide, entre la limite de détection de la méthode analytique (< 30 ng/l) et 3,9 pg/l. La concentration
maximale en ifosfamide et en cyclophosphamide a la sortie de stations de traitement des eaux usées
municipales était respectivement de 0,1 pg/l et 0,3 pg/l. Toujours en France, le suivi de différents composés
pharmaceutiques a montré des teneurs variant de 0,5a 0,8 ug/l en cyclophosphamide et de <0,03 a
1,0 ug/l en ifosfamide dans les effluents hospitaliers de trois h6pitaux de la grande région de Paris (Mullot
et collab., 2010). Enfin, dans une étude menée dans le nord-ouest de la France, le cyclophosphamide n'a
pas été détecté (LD < 1,5 ng/l) dans les eaux de surface des bassins versants des riviéres La Vilaine et
La Mayenne (Mompelat et collab., 2011).

En Suisse, une étude a montré la présence de cyclophosphamide, a des concentrations variant de 4 a
11 ng/l, dans l'influent des stations de traitement des eaux usées des villes de Mannedorf et de Wadenswiil.
Les concentrations mesurées dans I'effluent étaient sensiblement les mémes (de 2 a 10 ng/l) (Buerge et
collab., 2006). Les teneurs en ifosfamide étaient inférieures a la limite de détection (< 0,1 ng/l) dans ces
échantillons. A Zurich, les concentrations en cyclophosphamide (CP) et en ifosfamide (IF) mesurées dans
linfluent (CP=2a 5ng/l; IF=2,1a 4 ng/l) et dans l'effluent (CP=2,1a 4 ng/l; IF=1,7a 6 ng/l) de la
station municipale de traitement des eaux usées étaient du méme ordre de grandeur que dans ceux des
villes de Mannedorf et de Wadenswil (Buerge et collab., 2006). Cette étude a montré la présence de ces
composés dans la Limmat, une riviére située en aval des rejets de la station de traitement des eaux usées
de Zurich (CP=0,15a 0,17 ng/l; IF=0,08a 0,14 ng/l). Ces composés n'ont pas été détectés
(LD = 0,1 ng/l) dans le lac Zurich.

En Allemagne, Steger-Hartmann et ses collaborateurs (1996) ont mesuré le cyclophosphamide et
I'ifosfamide dans I'effluent d’'un hépital ou 40 % des lits étaient réservés aux patients cancéreux. Les
concentrations obtenues étaient respectivement de 146 et 24 ng/l. Dans une autre étude, ces auteurs
rapportent des teneurs en cyclophosphamide de 19 ng/l a 4,5 pg/l dans I'effluent de cet hopital, de <6 a
143 ng/l dans l'influent et de <6 a 17 ng/l dans I'effluent de la station municipale de traitement des eaux
usées (Steger-Hartmann et collab., 1997). Dans I'étude de Kimmerer et ses collaborateurs (1997), une
teneur maximale de 1 914 ng/l d'ifosfamide a été mesurée dans l'effluent d'un hdpital spécialisé en
oncologie. Les concentrations dans l'influent (< 6 a 29 ng/l) et dans l'effluent (< 6 a 43 ng/l) de l'usine de
traitement des eaux usées localisée a proximité étaient toutefois similaires a celles habituellement
mesurées dans les autres stations. Enfin, Ternes (1998) a détecté la présence de ces deux cytostatiques
dans plusieurs effluents d'usines de traitement des eaux usées municipales (concentration maximale en
cyclophosphamide et en ifosfamide de 0,02 ug/l et de 0,08 pg/l respectivement), mais pas dans les rivieres
et les ruisseaux ou ils se déversaient (LD < 10 ng/l). Les concentrations maximales mesurées étaient
associées a un grand hdpital universitaire ainsi qu’a I'effluent de la station de traitement des eaux usées
d’une municipalité rurale.

En Espagne, le cyclophosphamide a été mesuré dans 100 % des échantillons prélevés dans I'effluent d’'un
hépital de Valence, a des concentrations comprises entre 46 et 3 000 ng/l (Olalla et collab., 2018). Les
teneurs en ifosfamide variaient entre la limite de détection de la méthode d’analyse (< 0,2 ng/l) et 4 761 ng/l
(Olalla et collab., 2018). Ferrando-Climent et ses collaborateurs (2013) ont recueilli des échantillons
d’effluents hospitaliers les villes de Coimbra (Portugal), de Valence et de Gérone (Espagne), ainsi qu'a
I'entrée de stations de traitement d’eaux usées municipales situées a Gérone (Espagne) et a Toulouse
(France). Le cyclophosphamide a été mesuré jusqu’a une concentration de 201 ng/l dans les échantillons
d’effluents hospitaliers et a une teneur de 26 ng/l a I'influent des usines de traitement des eaux usées. Les
teneurs maximales mesurées en ifosfamide étaient Iégerement supérieures : 228 ng/l dans les effluents
hospitaliers et 130 ng/l dans les influents des usines de traitement des eaux usées. Ces chercheurs ont
poursuivi leur étude en recueillant des échantillons d’effluents hospitaliers, d’'influents et d’effluents d’usines
de traitement des eaux usées municipales de la ville de Gérone (Espagne) et de I'eau de surface du milieu
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récepteur, a savoir la riviere Ter (Ferrando-Climent et collab., 2014). Le cyclophosphamide a été mesuré a
une concentration maximale de 43 ng/l dans I'effluent hospitalier, de 26 ng/l dans l'influent de l'usine de
traitement, de 25 ng/l dans I'effluent municipal et de 20 ng/l dans les eaux de surface de la riviere Ter.
L'ifosfamide n'a pas été détecté dans ces matrices (LD de 1,7 ng/l pour I'effluent hospitalier, de 1,0 et de
0,4 ng/l pour l'influent et I'effluent de la station de traitement des eaux usées et de 0,3 ng/l pour les eaux
de surface).

En 2012, dans la région de la Catalogne, toujours en Espagne, une teneur de 5,73 ug/l de
cyclophosphamide a été mesurée dans un échantillon composite d’effluents d’'un hépital, prélevé pendant
24 heures (Gémez-Canela et collab., 2012). Dans cette étude, I'analyse de trois influents d'usine de
traitement des eaux usées a montré la présence de ce composé a des niveaux allant jusqu'a 13,1 ug/l.
Toutefois, ce cytostatique n'a pas été détecté dans les effluents de cette usine (LD < 3,1 ng/l). En 2014,
ces auteurs ont mesuré des concentrations maximales en cyclophosphamide et en ifosfamide
respectivement de 4,72 et de 86,2 ug/l dans I'effluent de deux hépitaux, en Catalogne (Gémez-Canela et
collab., 2014). Enfin, Negreira et ses collaborateurs (2014b) rapportent des concentrations maximales en
cyclophosphamide de 43,8 ng/l a l'influent et de 25,0 ng/l a I'effluent d’'une usine de traitement des eaux
usées de la méme région. L'ifosfamide dans l'influent variait de 2,2 a4 27,9 ng/l et de 2,54 15,9 ng/l &
I'effluent.

A Barcelone, le cyclophosphamide a été mesuré a une teneur de 32 + 1 ng/l dans l'effluent d’un hopital
local et de 6 + 2,5 ng/l dans l'influent de I'usine municipale de traitement des eaux usées du secteur (Isidori
et collab., 2016a). Il n'a pas été détecté a l'effluent de l'usine (LD < 2,3 ng/l). L’ifosfamide n’a pas été
détecté dans ces matrices (LD < 4,8 ng/l) (Isidori et collab., 2016a). Il en est de méme de leurs principaux
métabolites, soit le carboxycyclophosphamide (LD < 23 ng/l), le kéto-cyclophosphamide (LD < 13 ng/l) et
le 3-déchloroéthyl-ifosfamide/N-déchloroéthylcyclophosphamide (LD < 2 ng/l) (Isidori et collab., 2016a).
Des teneurs en cyclophosphamide de 15 + 9 ng/l et de 19 * 3 ng/l respectivement ont été mesurées a
l'influent et a I'effluent d’'une usine de traitement des eaux usées de Barcelone (Franquet-Griell et collab.,
2017c). Des teneurs de 5a 13,7 ng/l et de 10a 13,9 ng/l ont respectivement été mesurées pour le
cyclophosphamide et l'ifosfamide dans les eaux de la riviere Besos et de ses tributaires, en Espagne
(Franquet-Griell et collab., 2017b).

A Séville, I'fosfamide a été détecté dans linfluent et I'effluent des usines de traitement des eaux usées
municipales a une teneur moyenne respective de 3,5 ng/l et de 1,2 ng/l (Martin et collab., 2011). Une étude
subséquente des auteurs a montré que les concentrations moyennes en ifosfamide avaient sensiblement
augmenté : 12,3 ng/l dans l'influent et 10,5 ng/l dans I'effluent de la station municipale de traitement des
eaux usées (Martin et collab., 2014). Le cyclophosphamide était non détecté (LD de 2,13 ng/l a I'influent et
de 2,29 ng/l a I'effluent) dans ces matrices (Martin et collab., 2014; 2011). Notons que ces deux COmposés
n'ont pas été détectés (LD de 1,7 ng/l pour le cyclophosphamide et de 1,3 ng/l pour l'ifosfamide) dans les
eaux de surface des riviéres environnantes (Martin et collab., 2011).

Le cyclophosphamide et I'ifosfamide ont aussi été mesurés dans les riviéres de la grande région de Madrid
(Valcarcel et collab., 2011). Seul I'fosfamide a été détecté, a une concentration maximale de 41 ng/l (LD de
3 ng/l pour le cyclophosphamide et de 1 ng/l pour l'ifosfamide). L'occurrence de ce cytostatique dans la
riviere Guadarrama résulterait de la présence d’'un hépital a proximité.

Au Royaume-Uni, le cyclophosphamide a été mesuré a des concentrations de 0,19 a 3,7 ng/l dans I'effluent
de deux usines de traitement des eaux usées (Llewellyn et collab., 2011). L'ifosfamide n'a pas été détecté
(LD =<1,1ng/l) dans ces matrices. Dans I'étude de Kanda et ses collaborateurs (2003), le
cyclophosphamide n'avait pas été détecté (LD < 23 ng/l) dans six influents et effluents d’usine de traitement
des eaux usées.

En ltalie, le cyclophosphamide a été mesuré dans les effluents de stations de traitement d’eaux usées
municipales du sud du pays a des teneurs comprises entre < 1,9 et 9 ng/l (Castiglioni et collab., 2005). Des
concentrations en cyclophosphamide de 2,2 & 10,1 ng/l ont été mesurées dans la riviere Lambro (Zuccato
et collab., 2000). Dans cette étude, le cyclophosphamide a été également analysé dans les sédiments,
mais n'a pas été détecté (LD <12 ng/kg). Aucune présence (LD <0,0074 ng/l) de cyclophosphamide
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n'avait été observée dans cette riviere ni dans la riviere Po, quelques années auparavant (Calamari et
collab., 2003).

En Slovénie, le cyclophosphamide a été détecté autant dans les effluents hospitaliers de cing hdpitaux
(15 a 22 000 ng/l) que dans les influents (19 a 27 ng/l) et les effluents (17 ng/l) de trois usines de traitement
des eaux usées municipales (Cesen et collab., 2015). Dans cette étude, I'ifosfamide a été uniquement
détecté dans les effluents provenant des hdpitaux (48 a 6 800 ng/l). Les auteurs attribuent la variabilité
observée dans les effluents hospitaliers a la taille de I'hépital et au nombre de patients recevant une
chimiothérapie le jour de I'échantillonnage. Ces auteurs ont également analysé les métabolites du
cyclophosphamide dans I'effluent hospitalier : 13 200 ng/l de carboxycyclophosphamide, 2 100 ng/l de
kéto-cyclophosphamide et 178 ng/l de 3-déchloroéthyl-ifosfamide/N-déchloroéthylcyclophosphamide
(Cesen et collab., 2016a). Aucun de ces métabolites n’a cependant été retrouvé dans l'influent ou I'effluent
de la station municipale de traitement des eaux usées. Toujours en Slovénie, Isidori et ses collaborateurs
(2016a) ont mesuré des teneurs de 22 100 + 800 ng/l en cyclophosphamide dans un effluent hospitalier de
Ljubljana. Les teneurs dans l'influent et I'effluent de l'usine municipale de traitement des eaux usées étaient
respectivement de 27 + 7 ng/l et de 17 £ 5 ng/l. L'ifosfamide a été détecté uniquement dans I'effluent
hospitalier, & une concentration de 48 + 10 ng/l (LD < 4,8 ng/l a I'influent et a I'effluent de I'usine municipale
de traitement des eaux usées locale). Les auteurs n'ont pas détecté la présence de leurs principaux
métabolites dans [l'effluent, c'est-a-dire le carboxycyclophosphamide (LD <23 ng/l), le kéto-
cyclophosphamide (LD <13 ng/l) et le 3-déchloroéthyl-ifosfamide/N-déchloroéthylcyclophosphamide
(LD < 2 ng/l). Leurs teneurs s'élevaient respectivement a 60 600+ 1000 ng/l, a 1340+ 10ng/l et a
5520 £+ 110 ng/l dans I'effluent hospitalier.

En Roumanie, I'étude de Moldovan (2006) a permis de mesurer des concentrations en cyclophosphamide
jusqu’a 64,8 ng/l dans la riviere Somes.

En Norvége, I'ifosfamide a été détectée dans 6 des 12 échantillons d’effluents de I'hépital Ulleva, & Oslo,
avec une concentration maximale de 340 ng/l (Thomas et collab., 2007). Dans l'effluent de I'hépital de
Rikshospitalet, toujours a Oslo, le cyclophosphamide n'a pas été détecté (LD <2 ng/l), tandis que
l'ifosfamide a été mesuré dans 6 des 12 échantillons analysés, avec une concentration maximale de
290 ng/l. Le cyclophosphamide n'a pas été détecté (LD <2 ng/l) dans les effluents des stations de
traitement des eaux usées municipales. L'ifosfamide a été détecté dans un seul échantillon, a la
concentration de 71 ng/l.

A Stockholm, en Suéde, le cyclophosphamide n’a pas été détecté dans I'influent (LD < 25 ng/l) ni & I'effluent
(LD = 15 ng/l) d'une usine de traitement des eaux usées municipales (Lundstréom et collab., 2010).

Au Japon, le cyclophosphamide a été mesuré jusqu’'a 20 ng/l dans les effluents des stations de traitement
des eaux usées localisées dans le bassin de la riviere Kanzaki-Ai (Azuma et collab., 2015). Les teneurs
maximales mesurées dans les eaux de surface de ce secteur étaient équivalentes (20 ng/l).

En Chine, Yin et ses collaborateurs (2010) ont étudié la présence des cytostatiques, y compris le
cyclophosphamide et I'ifosfamide, dans les effluents de 21 hépitaux de Beijing. Le cyclophosphamide était
présent dans 47 des 65 échantillons d’effluents (LD de 2 ng/l) & des concentrations variant de 6 a
2 000 ng/l. L'ifosfamide a été détecté dans 38 des 65 échantillons (LD de 2 ng/l) a des teneurs comprises
entre 4 et 10 647 ng/l.

A Taiwan, I'étude de Lin et ses collaborateurs (2014) a mis en évidence la faible élimination des
cytostatiques dans une usine de traitement des eaux usées située dans la région de Taipei. En effet, les
concentrations en cyclophosphamide dans l'influent et I'effluent de l'installation étaient respectivement
de 280 et 80 ng/l, tandis que les teneurs en ifosfamide étaient de 12 et 15 ng/l. De plus, ce composé a été
détecté dans les eaux de rivieres environnantes. Dans les rivieres de la région de Taipei, les concentrations
en cyclophosphamide et en ifosfamide dans les eaux de surface étaient comprises entre 1,9 et 13 ng/l et
entre 1,9 et 8,9 ng/l, respectivement. Les concentrations étaient supérieures dans les eaux de surface des
rivieres de la région de Kaohsiung-Pingtung, avec des teneurs de 0,9 a 96 ng/l et de 0,1a 4,7 ng/l,
respectivement.
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Une seule étude relevant des concentrations environnementales en chlorambucil a été répertoriée dans la
littérature consultée. Des teneurs en chlorambucil de 1,6 a 4,8 ng/l ont été mesurées dans les eaux de la
riviere Besos et de ses tributaires, en Espagne (Franquet-Griell et collab., 2017b).

Deux études relevant des concentrations environnementales en melphalan ont été répertoriées dans la
littérature consultée. Une étude, réalisée au Canada, a porté sur I'analyse des teneurs de ce cytostatique
dans des échantillons recueillis dans six usines de traitement des eaux usées municipales (Smyth et Teslic,
2013). Le composé n'a pas été détecté dans ces échantillons (LD entre 120 et 3 570 ng/l). Le melphalan
n'a pas non plus été détecté (LD < 1,9 ng/l) dans les eaux de la riviere Besos et de ses tributaires, en
Espagne (Franquet-Griell et collab., 2017b).

Tableau 57 — Concentrations en moutardes a I'azote mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des
influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

Matrice Localisation Concentration Référence
(ng/l)
Cyclophosphamide
Influents municipaux Canada <500 Metcalfe et collab., 2003
Effluents municipaux Canada <100 Metcalfe et collab., 2003
Influents municipaux Montréal, Canada 22 Rabii et collab., 2014
Effluents municipaux Montréal, Canada 21 Rabii et collab., 2014
Effluents municipaux Saskatchewan et 55 Sosiak et Hebben, 2005
Alberta, Canada
Eaux de surface Saskatchewan et <15 Sosiak et Hebben, 2005
Alberta, Canada
Influents municipaux Montréal, Canada 9 Garcia-Ac et collab., 2009
Effluents municipaux Montréal, Canada <9 Garcia-Ac et collab., 2009
Eaux de surface Fleuve §a|nt-Laurent, <9 Garcia-Ac et collab., 2009
Montréal, Canada
Effluents municipaux Windsor, Canada 25a4 Hua et collab., 2006
Effluents hospitaliers France <100 a4 400 Catastini et collab., 2008
Effluents municipaux France 300 Catastini et collab., 2008
Effluents hospitaliers Paris, France 500 a 800 Mullot et collab., 2010
Bassins versants de la
Eaux de surface Vilaine et de la <15 Mompelat et collab., 2011
Mayenne, France
Influents municipaux Manne(_jorf et 4311 Buerge et collab., 2006
Wadenswil, Suisse
Effluents municipaux Manne(_jorf et 2a10 Buerge et collab., 2006
Wadenswil, Suisse
Influents municipaux Zurich, Suisse 2ab Buerge et collab., 2006
Effluents municipaux Zurich, Suisse 2,1a4 Buerge et collab., 2006
Riviére Limmat, en aval
Eaux de surface de la §tat|or'1 d'épuration 0,15a0,17 Buerge et collab., 2006
de rejets d’effluents de
Zurich, Suisse
Eaux de surface Lac Zurich, Suisse <0,1 Buerge et collab., 2006
Effluents hospitaliers Allemagne 146 Steger-Hartgz;rén et collab.,
Effluents hospitaliers Allemagne 1924500 Steger-Hartgz;r;n et collab.,
Influents municipaux Allemagne <6a143 Steger-Hartgz;r;n et collab.,
Effluents municipaux Allemagne <6-17 Steger-Hartgz;r;n et collab.,
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Matrice Localisation ST Référence
(ng/l)
Effluents municipaux Allemagne 20 Ternes, 1998
Eaux de surface Allemagne <10 Ternes, 1998
Effluents hospitaliers Valence, Espagne 46 a 3000 Olalla et collab., 2018
Coimbra, Portugal, et Ferrando-Climent et collab
Effluents hospitaliers Valence et Gérone, Maximum : 201 2013 "
Espagne
Influents municioaux Gérone, Espagne, et 26 Ferrando-Climent et collab.,
P Toulouse, France 2013
Effluents hospitaliers Gérone, Espagne 43 Ferrando-CI2|r(;11e£1t et collab.,
Influents municipaux Gérone, Espagne 26 Ferrando-CI2|r(;11e£1t et collab.,
Effluents municipaux Gérone, Espagne 25 Ferrando-CI2|r(;11eA|r1t et collab.,
Riviére Ter, Gérone, Ferrando-Climent et collab.,
Eaux de surface 20
Espagne 2014
Effluents hospitaliers Catalogne, Espagne 5730 Gomez—CaZrE)ellg et collab.,
Influents municipaux Catalogne, Espagne 13100 Gomez—CaZrE)ellg et collab.,
Effluents municipaux Catalogne, Espagne <31 Gomez—CaZrE)ellg et collab.,
Effluents hospitaliers Catalogne, Espagne 4720 Gomez—Cazr:)ellg et collab.,
Influents municipaux Catalogne, Espagne 43,8 Negreira et collab., 2014b
Effluents municipaux Catalogne, Espagne 25 Negreira et collab., 2014b
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne 32+1 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne 6+25 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <2,3 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne 15+9 Franquet-ZGOnle?IICet collab.,
Effluents municipaux Barcelone, Espagne 17+4 Franquet-ZGOnle?IICet collab.,
Effluents municipaux Barcelone, Espagne 19+3 Franquet-ZGOnle?IICet collab.,
Riviere Besos et ses . Franquet-Griell et collab.,
Eaux de surface tributaires, Espagne 5al37 2017b
Influents municipaux Séville, Espagne <213 Martin et collab., 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne <2,29 Martin et collab., 2011
Influents municipaux Séville, Espagne <213 Martin et collab., 2014
Effluents municipaux Séville, Espagne <2,29 Martin et collab., 2014
Eaux de surface Séville, Espagne <17 Martin et collab., 2011
Eaux de surface Riviere Guadarrama, <1 Valcéarcel et collab., 2011
Espagne
Effluents municipaux Royaume-Uni 0,19a 3,7 Llewellyn et collab., 2011
Influents municipaux Royaume-Uni <23 Kanda et collab., 2003
Effluents municipaux Royaume-Uni <23 Kanda et collab., 2003
Effluents municipaux Italie <19a9 Castiglioni et collab., 2005
Eaux de surface Riviére Lambro, Italie 2,2a10,1 Zuccato et collab., 2000
Sédiments Riviere Lambro, Italie < 12 ng/kg Zuccato et collab., 2000
Eaux de surface Rivieres igliz[ Lambro, <0,0074 Calamari et collab., 2003
Effluents hospitaliers Slovénie 15a 22 000 Cesen et collab., 2015
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Matrice Localisation Concentration Référence
(ng/l)

Influents municipaux Slovénie 19a27 Cesen et collab., 2015
Effluents municipaux Slovénie 17 Cesen et collab., 2015
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 22 100 + 800 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie 27+7 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie 17+5 Isidori et collab., 2016a

Eaux de surface Riviere Somes’ 64,8 Moldovan, 2006

Roumanie
Effluents hospitaliers Oslo, Norvege <2 Thomas et collab., 2007
Effluents municipaux Oslo, Norvege <2 Thomas et collab., 2007
Influents municipaux Stockholm, Suede <15 Lundstrom et collab., 2010
Effluents municipaux Stockholm, Suede <25 Lundstrom et collab., 2010
Effluents municipaux Bassin Qe I_a riviere 20 Azuma et collab., 2015
Kanzaki-Ai, Japon

Eaux de surface R|V|ereJ§§(r)1§ak|-A|, 20 Azuma et collab., 2015
Effluents hospitaliers Beijing, Chine 6 a2 000 Yin et collab., 2010
Effluents municipaux Taipei, Taiwan 80 Lin et collab., 2014
Influents municipaux Taipei, Taiwan 280 Lin et collab., 2014

Eaux de surface Taipei, Taiwan 19a13 Lin et collab., 2014

Eaux de surface Kaohsmn_g-ngtung, 0,9a96 Lin et collab., 2014

Taiwan
Ifosfamide
Influents municipaux Canada <500 Metcalfe et collab., 2003
Effluents municipaux Canada <100 Metcalfe et collab., 2003
Influents municipaux Montréal, Canada <14 Rabii et collab., 2014
Effluents municipaux Montréal, Canada <14 Rabii et collab., 2014
Effluents hospitaliers France <30a3900 Catastini et collab., 2008
Effluents municipaux France 100 Catastini et collab., 2008
Effluents hospitaliers Paris, France <30a1000 Mullot et collab., 2010
Influents municipaux Wal\gzgg\?vﬂ,orsfuei;se <01 Buerge et collab., 2006
Effluents municipaux Manne(_:iorf et <0,1 Buerge et collab., 2006
Wadenswil, Suisse
Influents municipaux Zurich, Suisse 2,1a4 Buerge et collab., 2006
Effluents municipaux Zurich, Suisse 1,7a6 Buerge et collab., 2006
Riviére Limmat, en aval
Eaux de surface dde la §tat|or'1 d'épuration 0,08 40,14 Buerge et collab., 2006
e rejets d’effluents de
Zurich, Suisse

Eaux de surface Lac Zurich, Suisse <0,1 Buerge et collab., 2006
Effluents hospitaliers Allemagne 24 Steger-Hartggrén et collab.,
Effluents hospitaliers Allemagne <LDal91l4 Kimmerer et collab., 1997
Influents municipaux Allemagne <6a29 Kimmerer et collab., 1997
Effluents municipaux Allemagne <6a43 Kimmerer et collab., 1997
Effluents municipaux Allemagne 80 Ternes, 1998

Eaux de surface Allemagne <10 Ternes, 1998
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,2a4761 Olalla et collab., 2018

Coimbra, Portugal, et Ferrando-Climent et collab
Effluents hospitaliers Valence et Gérone, Maximum : 228 2013 "
Espagne




Matrice

Localisation

Concentration

Référence

(ng/l)
Influents municioaux Gérone, Espagne, et 130 Ferrando-Climent et collab.,
P Toulouse, France 2013
- . Ferrando-Climent et collab.,
Effluents hospitaliers Gérone, Espagne <17 2014
Influents municipaux Gérone, Espagne <10 Ferrando-CI2|r(;11e£1t et collab.,
Effluents municipaux Gérone, Espagne <04 Ferrando-CI2|r(;11e£1t et collab.,
Eaux de surface Riviere Ter, Gérone, <03 Ferrando-Climent et collab.,
Espagne 2014
Effluents hospitaliers Catalogne, Espagne 86 200 Gomez-CaZrI)ellj et collab.,
Influents municipaux Catalogne, Espagne 2,2a27,9 Negreira et collab., 2014b
Effluents municipaux Catalogne, Espagne 25a15,9 Negreira et collab., 2014b
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <48 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <48 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <48 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 3,5 Martin et collab., 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 1,2 Martin et collab., 2011

Influents municipaux

Séville, Espagne

Moyenne : 12,3

Martin et collab., 2014

Effluents municipaux

Séville, Espagne

Moyenne : 10,5

Martin et collab., 2014

Eaux de surface Séville, Espagne <13 Martin et collab., 2011
Riviére Besos et ses R Franquet-Griell et collab.,
Eaux de surface tributaires, Espagne 102139 ) 2017b
Eaux de surface Riviere Guadarrama, 41 Valcércel et collab., 2011
Espagne

Effluents municipaux Royaume-Uni <11 Llewellyn et collab., 2011
Effluents hospitaliers Slovénie 48 a 6 800 Cesen et collab., 2015
Influents municipaux Slovénie <0,36 Cesen et collab., 2015
Effluents municipaux Slovénie <0,36 Cesen et collab., 2015
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 48 £ 10 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <48 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <48 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Oslo, Norvége Maximum : 340 Thomas et collab., 2007
Effluents hospitaliers Oslo, Norvége Maximum : 290 Thomas et collab., 2007
Effluents municipaux Oslo, Norvége <2a7l Thomas et collab., 2007
Effluents hospitaliers Beijing, Chine 4210647 Yin et collab., 2010
Effluents municipaux Taipei, Taiwan 15 Lin et collab., 2014
Influents municipaux Taipei, Taiwan 12 Lin et collab., 2014

Eaux de surface Taipei, Taiwan 1,9a8,9 Lin et collab., 2014

Eaux de surface Kaohsiung-Pingtung, 0,1a4,7 Lin et collab., 2014

Taiwan
Carboxycyclophosphamide

Effluents hospitaliers Slovénie 13 200 Cesen et collab., 2016a
Influents municipaux Slovénie <23 Cesen et collab., 2016a
Effluents municipaux Slovénie <23 Cesen et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 60 600 + 1 000 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <23 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <23 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <23 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <23 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <23 Isidori et collab., 2016a
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Matrice

Localisation

Concentration
(ng/l)

Référence

Kéto-cyclophosphamide

Effluents hospitaliers Slovénie 2100 Cesen et collab., 2016a
Influents municipaux Slovénie <131 Cesen et collab., 2016a
Effluents municipaux Slovénie <131 Cesen et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 1340+ 10 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <13 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <13 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <13 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <13 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <13 Isidori et collab., 2016a

3-déchloroéthyl-ifosfamide/N-déchloroéthylcyclophosphamide

tributaires, Espagne

Effluents hospitaliers Slovénie 178 Cesen et collab., 2016a
Influents municipaux Slovénie <2 Cesen et collab., 2016a
Effluents municipaux Slovénie <2 Cesen et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie 5520+ 110 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <2 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <2 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <2 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <2 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <2 Isidori et collab., 2016a
Chlorambucil
Eaux de surface Riviere Besos et ses 162448 Franquet-Griell et collab.,

2017b

Melphalan

Effluents municipaux

Canada

<£1204=<3570

Smyth et Teslic, 2013

Eaux de surface

Riviere Besos et ses
tributaires, Espagne

<19

Franquet-Griell et collab.,
2017b

16.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Un FBC estimé de 3 suggére que le potentiel de bioconcentration du cyclophosphamide, de I'ifosfamide et
du chlorambucil dans les organismes aquatiques est faible (HSDB, 2019). Le potentiel de bioconcentration
du melphalan dans les organismes aquatiques serait quant a lui nul, le FBC estimé étant de 0,24 (HSDB,
2019). Aucune donnée expérimentale n’est disponible pour confirmer ces estimations.

Notons que le cyclophosphamide, le chlorambucil et le melphalan ne satisfont pas aux critéres énoncés a
l'alinéa 64 c) de la LCPE, car ces composés ne pénetrent pas dans I'environnement en une quantité ou
concentration ou dans des conditions de nature a avoir, immédiatement ou a long terme, un effet nocif sur
I'environnement ou sur la diversité biologique. De plus, aucune de ces substances ne répond aux criteres
de persistance ou de bioaccumulation énoncés dans le Reglement sur la persistance et la bioaccumulation
de la LCPE (EC, 2015a).

16.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

Les études sur la toxicité du cyclophosphamide et de I'ifosfamide sont nombreuses. En revanche, une
seule étude semble disponible sur la toxicité du chlorambucil et du melphalan. Toutes les données
répertoriées dans la littérature pour les organismes aquatiques sont résumées dans les sections suivantes.
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16.6.1 Potentiel toxique

Les résultats des études disponibles sur la toxicité des moutardes a I'azote chez les organismes aquatiques
sont résumés dans le tableau 58.

Tableau 58 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels des moutardes a I'azote pour les

organismes aquatiques.

Organisme Paramétre , Dure_e_ Veled Référence
d’exposition (mg/l)
Cyclophosphamide
Vibrio fischeri (bioluﬁiiggcence) 30 minutes >O’10010 Maégll?—thigllilggl'(,athM
B collab., 2017
CEso
(croissance) 1000
Pseudomonas putida QSEO 16 heures 1 000 Zounkova et collab.,
(croissance) 2007
CMEO
(croissance) 1000
SI)(lar(])epcot?ifa%cscilsJ ) (cr(():isssi(rjlce) 72 heures 2320 CesegoeiEGCtj)llab.'
Girardia tigrina CSEO Knakievicz et collab.,
Girardia schubarti (survie) 96 heures 2 1,04E+05 2008
: CEso . Bialk-Bielinska et
Lemna minor (croissance) 7 jours > 100 collab., 2017
CSEO > 320 Cesen et collab.,
(croissance) 72 heures B 2016b
CEso > 100 Grung et collab., 2008
(croissance) 930
C.SEO 250 Zounkova et collab.,
(croissance) 96 heures
2007
CMEO 500
Raphidocelis (croissance)
subcapitata . CM.EO
(stimulation de la 72 heures 0,01 Mater et collab., 2014
croissance)
CEso
(croissance) 3179 .
CEw 72 heures Harris, 2015
(croissance) 1520
CEso 72 heures > 100 Bialk-Bielinska et

(croissance)

collab., 2017
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; . Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mg/l)
CEso
(immobilisation) =1 000
CSEO > 1000 Zounkova et collab.,
(immobilisation) B 2007
: CMEO . 48 heures =1 000
Daphnia maana (immobilisation)
P 9 CEso 5318
(immobilisation) Harris, 2015
CE1wo 1025
(immobilisation)
CEso 24 heures =100 Bialk-Bielinska et
(immobilisation) 48 heures =100 collab., 2017
Ceriodaphnia dubia CLso 24 heures 986,6 Russo et collab., 2018
Brachionus calyciflorus Clso 24 heures 1924 Russo et collab., 2018
Thamnocephalus ClLso 24 heures 1396 Russo et collab., 2018
platyurus
Poisson-zebre CLso 2 200 :
(Danio rerio) CEwo 72 heures 1225 Weigt et collab., 2011
Ifosfamide
N . CEso . Bialk-Bielinska et
Vibrio fischeri (bioluminescence) 30 minutes =100 collab., 2017
CEso Sanderson et collab.,
(croissance) 48 heures 11 2004
Raphidocelis CSEO Cesen et collab.,
subcapitata (croissance) 72 heures 2320 2016b
CEso Bialk-Bielinska et
(croissance) 48 heures 2100 collab., 2017
Synecococcus CSEO Cesen et collab.,
leopoliensis (croissance) 72 heures 2320 2016b
: CEso . Bialk-Bielinska et
Lemna minor (croissance) 7 jours =100 collab., 2017
Buerge et collab.,
162 2006
48 heures
Daphnia magna _ CI_E_so _ 1795 Sanderson et collab.,
(immobilisation) 2004
24 heures =100 Bialk-Bielinska et
48 heures =100 collab., 2017
Ceriodaphnia dubia ClLso 24 heures 196,4 Russo et collab., 2018
Brachionus calyciflorus CLso 24 heures 996,3 Russo et collab., 2018
Thar;gf[)ycuerEZalus ClLso 24 heures 7715 Russo et collab., 2018
Buerge et collab.,
Truite arc-en-ciel Clso > 1000 2006
. 96 heures
(Oncorhynchus mykiss) Sanderson et collab.,
CEso 140
2004
Poisson-zebre CLso 840 .
(Danio rerio) CEwo 72 heures 800 Weigt et collab., 2011
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3 5 Durée Valeur "
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mg/l)
Chlorambucil
24 heures 30,6
Daphnia magna Clso 48 heures 23,2 Gomez-Canela et
72 heures 23,2 collab., 2015
96 heures 22,1
Carboxycyclophosphamide
Ceriodaphnia dubia CSEO 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
(survie)
Brachionus calyciflorus CSE.O 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
(survie)
_CE5 6.0
(croissance)
CElo 7.9
(croissance)
Synecococcus CE2o Cesen et collab.,
leopoliensis (croissance) 72 heures 10,5 2016b
CEso 17.1
(croissance)
QEgo 37.2
(croissance)
Thamnocephalus CSE.O 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
platyurus (survie)
Kéto-cyclophosphamide
Synecococcus QSEO 72 heures > 320 Cesen et collab.,
leopoliensis (croissance) 2016b
Ceriodaphnia dubia CSEO 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
(survie)
Brachionus calyciflorus (Susrsig) 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
Thamnocephalus CSE.O 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
platyurus (survie)
N-déchloroéthyl-cyclophosphamide
Synecopocc_us C_SEO 72 heures > 320 Cesen et collab.,
leopoliensis (croissance) 2016b
Ceriodaphnia dubia CSE.O 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
(survie)
. : CSEO
Brachionus calyciflorus (survie) 24 heures > 100 Russo et collab., 2018
Thamnocephalus CSE.O 24 heures >100 Russo et collab., 2018
platyurus (survie)

CEs : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 5 % des organismes d’essai
CE1o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEsp : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CEqo : concentration d’'une substance susceptible de causer un effet chez 90 % des organismes d’essai
CLso : concentration létale d’'une substance pour 50 % des organismes d’essai

CMEO : concentration minimale avec effet observé

CSEO : concentration sans effet observé

La cytotoxicité du cyclophosphamide et de I'ifosfamide a été évaluée en réalisant le test MTT sur une lignée
cellulaire de foie de poisson-zébre (ZFL) (Novak et collab., 2017b). Le test MTT est fondé sur I'absorption
du bromure de 3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-2,5-diphenyltetrazolium et sur son clivage dans la mitochondrie
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des cellules vivantes. Les cellules mortes ne sont pas en mesure de réaliser ces activités. Des CEso
supérieures a 300 mg/l ont été obtenues pour les deux molécules pour un temps d’exposition de 72 heures.

D’aprés les données disponibles, le cyclophosphamide, I'ifosfamide et leurs métabolites ne semblent pas
toxiques pour les organismes aquatiques, aux concentrations potentiellement retrouvées dans
I'environnement. Il en est de méme pour le chlorambucil. La faible toxicité des moutardes a I'azote chez
les organismes aquatiques pourrait s’expliquer par le fait que ces composés nécessitent une activation
hépatique, condition qui ne peut étre remplie chez la majorité des organismes exposés. Etant donné le
nombre de données disponibles pour ces trois substances, des études complémentaires sont nécessaires
pour valider ces hypothéses. Par ailleurs, aucune donnée sur le potentiel toxique du melphalan n'a été
répertoriée dans la littérature consultée.

16.6.2 Potentiel génotoxique

Plusieurs études ont été réalisées pour évaluer la génotoxicité des moutardes a I'azote. Ces études sont
résumées dans les paragraphes suivants.

Dixon et ses collaborateurs (1985) ont mesuré les échanges entre chromatides sceurs (SCE) chez la moule
commune Mytilus edulis aprés une exposition a des teneurs variant de 2,6 mg/l a 26 g/l de
cyclophosphamide. Une augmentation significative des SCE dans les tissus des branchies a été observée
a une concentration de 26 g/l chez les adultes et les larves. Les auteurs attribuent ce résultat a I'apparition
de dommages cellulaires, probablement occasionnés par la génération de radicaux libres et non a I'action
directe du cyclophosphamide. Chez deux espéces de planaires (Girardia tigrina et Girardia schubarti), des
aberrations chromosomiques ont été observées aprés une exposition a des teneurs de 50 a 200 mg/l de
cyclophosphamide (Lau et collab., 2007). L'induction de micronoyaux a aussi été étudiée chez les
néoblastes de ces deux espéces de planaires apres une exposition au cyclophosphamide de 24 heures,
chez des individus intacts et chez des individus en régénération (Knakievicz et collab., 2008). Les
organismes intacts exposés a des concentrations jusqu’a 100 ug/l de cyclophosphamide n’ont pas montré
d’induction significative de micronoyaux. En revanche, les organismes en régénération présentaient une
induction significative a partir d'une concentration de 52 ug/l. Aprés la régénération, la fréquence des
micronoyaux correspondait a celle des témoins, ce qui indique que les systémes de réparation ont été
efficaces. Enfin, Canty et ses collaborateurs (2009) ont évalué la cytotoxicité et la génotoxicité du
cyclophosphamide sur des hémocytes de moules bleues (Mytilus edulis) et sur des coelomocytes d’étoiles
de mer communes (Asterias rubens). Aprés de trois a sept jours d’exposition a des concentrations de 18 a
180 mg/l, une augmentation significative de I'induction de micronoyaux et de cassures de 'ADN a été
observée chez la moule. Il en est de méme chez I'étoile de mer, ou des augmentations significatives de
l'induction de micronoyaux et de cassures de ’ADN ont été détectées apres cing et sept jours d’exposition
a 18, 32 et 56 mg/l. L'induction de micronoyaux et les cassures de I'’ADN étaient fortement corrélées.

Aprés 'exposition a des concentrations allant jusqu’a 50 mg/l de cyclophosphamide, des échanges entre
SCE, dépendantes de la dose, ont été induits dans les cellules branchiales de Nothobranchius rachowi, un
poisson tropical de la famille des Cyprinodontidee (Van der Hoeven et collab., 1982). De telles modifications
chromosomiques avaient précédemment été rapportées dans les branchies, les reins et les intestins de
'umbre de vase (Umbra limi) & la suite d'une injection intrapéritonéale de cyclophosphamide a des doses
allant jusqu'a 22 pg/g (Kligerman, 1979), ainsi que dans les branchies de I'anguille d’Europe (Anguilla
anguilla), exposée par I'eau, dés une teneur de 12,5 mg/l de cyclophosphamide (Santos et Pacheco, 1995).

Aprés 72 heures a des concentrations supérieures a 37,5 mg/l de cyclophosphamide et d’ifosfamide, des
dommages significatifs & 'ADN (essai COMET) ont été observés sur une lignée cellulaire de foie de
poisson-zeébre (ZFL) (Novak et collab., 2017b). L'apparition de micronoyaux a aussi été observée
apres 72 heures aux concentrations de 150 et 300 mg/l pour le cyclophosphamide et de 300 mg/l pour
l'ifosfamide.

Plusieurs autres études ont porté sur I'induction de micronoyaux chez les poissons aprés une exposition
au cyclophosphamide. Ces études sont présentées dans les paragraphes suivants.
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L’induction de micronoyaux dans les érythrocytes du poisson Cheirodon interruptus interruptus exposés a
5 mg/l de cyclophosphamide a été démontrée par Campana et ses collaborateurs (1999). L'induction était
significativement supérieure les 15 premiers jours aprés le début de I'expérimentation. La plus forte
induction a été observée 24 heures suivant I'exposition.

Rodriguez-Cea et ses collaborateurs (2003) ont exposé trois especes de poissons, soit la truite brune
(Salmo trutta), I'anguille d’Europe (Anguilla anguilla) et le vairon (Phoxinus phoxinus), a deux
concentrations de cyclophosphamide pendant 72 heures avant de déterminer I'induction des micronoyaux
dans les érythrocytes rénaux. En présence de 25 mg/l, la truite était I'espéce la plus sensible, suivie par le
vairon. L’anguille n'était pas sensible a ce composé dans les conditions de I'étude. Les auteurs attribuent
ce résultat a la différence d’age lors de I'essai, les truites et les vairons étaient des juvéniles, tandis que les
anguilles étaient des adultes immatures. Notons qu’a la plus forte concentration d'exposition, 50 mgl/l,
aucune différence significative n’a été observée entre les traitements et leurs témoins pour les truites et les
vairons.

Zavala-Aguirre et ses collaborateurs (2010) ont mesuré la fréquence des micronoyaux dans les
érythrocytes de I'espéce de poissons Xenotoca melanosoma prélevés dans le lac La Alberca, dans I'Etat
de Michoacan, au Mexique. Des essais réalisés en présence de 25 a 100 mg/l de cyclophosphamide
pendant 24 ou 96 heures ont montré une augmentation significative de la fréquence des micronoyaux,
comparativement au groupe témaoin.

Plusieurs études ont mis en évidence l'apparition de micronoyaux aprés l'injection intrapéritonéale de
cyclophosphamide chez des poissons :

- L’induction de micronoyaux dans les érythrocytes du poisson Astyanax bimaculatus a été observée
24 heures aprés l'injection par voie intrapéritonéale d’'une dose de 16 mg/kg de poids corporel de
cyclophosphamide (Matsumoto et Colus, 2000).

- L’injection d’'une dose de 20 mg/kg de poids corporel de cyclophosphamide, tous les jours, pendant
cing 5jours, a induit I'apparition de micronoyaux dans les érythrocytes périphériques de tilapia a
poitrine rouge (Tilapia rendalli) issus du lac Paranoa, au Brésil (Grisolia, 2002).

- Grisolia et Cordeiro (2000) ont observé une augmentation significative de la fréquence des
micronoyaux chez trois especes de poissons (le tilapia a poitrine rouge [Tilapia rendalli], le tilapia du
Nil [Oreochromis niloticus] et la carpe commune [Cyprinus carpio]) apres leur exposition au
cyclophosphamide (une injection intrapéritonéale de 20 mg/kg de poids corporel) pendant 2, 7, 14
ou 30 jours.

- L'induction de micronoyaux dans les érythrocytes rénaux a également été observée par Palhares et
Grisolia (2002) chez le tilapia a poitrine rouge et le tilapia du Nil 24 heures suivant l'injection
intrapéritonéale de 40 mg/kg de cyclophosphamide. Des niveaux plus élevés d'érythrocytes
micronucléés ont été observés chez T. rendalli que chez O. niloticus. La différence entre la fréquence
de micronoyaux dans les reins et les branchies n’était cependant pas significative chez les deux
especes.

- Winter et ses collaborateurs (2007) n'ont pas observé d'induction de micronoyaux dans les
érythrocytes de la rate et du sang périphérique du mené a grosse téte (Pimephales promelas), et ce,
méme 14 jours aprés l'injection intrapéritonéale de 400 mg/kg de cyclophosphamide.

- Ayllon et Garcia-Vazquez (2000) ont obtenu les mémes résultats pour des érythrocytes rénaux du
vairon (Phoxinus phoxinus) 24 heures aprés l'injection de 40 mg/kg de cyclophosphamide. En
revanche, cette équipe a constaté I'induction de micronoyaux dans les érythrocytes rénaux de truites
arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) aprés une exposition réalisée dans les mémes conditions que
les vairons (Ayllén et Garcia-Vazquez, 2001).

Une étude est disponible quant a I'impact du cyclophosphamide chez un amphibien. Ainsi, la fréquence
des micronoyaux a augmenté de facon significative aprés I'exposition de cellules de peaux de salamandres
(Ambystoma sp.), obtenues aprés leur mue, a des doses uniques ou répétées de 37,5a 112,5 mg/l de
cyclophosphamide (Zamora-Perez et collab., 2004).
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Les résultats des études portant sur l'induction de micronoyaux aprés une exposition d’organismes
aquatiques a différentes doses de cyclophosphamide sont résumés au tableau 59. De fagon générale, ces

résultats confirment que le cyclophosphamide posséde des propriétés génotoxiques.

Tableau 59 — Fréquence d’induction de micronoyaux chez différentes espéces aquatiques exposées au

cyclophosphamide.

Fréguence

Concentration . . Durée : : ex
: . Organisme exposé , o d’induction des Référence
d’exposition d’exposition micronoyaux
Exposition par I’eau (mg/l)
0 5 jours 28+0,9
32 e 5 jours 98+25*
56 Cwlom:rc&e;rgfrtgle de 5 jours 15+ 2,4 Canty et collab.,
0 (Asterias rubens) 7 jours 3,8+1,1* 2009
32 7 jours 12,5+1,9*
56 7 jours 15,5 + 0,5*
0 2,16 + 0,29
0,013 . L 2,65+4,18
0,052 6,83 £ 0,76*
0,104 24 heures 5,99 £ 0,50 Knakievicz et
0 2,30+ 0,29 collab., 2008
0,013 . L 4,96 + 1,26
0026 | bt on régénération 7.15 299
0,052 6,13 + 3,04
0,104 4,83+1,26
0 00
5 24 heures 70+L7"
0 0,33+0,33
5 48 heures 53407
0 0,25+ 0,25
5 72 heures 47%12
0 96 heures 05+0.3
> Erythrocytes de >3+ 18
0 Cheirodon interruptus 8 jours 1,0£0.77 Campana et
5 : 3,8+0,3* collab., 1999
interruptus
0 12 jours 03£0.3
5 3,0+2,5*
0 . 0,5+£0,3
5 15jours 4,1+0,8°
0 19 jours 0,71+0,18
5 10+10
0 23 jours 0,67 +0,49
5 20+0,5
0 0,7+£13
25 Erythrocytes de Xenotoca 24 heures 60+71* Zavala-Aguirre et
50 melanosoma 11,4 + 3,4~ collab., 2010
100 16,7 £ 12,2*
0 0,7+£0,8
25 Erythrocytes de Xenotoca 96 heures 6,8 £ 6,0* Zavala-Aguirre et
50 melanosoma 33,2 +6,18* collab., 2010
100 9,8 +4,9*
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Fréguence

Concentration . . Durée . . "
d’exposition Organisme exposé d’exposition d |r!duct|on des Référence
micronoyaux
0 Erythrocytes rénaux de 0,6 + 0,55
25 truite brune 1,67 +0,82
50 (Salmo trutta) 0,83+ 0,75 Rodriguez-Cea et
0 Erythrocytes rénaux 0,2+0,45 collab., 2003
25 d’anguille d’'Europe 72 heures 1,0+0,71
50 (Anguilla anguilla) 0,4 + 0,55
0 Erythrocyte_s rénaux 0,38 + 0,52 Rodriguez-Cea et
25 du vairon 0,33+0,52 collab.. 2003
50 (Phoxinus phoxinus) 0,33+ 0,52 "
0 0,6+0,5
1 jour 0,8+0,8
2 jours 22+18
37,5 3 jours 34+1,1*
Cellules de peaux de 4 jours 5.4 %3,1%
salamandres 5 J%urs %A;ﬁzlg ZamI(I) rE-Pze(r)%i et
91, collab.,
(Ambystoma sp.) Tjour 0808
75 2 jours 3,2+25*
3 jours 2,0+14*
4 jours 6,4 +1,5*
5 jours 6,0 +1,5*
0 0,8+0,8
1 jour 1,0+1,2
112,5 2 jours 22+1,1
(dose unique) 3 jours 4,8 £0,8*
Cellules d q 4 jours 4,2 £0,8*
€ l;aeIZer?deraeiX € 5 jours 6,6 £2,8* Zamora-Perez et
(Ambystoma sp.) _0 10+14 collab., 2004
1 jour 0,2+0,4*
112,5 2 jours 50+2,2*
(dose répétée) 3 jours 52+1,9*
4 jours 52+1,1*
5 jours 11,0 + 6,4*
Exposition par injection (mg/kg)
2 " )
0 Erythgouci//tjfornenaux ot houres 0,625 + 0,51*7 Ayllén et Garcia-
40 (Phoxinus phoxinus) 0,4 +£0,516 Vazquez, 2000
0 0,31+ 0,27
4 Erythrocytes d’Astyanax 24 heures 0,57 £ 0,60 Matsumoto et
8 bimaculatus 1,22 + 0,66* Colus, 2000
16 153+0,71*
32 0,60 + 0,37
0 Erythrocytes renaux de 0,181+0,404 | Aylién et Garcia-
truite arc-en-ciel 24 heures Vazquez, 2001
40 (Oncorhynchus mykiss) 0,7 + 0,483* '
0 24 heures 00
400 . 0,17+0,41
0 Erythrpcytes de rate de 00 Winter et collab.,
200 . téte-de-boule 48 heures 020 2007
0 (Pimephales promelas) 020
400 96 heures 0,83 £ 1,60
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. . Fréguence
Concentration . . Durée . . A
: - Organisme exposé , o d’'induction des Référence
d’exposition d’exposition :
micronoyaux
0 Eryth de rate d 8 jours 00
400 rythrocytes de rate de J 0,84+ 0,86 Winter et collab.,
téte-de-boule
0 (Pimephales promelas) 14 jours 00 2007
400 0,50 + 1,00
0 0,08 £ 0,20
400 24 heures 0,25 + 0,61
0 48 heures 0.17+0,26
400 Erythrocytes du sang 0,30+ 0,45
0 périphérique de 96 heures 0,08 £ 0,20 Winter et collab.,
400 téte-de-boule 0,08 £ 0,20 2007
0 (Pimephales promelas) g 0,08 + 0,20
400 jours 0,10 + 0,22
0 14 iours 0,25+0,61
400 J 0,10 + 0,22
0 0 0,2+0,3
24 heures 2,1+0,9*
Erythrocytes rénaux de 48 heures 2,3+0,8*
RN Palhares et
20 tilapia a poitrine rouge 72 heures 6,4 +3,1* Grisolia. 2002
(Tilapia rendalli) 5 jours 53+1,9* '
7 jours 57+1,8*
15 jours 46+ 1,7
0 0 04+04
24 heures 1,6 +0,8*
- , *
Erythr_ocy‘_[es rénaux de 48 heures 1,6 +0,6 Palhares et
20 tilapia du Nil 72 heures 2,1+0,4* Grisolia. 2002
(Oreochromis niloticus) 5 jours 1,3+1,0* '
7 jours 03+04
15 jours 0,7+1,0
0 Erythrocytes 0,4+0,4
périphériques de tilapia . o
20 a poitrine rouge 5 jours 6,6 +1,6* Grisolia, 2002
(Tilapia rendalli)
0 Ervih 0 0,532
L ,ryt rocytes 2 jours 5,87*
périphériques de tilapia . =
o 7 jours 9,36
20 a poitrine rouge - <
(Tilapia rendalli) 14 jours 5,66 .
30 jours 3,19* Grisolia et
0 0 0,682 Cordeiro, 2000
Erythrocytes de tilapia 2 jours 5,75*
20 du Nil 7 jours 6,80*
(Oreochromis niloticus) 14 jours 4,64*
30 jours 5,45*%
0 0 0,362
. - =
Erythrocytes de 2 jours 1,44 Grisolia et
20 Ocarpe commune 7 jours 3,80* Cordeiro. 2000
(Cyprinus carpio) 14 jours 3,11* ’
30 jours 3,91*

* Différence notable comparativement aux témoins
Une seule étude a été répertoriée pour déterminer la génotoxicité du melphalan. Buschini et ses
collaborateurs (2003) ont évalué la génotoxicité de ce cytostatique en réalisant I'essai COMET sur des
hémocytes de moules d’eau douce Dreissena polymorpha. L'essai a été réalisé a différentes températures
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(4, 18, 28 et 37 °C), avec deux concentrations de melphalan (0,5 et 5 mg/l). A toutes les températures, les
hémocytes de moules ont présenté des niveaux de dommages a I’ADN dose-réponse apres ces expositions
au melphalan.

Les autres données répertoriées dans la littérature consultée rapportant des effets génotoxiques chez les
organismes aquatiques exposés aux moutardes a I'azote sont résumées au tableau 60.

Tableau 60 — Génotoxicité des moutardes a I'azote pour les organismes aquatiques.

Organisme Paramétre d'eEp:Jc::ﬁion \(/rilge;f)r Référence
Cyclophosphamide
Saccharomyces MGC Zounkova et
cerevisiae (génotoxicité) 16 heures 470 collab., 2007
MGC
(génotoxicité sans Génotoxicité
£ I . activation métaboligue) Zounkova et
scherichia coli 2 heures non
MGC significative collab., 2007
(génotoxicité avec
activation métaboligue)
MGC Génotoxicité
sal I (génotoxicité sans non
tyr?th?Sr?uﬁﬂ activation métabolique) 2 heures significative | Cesen et collab.,
MGC 2016b
(génotoxicité avec 320
activation métabolique)
Salmonella
typhimurium, 50
souche TA 98 . MGC Parrella et
(génotoxicité sans 72 heures
Salmonella activation métabolique) collab., 2015
typhimurium, 100
souche TA 100
Ifosfamide
MGC
(génotoxicité sans Génotoxicité
Salmonella activation métabolique) 2 heures non Cesen et collab.,
typhimurium MGC sianificative 2016b
(génotoxicité avec 9
activation métaboligue)
Carboxycyclophosphamide (CPCOQOH)
MGC
(génotoxicité sans 320
Salmonella activation métaboligue) 2 heures Cesen et collab.,
typhimurium MGC 2016b
(génotoxicité avec 320
activation métabolique)
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: N Durée Valeur .
Organisme Paramétre , . Référence
d’exposition (mg/l)
Kéto-cyclophosphamide (ketoCP)
MGC
(génotoxicité sans . L
Salmonella activation métabolique) 2 heures Gen(r)lt(;)r)]qcne Cesen et
typhimurium MGC significative collab., 2016b
(génotoxicité avec 9
activation métabolique)
N-déchloroéthyl-cyclophosphamide (NdCP)
MGC
(génotoxicité sans . .
Salr_nonglla activation métabolique) Génotoxicite Cesen et
typhimurium MGC 2 heures non collab.. 2016b
. o significative v
(génotoxicité avec
activation métabolique)

MGC : concentration minimale avec effets génotoxiques

D’aprés les données disponibles, les moutardes a I'azote présenteraient un potentiel génotoxique chez les
organismes aquatiques ayant fait I'objet d’études a des concentrations proches du milligramme par litre
(mg/l). Les données recueillies dans la littérature se limitent toutefois au cyclophosphamide et a
l'ifosfamide. L'évaluation de la génotoxicité des autres moutardes a I'azote est recommandée, de méme
gue I'étude de parameétres d'effets plus spécifiques a I'action de ces agents alkylants.

16.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Selon la littérature consultée, seulement deux études ont porté sur le potentiel de perturbation
endocrinienne des moutardes a I'azote sur des organismes aquatiques. Les résultats de celles-ci sont
présentés dans le tableau 61.

Tableau 61 — Potentiel de perturbation endocrinienne des moutardes a I'azote pour les organismes
aquatiques.

Organisme Parameétre d'eEp:Jc::ﬁion \(/rilge;f)r Référence
Cyclophosphamide
CSEO 56
. (reproduction) . Grung et collab.,
Daphnia magna 21 jours
CEso > 100 2008
(reproduction)
CEuo .
(reproduction) 7 Jours 19,5
Ceriodaphnia CE2o . Russo et collab.,
dubia (reproduction) 7 jours 28,85 2018
CEso .
(reproduction) 7 jours 58,03
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3 . Durée Valeur es
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mg/l)
CE1o . 48 heures 4,82
(reproduction)
Brachionus CE20 Russo et collab.,
calyciflorus (reproduction) 48 heures 14,19 2018
CEso 48 heures 89,84
(reproduction)
Ifosfamide
CEuo .
(reproduction) 7 jours 3,03
Ceriodaphnia CE2o . Russo et collab.,
dubia (reproduction) 7 jours 5,58 2018
CEso .
(reproduction) 7 jours 15,84
CEwo 48 heures 5,75
(reproduction)
Brachionus CE2o Russo et collab.,
calyciflorus (reproduction) 48 heures 14,93 2018
CEso 48 heures 76,05
(reproduction)
Carboxycyclophosphamide
CE1o . 48 heures 1,41
(reproduction)
Brachionus CE20 Russo et collab.,
calyciflorus (reproduction) 48 heures 3,99 2018
CEso 48 heures 23,66
(reproduction)
N-déchloroéthyl-cyclophosphamide
Brachionus CSEO Russo et collab.,
calyciflorus (reproduction) 48 heures > 100 2018

CE1o : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 10 % des organismes d’essai
CE2o : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 20 % des organismes d’essai
CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai
CSEO : concentration sans effet observé

16.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les moutardes a
I’azote dans I’environnement aquatique

Selon la littérature consultée, le cyclophosphamide et I'ifosfamide ne devraient pas se dégrader rapidement
dans I'environnement et devraient, par conséquent, étre persistants dans le milieu aquatique. Un faible
potentiel de bioaccumulation dans les organismes aquatiques a été estimé pour ces substances, mais
aucune étude expérimentale n'a permis de valider ces estimations. Par ailleurs, les données de toxicité
répertoriées en milieu aquatique indiquent que ces substances ont un faible potentiel toxique, mais qu’elles
peuvent générer des effets génotoxiques aux concentrations pouvant étre retrouvées dans les effluents
des stations d'épuration ou dans leur milieu récepteur. D'aprés I'ensemble des données collectées, |l
apparait donc que le cyclophosphamide et I'ifosfamide peuvent présenter un danger pour les organismes
aquatiques qui y seraient exposés.

Pour le chlorambucil et le melphalan, les informations actuellement disponibles dans la littérature ne
permettent pas de déterminer le potentiel de danger relié a leur éventuelle présence dans le milieu
aquatique. En effet, les études évaluant leur présence, leur devenir et leur potentiel toxique sont trés
limitées, voire inexistantes. De I'information complémentaire est nécessaire pour statuer sur le potentiel de
danger de ces deux cytostatiques. Ces études permettront de déterminer si ces cytostatiques se
comportent comme le cyclophosphamide et I'ifosfamide dans le milieu aquatique.
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17. NITROSOUREES (CARMUSTINE, LOMUSTINE, STREPTOZOTOCINE)

Les nitrosourées sont des agents alkylants dérivés du N-méthyl-N-nitrosourée. La carmustine
(CAS 154-93-8; CsHeCI2N302) et la lomustine (CAS 13010-47-4; CoH16CIN3Oz2), qui possédent une fonction
N-chloréthylamine (N-CH2-CH>-ClI), sont les deux principaux représentants de cette classe. Ces molécules
agissent essentiellement par alkylation de 'ADN et de I'ARN et par carbamylation des protéines. La
carbamylation correspond a la fixation non enzymatique d’acide isocyanique, principalement dérivé de la
décomposition de l'urée, sur les groupements aminés des protéines, et participe a leur vieillissement
moléculaire. Cela provoque ainsi un changement de conformation qui peut causer une perte de fonction. Il
a dailleurs été démontré que la carmustine est un agent de méthylation de 'ADN produisant de
I'Os-méthylguanine, qui induit I'apoptose de la cellule (Xie, 2012). Ces composés sont extrémement
liposolubles. Cette propriété favorise leur passage a travers la barriere hématoencéphalique, permettant
ainsi de traiter des tumeurs cérébrales.

La streptozotocine (CAS 18883-66-4; CsHisN3O7) est une nitrosourée substituée par un glucose, ce qui lui
donne une affinité particuliere pour le pancréas. Elle est ainsi utilisée dans le traitement des tumeurs
pancréatiques. Son mécanisme d’action est encore incomplétement connu. La streptozotocine a un effet
diabétogéne, c'est-a-dire qu'elle a un effet anti-insuline et crée un diabete en tuant les cellules 3
pancréatiques productrices d’insuline. De plus, des études ont démontré I'inhibition de la pyridine et des
enzymes clés impliquées dans la glyconogénése par la streptozotocine.

17.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques des nitrosourées sont résumées dans le tableau 62.

Tableau 62 — Propriétés physicochimiques des nitrosourées.

Propriété Carmustine Lomustine Streptozotocine
Poids moléculaire

214,05 233,70 265,22
(g/mol)
log Koe 1,53 2,83 -0,85
log Koc 2,18 2,30 1,0
(PF[:)SS'O” de vapeur 3,86E-02 1,47E-03 2,16E-09
Solubilité (mg/l) 4,0E+03 111 5 066

moléculaire H [
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Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019
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17.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

Le principal métabolite de la carmustine, formé exclusivement par dénitrosation (enlevement de la
fonction R-NO), est le 1,3-bis(2-chloroéthyl)-1-nitrosourée (BCNU). Pres de 80 % de la dose administrée
sont excrétés dans l'urine dans les 24 heures suivant son injection (HSDB, 2019).

La lomustine est principalement excrétée dans l'urine sous forme de métabolites. Aprés administration
orale, environ 50 % sont excrétés dans les 12 heures. Ce pourcentage atteint 75 % en quatre (4) jours
(HSDB, 2019).

La streptozotocine et ses métabolites sont éliminés rapidement par les reins (HSDB, 2019). De 60 a 70 %
de la dose administrée sont récupérés dans I'urine dans les quatre (4) heures suivant 'administration. De
ce pourcentage, de 10 a 20 % sont excrétés sous forme inchangée.

17.3 Devenir dans I’'environnement

Le comportement dans les eaux usées municipales et dans le milieu aquatique des nitrosourées est peu
documenté. Les quelques informations disponibles sont présentées dans les paragraphes suivants.

La carmustine contient des chromophores qui absorbent des longueurs d’onde supérieures a 290 nm. Cette
substance est ainsi sujette a la photolyse directe par la lumiere du soleil (HSDB, 2019). La lomustine ne
contenant pas de chromophores, elle ne devrait pas étre sensible a la photolyse directe du soleil (HSDB,
2019). D'apres leurs caractéristiques physicochimiques (p. ex., Koc estimé), en cas de rejet en milieu
aquatique, ces deux molécules devraient avoir tendance a s’adsorber aux matiéres en suspension et aux
sédiments.

D'aprés ses caractéristiques physicochimiques (p. ex., Koc estimé, solubilité), en cas de rejet en milieu
aquatique, la streptozotocine devrait peu s’adsorber aux matiéres en suspension et aux sédiments et rester
en solution dans la colonne d’eau.

17.4 Concentrations environnementales

Une seule étude portant sur la présence des nitrosourées dans les effluents de stations de traitement des
eaux usées municipales a pu étre consultée. L'étude de Smyth et Teslic (2013) visait & déterminer la
présence de la carmustine et de la lomustine dans des échantillons d’effluents recueillis dans six usines de
traitement des eaux usées municipales au Canada. L'analyse n’a montré aucune détection de la carmustine
(LD entre 126 et 1 150 ng/l).

17.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

D’apres des FBC estimés respectifs de 5 et de 3, le potentiel de bioconcentration de la carmustine et de la
lomustine dans les organismes aquatiques devrait étre faible (HSDB, 2019). Aucune donnée expérimentale
n'est disponible, autant pour ces substances que pour la streptozotocine.

Notons que la carmustine, la lomustine et la streptozotocine ne satisfont pas aux criteres énoncés a
l'alinéa 64 c) de la LCPE, car elles ne pénétrent pas dans I'environnement en une quantité ou concentration
ou dans des conditions de nature a avoir, immédiatement ou a long terme, un effet nocif sur I'environnement
ou sur la diversité biologique. De plus, aucune de ces substances ne répond aux critéres de persistance
ou de bioaccumulation énoncés dans le Réglement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE
(EC, 2015a).
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17.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

Aucune donnée de toxicité n'a été répertoriée dans la littérature pour I'ensemble des nitrosourées.

17.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les nitrosourées
dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des nitrosourées pour I'environnement aquatique. En effet, les études évaluant leur présence
dans I'environnement, leur devenir et leur potentiel toxique sont trés limitées, voire inexistantes.
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18. TAXANES (DOCETAXEL, PACLITAXEL)

Dans une cellule, le fuseau mitotique permet la migration des chromosomes lors de la division cellulaire,
ou mitose, de la cellule mére vers les deux cellules filles. Il est constitué de microtubules et de protéines
organisés en fuseau entre les pdles opposés d’'une cellule. Les microtubules, constitués de a- et
B-tubulines, sont polymérisés et dépolymérisés pendant la mitose, ce qui fait varier la longueur du fuseau.
La polymérisation de la B-tubuline est nécessaire a la construction du fuseau mitotique. La
dépolymérisation entraine un raccourcissement du fuseau. Les microtubules sont indispensables au
transport intracellulaire des métabolites divers, des mitochondries et des granules le long des axes nerveux.
D’autres roles des microtubules ont été mis en évidence, notamment, l'interférence avec les voies
métaboliques des acides aminés, la production d’énergie cellulaire nécessaire a la mitose et la synthése
des acides nucléiques.

Les taxanes bloquent la division cellulaire en désorganisant le fuseau mitotique. En effet, les taxanes
induisent l'assemblage des diméres de tubuline en microtubules stables, empéchant ainsi leur
dépolymérisation. Ceci entraine la dispersion anarchique des microtubules dans la cellule, ce qui empéche
les chromosomes de migrer a chaque péle de la cellule. Les cellules sont alors bloquées avant I'anaphase
du cycle cellulaire, ce qui induit leur apoptose. Les taxanes comprennent le docétaxel (CAS 114977-28-5;
Ca3Hs3NOu4) et le paclitaxel (CAS 33069-62-4; C47Hs1NO14), des alcaloides dérivés de toxines présentes
dans les aiguilles d’ifs (Taxus baccata).

Le docétaxel est efficace pour traiter de nombreux types de tumeurs. Il a été initialement employé pour
traiter les cancers du sein métastatiques ou non, résistants aux anthracyclines ou en rechute, puis, par la

suite, dans les cancers du poumon et de la prostate. Le paclitaxel est principalement utilisé dans le
traitement du cancer du poumon, du sein et des ovaires.

18.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques des taxanes sont résumées dans le tableau 63.

Tableau 63 — Propriétés physicochimiques des taxanes.

Propriété Docétaxel Paclitaxel
Poids moléculaire 807,89 853.01
(g/mol)

|Og Koe 2,83 5,25
|Og Koc 6,28 4,77
Pression de vapeur 7.48E-25 B
(Pa)

Solubilité (mg/l) 0,274 1,07E-04
Structure

moléculaire

—: données non disponibles
Sources : HSDB, 2019 et Booker et collab., 2014
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18.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

Les cytochromes CYP3A4 et CYP3A5 métabolisent le docétaxel en hydroxydocétaxel, son métabolite
principal. Le docétaxel est éliminé a la fois dans 'urine et dans les feces, I'excrétion fécale étant la principale
voie d’élimination (prés de 75 % de la dose administrée). Environ 80 % de la dose retrouvée dans les feces
sont excrétés sous forme métabolisée, moins de 8 % étant excrétés sous forme inchangée (HSDB, 2019).

Le paclitaxel est largement métabolisé dans le foie. La métabolisation de son principal métabolite, le 6-alpha-
hydroxypaclitaxel, est médiée par lisoenzyme CYP2C8 du cytochrome P450. La métabolisation de deux
métabolites mineurs, le 3'-p-hydroxypaclitaxel et le 6-alpha-hydroxypaclitaxel, est catalysée par l'isoenzyme
CYP3A4. Le paclitaxel et ses métabolites sont excrétés principalement dans les féces. Son excrétion urinaire
est minime, moins de 10 % y étant excrétés sous forme inchangée (HSDB, 2019).

18.3 Devenir dans I’'environnement

D’aprés leurs propriétés physicochimiques (p. ex., Koc estimé et solubilité), une fois dans I'environnement
aquatique, le docétaxel et le paclitaxel devraient avoir tendance a s’adsorber aux matiéres en suspension
et aux sédiments (HSDB, 2019). Il n'existe pas d'étude expérimentale disponible pour valider ces
hypothéses. Etant donné que le paclitaxel contient des chromophores qui absorbent des longueurs d’onde
supérieures a 290 nm, il devrait étre sensible a la photolyse directe par la lumiere du soleil (HSDB, 2019).

Aucune donnée de biodégradation dans le sol ou dans I'eau n’a été répertoriée dans la littérature consultée.

18.4 Concentrations environnementales

Quelques études ont cherché a évaluer la présence des taxanes dans les effluents hospitaliers et
municipaux afin de définir les risques de contamination des milieux aquatiques. Les résultats de ces études
sont présentés dans les paragraphes ci-dessous et résumés dans le tableau 64.

En Espagne, le paclitaxel (LD < 0,6 ng/l) et son métabolite, I'hydroxypaclitaxel (LD < 0,4 ng/l), n’ont pas été
détectés dans l'effluent d’'un hopital de Valence (Olalla et collab., 2018). Ferrando-Climent et ses
collaborateurs (2013) ont recueilli des effluents hospitaliers des villes de Coimbra (Portugal) et de Valence
et Gérone (Espagne), ainsi que des eaux usées de stations de traitement des eaux usées municipales
situées a Gérone et a Toulouse (France). Le docétaxel et le paclitaxel ont tous deux été mesurés jusqu'a
une concentration de 99 ng/l dans les échantillons d’effluents hospitaliers. Le paclitaxel n'a cependant pas
été détecté dans les eaux usées municipales (LD < 5,5 ng/l), comparativement au docétaxel qui présentait
une teneur maximale de 175 ng/l. Ces chercheurs ont réalisé une deuxiéme étude en recueillant des
échantillons d’effluents hospitaliers, des eaux usées de stations de traitement des eaux usées municipales
de la ville de Gérone (Espagne) et de I'eau de surface du milieu récepteur, la riviére Ter (Ferrando-Climent
et collab., 2014). Le paclitaxel a été mesuré a une concentration jusqu’a 100 ng/l a I'effluent hospitalier et
de 18 ng/l a I'influent de l'usine de traitement. Ce composé n'était pas détecté dans les autres médias
analysés (LD de 2,6 ng/l a I'effluent des stations de traitement et de 0,9 ng/l dans les eaux de surface). Le
docétaxel a été mesuré a une concentration jusqu'a 79 ng/l a I'effluent hospitalier et de 219 ng/l dans
l'influent municipal. D’aprés ces résultats, il semble que ce médicament est davantage excrété une fois que
le patient est de retour a la maison que pendant son séjour a I'hépital. Le docétaxel n’était pas détecté dans
I'effluent municipal ni dans les échantillons d’eaux de surface (LD < 3,8 ng/l).

A Séville, en Espagne, le paclitaxel et le docétaxel n’ont pas été détectés dans I'influent (LD < 0,3 ng/l) et
I'effluent (LD < 0,2 ng/l) des usines de traitement des eaux usées municipales (Martin et collab., 2011).
Une étude subséquente des auteurs a permis de détecter le paclitaxel a une concentration moyenne de
1,80 ng/l dans un effluent d'une station municipale de traitement des eaux usées, échantillonné dans le
méme secteur (Martin et collab., 2014). Son principal métabolite, le 6-alpha-hydroxypaclitaxel, a été
guantifié dans quatre échantillons d'influents et un effluent de stations de traitement d'eaux usées
municipales en Catalogne, a des niveaux de 18,5 ng/l dans les influents et de 3,7 ng/l a I'effluent (Negreira
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et collab., 2014b; 2013a). Le paclitaxel et le docétaxel n'ont cependant pas été détectés (LD de 0,3 ng/l
pour le paclitaxel et de 1,5 ng/l pour le docétaxel) dans les eaux de surface des rivieres environnantes
(Martin et collab., 2011). Le paclitaxel (LD < 1,3 ng/l) et son métabolite, le 6-alpha-hydroxypaclitaxel
(LD < 1,1 ng/l), n'ont pas non plus été détectés dans un effluent hospitalier ni a I'influent et a I'effluent d’'une
usine municipale de traitement des eaux usées de Barcelone (Isidori et collab., 2016a).

En Slovénie, le paclitaxel (LD < 1,3 ng/l) et le 6-alpha-hydroxypaclitaxel (LD < 1,1 ng/l) n'ont pas été
détectés dans un effluent hospitalier ni a I'influent et a I'effluent d’'une usine municipale de traitement des
eaux usées de Ljubljana (Isidori et collab., 2016a).

Enfin, des concentrations de paclitaxel de 4,2 a 13 ng/l ont été mesurées dans les effluents d’hépitaux de
la région de Taipei (Taiwan); dans les effluents d’hdpitaux de la région de Kaohsiung-Pingtung (Taiwan),
elles étaient de 16 ng/l (Lin et collab., 2014). Le paclitaxel n'a cependant pas été détecté dans les rivieres
avoisinantes de ces deux secteurs ni dans I'effluent des usines locales de traitements des eaux usées
municipales (LD de 1 ng/l dans les eaux de surface et de 4 ng/l a I'effluent municipal).

Tableau 64 — Concentrations en taxanes mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des influents et
effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

Matrice Localisation el Référence
(ng/)
Docétaxel
Coimbra, Portugal, et .
Effluents hospitaliers Valence et Gérone, <7,5a99 Ferrando-CIzlrgle;t et collab.,
Espagne
Influents municipaux Gérone, Espagne, et <752a175 Ferrando-Climent et collab.,
Toulouse, France 2013
Effluents hospitaliers Gérone, Espagne <75a79 Ferrando—CI2|g11e;1t et collab.,
Influents municipaux Gérone, Espagne 65 a 219 Ferrando—CI2|g11e;1t et collab.,
Effluents municipaux Gérone, Espagne <38 Ferrando—CI2|g11e;1t et collab.,
Riviére Ter, Gérone, Ferrando-Climent et collab.,
Eaux de surface <38
Espagne 2014
Influents municipaux Séville, Espagne <0,3 Martin et collab., 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne <0,2 Martin et collab., 2011
Eaux de surface Séville, Espagne <15 Martin et collab., 2011
Paclitaxel
Effluents hospitaliers Valence, Espagne <0,6 Olalla et collab., 2018
Coimbra, Portugal, et .
Effluents hospitaliers Valence et Gérone, <55a99 Ferrando-CIzlrgle:?t et collab.,
Espagne
Influents municioaux Gérone, Espagne, et <55 Ferrando-Climent et collab.,
P Toulouse, France - 2013
Effluents hospitaliers Gérone, Espagne <554100 Ferrando-CIzlrgleIt et collab.,
Influents municipaux Gérone, Espagne <2,7a18 Ferrando—CI2|g11e;1t et collab.,
Effluents municipaux Gérone, Espagne <26 Ferrando—CI2|g11e;1t et collab.,
Riviére Ter, Gérone, Ferrando-Climent et collab.,
Eaux de surface <09
Espagne 2014
Influents municipaux Séville, Espagne <0,3 Martin et collab., 2011
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Concentration

Matrice Localisation (na/l) Référence
Effluents municipaux Séville, Espagne <0,2 Martin et collab., 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 1,80 Martin et collab., 2014
Eaux de surface Séville, Espagne <0,3 Martin et collab., 2011
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <13 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <13 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <13 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie <13 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <13 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <13 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Taipei, Talwan 4,2a13 Lin et collab., 2014
Effluents municipaux Taipei, Taiwan <4 Lin et collab., 2014
Eaux de surface Taipei, Talwan <1 Lin et collab., 2014
Effluents hospitaliers Kaohsmn_g-Plngtung, 16 Lin et collab., 2014
Taiwan

Effluents municipaux Kaohsmn_g-Plngtung, <4 Lin et collab., 2014
Taiwan

Eaux de surface Kaohsmn_g-Plngtung, <1 Lin et collab., 2014
Taiwan

6-alpha-hydroxypaclitaxel

Effluents hospitaliers Valence, Espagne <04 Olalla et collab., 2018
Influents municipaux Catalogne, Espagne 18,5 Negreira e;g:([)g:b., 2014b;
Effluents municipaux Catalogne, Espagne 3,7 Negreira e;()ci)g:b., 2014b;
Effluents hospitaliers Barcelone, Espagne <11 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Barcelone, Espagne <11 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Barcelone, Espagne <11 Isidori et collab., 2016a
Effluents hospitaliers Ljubljana, Slovénie <11 Isidori et collab., 2016a
Influents municipaux Ljubljana, Slovénie <11 Isidori et collab., 2016a
Effluents municipaux Ljubljana, Slovénie <11 Isidori et collab., 2016a

Les données recueillies dans la littérature montrent que ces substances, bien que détectées dans les
effluents hospitaliers et dans les eaux usées municipales, sont peu retrouvées dans les effluents des
stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

18.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Un FBC estimé de 19 suggere que le potentiel de bioconcentration du docétaxel dans les organismes
aquatiques est faible (HSDB, 2019). La bioaccumulation du paclitaxel devrait étre supérieure, avec un FBC
estimé de 750 (Booker et collab., 2014). Aucune donnée expérimentale n’est disponible pour valider ces
hypotheses.

18.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

18.6.1 Potentiel toxique

Les données de toxicité des taxanes recueillies dans la littérature pour les organismes aquatiques sont trés
limitées. Seule une étude portant sur la toxicité du paclitaxel est disponible dans la littérature. Celle-ci est
résumée au tableau 65. Les informations disponibles ne permettent donc pas de conclure sur le potentiel
toxique des taxanes.
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Tableau 65 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels des taxanes pour les organismes
aquatiques.

. N Durée Valeur e
Organisme Parameétre d’exposition (mg/l) Référence
Paclitaxel
, CEso FDA, 1996, cité dans
Daphnia magna (immobilisation) 48 heures 20,74 Zounkova et collab., 2007

CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai

18.6.2 Potentiel génotoxique

A notre connaissance, aucune étude portant sur le potentiel génotoxique des taxanes sur des organismes
aquatiques n’était disponible dans la littérature consultée.

18.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Aucune donnée sur le potentiel de perturbation endocrinienne des taxanes n'a été répertoriée dans la
littérature, bien que ces substances soient utilisées pour traiter les cancers du sein et des ovaires.

18.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les taxanes
dans I’environnement aquatique

A notre connaissance, il n’existe pas de donnée sur le devenir des taxanes dans les stations de traitement
des eaux usées municipales et dans le milieu aquatique. Une seule étude portant sur les effets toxiques
de ces substances pour les organismes aquatiques a été répertoriée. Leur présence dans I'environnement
est davantage connue. Ainsi, bien que détectées dans les effluents hospitaliers et dans les eaux usées
municipales, les taxanes sont peu retrouvées dans les effluents municipaux et dans les eaux de surface.
Cette tendance devrait étre validée, notamment au Canada pour lequel aucune donnée n’est disponible.
En cas de présence dans les milieux aquatiques qui recoivent des effluents municipaux, il conviendrait de
documenter le devenir de ces substances dans l'environnement et leur potentiel toxique pour les
organismes aquatiques.
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19. VINCA-ALCALOIDES (VINBLASTINE, VINCRISTINE, VINDESINE ET
VINORELBINE)

Les vinca-alcaloides sont des antimitotiques. lls inhibent la polymérisation de la tubuline et désorganisent
le réseau microtubulaire lors de la mitose, empéchant la formation du fuseau chromatique qui permet la
séparation des chromosomes au cours de la mitose. Ainsi, les cellules restent bloquées au stade de la
mitose et ne peuvent pas se diviser.

La vinblastine (CAS 865-21-4; Cu4sHssN4Oo) est une toxine extraite de la pervenche de Madagascar
(Catharanthus roseus). Elle est formée par la plante par association de la catharanthine et de la vindoline.
Ce composé est un poison du fuseau mitotique qui inhibe la polymérisation de la tubuline en microtubules,
ce qui blogue la division cellulaire, provoquant I'apoptose de la cellule tumorale. La vinblastine est I'un des
agents les plus efficaces pour le traitement de la maladie de Hodgkin. Elle est également utilisée pour
traiter des cancers testiculaires avancés.

La vincristine (CAS 57-22-7; CasHseN4O10) et la vindésine (CAS 53643-48-4; Ca3HssNsO7) sont deux autres
vinca-alcaloides qui entrainent un arrét en métaphase de la division cellulaire par fixation sur la tubuline
intracellulaire du fuseau. La vindésine est trois fois plus puissante que la vincristine et prés de dix fois plus
puissante que la vinblastine pour provoquer un arrét mitotique. La vincristine est utilisée seule ou en
combinaison avec d'autres cytostatiques pour traiter différents types de cancer, notamment, la leucémie
(cancer des globules blancs), les lymphomes (cancers des cellules lymphatiques), le cancer du sein, le
cancer du poumon, le mélanome multiple, le cancer du col de I'utérus et le cancer colorectal. La vindésine
est utilisée dans le traitement des leucémies aigués lymphoblastiques et des lymphomes réfractaires a la
chimiothérapie, de méme que pour certaines tumeurs (cancer du sein, cancer de I'cesophage, cancer des
voies aérodigestives supérieures et cancer broncho-pulmonaire).

La vinorelbine (CAS 71486-22-1; CasHsaN4Os) est un analogue des vinca-alcaloides dont I'activité
antimitotique est due a I'inhibition de la polymérisation des microtubules au moment de la division cellulaire.
Elle agit préférentiellement sur les microtubules mitotiques et n'affecte les microtubules axonaux qu'a forte
concentration. La vinorelbine bloque la mitose a l'interphase G2/M et provoque la mort cellulaire, par
apoptose, en interphase ou a la mitose suivante. L'utilisation de la vinorelbine est recommandée pour lutter
contre certains types de cancers du poumon et du sein.

19.1 Propriétés physicochimiques

Quelques propriétés physicochimiques des vinca-alcaloides sont résumées dans le tableau 66.
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Tableau 66 — Propriétés physicochimiques des vinca-alcaloides.

Propriété Vinblastine Vincristine
Poids moléculaire 810,97 824,96
(g/mol)

log Koe 3,70 2,82
log Koc 3,38 3,12
Pression de vapeur 1,37E-25 _

(Pa)

Solubilité (mg/l) 4,46E-02 2,27

Structure moléculaire

Propriété Vindésine Vinorelbine
Poids moléculaire 753.03 778.93
(g/mol)

log Koe - 4,84

|Og Koc 2,37 3,28
Pression de vapeur B _

(Pa)

Solubilité (mg/l) - 8,37E-03

Structure moléculaire

—: données non disponibles
Sources : HSDB, 2019 et ChemSpider, 2019

19.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

D’apres les informations disponibles, le cytochrome de la sous-famille CYP3A est responsable du
métabolisme des vinca-alcaloides.

La vinblastine est principalement métabolisée dans le foie, en désacétylvinblastine, qui est plus active que
le composé d'origine (HSDB, 2019). Aprés linjection de vinblastine, 10 % de la forme originale se
retrouvent dans les selles et 14 %, dans les urines.
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La vincristine semble étre largement métabolisée, probablement dans le foie, mais son métabolisme est
mal connu (figure 16). Son absorption et son transport dans I'organisme sont facilités par les transporteurs
suivants : ABCB1 (ATP-binding cassette, sub-family B, member 1), ABCC1 (ATP-binding cassette, sub-
family C, member 1) et ABCC2 (ATP-binding cassette, sub-family C, member 2). La vincristine et ses
métabolites (M1, M2 et M4) sont excrétés principalement dans les féces (HSDB, 2019). En effet, environ
30 % de la dose sont excrétés dans les féces dans les 24 heures et 70 %, dans les 72 heures. L'excrétion
urinaire ne dépasse pas plus de 10 % de la dose.

__{ aBcal
| / métabolite M1
|I ."l
I /
| II e
||I G‘I’M@??#——-"“’-Ch . | métabolite M2
|, — (o)
vincristine =
\ métabolite M4

Figure 16 — Métabolisation de la vincristine (adaptée de www.pharmgkb.org).

La vinorelbine se métabolise en vinorelbine N-oxyde et en déacétylvinorelbine (HSDB, 2019). Aprées
'administration intraveineuse de vinorelbine radiomarquée, environ 45 % de la dose administrée ont été
retrouvés dans les féces et 15 %, dans l'urine sous forme de molécule mére (HSDB, 2019). Le
déacétylvinorelbine est considéré comme étant un métabolite mineur puisque seulement 0,25 % de la dose
injectée est retrouvé dans les urines.

Aucune information sur le métabolisme de la vindésine n’a été répertoriée dans la littérature consultée.

19.3 Devenir dans I’'environnement

Le comportement et le devenir dans les eaux usées municipales et dans le milieu aquatique des vinca-
alcaloides sont peu documentés. Les quelques informations disponibles sont présentées dans les

paragraphes suivants.

A la suite d’un essai réalisé sur une période de 28 jours, la biodégradabilité des vinca-alcaloides dans des
milieux aqueux était de 30 % pour la vincristine, de 20 % pour la vindésine et de 10 % pour la vinblastine
(Al-Ahmad et Kiimmerer, 2001). Par conséquent, aucun de ces composeés ne satisfait les critéres pour étre
considéré comme facilement biodégradable (= 60 %). Cette étude met en évidence une résistance de ces
substances a la biodégradation qui devra étre confirmée par d’autres études.
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Franquet-Griell et ses collaborateurs (2017a) ont montré que la vinblastine et la vincristine sont sujettes a
I'hydrolyse. En effet, 97 % d’une solution de 50 pg/l de vinblastine ont été dégradés par hydrolyse apres
15 minutes. Ce pourcentage a atteint 100 % apres quatre heures. Dans le cas de la vincristine, 85 % d’'une
solution de 50 ug/l ont été dégradés sur une période de cing minutes, I'entiereté de cette solution étant
dégradée aprés quatre heures. Bien que des études aient démontré la stabilité de ces composés, les
auteurs mentionnent que I'eau Milli-Q utilisée dans leur expérimentation avait un pH de 6,3 et que ces
composés seraient plus stables a pH <4 et pH > 7. La température pourrait également influencer la
dégradation de la vincristine. Sa stabilité est de moins d'un jour a 15 °C et 25 °C et de deux mois a 4 °C
et -20 °C, dans I'eau Milli-Q (Negreira et collab., 2013b).

La dégradation de 100 pg/l de vincristine, de vinblastine, de vinorelbine et de son métabolite, la
désacétylvinorelbine, a été étudiée en présence de 1 mg/l de chlore libre par Negreira et ses collaborateurs
(2016) afin d’évaluer le comportement de ces substances dans les procédés de chloration de I'eau. Dans
ces conditions, la vincristine était relativement stable (dégradation de 30 % sur 24 heures), tandis que la
vinblastine, la vinorelbine et la désacétylvinorelbine ont été rapidement dégradées (=90 % apres
30 minutes). Cette étude met en évidence une résistance de la vincristine a ce procédé de traitement des
eaux, qui est, en revanche, tres efficace pour les deux autres cytostatiques considérés.

Kosjek et ses collaborateurs (2018) ont démontré que 1 mg/l de vincristine était facilement biodégradable
dans les boues activées, 99 % de ce composé étant dégradés sur une période de neuf jours dans un milieu
nutritif. Ces auteurs ont mis en évidence la présence de onze produits de transformation. Ceux-ci ont été
formés par la transformation d’'un ester en alcool et en carboxylate, par le clivage du CO2 d’un carboxylate
substitué en position 2 ou 3, par I'oxydation d'un alcool secondaire en une cétone ou un ester ou par la
transformation d’'une cétone cyclique en un ester cyclique.

D’apres leurs propriétés physicochimiques (p. ex., Koc €stimé), en cas de rejet dans le milieu aquatique, les
vinca-alcaloides devraient avoir tendance a s'adsorber aux matieres en suspension et aux sédiments
(HSDB, 2019). Enfin, dans le milieu aquatique, ces cytostatiques, dont la vinblastine, pourraient étre
dégradés par photolyse directe par la lumiére du soleil en raison de leurs chromophores qui absorbent des
longueurs d'onde supérieures a 290 nm (HSDB, 2019).

19.4 Concentrations environnementales

Quelques études ont cherché a évaluer la présence des vinca-alcaloides dans les effluents hospitaliers et
municipaux afin de définir les risques de contamination des milieux aquatiques. Les résultats de ces études
sont présentés dans les paragraphes ci-dessous. Notons qu’aucune étude n’a porté sur la vindésine.

En Allemagne, la vinblastine a été détectée (LD < 0,01 mg/l), mais non quantifiée, dans les effluents de
I'hépital de I'Université de la Ruhr (Kiffmeyer et collab., 1998).

Ferrando-Climent et ses collaborateurs (2013) ont recueilli des échantillons d’'effluents hospitaliers des
villes de Coimbra (Portugal) et de Valence et Gérone (Espagne), ainsi que des eaux usées de stations de
traitement d’eaux usées municipales situées a Gérone et Toulouse (France). La vincristine a été mesurée
jusqu’a une concentration de 49 ng/l dans les échantillons d’effluents hospitaliers et a une teneur de 23 ng/I
a l'influent des usines de traitement des eaux usées. Ces chercheurs ont réalisé une deuxieme étude en
recueillant des échantillons d’effluents hospitaliers, des eaux usées de stations de traitement d’eaux usées
municipales de la ville de Gérone (Espagne) et de I'eau de surface du milieu récepteur, la riviere Ter
(Ferrando-Climent et collab., 2014). La vincristine n'a pas été détectée dans I'ensemble des médias
analysés (LD de 7,4 ng/l pour l'effluent hospitalier, de 14,3 et 7,1 ng/l respectivement pour l'influent et
I'effluent des eaux municipales et de 6,4 ng/l pour les eaux de surface).

Yin et ses collaborateurs (2010) ont étudié les concentrations de cytostatiques, y compris la vincristine,

dans les effluents des eaux usées de 21 hopitaux de Beijing, en Chine. Ce composé n’a pas été détecté
(LD = 20 ng/l) dans I'ensemble des échantillons analysés.
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A Séville, en Espagne, la vinorelbine a été détectée a une teneur moyenne de 9,1 ng/l dans les effluents des
usines de traitement des eaux usées municipales (Martin et collab., 2011). Une étude subséquente des
auteurs a permis de détecter la vinorelbine a une concentration moyenne de 111,8 ng/l dans des effluents de
stations de traitement des eaux usées municipales échantillonnés dans le méme secteur (Martin et collab.,
2014). La vinorelbine n’était cependant pas détectée dans l'influent (LD < 4,48 ng/l) et dans les eaux de
surface des rivieres environnantes (LD < 4,0 ng/l) (Martin et collab., 2014; 2011).

Les concentrations en vinca-alcaloides mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des influents et
effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur sont présentées
dans le tableau 67.

Tableau 67 — Concentrations en vinca-alcaloides mesurées dans des effluents hospitaliers, dans des
influents et effluents de stations de traitement des eaux usées municipales et dans le milieu récepteur.

Matrice Localisation ST Référence
(ng/)
Vinblastine
- Kiffmeyer et collab.,
Effluents hospitaliers Ruhr, Allemagne 0,01 mgl/l 1998
Vincristine
Coimbra, Portugal, A~
Effluents hospitaliers Valence et Gérone, Maximum : 49 Ferrando-Climent et
collab., 2013
Espagne
Influents municipaux Gérone, Espagne, et 23 Ferrando-Climent et
P Toulouse, France collab., 2013
. . Ferrando-Climent et
Effluents hospitaliers Gérone, Espagne <74 collab., 2014
- . Ferrando-Climent et
Influents municipaux Gérone, Espagne <143 collab., 2014
- . Ferrando-Climent et
Effluents municipaux Gérone, Espagne <71 collab., 2014
Riviere Ter, Gérone Ferrando-Climent et
1 1 <
Eaux de surface Espagne =6.4 collab., 2014
Effluents hospitaliers Beijing, Chine <20 Yin et collab., 2010
Vinorelbine
Influents municipaux Séville, Espagne <4,48 Martin Et;gilfb" 2014
Effluents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 9,1 Martin et collab., 2011
Effluents municipaux Séville, Espagne Moyenne : 111,8 Martin et collab., 2014
Eaux de surface Séville, Espagne <40 Martin Et;gllfb" 2014;

Les données recueillies dans la littérature montrent que ces substances sont peu retrouvées dans les
effluents municipaux et dans les eaux de surface du milieu récepteur, bien qu’elles soient détectées a de
fortes teneurs dans les effluents hospitaliers. Cependant, quel que soit le vinca-alcaloide considéré, le
nombre de données disponibles est limité. De nouvelles études sont nécessaires pour comprendre le

devenir de ces cytostatiques dans les stations d’épuration des eaux usées et établir leur présence dans les
milieux aquatiques.
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19.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques
Un FBC estimé de 140 pour la vinblastine suggére que son potentiel de bioaccumulation dans les
organismes aquatiques est élevé, a condition que le composé ne soit pas métabolisé par I'organisme

(HSDB, 2019). Aucune donnée expérimentale n'est disponible par valider cette hypothese.

A notre connaissance, il n’existe pas d’information sur le potentiel de bioaccumulation dans les organismes
aquatiques de la vincristine, la vindésine et la vinorelbine.

19.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

19.6.1 Potentiel toxique

Le potentiel toxique des vinca-alcaloides est trés peu documenté. Les quelques données de toxicité
recueillies dans la littérature pour les organismes aquatiques sont résumées au tableau 68. Les
informations disponibles ne permettent pas de conclure sur le potentiel toxique des vinca-alcaloides.

Tableau 68 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels des vinca-alcaloides pour les
organismes aquatiques.

Organisme Parameétre , Dure_e_ Veled Référence
d’exposition (mg/l)
Sulfate de vinblastine
: CSEO Al-Ahmad et
Pseudomonas putida (croissance) 16 heures 128 Kimmerer, 2001
Sulfate de vincristine
: CSEO Al-Ahmad et
Pseudomonas putida (croissance) 16 heures 32 Kimmerer, 2001
Sulfate de vindésine
: CSEO Al-Ahmad et
Pseudomonas putida (croissance) 16 heures 64 Kimmerer, 2001

CSEO : concentration sans effet observé
19.6.2 Potentiel génotoxique

Deux études ont mis en évidence un potentiel génotoxique des vinca-alcaloides par induction de
micronoyaux. Ainsi, Matsumoto et Colus (2000) ont observé l'induction de micronoyaux dans les
érythrocytes du poisson Astyanax bimaculatus 24 heures aprés l'injection par voie intrapéritonéale d'une
dose de 8 mg/kg de poids corporel de sulfate de vinblastine. Sanchez et ses collaborateurs (2000) ont pour
leur part mis en évidence une induction de micronoyaux, dépendante de la dose, chez la lignée
cellulaire RTG-2 (cellules de truite arc-en-ciel Oncorhynchus mykiss) en contact pendant 72 heures avec
une concentration minimale de 2,5 ug/l de sulfate de vincristine.

19.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Une seule étude a porté sur le potentiel de perturbation endocrinienne des vinca-alcaloides sur des
organismes aquatiques. Une CEso-72h de 0,03 & 0,07 mg/l a été mesurée chez la moule zébrée (Dreissena
polymorpha) pour les effets du sulfate de vinblastine sur le développement embryonnaire (Faria et collab.,
2011).
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19.7 Récapitulatif des connaissances disponibles sur les vinca-
alcaloides dans I’environnement aquatique

Les informations actuellement disponibles dans la littérature ne permettent pas de déterminer le potentiel
de danger des vinca-alcaloides pour I'environnement aquatique. D'apres les informations collectées dans
la littérature, les vinca-alcaloides peuvent potentiellement étre persistants dans I'environnement aquatique,
dépendamment, entre autres, du traitement appliqgué aux eaux usées municipales. Le nombre d'études
portant sur ces substances est cependant limité. De I'information complémentaire sur leur présence et leur
devenir dans I'environnement ainsi que sur leur potentiel toxique est nécessaire pour statuer sur leur
potentiel de danger pour I'environnement aquatique.
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20. MITOTANE

Le mitotane (CAS 53-19-0; CisH10Cls), également connu sous le nom do,p-DDD ou
chloro-1[dichloro-2,2(chloro-4-phényl)-1-éthyl]-2 benzéne, est une substance organique utilisée pour le
traitement des cancers des glandes surrénales ou du cortex surrénalien inopérables, métastatiques et
récurrents. Il est homologué au Canada comme agent chimiothérapeutique et est administré sous forme
de comprimés oraux. Bien que son mécanisme d'action soit mal compris, les données disponibles
suggerent que le mitotane altére le métabolisme périphérique des stéroides en bloquant directement leur
sécrétion par le cortex surrénalien (Jean et collab., 2012). Ainsi, chez 'homme, le mitotane altére le
métabolisme extrasurrénal de [I'hydrocortisone, entrainant une réduction des concentrations de
17-hydroxycorticostéroides. Son action inhibe ainsi la croissance des cellules cancéreuses dans le cortex
surrénalien en limitant I'apport d’hormones stéroidiennes.

Le mitotane est un isomére du dichlorodiphényldichloroéthane (DDD) (un chlorure est déplacé de la

position p & la position ortho) et un dérivé du dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT), deux insecticides
organochlorés interdits en raison de leurs effets toxiques sur I'environnement.

20.1 Propriétés physicochimiques
Quelques propriétés physicochimiques du mitotane sont résumées dans le tableau 69.

Tableau 69 — Propriétés physicochimiques du mitotane.

Propriété Mitotane
Poids moléculaire (g/mol) 320

log Koe 5,87 & 6,55
log Koc 5,19 45,40
Pression de vapeur (Pa) 2,51E-03
Solubilité (mg/l) 0,1

Cl Cl
Cl

Structure moléculaire

Cl

Sources : EC, 2017 et HSDB, 2019

20.2 Métabolisation-excrétion dans le corps humain

L'acide o-p’-dichlorodiphénylacétique a été identifi€ comme le principal métabolite du mitotane (HSDB,
2019). Il est majoritairement excrété par les urines. Environ 10 % d’'une dose orale de mitotane sont
excrétés dans 'urine dans les 24 heures suivant I'administration. Dans les feces, il est estimé que 60 % de
ce cytostatique sont excrétés sous forme inchangée (EC, 2017).
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20.3 Devenir dans I'environnement

Le mitotane est peu soluble dans I'eau et trés peu volatil. Il devrait ainsi n'étre présent qu’'en petites
proportions dans I'eau et dans I'air (EC, 2017). Par ailleurs, en raison de sa nature hydrophobe, s'il était
rejeté dans le milieu aquatique, il devrait s’adsorber fortement sur les matiéres en suspension et les
sédiments étant donné la valeur élevée du log Koc.

Le mitotane ne contient pas de chromophores qui absorbent des longueurs d’onde supérieures a 290 nm.
Il ne devrait donc pas étre sensible a la photolyse directe des rayons solaires. Zhang et ses collaborateurs
(2017a) ont dailleurs démontré qu'en présence de rayonnements UV, seulement 1,3% d'une
concentration de 100 pg/l de mitotane est dégradé. La dégradation de ce cytostatique diminue en présence
de matiéres organiques, en raison de la concurrence pour la lumiére UV, mais augmente avec I'addition
de NOs" en raison d’'une production indirecte de radicaux libres. La dégradation de ce composé augmente
significativement (65,5 %) avec I'addition d’'H202 en raison de la génération de radicaux libres.

L’hydrolyse ne devrait pas non plus étre un processus important du devenir environnemental de cette
substance puisqu’elle ne contient pas de groupes fonctionnels qui s’hydrolysent dans des conditions
environnementales naturelles (HSDB, 2019). Par ailleurs, d'aprés les résultats de Huang et ses
collaborateurs (2001), il semble que le processus de biodégradation du mitotane en milieu naturel soit lent.
Ces auteurs ont étudié la biodégradation anaérobie du DDT et de ses métabolites, dont le mitotane, dans
des sédiments prélevés dans la riviere Keelung, a Taiwan. Une concentration initiale de mitotane de
126,4 mg/kg poids sec de sédiments a été réduite a 19,2 mg/kg poids sec de sédiments en 165 jours apres
une phase de latence de 25 jours. La concentration de mitotane a peu évolué aprés ces 165 jours. Ainsi,
d’aprés les données disponibles, le mitotane ne devrait pas se dégrader rapidement dans I'environnement
et devrait étre persistant dans 'eau et les sédiments. Ce cytostatique répond d’ailleurs aux critéres de
persistance dans l'air (demi-vie > 2 jours), dans I'eau et le sol (demi-vies = 182 jours) ainsi que dans les
sédiments (demi-vie = 365 jours), tel qu'il est énoncé dans le Reéglement sur la persistance et la
bioaccumulation de la LCPE (EC, 2017).

20.4 Concentrations environnementales

A notre connaissance, aucune donnée n’est disponible sur la présence du mitotane dans les effluents
hospitaliers ou les influents et effluents des stations de traitement des eaux usées municipales.

Etant donné que le mitotane est un métabolite du DDT, plusieurs études ont fait état de sa présence dans
les milieux aquatiques (EC, 2017). Quelques données sont présentées dans le tableau 70 a titre indicatif
puisqu’aucune preuve ne permet de relier ces concentrations a lI'usage chimiothérapeutique du mitotane.
Il conviendrait de réaliser des études visant a mesurer spécifiquement I'apport de mitotane dans le milieu
naturel par les effluents hospitaliers et municipaux.
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Tableau 70 — Concentrations en mitotane mesurées dans I'environnement aquatique, telles que rapportées
par Environnement Canada (2017).

Année de

Concentration

Média Lieu de préléevement . < Référence
prélévement mesureée
Vallée de I'Okanagan Environnement
et vallée du Fraser 2003-2005 <0,001 40,2 ng/l Canada,
(Canada) 2009b"
Fleuve Saint-Laurent
et ses affluents
(Richelieu, Yamaska, 1990-1991 <0,01 40,232 ng/l Pham et collab., 1996
Saint-Francois et
Eau de Nicolet) (Canada)
surface Bassin du ruisseau
Johnson 1998-2002 <1ngll Tanner et Lee, 2004*
(Oregon, Etats-Unis)
Huntsville Spring
Branch 1991 <20 a 607 ngl/l Cotter et collab., 1996
(Alabama, Etats-Unis)
Teltow Canal R Heberer et Dunnbier,
(Berlin, Allemagne) 1997 <5250 ng/l 1999
Provinces de Maximun_1 : 0,083 ng/g Environnement
' Atlantique (Canada) 1995-2006 poids sec Canada,
(moyenne : 0,003 ng/g) 2010
600 échantillons,
prélevés dans <1a150ng/g
20 Etats des Etats- 1992-1995 poids sec Wong et collab., 2001
Unis
- Riviére Yakima
Sédiments (Washington, Etats- 1985 < 0,1 ng/g poids sec Johnso;ggtfgcollab.,
Unis)
Baie gé:ﬁ:aechon, 1997 0,09 ng/g poids sec Thompsi)ggegt collab.,
1986 < 0,02 a 107 ng/g
Golfe du Mexique (moyenne : 8,67 ng/g) Sericano et collab.,
1987 < 0,02 a 319 ng/g 1990

(moyenne : 30,1 ng/g)

* Cités dans EC, 2017

20.5 Bioaccumulation dans les organismes aquatiques

Pour des pH compris entre 6 et 9, Jean et ses collaborateurs (2012) ont estimé un FBC de 7 330 pour le
mitotane, ce qui indique que le potentiel de bioconcentration dans les organismes aquatiques est élevé.
Dailleurs, cette substance répond aux critéres de bioaccumulation (FBC et FBA =5 000) définis dans le
Réglement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE (EC, 2017). Ainsi, d’aprés ces informations,
le mitotane peut se bioaccumuler dans les organismes aquatiques et présenter un risque de

bioamplification dans les chaines alimentaires des animaux piscivores d’eau douce.

Etant donné que le mitotane est un métabolite du DDT et que le DDT a été fortement étudié, plusieurs
études ont cherché & mesurer expérimentalement la bioaccumulation et la bioamplification du mitotane
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dans les organismes aquatiques exposés a du DDT ou a des résidus de DDT. Quelques données sont
présentées dans les paragraphes ci-dessous et dans le tableau 71 a titre indicatif.

Un facteur de bioamplification (FBM; provenant des aliments seulement) de 2,8 a été mesuré chez la truite
arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) (Konwick et collab., 2006). Cette valeur n’est donnée qu’a titre indicatif,
les poissons ayant initialement été exposés au DDT.

Dans I'étude de Meador et ses collaborateurs (1997), 'amphipode d’eau salée Rhepoxynius abronius et le
polychéte Armandia brevis, collectés au large des cotes de I'Etat de Washington, aux Etats-Unis, ont été
exposés pendant 10 jours a des sédiments prélevés dans sept sites sélectionnés sur une vaste étendue
géographique dans l'estuaire Hudson-Rarita, dans I'Etat de Washington. Les sédiments prélevés
contenaient des concentrations de mitotane de 0,6 a 80 ug/kg de poids sec. Des facteurs d’accumulation
biote-sédiments (FABS) moyens de 0,31 + 0,10 et de 2,4 £ 0,9 ont respectivement été obtenus pour les
deux organismes. La période d’absorption de 10 jours a été considérée comme suffisante pour que le
polychéte atteigne I'état d’équilibre. Ce n’était cependant pas le cas de 'amphipode, ce qui laisse présager
gue la valeur de FABS serait encore plus élevée a I'état d’équilibre. Ces FABS sont équivalents a ceux
obtenus par Wong et ses collaborateurs (2001), qui rapportent des FABS de 1,8 et de 1,7 chez différentes
espéces de poissons et de bivalves prélevés dans 20 Etats américains. Thompson et ses collaborateurs
(1999) ont mesuré les concentrations de résidus de DDT dans des bivalves et des sédiments d’'une baie
d’Arcachon, en France. lls rapportent des FABS pour le mitotane de 13,9 pour les huitres (Crassostrea
gigas) vivant dans les sédiments, de 41,0 pour les huitres vivant dans I'eau, de 26,5 pour les couteaux
arqueés (Solen marginatus), de 28,5 pour les moules bleues (Mytilus edulis) et de 30,7 pour les palourdes
japonaises (Ruditapes philippinarum).

Tableau 71 — Concentrations en mitotane mesurées dans différents organismes aquatiques prélevés dans
le milieu naturel, telles que rapportées par Environnement Canada (2017).

Concentration

; Lieu de Année de < fex
Organisme rélevement prélévement mesureée Référence
P (ng/g poids humide)
Carpe commune Las Vegas Bay i N
(Cyprinus carpio) (Etats-Unis) 1999-2000 5alzz
Achigan a grande Hillc':sir(])?(l)(zgud USGS, 2000*
bouche et orphie de de Ia Elorid 1995 5434
la Floride elaF oriae,
Etats-Unis)
Composite de o .
N Lac Michigan . Giesy et collab.,
8 espéces de (Etats-Unis) 1990 0,134 81,70 2004*
poissons
Alaska
Department of
S’aumo_n de . AIaska_ 2001-2002 0,07 a 0,91 Environmental
I'Atlantique (Etats-Unis) .
Conservation,
2010*
Composite de flétan
noir, chimere des
profondeurs, Détroit de
tambour ocellé, Davis, ouest du R Berg et collab.,
poisson-loup, Groenland 1992 08228 1997*
grenadier berglax, (Danemark)

aiguillat noir, hoki et
brosme
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; . Concentration
; Lieu de Année de < "
Organisme rélevement prélévement mesureée Référence
b (ng/g poids humide)
Lac Ontario, lac
Michigan, lac
Touladi Huron et lac 1999-2000 Maximum : 47,4 .
Supérieur Environnement
(Canada) Canada (2013)
Doré jaune Lac Erie 1999-2000 Maximum : 3,28
(Canada)
Composite de Fleuve
8 espéces de Saint-Laurent 1995-1997 <1a26 Laliberté, 2003*
poissons (Canada)

* Cités dans EC, 2017

20.6 Toxicité chez les organismes aquatiques

Etant donné que le mitotane est un métabolite du DDT et que le DDT a été fortement étudié, plusieurs
études ont cherché a mesurer la toxicité du mitotane pour des organismes aquatiques. Ces études sont
présentées dans les sections suivantes.

20.6.1 Potentiel toxique

Une exposition de 24 heures a 0,005, 0,0033 et 0,0025 mg/l de mitotane a entrainé des taux de mortalité
de 88, 68 et 58 % respectivement sur des moustiques (Anopheles quadrimaculatus) au début du quatrieme
stade larvaire (Deonier et Jones, 1946). Apres 48 heures, les taux de mortalité étaient de 100, 93 et 95 %
pour ces mémes concentrations d’exposition. Les autres études portant sur la toxicité standard du mitotane
chez les organismes aquatiques sont résumées dans le tableau 72.

Tableau 72 — Données de toxicité disponibles quant aux effets potentiels du mitotane pour les organismes
aquatiques.

; \ Durée Valeur Ay
Organisme Parametre , . Référence
d’exposition (mgll)
Raphidocelis CEso
subcapitata (croissance) 96 heures 60 Aurelien et
Daphnia magna _ CEso 48 heures 21 collab., 2013
(immobilisation)

CEso : concentration d’une substance susceptible de causer un effet chez 50 % des organismes d’essai

Plusieurs études se sont penchées sur I'augmentation du niveau de cortisol plasmatique, en réponse au
stress, chez des poissons exposés au mitotane (Benguira et collab., 2002; Leblond et Hontela, 1999; Lacroix
et Hontela, 2003; llan et Yaron, 1983). Comparativement aux témoins, des truites arc-en-ciel (Oncorhynchus
mykiss) présentaient une capacité réduite de sécrétion du cortisol 14 jours suivant I'injection de 5 mg/kg
de mitotane (Benguira et collab., 2002). Lacroix et Hontela (2003) ont mis en évidence une inhibition de la
sécrétion de cortisol chez des cellules surrénales de truite arc-en-ciel de 39, 57 et 96 % aprés une
exposition a des concentrations de, respectivement, 24, 32 et 64 mg/l de mitotane. Ces auteurs ont
également observé qu'a partir d'une concentration de 64 mg/l, la viabilité des cellules diminuait. A cette
concentration, elle était de 62 %. Leblond et Hontela (1999) ont également mesuré les effets du mitotane
sur la viabilité des cellules interrénales de la truite arc-en-ciel et la sécrétion de cortisol dans ces cellules a
la suite d'un essai in vitro de 60 minutes. lls rapportent une ClLso et une CEso de 123,37 et 41,60 mg/l,
respectivement. llan et Yaron (1983) ont constaté une inhibition de la sécrétion de cortisol chez des cellules
interrénales d’'une espéce de tilapia (Sarotherodon aureus) exposées a une concentration de 0,1 mg/l de

189



mitotane. Enfin, aucun changement de la réaction au stress physiologique, mesurée par les niveaux de
corticotrophine plasmatique et de cortisol post-stress, n'a été observé chez des ombles chevaliers
(Salvelinus alpinus) 28 jours aprés I'administration d’'une dose orale de 75 mg/kg de mitotane (Jgrgensen
et collab., 2001)

Une CEio (dommages aux membranes cellulaires) de 6,06 pg/l a été mesurée chez la lignée cellulaire
d’hépatomes de Poeciliopsis lucida PLHC-1 exposés au mitotane pendant une durée non précisée
(Aurelien et collab., 2013).

20.6.2 Potentiel génotoxique

Aucune étude portant sur le potentiel génotoxique du mitotane n'a été répertoriée dans la littérature
consultée.

20.6.3 Potentiel de perturbation endocrinienne

Les effets du mitotane sur la physiologie, la reproduction et le développement de deux espéces de larves
d’oursins (Strongylocentrotus purpuratus et Lyyechinus anamesus) ont été évalués par Roepke et ses
collaborateurs (2005). Apreés une exposition de 96 heures, la CEso a été estimée a 0,0676 mg/l chez
S. purpuratus pour le développement du stade larvaire. Des résultats similaires auraient été obtenus chez
'espéce L.anamesus, mais les données ne sont pas présentées dans l'étude. Notons qu'a une
concentration de 0,16 mg/l de mitotane, les embryons non éclos représentaient 30 % de tous les embryons
dénombrés.

20.7 Reécapitulatif des connaissances disponibles sur le mitotane dans
I’environnement aquatique

Selon la littérature consultée, le mitotane ne devrait pas se dégrader rapidement dans I'environnement et
devrait étre persistant dans le milieu aquatique. Les données disponibles ne permettent pas de déterminer
si le mitotane mesuré dans le milieu aquatique est issu de I'utilisation du mitotane en tant que médicament
sur ordonnance ou de I'application historique du pesticide DDT. L'apport de mitotane par I'utilisation de
cette substance en tant que médicament devrait étre localisé, comparativement a la contamination diffuse
découlant de I'utilisation historique du DDT. Il conviendrait de réaliser des études visant a mesurer
spécifiquement I'apport de mitotane dans le milieu naturel par les effluents municipaux, et ce, afin de
déterminer si 'usage du mitotane en tant que cytostatique représente un danger pour I'environnement
aquatique.

D’aprés les données consultées, le mitotane présente un potentiel élevé de bioaccumulation dans les
organismes aquatiques. De plus, les quelques données de toxicité répertoriées en milieu aquatique
indiquent que ce cytostatique est toxique pour les organismes aquatiques pour des concentrations de
l'ordre de quelques dizaines de microgrammes par litre (ug/l). Ces informations devront étre mises en
relation avec les concentrations de mitotane dans le milieu aquatique pour déterminer si cette substance
présente un danger pour I'environnement aquatique en lien avec son utilisation en tant que cytostatique.
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21. CONCLUSION ET PERSPECTIVES

Les informations présentées dans cette revue de littérature ont mis en évidence plusieurs problématiques
reliées a la présence des cytostatiques dans les cours d'eau :

a.

Plusieurs études ont démontré la présence des cytostatiques a I'échelle mondiale dans les effluents
des centres hospitaliers, dans les influents et effluents des stations de traitement des eaux usées
municipales ainsi que dans les eaux de surface des milieux récepteurs de ces effluents. Ainsi, il
apparait que, de fagon générale, les stations de traitement des eaux usées municipales ne sont pas
ou sont peu efficaces pour éliminer ce type de substances.

L'analyse du devenir des cytostatiques dans les milieux aquatiques indique que certaines classes
de cytostatiques, dont les vinca-alcaloides et les moutardes a I'azote comme l'ifosfamide et le
cyclophosphamide, sont peu dégradés. Ceci laisse présager que ces substances pourraient étre
persistantes dans I'environnement.

La littérature consultée a révélé que certains cytostatiques sont caractérisés par des facteurs de
bioconcentration estimés élevés, ce qui laisse sous-entendre gqu’ils pourraient s’accumuler de facon
importante le long des chaines trophiques. C’est notamment le cas des antiandrogénes (flutamide),
des anticestrogenes (tamoxiféne), des inhibiteurs de la tyrosine kinase et des vinca-alcaloides
(vinblastine).

Différents cytostatiques induisent des effets aigus, chroniques ou génotoxiques a des concentrations
pouvant étre mesurées dans I'environnement. |l s’agit entre autres des actinomycines (bléomycine
et mitomycine), pour lesquelles les teneurs environnementales peuvent engendrer une augmentation
du nombre de micronoyaux dans les cellules exposées. C'est également le cas des anthracyclines
(principalement la doxorubicine) qui, a une concentration environnementale jusqu’'a 300 ng/l, telle
gue mesurée dans des influents et effluents d’'usines de traitement des eaux usées municipales
canadiennes, peuvent créer des dommages a I’ADN chez la daphnie (Daphnia magna). Ce type de
dommages peut également étre observé aprés une exposition aux inhibiteurs de la topoisomérase
de type Il, particulierement I'étoposide, aux concentrations mesurées dans les différents effluents
échantillonnés. Les antimétabolites analogues de la pyrimidine, en particulier le 5-fluorouracil,
peuvent affecter la croissance de certaines algues et bactéries aux concentrations retrouvées dans
le milieu récepteur. Les antiandrogénes (flutamide) et les anticestrogénes (tamoxiféne) peuvent
engendrer des effets sur la reproduction des organismes exposés, en plus de produire des
perturbations endocriniennes importantes, a des concentrations pouvant étre mesurées dans
I'environnement.

Ces constats ont mis en évidence de nombreux besoins de recherche complémentaire pour évaluer :

a.

Le devenir des cytostatiques dans les stations de traitement des eaux usées municipales et, ainsi,
la présence des cytostatiques dans les milieux aquatiques (eau et sédiment) recevant les effluents
municipaux;

La bioaccumulation des cytostatiques dans les organismes aquatiques étant donné le peu d’'études
actuellement disponibles sur cette problématique;

Le potentiel toxique de chacune des classes de cytostatiques pour les organismes aquatiques, en
particulier leur potentiel génotoxique et leur potentiel de perturbation endocrinienne qui ont été, de
facon générale, peu étudiés.

Un exercice de priorisation devrait étre réalisé pour identifier les cytostatiques qui devraient faire I'objet
d’études en premier.
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