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Depuis les deux derniéres décennies, des substances possédant une action endocrine sont au
cceur des préoccupations en raison des effets néfastes qu’elles peuvent provoquer chez les
organismes vivants. Parmi ces perturbateurs endocriniens figurent des hormones stéroides
sexuelles qui sont des messagers chimiques indispensables dans la régularisation du systéeme
reproducteur. En plus des stéroides produits par des glandes endocrines, des composés de
synthése ont également été développés pour prévenir des risques d’une grossesse non désirée
et traiter divers problémes de santé. L’élimination de ces hormones naturelles et synthétiques a
travers 1’urine et les feces ainsi que I’efficacité limitée des procédés de traitement des eaux
usées sont responsables de leurs rejets dans le milieu aquatique. Des études réalisées dans
plusieurs pays ont d’ailleurs détecté la présence d’hormones stéroides sexuelles a des
concentrations chimiques variant de 0,05 ng/l a plus de 100 ng/l dans diverses matrices

aqueuses de I’environnement.

A la suite d’une exposition a certains effluents municipaux, de nombreuses espéces aquatiques
ont montré des signes de perturbations endocriniennes. L’objectif principal de cet essai
consiste a évaluer les effets des hormones stéroides sexuelles (testostérone, 17-estradiol,
estriol, estrone, 17a-éthinyl estradiol, progestérone, acétate de cyprotérone, acétate de
médroxyprogestérone lévonorgestrel et noréthindrone) présentes dans ces effluents. Afin
d’atteindre 1’objectif principal, quatre objectifs spécifiques sont visés: décrire les
caractéristiques et les propriétés physicochimiques des hormones évaluées; déterminer les
sources municipales de rejets d’hormones, leur destin et leur toxicité; expliciter les expositions
et les effets engendrés chez divers organismes aquatiques; élaborer des recommandations sur

la problématique et identifier des pistes de solutions envisageables.

Pour rencontrer ces objectifs, une revue de littérature a été réalisée et elle a permis de dresser

un portrait actuel sur la présence et le devenir des stéroides sexuels dans des effluents



municipaux ainsi que leurs effets toxiques appréhendés et observés chez les especes de la
faune aquatique. Pour faire face a cette problématique et réduire I’impact global de ces
perturbateurs endocriniens dans 1’environnement, de plus grands efforts devront
principalement étre consentis pour limiter et contrbler leurs rejets dans les effluents
municipaux. Il sera nécessaire de prévoir la construction de stations de traitement des eaux
usées dans des régions qui en sont présentement dépourvues et de développer des programmes
d’optimisation de D’efficacité des installations existantes. La recherche sur les hormones
stéroides sexuelles devra également se poursuivre de maniere a combler des lacunes et des
incertitudes au sujet de la compréhension et la détection des perturbations endocriniennes chez

des organismes aquatiques.
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INTRODUCTION

Depuis le debut des années 1990, la présence des perturbateurs endocriniens dans
I’environnement a recu une attention considérable. Ces substances chimiques sont au cceur des
préoccupations de la communauté scientifique internationale en raison des effets néefastes
qu’elles peuvent causer chez des organismes en interférant avec le fonctionnement du systéme
endocrinien (Europa, 2007). Il est possible que ces effets se manifestent a des concentrations
extrémement faibles (de I’ordre du nanogramme par litre) et s'expriment dans les générations
suivantes; ils sont ainsi difficiles a détecter, bien qu'ils puissent avoir une incidence

considérable sur des populations et des écosystemes (Environnement Canada, 2001).

De nombreuses substances naturelles, industrielles ou pharmaceutiques peuvent perturber la
fonction endocrine. Parmi celles-ci figurent les hormones stéroides naturelles et synthétiques
qui sont responsables de la majeure partie de 1’activité cestrogénique des effluents municipaux
(Routledge et al., 1998; Rodgers-Gray et al., 2000).

Les effluents municipaux constituent une source importante de rejet d’hormones dans le
milieu aquatique en raison de I’efficacité restreinte des procédés de traitement des eaux usées
pour éliminer completement ces composés (Ternes et al., 1999a; Cargouét et al., 2004). De
nombreuses études ont d’ailleurs observé une perturbation endocrinienne chez la faune
aquatique exposée a des effluents municipaux ou a des sites susceptibles de contamination
d’origine anthropique. Ces études rapportent des cas de « féminisation » d’individus maéles
chez plusieurs espéces de poissons (Jobling et al., 1998; Allen et al., 1999; Hashimoto et al.,
2000; Vigano et al., 2001; Solé et al., 2003; Stentiford et al., 2003; Aravindakshan et al.,
2004; Kavanagh et al., 2004; Aoki et al., 2010; Writer et al., 2010). Il y a alors une apparition
plus ou moins marquée de caractéres sexuels femelles dans les testicules des males (gonades
intersexuées). Ce phénomeéne engendre une réduction des fonctions reproductrices, voire
méme D’infertilité dans les cas les plus séveres. Ces effets sur la reproduction des individus

peuvent ainsi potentiellement entrainer de sérieuses conséquences au niveau des populations.



Face a cette problématique, le présent essai a pour objectif principal d’évaluer les effets des
hormones stéroides sexuelles présentes dans des effluents municipaux. Les hormones évaluées
sont la testostérone, les cestrogénes naturels (1’estrone, le 17B-estradiol et 1’estriol), un
cestrogeéne synthétique (le 17a-éthinyl estradiol), la progestérone et quatre progestatifs de
synthése (I’acétate de cyprotérone, I’acétate de médroxyprogestérone, le lIévonorgestrel et la
noréthindrone). Afin d’atteindre 1’objectif principal, quatre objectifs spécifiques ont été
définis : décrire les caractéristiques et les propriétés physicochimiques des hormones évaluées;
déterminer les sources municipales de rejets d’hormones, leur destin et leur toxicite; expliciter
les expositions et les effets engendrés chez divers organismes aquatiques; élaborer des
recommandations sur la problématique et identifier des pistes de solutions envisageables.

La rédaction de cet essai a nécessité 1’utilisation de nombreuses sources d’information; afin
d’assurer la crédibilité de son contenu, la qualité et la validité de ces sources ont été vérifiees.
Cette vérification a été réalisée a 1’aide de trois critéres d’analyse : la fiabilité des sources, la
réputation de I’auteur et la qualité du contenu. Parmi les 147 références citées, la majorité
(89 %) d’entre elles provient d’articles de périodiques, 5 % sont tirées de monographies tandis
que les sites Internet gouvernementaux et les autres sources représentent seulement 6 % des
références. Puisque les articles publiés dans les périodiques sont évalués par des jurys
scientifiques, ce processus d’évaluation leur confére une grande fiabilité quant a leur contenu.
La plupart des auteurs des articles retenus dans le cadre de ce travail sont affiliés a des chaires
de recherches universitaires ou des organismes gouvernementaux. De plus, plusieurs d’entre
eux ont été cités a de nombreuses reprises dans d’autres articles abordant des sujets similaires,
ce qui explicite leur réputation (par exemple John P. Sumpter et Susan Jobling). Par ailleurs,
un souci de produire un document présentant des données ou des informations les plus

actuelles possibles a privilégié les articles scientifiques les plus récents.

Cet essai se divise en sept chapitres. Il debute par une breve mise en contexte sur le
fonctionnement du systéme endocrinien et les modes d’action des perturbateurs endocriniens
présents dans I’environnement. Par la suite, les caractéristiques relatives a 1’identification, la
biotransformation et 1’utilisation des hormones stéroides sexuelles ainsi que leurs propriétés

physicochimiques sont décrites. Le troisieme chapitre traite des sources municipales de rejets



d’hormones a travers les différents types de procédes utilisés par les stations d’épuration des
eaux usees et leur efficacité d’élimination. Il dresse également un portrait des concentrations
d’hormones trouvées dans diverses matrices aqueuses de 1’environnement. Leur destin est
ensuite examiné dans le quatrieme chapitre qui fait état des processus de dégradation ou
d’¢élimination de ces composés chimiques lors de leur séjour dans le milieu aquatique. Le
cinquieéme chapitre relate les effets toxiques des hormones chez divers organismes aquatiques
a la suite d’une exposition réalisée en laboratoire alors que le chapitre suivant explicite les
effets observés chez ces derniers lors d’une exposition environnementale. Enfin, le dernier
chapitre présente des recommandations formulées a la suite de 1’analyse des informations

recueillies sur la problématique et propose des pistes de solutions pour pallier a ces problémes.



1 MISE EN CONTEXTE

Le systéme endocrinien est composé d’un ensemble de glandes (endocrines) qui sécrétent des
molécules de médiateurs appelés hormones. Ces derniéres, agissant a titre de messagers
chimiques, sont libérées dans la circulation sanguine pour atteindre des récepteurs spécifiques
(protéines ou glycoprotéines) localisés sur des cellules cibles. Elles régularisent notamment le
fonctionnement du systeme reproducteur et régissent la croissance ainsi que le développement
des tissues et des organes (Tortora and Grabowski, 2001). Cet equilibre hormonal peut
toutefois étre perturbé par la présence de substances chimiques étrangéres a un organisme

vivant.

Ces substances xenobiotiques issues de source naturelle ou anthropique interferent avec le
fonctionnement du systeme endocrinien (perturbateurs endocriniens), ce qui peut entrainer des
effets indésirables chez les organismes, leurs descendants ou les sous-populations (Europa,
2007). Leurs principaux mécanismes d’action aux glandes endocrines sont le mimétisme,
I’antagonisme et D’altération. Les perturbateurs endocriniens peuvent mimer |’effet des
hormones endogenes en se liant a leurs récepteurs et en ’activant ou présenter un effet
antagoniste en n’induisant aucune réponse apres s’y étre fixés. Ils peuvent également altérer la
séquence de synthése ou de métabolisme des hormones et modifier la quantité de récepteurs

hormonaux (Soto et al., 1995).

Les perturbateurs endocriniens constituent une classe de substances qui ne se définissent pas
par leur nature chimique mais plutét par leur effet biologique. Celles-ci contiennent
notamment des pesticides, des plastifiants (phtalates), des hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAP), certains biphényles polychlorés (BPC), des dioxines et furanes chlorés
(DFC), des alkylphénols ainsi que des hormones stéroides naturelles ou synthétiques (Lépez
de Alda and Barcelo, 2000).



2 CARACTERISTIQUES ET PROPRIETES PHYSICOCHIMIQUES DES
HORMONES EVALUEES

Les trois familles d’hormones concernées dans ce travail (androgénes, cestrogénes et
progestagénes) constituent des signaux régulateurs cruciaux chez les vertébres. Ces hormones
sexuelles sont des stéroides dérivant du cholestérol. La figure 2.1 présente un schéma de la
biosynthese de ces hormones dans les gonades (testicules et ovaires) et les tissus périphériques
tels que les glandes surrénales. Le cholestérol est converti en prégnénolone, le précurseur de

toutes les autres hormones stéroides (Garrett et Grisham, 2000).
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Figure 2.1 Biosynthése des hormones stéroides.
Tirée de Boron and Boulpaep, 2003.



Les hormones stéroides exercent leurs effets de deux fagons différentes. Premiérement, en
diffusant vers le noyau de la cellule, elles modulent I’expression des geénes par une activation
ou une inhibition de la transcription de l'acide désoxyribonucléiqgue (ADN) en acide
ribonucléique messager (ARNm) qui dicte la synthese de nouvelles protéines. Ces effets se
manifestent pendant des heures. Deuxiémement, ces hormones peuvent également agir au
niveau de la membrane pour réguler I’activité de canaux ioniques. Toutefois, contrairement a
la régulation de la transcription des genes, cet effet s’exerce rapidement en I’espace de

quelques secondes ou minutes (Garrett et Grisham, 2000).
2.1 Androgenes

Les androgénes sont des stéroides contenant 19 carbones (Cio) et des dérivés de 1’androstane
(voir la figure 2.1). La testostérone représente la principale hormone androgene. Bien qu’elle
soit généralement produite par les testicules (dans les cellules de Leydig), de faibles quantités
peuvent également étre synthétisées par les glandes surrénales et les ovaires. La sécrétion de la
testostérone, telle qu’illustrée a la figure 2.2, est régie par une neurohormone produite dans
I’hypothalamus, la gonadolibérine (GnRH). Cette derniére controle la production des
hormones gonadotrophines (GTH), I’hormone folliculo-stimulante (FSH) et 1’hormone
lutéinisante (LH) de 1’adénohypophyse (le lobe antérieur de 1’hypophyse). La LH stimule la
sécrétion de testostérone qui, combinée avec la FSH, induit la spermatogénése. La testostérone
peut étre convertie en dihydrotestostérone (DHT) dans certaines cellules cibles de la prostate

et des vésicules séminales (Tortora and Grabowski, 2001).

Les effets provoqués par les androgénes sont nombreux. La testostérone provoque le
développement des conduits du systeme reproducteur et la descente des testicules chez le
feetus alors que la DHT entraine la formation des organes génitaux externes. Lors de la
puberté, ces hormones favorisent la croissance des organes reproducteurs et le développement
des caracteres sexuels secondaires masculins. Les androgenes jouent également un role
important dans le comportement sexuel et la spermatogénese. Par ailleurs, puisqu’il s’agit
d’hormones anaboliques, elles stimulent la synthése des protéines, ce qui augmente la masse

musculaire et osseuse (Tortora and Grabowski, 2001).
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Aprés son action, la testostérone est inactivée surtout au niveau hépatique

par différents

mécanismes pour former des 17-cétostéroides qui sont éliminés dans 1’urine. La majeure partie

des 17-cétostéroides urinaires sont 1’androstérone et son isomére, 1’étiocholanolone (Ganong,

2005).

La testostérone est utilisée en médecine humaine pour le traitement des déficits androgéniques

tels que 1I’hypogonadisme (dysfonction des gonades) péripubertaire d'origine testiculaire ou

hypophysaire, I’hypogonadisme de l'adulte et 1’oligospermie (présence de spermatozoides en

guantité anormalement faible). Elle est également préconisée dans le traitement de

I'impuissance male (Pharmacorama, 2008). La testostérone est commercialisé au Canada sous
les noms Andriol®, Androderm®, Androgel® et Testim® (Santé Canada, 2010).



2.2 (Estrogénes

Les cestrogenes sont des stéroides renferment 18 carbones (Cyg) et un noyau estrane (voir la

figure 2.1). Ces hormones sexuelles peuvent provenir de sources naturelles ou synthétiques.
2.2.1 (Estrogénes naturelles

Les cestrogeénes sont sécrétés principalement par les ovaires dans les cellules de la theque et de
la granulosa du follicule ovarien. Leur sécrétion est stimulée par la FSH et indirectement par la
LH qui agit sur le corps jaune. Chez la femme, trois types d’hormones naturelles sont
présentes selon trois stades : 1’estrone (E1), 17p-estradiol (E2) et 1’estriol (E3) (voir la figure
2.1). La transformation des androgeénes en cestrogénes se réalise préférentiellement par la
conversion de 1’androsténedione en E1 qui devient I’E2 (Ganong, 2005). Ce dernier constitue
1I’hormone naturelle la plus active sécrétée par la femme. Il permet le maintien de la fertilité et
des caractéres sexuels secondaires féminins (Tortora and Grabowski, 2001). L’E2 est en
équilibre avec I’E1 et I’E3; ce dernier s’avére la forme la moins active (Wilson and Foster,

1985) et peut étre considéré comme un produit métabolique des autres cestrogenes.

L’E2 est formé pendant le cycle ovarien qui comporte deux phases, la phase folliculaire et
lutéale (voir la figure 2.3). Lors de la phase folliculaire, sa concentration plasmatique
augmente jusqu’a I’atteinte d’une pointe en vue de ’ovulation. Par la suite, sa concentration
diminue considérablement avant la libération de 1’ovule. Une seconde augmentation d’E2 est
observée en phase lutéale, lorsque le corps jaune (corpus luteum) se développe. La
dégénérescence de celui-ci en corps blanc entraine une diminution progressive des
concentrations d’E2 et de progestérone. Cette diminution d’hormones ovariennes stimule la
libération de GnRH, de FSH et de LH qui initient la maturation d’un nouveau follicule
(Tortora and Grabowski, 2001).

Advenant la fécondation de I’ovule, I’E3 sécrété majoritairement par les trophoblastes du
placenta devient, au cours des mois, 1’cestrogéne le plus important. A la fin de la période de
fertilité, I’E2 est remplacé par I’E1 qui devient alors le principal cestrogéne produit par la

transformation des androgenes d’origine surrénalienne (Wilson and Foster, 1985).
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Le catabolisme des cestrogénes se fait principalement dans le foie ou ils sont convertis en
glucuroconjugué ou en sulfoconjugué (Ganong, 2005). Une partie est excrétée dans les urines

sous forme de glucoronide ou de sulfate, mais les cestrogenes naturels peuvent également étre



éliminés dans les feces. Ces derniéres contiennent de 5 a 10 % d’cestrogenes et la majorité de
ceux-ci (85 & 90 %) y sont sous forme non métabolisée (D’ Ascenzo et al., 2003).

Le 17B-estradiol est utilise en médecine humaine pour traiter les déficiences (absence ou
insuffisance) de sécrétion ovarienne a lI'adolescence ou a I'age adulte ainsi que les symptdémes
de la ménopause, notamment les troubles vasomoteurs. Cette hormone est également
recommandée pour tenter de réduire la progression de I'ostéoporose post-ménopausique
(Pharmacorama, 2008). L’E2, sous forme semi-hydratée ou hémi-hydratée, est vendu au
Canada avec divers noms commerciaux (Activelle, Climara et Vagifem) (Santé Canada,
2010).

2.2.2 (Estrogeénes synthétiques

Le 17a-éthinyl estradiol (EE2), dérivé de I’E2, est le principal cestrogéne de synthése employé
dans les contraceptifs oraux (pilules anticonceptionnelles) en association avec un progestatif
de synthese. L’EE2 administré par voie orale est peu métabolisé au niveau hépatique et
possede une trés longue demi-vie plasmatique (15 a 25 jours) contrairement aux cestrogenes
naturels qui sont rapidement dégradés par le foie lorsqu’ils sont ingérés. L’EE2 peut
également étre utilisé pour traiter une déficience cestrogénique (Pharmacorama, 2008).
Plusieurs produits pharmaceutiques commerciaux contenant de I’EE2 sont disponibles au
Canada, & savoir Alesse®, Cyclen® ou Tri-Cyclen®, Seasonale® et Triquilar® (Santé Canada,
2010).

2.3 Progestagénes

Les progestagenes regroupent une hormone naturelle, la progestérone, ainsi que plusieurs

hormones de synthése.
2.3.1 Progestérone

La progestérone est un stéroide avec 21 carbones (C,;) et un radical « prégnan » (voir la figure
2.1). Elle est sécrétée par les cellules du corps jaune, le placenta et, dans une moindre mesure,
par le follicule ovarien. Sa sécrétion est stimulée par la LH. Lors la phase folliculaire du cycle

ovarien, la progestérone commence a étre produite un jour ou deux avant 1’ovulation par le
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follicule mdr (voir la figure 2.3). Aprés ’expulsion de 'ovule, le follicule se transforme en
corps jaune qui sécrete une grande quantité de progestérone pour préparer 1’endomeétre a la
nidification de I’ovule. Lorsque ce dernier n’est pas fécondé, les sécrétions de progestérone
diminuent considérablement en raison de la dégénerescence du corps jaune. En plus d’assurer
la régulation des cycles de la reproduction chez la femme, la progestérone maintient la
grossesse et prépare les glandes mammaires pour la lactation (Tortora and Grabowski, 2001).

Le catabolisme de la progestérone s'effectue essentiellement dans le foie ou elle est
transformée en prégnanediol. Ce composé est ensuite excrété dans 1’urine sous forme de

glucuroconjugué (Ganong, 2005).

La progestérone naturelle est disponible sous forme « micronisée » pour un traitement a de
I'estrogénothérapie substitutive postménopausique (Prometrium®) et pour un supplément chez
les femmes qui se soumettent & une fécondation in vitro (Endometrin®) (Santé Canada, 2010).

2.3.2 Progestatifs de synthese

Plusieurs modifications chimiques différencient les progestatifs de synthése de la
progestérone. Ces derniers dérivent de la progestérone, de la testostérone ou de la
spironolactone (Besse and Garric, 2009). Ils ont tous des effets progestatifs qui entrainent, au
niveau de I'endometre, une apparition d'un aspect sécréteur en « dentelle utérine » et qui sont
généralement susceptibles de maintenir la gestation. Néanmoins, ils peuvent avoir des effets
androgenes ou anti-androgénes et anti-cestrogeénes pouvant perturber le développement sexuel
du feetus. Les progestatifs de synthése ont trois principaux réles : la contraception (pour
laquelle ils sont prescrits seuls ou le plus souvent associés a 17a-éthinyl estradiol), le
traitement d’une insuffisance lutéale et le traitement de certaines tumeurs (Pharmacorama,
2008). Le tableau 2.1 présente la classification de plusieurs progestatifs de synthése ainsi que

leur activité biologique respective.
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Tableau 2.1  Classification et activité biologique de différents progestatifs de synthese.

la spironolactone

: g Anti- -
Progestative | (Estrogénique androgénique Androgénique
Naturel Progestérone + - +/- -
Structurellement relié a | Dérivés de la Dydrogestérone + - +/- -
la progestérone progestérone Médrogestone + - +/- -
Acétate de
. + - + -
chlormadinone
Dérivés de Acétate de cyprotérone + ) t i
prégnane (CPA)
Acétate de
médroxyprogestérone + - - +/-
(MPA)
Daresae [ omedEn : ' ' '
norprégnane . + - +/- -
nomégestrol
Structurellement relié a Noresthistérone (NET) + + - +
la testostérone Dérivés d’estrane Lynestrénol + + - +
(dérivé de 19- Tibolone + + - +
nortestostérone) Lévonorgestrel (LNG) + - - +
L Norgestimate + - - +
Dérivés de gonane -
(dérivés éthinylés) | Desogestrel/ " i i ¥
Etonogestrel
Gestodéne + - - +
Dérivé de gonane
(dérivé non Diénogest + +/- + +
éthinylé)
Structurellement relié a Drospirénone + ) + i

Modifié de Besse and Garric, 2009.
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Les dérivés de la testostérone (19-nortestostérone) sont les seuls reconnus actuellement
comme contraceptifs oraux. lls sont utilisés dans les pilules contraceptives en association avec
I’EE2. Les modifications apportées a la molécule de testostérone lui conferent un pouvoir
progestatif, une diminution de I'affinité pour le récepteur des androgénes et une résistance a la
dégradation hépatique. La noréthistérone ou noréthindrone (NET) et le lynestrénol font partie
de la premiere génération de ces composés contenant 18 atomes de carbone. Le l1évonorgestrel
(LNG) appartient aux composés de 2° génération (Couzinet, 2000). Il est commercialisé au
Canada sous les noms commerciaux Alesse®, Climara® et Plan B® (Santé Canada, 2010).
Enfin, les composés de 3° génération regroupent le désogestrel, le gestodéne et le
norgestimate. Ces derniers ont une activité androgénique réduite, ce qui engendre moins
d'effets métaboliques (Couzinet, 2000).

Les dérivés de la progestérone et, plus particulierement, de la 17a-hydroxyprogestérone
regroupent la médrogestone, l'acétate de chlormadinone, I'acétate de médroxyprogestérone
(MPA) et I'acétate de cyprotérone (CPA). Les dérivés prégnanes se lient avec une forte affinité
au récepteur de la progestérone et n‘ont pas d'affinité pour le récepteur des cestrogénes. Vu
qu’ils se lient peu aux protéines de transport, leur disparition du plasma est rapide et leur
efficacité n’est maintenue que pendant une dizaine d'heures. Au niveau du récepteur des
androgeénes, le MPA se comporte comme un androgéne faible alors que les autres molécules

ont plutdt une activité anti-androgénique (Couzinet, 2000).

Le MPA, outre son utilisation chez la femme comme contraceptif injectable, est utilisé a tres
forte posologie (200 a 500 mg par jour) dans le traitement de certains cancers du sein et de
I'endomeétre (Pharmacorama, 2008). Ce composé est vendu au Canada sous les noms
commerciaux Apo-Medroxy, Depo-provera et Premplus (Santé Canada, 2010). Le CPA a non
seulement une activité progestative 1 000 fois supérieure a celle de la progestérone mais aussi
une puissante action anti-androgene. De fait, il inhibe les effets de la testostérone en entrant en
compétition avec elle pour se fixer au récepteur des androgenes (Couzinet, 2000). En outre, le
CPA est utilisé dans le traitement des hirsutismes majeurs chez la femme (développement
exagéreé de la pilosité) et dans le traitement palliatif du cancer de la prostate. Le CPA associé a

I’EE2 peut aussi étre prescrit chez des femmes contre I'acné et des manifestations en relation
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avec un exces de testostérone. Il posséde également un effet contraceptif (Pharmacorama,
2008). Parmi les produits commercialisés contenant du CPA, il y a Androcur®, Cyestra® et
Diane® (Santé Canada, 2010).

2.4 Propriétés physicochimiques

Puisque les hormones stéroides sexuelles possédent une origine commune, soit le cholestérol,
leur structure chimique ainsi que certaines de leurs propriétés physicochimiques présentent des
similitudes. Les propriétés physicochimiques des androgeénes et des cestrogénes sont

présentées au tableau 2.2 et celles des progestagénes figurent au tableau 2.3.

Il convient toutefois de noter que les données disponibles pour la testostérone et pour certains
progestatifs de synthése sont trés fragmentaires. Afin de combler en partie ces lacunes,
plusieurs données présentées pour ces composés ont été estimées a 1’aide du logiciel
Estimation Program Interface Suite™ développé par I’Environmental Protection Agency
(EPA) des Etats-Unis (USEPA, 2011).
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Tableau 2.2  Propriétés physicochimiques des androgénes et des cestrogénes.

% L6pez de Alda et al., 2002

®Holthaus et al., 2002

*Ying et al., 2003

Testostérone El E2 E3 EE2
Numéro CAS 58-22-0 53-16-7 50-28-2 50-27-1 57-63-6
z‘/’:r?osl)mo'ecu'a”e 28843 ® 270,36  © 27237  © 28837 @ 20639 @
Formule chimique CiHx0, @ CiHn0, @ C1sH240, @ CigH0; @ CyoH20, 10

o ;%“02"790 " cnfl Eﬂi‘\;a;gw CHSH Estriol P Ethynyl estradiol CH:"H
- - MW 288.37 > oH MW 296.39 C=CH

Structure chimique ,Céjﬁ /©§D C{?i\r Céjﬁ

o ‘a B o ©) 4o @) Ho S S - ®)
Solubilité (mg/l) 23,4(25°C) @ 0,8-12,4 @ 3,9-13,3 @ 3,2-13,3 @ 4,8 ©
(TP?)‘S'O” de vapeur 4,84*10° @ 3,00410% @ 3,00410% @ 9,00410% @ 6,00410° @
s O Henry 353*10° ® 3,80*10%° © 364*10% O 133*10%  © 7,94*10% O
pKa 17,4 12 10,3-10,8 @ 10,5-10,7 @ 10,4 @ -

4-122 © ©®)
Kg (I/kg) - - 245-604 ™ 479 ® 22'722?1 @
478 ®) i
_ @
Log Kon 332 O 310340 @ MY 260-280 @ 4,15 ©
Log K 3,34 0 4,19 0 3,64 © 3,08 0 3,68 ®
LUSEPA, 2011 * Hanselman et al., 2003 "Ifelebuegu et al., 2010 10 Carballa et al., 2004

Références ?Koledziej et al., 2003 ® Kuster et al., 2004 ® Fernandez et al., 2007 " Lai et al., 2000

12 \Westerhoff et al., 2005
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Tableau 2.3 Propriétés physicochimiques des progestagenes.

Progestérone MAP CPA NET LNG

Numéro CAS 57-83-0 71-58-9 427-51-0 68-22-4 797-63-7
z‘/’:r?osl)mo'ecu'a”e 31445 O 386,54 @ 34047 @ 20841 O 31244 O
Formule Chimique C21H3002 @ C24H34O4 @ C22H2803 @ ConzeOz @ C21H2802 @

Progastorone ™2 © g Norethindrone " MW 15ds enr,

MW 314.45 CH o o . MW 298.41 d—c=cH : S | =

g o T
Structure chimique OH,| 0 b A “
O‘j‘\_’/’ \if' o o o

0 ® & ! (6) cl @ 0] (1)
Solubilité (mg/l) 8,81(25°C) © 1,20 @ - 7,04(25°C) © 1,73 @
(Tpir)‘s'on de vapeur 3,23*10° @ 7.48*10° @ 2,44%10° @ 243*10° @ 1,1*10° @
Constante de Henry 6 49*10-8 3) 1 45*10-9 4) 4 25*10-9 4) 5 8*10-10 3) 7 7*10-10 4)
(Atm * m*/mol) ' ’ : ' :
PKa - - - - -
Ky (I/kg) 204 @ - - 128 M -

3,87 © @ @ ® @
Log Ko 37 ©) 4,09 3,10 2,97 3,48
Log Kqc 4,00 @ 3,85 @ 3,14 @ 3,62 @ 3,91 @
! Lopez de Alda et al., 2002 * USEPA, 2011 "Matgji¢ek and Kuba, 2007

Références 2 Lépez de Alda et al., 2000 ® Labadie and Budzinski, 2005

3 Kuster et al., 2004

® Chang et al., 2008
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3 SOURCES MUNICIPALES DE REJETS D’HORMONES

La présence d’hormones stéroides sexuelles dans 1’environnement est occasionnée par les
rejets de nombreuses sources diffuses et ponctuelles. Les effluents d’caux usées municipales
ainsi que le lessivage et le ruissellement des terres agricoles représentent les principales
sources environnementales d’hormones (Kolpin et al., 2002; Servos et al., 2005; Barel-Cohen
et al., 2006; Esperanza et al., 2007). Puisque les sources diffuses sont difficiles a quantifier et
VU que peu d’études ont été réalisées a ce jour sur le sujet, ce travail se concentrera sur les

rejets ponctuels issus des stations de traitement des eaux usées municipales.

Comme mentionné dans le chapitre précédent, les hormones naturellement produites par le
corps ainsi que celles utilisées dans différents traitements thérapeutiques sont évacuées dans
un réseau sanitaire municipal sous forme conjuguée (métabolite) et/ou libre (non métabolisée)
via 'urine et les féces (Ganong, 2005; D’Ascenzo et al., 2003). Ces eaux usées sont
généralement acheminées vers les stations d’épuration municipales qui sont responsables de
les traiter adéquatement avant leurs rejets dans le milieu récepteur. Toutefois, les stations de
traitement ne sont pas en mesure d’enlever tous les composés présents dans les eaux usées
(Ternes et al., 1999a; Cargouét et al., 2004). Ainsi, selon le type de traitement utilisé, une
quantité variable d’hormones est rejetée dans 1’écosystéme aquatique a partir des effluents

municipaux.

Par ailleurs, lorsque la municipalité ne dispose d’aucune installation de traitement et lors de
surverses en raison d’éveénements pluvieux intenses, les eaux chargées en contaminants divers
sont directement acheminées dans un cours d’eau récepteur. A ces sources de rejets s’ajoutent
également d’éventuelles fuites des réseaux d’égouts et des fosses septiques ainsi qu’une

disposition inadéquate des médicaments périmes.
3.1 Description et performance des procédés de traitement des eaux usées

De nombreux procédés de traitement des eaux usées existent, & savoir les traitements
conventionnels (physicochimiques et biologiques) et les traitements spécialisés (chloration,

ozonation et oxydation avancée). Initialement, les stations d’épuration ont été congues pour
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enlever le carbone, l'azote et le phosphore et un retrait partiel des perturbateurs endocriniens
est alors souvent réalisé. L’¢élimination d’hormones présentes dans ces eaux est grandement
influencée par le type de technologie employée et son efficacité (Auriol et al., 2006). Les
voies d’élimination de ces composés dans les procédés de traitement comprennent 1'adsorption
sur les flocs, le retrait a travers les boues, la dégradation biologique ou chimique et la

transformation.

A T’heure actuelle, peu d’études scientifiques sont disponibles sur les hormones stéroides
sexuelles, en particulier sur les progestatifs de synthese dans les procédés des stations
d’épuration. Les tableaux 3.1 et 3.2 présentent ’efficacité de divers procédés de traitement des
eaux usées d’origine municipale (domestique et industrielle) ou domestique. La majorité de
ces ¢tudes a évalué 1’élimination des cestrogénes (Andersen et al., 2003; D’Ascenzo et al.,
2003; Carballa et al., 2004; Cargouét et al., 2004; Esperanza et al., 2007; Zhang and Zhou,
2008). Dans I’ensemble, I’enlévement des composés cestrogéniques varie de 29 % a 100 %.
Seuls Esperanza et al. (2007) ont étudié le retrait de la testostérone et de la progestérone a
travers un projet pilote utilisant des eaux usées synthétiques. D’apres leurs résultats d’analyse,

ces deux hormones ont été complétement retirées des eaux usées.

Bien que certains procédés puissent éliminer une proportion importante de stéroides sexuels
dans les eaux usées, des concentrations aussi faibles qu’un nanogramme par litre (ng/l) sont
susceptibles d’entrainer des effets néfastes chez les organismes aquatiques (Routledge et al.,
1998; Pawlowski et al., 2004). Ces effets sont présentés dans le chapitre 6.
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Tableau 3.1  Elimination d’hormones stéroides sexuelles (E1 et E2) & travers divers procédés de traitement des eaux USEes.
Concentrations

Molécules moyennes (ng/l) . !Ef'f-lcac_ltes Procédés de traitement Orlglnes,des cat Références
d’élimination (%) usees
Affluents Effluents
65,7 <18 > 98 D, dénit + BAnit Municipale Andersen et al., 2003
44 17 61 BA Municipale D’Ascenzo et al., 2003
17,6 7,2 59 PT, D, BAnit + dénit Municipale Cargouét et al., 2004
15,2 6,5 57 PT, D, BAnit + dénit Domestique Cargouét et al., 2004
El 9,6 4,3 55 PT, D, Bc, Bnit, Bdénit Municipale Cargouét et al., 2004
11,2 6,2 44 PT, D, BA Domestique Cargouét et al., 2004
49,8 9,0 82 D, BAD, Danb Synthétique Esperanza et al., 2007
40,7 8,4 79 D, BAD, Dab Synthétique Esperanza et al., 2007
20-60° - 78,87 et 92 D, FB Municipale Zhang and Zhou, 2008
15,8 <1 > 08 D, dénit + BAnit Municipale Andersen et al., 2003
11 1,6 85 BA Municipale D’Ascenzo et al., 2003
- - 20 PT,D Municipale Carballa et al., 2004
- - 47 PT, D, BAD Municipale Carballa et al., 2004
11,1 4,5 60 PT, D, BAnit + dénit Municipale Cargouét et al., 2004
E2 17,4 7,2 59 PT, D, BAnit + dénit Domestique Cargouét et al., 2004
11,6 6,6 43 PT, D, Bc, Bnit, Bdénit Municipale Cargouét et al., 2004
171 8,6 49 PT, D, BA Domestique Cargouét et al., 2004
446 1 98 D, BAD, Danb Synthétique Esperanza et al., 2007
40,5 nd 100 D, BAD, Dab Synthétique Esperanza et al., 2007
26-51° - 69 et 90 D, FB Municipale Zhang and Zhou, 2008

& Concentration totale incluant la fraction adsorbée sur les solides en suspension

b Concentration minimale et maximale

PT: prétraitement (dégrillage, dessablage, dégraissage), D: décantation primaire, FB : filtration biologique suivi d’une décantation, BA : procédé a
boues activées, BAD : procédé a boues activées suivi d’une décantation, BAnit + dénit : procédé a boues activées avec une nitrification et une
dénitrification, suivi d’une décantation, dénit + BAnit : deux dénitrifications suivies d’un procédé a boues activées avec une nitrification et une
décantation, Bc : biofiltration a écoulement ascendant pour traiter la pollution carbonée, Bnit : biofiltration & écoulement ascendant pour traiter la
pollution azotée par le processus de nitrification, Bdénit : biofiltration a écoulement ascendant pour traiter la pollution azotée par le processus de
dénitrification, Dab : digestion aérobie des boues, Danb : digestion anaérobie des boues, nd : composé non détecté.
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Tableau 3.2  Elimination d’hormones stéroides sexuelles (E3, EE2, testostérone et progestérone) & travers divers procédés de

traitement des eaux usées.

Concentrations

Efficacités

Origines des eaux

Molécules nnes nts d’élimination (%) Procédés de traitement Uses Références
72 2,3 97 BA Municipale D’Ascenzo et al., 2003
14,9 7,3 51 PT, D, BAnit + dénit Municipale Cargouét et al., 2004
15,2 50 67 PT, D, BAnit + dénit Domestique Cargouét et al., 2004
E3 12,3 57 54 PT, D, Bc, Bnit, Bdénit Municipale Cargouét et al., 2004
11,4 6,8 40 PT, D, BA Domestique Cargouét et al., 2004
22,1 40 82 D, BAD, Danb Synthétique Esperanza et al., 2007
14,1 2,5 82 D, BAD, Dab Synthétique Esperanza et al., 2007
8,2 <1 90 D, dénit + BAnit Municipale Andersen et al., 2003
54 3,1 43 PT, D, BAnit + dénit Municipale Cargouét et al., 2004
7.1 4.4 38 PT, D, BAnit + dénit Domestique Cargouét et al., 2004
EE2 4.9 2,7 45 PT, D, Bc, Bnit, Bdénit Municipale Cargouét et al., 2004
6,8 4,5 34 PT, D, BA Domestique Cargouét et al., 2004
55,9 32,7 41,5 D, BAD, Danb Synthétique Esperanza et al., 2007
39,4 28,1 29 D, BAD, Dab Synthétique Esperanza et al., 2007
<0,8-10° - 77 et 100 D, FB Municipale Zhang and Zhou, 2008
Testostérone 83,4 nd 100 D, BAD, Danb Synthét?que Esperanza et al., 2007
89,5 nd 100 D, BAD, Dab Synthétique Esperanza et al., 2007
Progestérone 74,2 nd 100 D, BAD, Danb Syntht?t@que Esperanza et al., 2007
72,9 nd 100 D, BAD, Dab Synthétique Esperanza et al., 2007

& Concentration totale incluant la fraction adsorbée sur les solides en suspension
® Concentration minimale et maximale

PT: prétraitement (dégrillage, dessablage, dégraissage), D: décantation primaire, FB : filtration biologique suivi d’une décantation, BA : procédé a
boues activées, BAD : procédé a boues activées suivi d’une décantation, BAnit + dénit : procédé a boues activées avec une nitrification et une
dénitrification, suivi d’une décantation, dénit + BAnit : deux dénitrifications suivies d’un procédé a boues activées avec une nitrification et une
décantation, Bc : biofiltration a écoulement ascendant pour traiter la pollution carbonée, Bnit : biofiltration a écoulement ascendant pour traiter la
pollution azotée par le processus de nitrification, Bdénit : biofiltration a écoulement ascendant pour traiter la pollution azotée par le processus de
dénitrification, Dab : digestion aérobie des boues, Danb : digestion anaérobie des boues, nd : composé non détecteé.
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3.1.1 Traitements physicochimiques

Les traitements physicochimiques (ou traitements primaires) favorisent I’enlévement des
matiéres décantables. Les propriétés physicochimiques des hormones sexuelles suggérent que
les procédés de traitement des eaux qui utilisent une technique de séparation mécanique
comme la sédimentation se traduiraient par une élimination importante de ces composés de la
phase aqueuse afin de les concentrer dans les boues. Cette hypothese est renforcée par la
détection de fortes concentrations d’cestrogénes dans les eaux libérées de la déshydratation des
boues d’épuration et des boues digérées (49 ng/l pour I’E2 et 37 ng/l pour I’E1) (Auriol et al.,
2006). Neanmoins, les hormones sexuelles ne sont pas complétement adsorbées comme en
témoignent les résultats présentés dans les tableaux précédents. D’ailleurs, Carballa et al.
(2004) ont observe le retrait de seulement 20 % de I’E1 apres I’application d’un prétraitement

et d’une décantation (voir le tableau 3.1).

Puisque les hormones stéroides sexuelles sont de petites tailles, ’utilisation du procédé de
coagulation-floculation pourrait favoriser leur élimination. Ce procédé consiste a injecter un
coagulant (sels d’aluminium ou de fer) et un floculant (polymeres) afin de favoriser la
formation de flocs auxquels s’adsorbent les particules colloidales qui décantent difficilement.
Le diametre et la densité du floc favorise sa décantation pour former les boues d’épuration qui
seront par la suite homogénéisées et épaissies avant d’étre traitées par la filiere de traitement
des boues. Toutefois, selon la littérature scientifique, I’utilisation de sulfate d'aluminium
Al(SO4); ou de chlorure ferrique FeCls n’est pas suffisamment efficace pour enlever les
cestrogenes (Auriol et al., 2006; Pereira et al., 2011). De plus, Westerhoff et al. (2005) n’ont
observé aucun retrait d’EE2 aprés ’injection d’Aly(SO4)3 et une élimination de seulement 6 %,
5% et 2 % pour la progestérone, ’E1 et I’E2 respectivement. D’aprés une étude menée par
Chen et al. (2007), I'efficacité de ce coagulant pour 1I’enlévement des cestrogénes naturels et
syntheétiques a été légerement supérieure (20-50 %) a une concentration de 5 mg/1 d’Al,(SOy)s.
En revanche, la poudre de charbon activé semble plus adéquate pour retirer les cestrogenes
lorsque la concentration ajoutée est suffisamment élevée (Auriol et al., 2006; Westerhoff et
al., 2005).
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D’autres méthodes physiques, telles que 1’osmose inverse, la filtration a travers différents
médias (anthracite, sable), l'ultrafiltration et la nanofiltration, ont également été utilisées pour
¢liminer les cestrogeénes au cours des procédés de traitement des eaux usées et de 1'eau potable
(Peirera et al., 2011). La filtration rapide des eaux usées a travers 1’anthracite a permis de
retirer efficacement I’E1, I’E2, I’EE2 (95-99 %) et I’E3 (84-93 %) par adsorption. Par contre,
les filtres de sable n’ont enlevé que 31 % a 42 % de la concentration initiale des composés
oestrogéniques (Chen et al., 2007). Par ailleurs, la nanofiltration a des taux d'élimination entre
60 % et 85 % et s'est révelée ainsi étre plus efficace dans I'élimination des cestrogénes que
l'ultrafiltration (Peirera et al.,, 2011). Cependant, un désavantage global des méthodes
physicochimiques demeure le traitement des boues générées, ce qui augmente les colts

d’opération.
3.1.2 Traitements biologiques

Les traitements biologiques (ou traitements secondaires) impliquent 1’ajout de micro-
organismes qui permettent de réduire la quantité de matiere organique. Le procédé le plus
commun est celui contenant des boues activées mais il y a aussi 1’utilisation de filtres
biologiques (ou lits bactériens). Les traitements secondaires peuvent également étre réalisés
sous des conditions anaérobies dans le systeme d'égout lors de la dénitrification ou de la
digestion des boues. D’aprés certaines études, le traitement avec boues activées retire les
cestrogénes avec un plus haut niveau d'efficacité que le lit bactérien (Ternes et al., 1999a;
Servos et al., 2005; Auriol et al., 2006). Les résultats obtenus par Zhang and Zhou (2008)
montrent une efficacité d’élimination entre 69 % et 100 % pour I’E1, I’E2 et ’EE2 gréace a

I’utilisation de ce type de procédé (voir les tableaux 3.1 et 3.2).

Le procédé avec boues activées est couramment utilisé pour traiter les eaux usées dans les
grandes villes, mais il n’entraine pas une élimination compléte des cestrogenes. Les données
suggerent que ce procedé peut éliminer plus de 40 % d’El, d’E2 et d’E3 tandis que le
rendement pour la suppression d’EE2 varie entre 29 % et 43 % (voir le tableau 3.2).
Cependant, Andersen et al. (2003) ont observé un taux d’élimination de 90 % pour I’EE2
aprés un traitement des eaux usees a travers des procédés de dénitrification, de nitrification

(avec boues activées) et d’une décantation secondaire. Le temps de rétention hydraulique
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(temps de séjour moyen des boues) de 11 a 13 jours pourrait expliquer cette dégradation
importante d’EE2 sous des conditions aérobies. Par ailleurs, 1’emploi de biofiltres pour traiter
la pollution carbonée et azotée permet un retrait d’cestrogénes entre 43 % et 55 %, ce qui
s’avére moins efficace que les procédés avec boues activees qui peuvent atteindre un taux

d’élimination de plus de 90 % dans certains cas.
3.1.3 Traitements spécialisés

Divers agents oxydants forts tels que I'ozone (O3) et le chlore (Cl,) sont couramment utilisés
pour traiter et désinfecter I'eau. Parallelement, au cours des derniéres années, une enquéte
approfondie a été menée pour évaluer ’efficacité de nouvelles techniques de désinfection afin
d’éliminer les contaminants organiques, notamment les cestrogénes. Ces techniques
émergentes reposent principalement sur les « procédés d'oxydation avancés » (AOP) comme la
photolyse de 1’0zone (O3/UV), la photocatalyse homogéne (photo-Fenton) et la photocatalyse
hétérogene (TiO,UV) (Peirera et al., 2011).

L'ozonation des eaux permet une réduction des cestrogénes entre 94 % et 99 %. Néanmoins,
des trés faibles concentrations de ces composés peuvent demeurer dans I'eau traitée. De plus,
la réaction de O3 devient plus lente a des faibles concentrations d'cestrogeénes (< 100 ng/l), a un
pH inférieur a cing ainsi que dans des matrices complexes ou d'autres substances présentes
peuvent réagir avec cet oxydant. Quant au Cl,, il peut enlever entre 70 % et 100 % des
cestrogénes, mais son efficacité est intrinséquement liée au temps de contact avec ces
composés. Le dioxyde de chlore (CIO;) permet également d’oxyder les hormones
aestrogéniques et nécessite un temps de contact beaucoup moins long. D’apreés la littérature, O3
semble étre un agent oxydant plus efficace que le CIO; et Cl, pour éliminer les cestrogénes
(Peirera et al., 2011).

L'oxydation par I’ion ferrate (FeO,>) représente une approche satisfaisante pour enlever les
cestrogenes, car seulement cing minutes a une concentration de 9,9 mg/l de FeO,> suffisent
pour éliminer completement ces composés. Les AOP s’avérent également trés efficaces dans
I'élimination d’E1 et d’E2. Toutefois, les procédés photo-Fenton et les techniques d’oxydation

électrochimique nécessitent, dans la plupart des cas, des temps de contact relativement longs,
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ce qui rend difficile leur application a I'échelle d’une station d’épuration. Habituellement,
I’approche TiO,/UV requiert aussi plusieurs minutes, voire méme des heures pour effectuer
une élimination adéquate des composés cestrogéniques. Cependant, l'utilisation de cette
technologie dans un systeme de réacteurs photocatalytiques @ membrane permet d’enlever
efficacement les cestrogénes en moins d’une minute avec de plus faibles concentrations de
dioxyde de titane (TiO,). Enfin, les procédés les moins efficaces pour éliminer les cestrogénes
sont les traitements fondés sur la réaction de Fenton (40 %), les ultrasons (66-95 %) et la
phototransformation par rayonnement ultraviolet (UV) (80 %) (Peirera et al., 2011). Afin
d’atteindre une dégradation supérieure & 95 % pour I’E2 et I’EE2, le rayonnement UV
nécessite une intensité trés élevée (>4 000 mJ/cm?) (Rosenfeldt et al., 2007), ce qui ne

représente pas une solution économiquement viable.

Dans I’ensemble, les différents procédés d'oxydation ont entrainé une élimination satisfaisante
des cestrogeénes, mais leur application présente des inconvénients importants. Dans certains
cas, ils requierent de longues périodes de contact, I'ajustement du pH de I'eau ainsi que des
concentrations élevées d’agents oxydants. Un changement dans les conditions optimales du
traitement peut conduire a une efficacité compromise du procédé. De plus, de nombreux sous-
produits peuvent également étre générés lors de I’application d’un traitement par oxydation.
Ces sous-produits peuvent posséder une activité cestrogéniques inférieure, voire identique, a
leurs précurseurs et leur toxicité n’est pas nécessairement connue ou documentée (Peirera et

al., 2011).
3.2 Concentrations d’hormones dans le milieu aquatique

Des hormones stéroides naturelles et synthétiques ont été détectées dans plusieurs matrices
aqueuses de I’environnement. Certes, 1’élimination incompléte de ces composés dans les
procédés de traitement des eaux usées représente une source majeure de rejets dans le milieu
aquatique. Néanmoins, ces hormones ont également ét¢ mesurées dans 1’eau de surface de
nombreux cours d’eau ainsi que dans les eaux souterraines. La figure 3.1 résume les
concentrations signalées au cours des dix dernieres années pour I’ensemble des hormones
concernées dans ce travail, a I’exception du CPA qui ne semble pas avoir été détecté jusqu’a

présent.
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Figure 3.1  Concentrations des hormones stéroides sexuelles dans les différentes matrices
aqueuses de 1I’environnement
Inspirée de Pereira et al., 2011.
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3.2.1 Affluents et effluents municipaux

Les hormones qui ont été mesurées dans les affluents et les effluents de stations de traitement
des eaux usées ont ete tirées de nombreuses études réalisées en Amérique du Nord, dans divers
pays européens, au Japon, en Corée, a Taiwan ainsi qu’en Australie (Kuch and Ballschmiter,
2001; Petrovic et al., 2002; D’Ascenzo et al., 2003; Kolodziej et al., 2003; Carballa et al.,
2004; Cargouét et al., 2004, Labadie and Budzinski, 2005; Lee et al., 2005; Servos et al, 2005;
Chen et al., 2007; Fernandez et al., 2007; Kim et al., 2007; Tan et al., 2007; Vulliet et al.,
2007; Chang et al., 2008; Pauwels et al., 2008; Viglino et al., 2008; Zhang et Zhou, 2008;
Bicchi et al., 2009; Duong et al., 2010; Fick et al., 2010 ; Vega-Morales et al., 2010; Chang et
al., 2011).

Dans I’ensemble, les concentrations d’hormones stéroides sexuelles mesurées dans les eaux
usées d’affluent sont similaires ou, dans certains cas, légérement supérieures a celles
retrouvées dans les effluents (voir la figure 3.1). D’ailleurs, les concentrations présentes dans
ces derniers sont généralement inférieures a 50 ng/l. Toutefois, des valeurs proches voire
méme supérieures a 100 ng/l ont été signalées occasionnellement pour I’E1, I’E2, I’EE2 et la
NET (Bicchi et al., 2009; Fernandez et al., 2007; Pauwels et al., 2008; Servos et al., 2005;
Vulliet et al., 2007; Viglino et al., 2008). Les concentrations les plus importantes sont 200 ng/l
(Bicchi et al., 2009) et 196,7 ng/l (Vulliet et al., 2007) pour I’El. Quant aux eaux usées
d’affluents, les niveaux d’hormones sexuelles ont dépassé les 100 ng/l & plusieurs reprises. Les
concentrations les plus élevées ont été déterminées pour I’E3, la NET et I’E2 avec des valeurs
de 318 ng/l (Kim et al., 2007), 267 ng/l (Viglino et al., 2008) et 224 ng/l, (Fernandez et al.,
2007) respectivement. 1l convient de noter que les valeurs mentionnées ci-dessus ne figurent
pas dans la figure 3.1 car elles sont nettement supérieures aux concentrations habituellement

rapportées pour ces Composés.
3.2.2 Eaux de surface

La présence des hormones sexuelles dans les eaux de surface est un phénomene qui a été
largement étudié au cours des derniéres années. De nombreux travaux ont été menés en

Europe, en Asie de I’Est ainsi qu’en Amérique du Nord et du Sud (Brésil). La figure 3.1
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présente les concentrations pour les différentes hormones mesurées dans I'eau de surface
(Kuch and Ballschmiter, 2001; Kolpin et al., 2002; Cargouét et al., 2004; Hohenblum et al.,
2004; Rodriguez-Mozaz et al., 2004; Labadie and Budzinski, 2005; Chang et al., 2008; Chen
et al., 2007; Kuster et al., 2008; Viglino et al., 2008; Vulliet et al., 2008; Bicchi et al., 2009;
Chang et al., 2009; Lei et al., 2009; Kuster et al., 2009; Velicu and Suri, 2009; Duong et al.,
2010; Wang et al., 2011).

Les concentrations de testostérone et de progestérone dans l'eau de surface sont largement
supérieures a celles des eaux usées d’effluents alors que le contraire est observé pour la NET
et le LNG. Par contre, les concentrations détectées d’cestrogenes et de MAP se situent dans le
méme ordre de grandeur que celles mesurées dans les effluents. Cependant, des niveaux
extraordinairement élevés d’EE2 (4381,6 ng/l) et d’E1 (592 ng/l) ont été constatés en Italie par
Bicchi et al. (2009); ils ont eté observés a deux kilométres en aval d'une station de traitement
des eaux usées. Kolpin et al. (2002) ont également signalé des concentrations importantes
d’EE2 (831 ng/l) et de NET (872 ng/l) dans les eaux de surface américaines recueillies a
divers sites susceptibles de contamination d’origine anthropique. L’ensemble de ces valeurs

extrémes n’est pas présenté dans la figure 3.1.

A I’exception des résultats mentionnés ci-haut, il apparait que les concentrations d’hormones
stéroides sexuelles mesurées en Amérique du Nord (principalement aux Etats-Unis) ont des
valeurs supérieures a celles détectées dans les pays européens et asiatiques (voir la figure 3.2).
Seuls les niveaux d’E3 (51 ng/l) (Kolpin et al., 2002) sont inférieurs a ceux mesurés en Asie
de I’Est. Les concentrations d’cestrogeénes, de testostérone et de progestérone dans les eaux de
surface s’avérent nettement plus élevées en Asie qu’en Europe. En effet, les niveaux d’E1l a
Taiwan et en Indonésie atteignent 66,2 ng/l et 85,7 ng/l respectivement (Duong et al., 2010),
tandis que la plus forte concentration d’E1 signalée en Espagne est 22 ng/l (Rodriguez-Mozaz
et al., 2004). Les eaux de surface échantillonnées a Taiwan ont également montré les plus
fortes concentrations pour I’E2 (33,9 ng/l) et I’E3 (73,6 ng/l). La concentration la plus élevée
d’EE2 (35,6 ng/l) a été mesurée dans les eaux de surface chinoises (Lei et al., 2009). Quant
aux concentrations de testostérone et progestérone, elles ont atteint 8,6 ng/l et 26 ng/l en Chine
respectivement (Chang et al., 2009) alors que celles détectées en France ne dépassent pas
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3,5 ng/l (Vulliet et al., 2008). Enfin, les niveaux de progestatifs de synthése sont tres différents
entre ces deux continents. Les concentrations maximales de NET ainsi que la présence de
LNG ont été rapportees par Vulliet et al. (2008) en France et le MPA a été seulement détecté
par Chang et al. (2009) en Chine. Les motifs de ces diverses différences entre les trois

continents sont difficiles a expliquer.
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Figure 3.2 Concentrations d’hormones stéroides sexuelles dans les eaux de surface de pays
américains, européens et asiatiques (exprimees en ng/l).
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3.2.3 Eaux souterraines

La présence d’hormones stéroides sexuelles dans les eaux souterraines (voir la figure 3.1) a été
rapportée dans quelques études réalisées en Europe (Hohenblum et al., 2004; Vulliet et al.,
2008; Kuster et al., 2010). Dans I’ensemble, les concentrations d’hormones détectées sont
inférieures a 6 ng/l, sauf pour le LNG (11 ng/l) dans les eaux souterraines francaises (Vulliet
et al., 2008).

Les niveaux d’cestrogeénes naturels et synthétiques dans les eaux souterraines en Autriche sont
inférieurs a 1,6 ng/l (Hohenblum et al., 2004) alors qu'en France ils atteignent jusqu'a 3,5 ng/l
(Vulliet et al., 2008). Bien qu’E1 ait été observé comme étant 1’hormone la plus abondante
dans les études susmentionnées, I’E2 a été jugé plus omniprésent par Hohenblum et al. (2004).
En effet, cette derniére hormone a été détectée dans environ la moitié des échantillons
contrairement a I’E1 présent dans moins d’un cinquiéme de ceux-ci. Au Danemark, I’E1 sous
forme conjuguée (estrone-3-sulfate) a été décelé dans les eaux souterraines aprés une recharge
artificielle avec des concentrations inférieures a 0,5 ng/l (Kuster et al., 2010). Quant aux
concentrations de testostérone (4,3-6 ng/l), progestérone (2,8-4,1 ng/l), NET (4,2-5,6 ng/l) et
LNG (7,4-11 ng/l), elles ont des valeurs légerement supérieures a celles des cestrogenes
(Vulliet et al., 2008).
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4 DESTIN DES HORMONES DANS DES EFFLUENTS

Le destin (transport, répartition, persistance et transfert trophique) des hormones stéroides
sexuelles dans le milieu aquatique demeure peu connu jusqu’a présent, surtout en ce qui
concerne les progestatifs de synthése. Néanmoins, il est possible d’estimer le comportement de
ces hormones a partir de leurs propriétés physicochimiques présentées au chapitre 2. Certaines
caractéristiques telles que la solubilité dans I’eau, la tension de vapeur, la constante de Henry
ainsi que les dérivés du coefficient de distribution (Ky), les coefficients de partage octanol-eau
(Kow) et les coefficients de partage carbone organique-eau (Ko) permettent d’estimer le
comportement des composés hormonaux concernés dans 1’environnement (Environnement
Canada, 2007).

4.1 Volatilisation

La volatilisation comprend tous les processus physicochimiques de transfert des composés du
milieu terrestre ou aquatique vers I’atmosphére. Elle est principalement régulée par la
constante de Henry qui détermine le rapport entre les concentrations des composés dans la
phase gazeuse et la phase agueuse. La tension de vapeur qui représente la pression a laquelle
la phase gazeuse d’une substance est en équilibre avec sa phase liquide ou solide permet

également de déterminer le comportement de cette substance (Environnement Canada, 2007).

Dans le cas des hormones concernées, elles sont trés peu propices a se diffuser vers
I’atmosphere & partir du milieu aquatique. En effet, les faibles constantes de la loi de Henry
(1,33*10™2 & 6,49*10® Atm*m?®/mol) et tensions de vapeur (9,00*10™*% & 3,23*107 Pa) des
hormones stéroides sexuelles indiquent qu’elles sont tres peu volatiles (Lai et al., 2000;
Hanselman et al., 2003; Kuster et al., 2004; USEPA, 2011).

4.2  Adsorption

L'adsorption dépend d’un processus dynamique au cours duquel les molécules sont
continuellement en équilibre entre la phase solide et la phase liquide. Le phénoméne
d'adsorption est directement lié aux caractéristiques de la molécule ainsi qu’a celles de

I'adsorbant, comme par exemple sa teneur en carbone organique et en argile (Lai et al., 2002;
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Wang et al., 2011). A ces caractéristiques s’ajoutent également les concentrations d’hormones
et les teneurs de sédiments et de sels dissous dans 1’eau (Kuster et al., 2004). D’apres Lai et al.
(2000), la présence d’eau salée, des niveaux éleves de sédiments et des faibles concentrations

d’hormones stéroides induisent une plus grande adsorption de ces composés.

Le comportement d’adsorption des hormones stéroides sexuelles peut étre prédit, dans une
large mesure, par des coefficients de partage (Ifelebuegu et al., 2010). Le K, fournit une
indication de la solubilité d'une substance dans I'eau, de sa propension a se concentrer dans les
organismes aquatiques ainsi qu’a s'adsorber sur les particules du sol et les sédiments. En ce
qui a trait au Ko, il indique 1’attitude de la molécule a s’adsorber sur la matiére organique ou

les seédiments (Environnement Canada, 2007).

Une faible solubilité dans I’cau (0,8 et 23,4 mg/l) confére aux hormones sexuelles un caractere
hydrophobe (Hanselman et al., 2003; Ying et al., 2003; Kuster et al., 2004; USEPA, 2011).
De plus, ces substances lipophiles et faiblement polaires possédent une affinité pour les
matiéres en suspension et les sédiments (Holthaus et al., 2002; Kuster et al., 2004; Wang et
al., 2011). En effet, le logarithme (log) du Ky (2,60 et 4,15) et le log du Ko (3,08-4,19)
indiquent qu’elles ont tendance a peu se dissoudre et a s’adsorber aux particules en suspension
dans les eaux usées ou naturelles (Hanselman et al., 2003; Ying et al., 2003; Kuster et al.,
2004; Fernandez et al., 2007; USEPA, 2011). A ce propos, ’EE2 a une valeur de Koy
supérieure et une plus grande adsorption sur les sédiments que les cestrogénes naturels (Lai et
al., 2000; Holthaus et al., 2002; Urase et Kikuta, 2005; Ifelebuegu et al., 2010).

Selon une étude menée par Holthaus et al. (2002) avec des sédiments de riviére sous des
conditions anaérobies, 80 % a 90 % de I’E2 ont été adsorbés sur ces derniers au cours des
vingt-quatre premieres heures sans qu’un équilibre soit atteint au bout de deux jours (voir la
figure 4.1). En outre, ces auteurs n’ont pas noté de différence significative entre les traitements
aérobie et anaérobie. Lai et al. (2000) ont également observé une adsorption rapide des
cestrogénes sur les sédiments mais seulement pendant la premiére heure suivie d’un
ralentissement progressif indiquant une désorption des composés cestrogéniques (Voir la figure

4.1). Ce phénomene peut s’expliquer par la saturation des sites de liaison sur 1’adsorbant et les
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concentrations d’hormones utilisées (Lai et al., 2000; Holthaus et al., 2002). Subséquemment,
bien qu’une adsorption rapide des hormones stéroides sexuelles puisse limiter leur transport
dans le milieu aquatique, il est possible qu’elles soient transportées sur de longues distances

avant de sedimenter vers le fond des cours d’cau (Barel-Cohen et al., 2006).

[ - Ko = 129 Likg
(A) oikeTene KT . IE
50-{ E- K, = 152 Likg
50 / » 1B
T )

Ky =34 Likg K, =37 Likg

40 4
K, = 20 Likg
30 -

20 4 - & - Aire (Fleet Weir 9/96)

Solid phase concentration (ug/kg)

'
"
"
]
'
’
'
'
L]
]
'
)

—&—Thames (Wallingford Slipway 6/97)

0 # T T T T T T

0 1 2 3 4 5 6 7
Time (d)
(B) 6
\§Mestranol
g
2 [ [T
= e EE2
S | [ .
E el E2
b El
e
c 27
S E3
o
S
%)
DL T T T T T
0 1 2 3 4 5 6
Time (hours)

Figure 4.1 Adsorption des cestrogénes sur les sédiments sous des conditions anaérobie (A)
et aérobies (B).
Tirée de Holthaus et al., 2002 (A) et Lai et al., 2000 (B).

4.3 Dégradation

La dégradation consiste a transformer de facon irréversible ou non un composé. Elle peut
s’effectuer par des processus physiques ou chimiques (dégradation abiotique) ou par I’action
de micro-organismes (dégradation biologique). Ces processus peuvent entrainer une

dégradation complete du composé ou simplement former des produits intermédiaires de
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dégradation. Cette dégradation influence la persistance des contaminants dans

I’environnement (temps de demi-vie).
4.3.1 Deégradation abiotique

La dégradation abiotique regroupe des réactions d’hydrolyse, de réduction, d’oxydation et de
photolyse. Les réactions d’oxydation ou de réduction impliquent un transfert d’électrons.
Quant aux réactions de photolyse, elles sont basées sur la dégradation des molécules
organiques par une radiation lumineuse qui peut étre un rayonnement solaire. Cette
dégradation photochimique dépend de la molécule, de la radiation et de la durée d’exposition
(Jurgens et al., 2002; Zhang and Zhou, 2008).

L’oxydation est un processus permettant la transformation d’E2 en E1. Cette conversion est a
I’origine des augmentations des concentrations d’E1 mesurées dans certains procédés de
traitement des eaux usées (Ternes et al., 1999a; Andersen et al., 2003; Carballa et al., 2004;
Servos et al., 2005). Elle pourrait expliquer, partiellement, la prédominance de cette hormone
dans diverses matrices aqueuses de 1’environnement. Par ailleurs, la conversion de la NET en
EE2 a également été décrite dans une étude in vivo; cette transformation pourrait étre réalisée

par des micro-organismes présents dans les eaux usées (Cargouét et al., 2004).

La photolyse permet d’éliminer des hormones stéroides sexuelles de I’eau (Jurgens et al.,
2002; Kuster et al., 2004; Zhang and Zhou, 2008). La photodégradation d’E2 et d’EE2 a été
observée par Jirgens et al. (2002); les résultats obtenus suggérent que cette élimination
s’avere lente. En effet, une diminution d’environ 40 % de la concentration initiale de ces deux
stéroides a été constatée apres 144 heures d'irradiation en continu avec une source lumineuse
similaire au rayonnement solaire (voir la figure 4.2). La demi-vie de photolyse d’E2 et d’EE2
a été estimée a au moins 10 jours dans des conditions optimales. Ces conditions supposent une
période de 12 heures d'ensoleillement par jour sans aucune interférence avec les niveaux de
luminosité (Jurgens et al., 2002). Zhang and Zhou (2008) ont également observe une faible
efficacité de la photolyse pour éliminer I’E1 et I’E2. L’irradiation solaire de ces deux stéroides
en présence d’un catalyseur (TiO,) a permis de retirer seulement 50 % de I’E1 et 55 % de I’E2

aprés 75 heures d’irradiation (voir la figure 4.2). Les expériences conduites en présence ou en
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I’absence de catalyseur ont entrainé des différences négligeables dans les concentrations

d’hormones. La constante de vitesse de dégradation a été estimée & 0,01 h™ (Zhang and Zhou,
2008).
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Figure 4.2 Photodégradation des hormones stéroides sexuelles en présence d’une source
lumineuse similaire au rayonnement solaire et d’un catalyseur au graphique
gauche (catalyseur avec 1 g/l de TiO,).

Tirée de Jirgens et al., 2002 (A) et de Zhang and Zhou, 2008 (B).

Bien que la photolyse, comparativement avec la biodégradation, ne soit pas considérée comme
un mécanisme d'élimination substantiel pour I’E2, elle peut néanmoins s’avérer plus
importante dans la suppression d’EE2 lors la période estivale en raison de son caractére plus

résistant a la dégradation (Jurgens et al., 2002).

4.3.2 Degradation biologique

La dégradation biologique est due a certains micro-organismes dans le milieu en présence
(aérobiose) ou en absence d'oxygene (anaérobiose). Sous des conditions aérobies, deux types

de biodégradation des composés organiques peuvent avoir lieu, la biotransformation ou la
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minéralisation. La biotransformation implique une biodégradation incompléte qui peut
transformer un composé en métabolites organiques stables. Ces derniers peuvent s’avérer
inoffensifs ou parfois plus toxiques que le composé initial. La minéralisation est une
biodégradation oxydative complete des molécules organiques en composes inorganiques
(Forbes et al., 1997; Van Coillie, 2011).

La biodégradation des cestrogénes a travers différentes matrices aqueuses ou sédimentaires est
un phénomeéne qui a fait I’objet de quelques études scientifiques (Jrgens et al., 2002; Ying et
al., 2003; Ying and Kookana, 2003; Czajka and Londry, 2006). Avant d’étre biodégradés, ces
composés cestrogéniques glucuro ou sulfo-conjugués sont rapidement déconjugués grace a
I’activité B-glucuronidase ou sulfatase de certains micro-organismes présents dans les eaux
tels qu’Escherichia coli (Ternes et al., 1999b; D’Ascenzo et al., 2003; Jirgens et al., 2002;
Kuster et al., 2004). Ce phénomene explique la présence des formes libres et contribue a
augmenter ’activité cestrogénique dans le milieu aquatique (Ternes et al., 1999b; D’Ascenzo
et al., 2003). Par la suite, les cestrogénes naturels sont en général rapidement biodégradés dans
lI'eau ou les sédiments en présence d’oxygéne bien qu’ils semblent plus résistants a une
biodégradation anaérobie (voir le tableau 4.1). Jirgens et al. (2002) ont estimé la demi-vie de
I’El et I’E2 de quelques heures a 11 jours alors que celle d’EE2 a été de 17 jours sous des
conditions aérobies & 20 °C. La biodégradation anaérobie d’E2 et d’EE2 s’est avérée beaucoup
plus longue avec des demi-vies de 107 jours et supérieures a 100 jours, respectivement (Ying
et al., 2003). En outre, une étude menée par Czajka and Londry (2006) ne rapporte aucune
dégradation d’EE2 aprés une période de trois ans. L’EE2 est donc plus résistant a la
biodégradation que les cestrogénes naturels. Cette résistance a la dégradation bactérienne
pourrait étre liée a des différences dans la stéréochimie de la molécule et la substitution de

I’hydrogéne sur le carbone 17 (C17) par un groupe éthinyl (Besse and Garric, 2009).
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Tableau 4.1 Demi-vies des cestrogenes dans le milieu aquatique et les sédiments sous des conditions aérobies ou anaérobies.
El E2 E3 EE2
0,1-10,9 0,2-8,7
de surface 17 Jurgens et al., 2002
) 5,8-6,6 (10 °C) 6,7-8,7 (10 °C)
aérobie i
= domestique 2,52 2,5% 52 D’Ascenzo et al., 2003
au
souterraine 2 81 Ying et al., 2003
de mer 28 28 Ying and Kookana, 2003
anaérobie souterraine 107 > 100 Ying et al., 2003
] riviere 0,42 0.11 Jirgens et al., 2002
aérobie i i
marin 4.4 > 20 Ying and Kookana, 2003
Sédiment riviere 11,5-14,3 0,37-0,66 Jurgens et al., 2002
anaérobie marin 67 Ying and Kookana, 2003
lacustre 3,7-23,3 (28 °C)° >1095(28 °C)® | Czajka and Londry, 2006

 Forme sulfoconjuguée

® Incubation dans un mélange eau-sédiment
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D’aprés Bradley et al. (2009), la testostérone est plus biodégradable que I’E1 et I’E2.
Esperanza et al. (2007) ont d’ailleurs noté une ¢limination compléte de cet androgéne et de la
progestérone dans un procédé a boues activées d’un projet pilote, tel que mentionné dans le
chapitre précédent (voir la section 3.1). Une élimination rapide de la progestérone a également
été observée par Labadie and Budzinski (2005) dans des échantillons d’eaux usées de stations
d’épuration ou 85 % de cette hormone ont été dégradés en 24 heures. Quant aux progestatifs
de synthése, il n’existe aucune étude actuelle ayant examiné le caractere biodégradable de ces
composés hormonaux. Néanmoins, des hypothéses peuvent étre émises sur la dégradabilité de
ces molécules. Tout d'abord, le pouvoir de dégradation des progestatifs de synthese pourrait
s’avérer inférieur a celui de la progestérone, car ces composés sont spécifiquement congus
pour étre inactivés moins rapidement que cette hormone naturelle dans I'organisme (Besse and
Garric, 2009). Par ailleurs, un parallele peut étre établi entre I’EE2 et certains progestatifs. La
NET et le LNG possedent également un groupe éthinyl au C17, ce qui pourrait leur conférer
une plus grande résistance a la biodégradation. Ce phénomeéne pourrait aussi étre observé avec
le CPA et le MPA qui présentent des acétates au C17 (Besse and Garric, 2009).

Certains facteurs peuvent influencer la dégradation des hormones stéroides sexuelles en plus
de la présence ou non d’oxygene. L’accroissement de la salinité augmente la demi-vie des
hormones (Lai et al., 2002). Une étude réalisée par Ying and Kookana (2003) a mesuré des
demi-vies plus longues pour I’E2 dans I’eau de mer et les sédiments marins comparativement
aux valeurs rapportées dans 1’eau douce et les sédiments dulcicoles. Ces auteurs ont aussi noté
une demi-vie pour I’EE2 (28 jours) inféricure a celle estimée dans 1’eau souterraine (81 jours)
par Ying et al. (2003). La température affecte également la dégradation biologique des
stéroides. Une diminution de la moitié de la température d’incubation a pour conséquence
d’augmenter, de prés du double, le temps de biodégradation des cestrogénes naturels (Jiirgens
et al., 2002). A ces facteurs s’ajoutent aussi les temps de rétention des boues dans les procédés

de traitement des eaux usées (Andersen et al., 2003).

Les processus de biodégradation ne peuvent empécher le transport et la persistance des
hormones dans le milieu aquatique. Les seédiments peuvent représenter un réservoir de

stéroides sexuels, notamment d’EE2, sous des conditions anoxiques (Holthaus et al., 2002;
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Jurgens et al., 2002; Kuster et al., 2004; Czajka and Londry, 2006). Cependant, la dégradation
biologique aérobie combinée avec ’adsorption sur les sédiments représente des mécanismes
d’élimination importants des hormones stéroides sexuelles dans les eaux naturelles ou usées
(Holthaus et al., 2002; Bradley et al., 2009).

4.4 Biodisponibilité, bioconcentration, bioaccumulation et bioamplification

La biodisponibilité, la bioconcentration, la bioaccumulation et la bioamplification sont des
parametres importants a considérer afin de déterminer la toxicité potentielle d'un composé
chimique dans I’environnement. En général, les composés libres dissous dans 1’eau sont
connus pour étre plus biodisponibles que ceux liés a la matiére organique dissoute ou aux
solides. La bioconcentration correspond au résultat net de I’accumulation, la distribution et
I’élimination d’une substance chimique dans un organisme vivant en relation directe avec
I’eau, I’air ou le sol alors que la bioaccumulation prend en considération non seulement la
bioconcentration mais aussi le biotransfert de la nourriture. Quant a la bioamplification, elle
représente le processus de bioaccumulation de substances chimiques a travers la chaine
alimentaire; ceci conduit & une augmentation des concentrations dans les organismes

appartenant au niveau supérieur de la chaine (Marchand et Tissier, 2006; Van Coillie, 2011).

Afin d’évaluer le risque de bioaccumulation d’une substance dans un organisme aquatique, un
facteur de bioconcentration (FBC) est d’abord établi. Il s’exprime par le rapport entre la
concentration dans un organisme et celle mesurée dans le milieu abiotique. Le potentiel de
bioaccumulation dépend de la mesure expérimentale du FBC ainsi que de certaines
caractéristiques intrinséques a la substance telles que son log Koy, son poids moléculaire et sa
dégradation abiotique ou biologique. Les substances dont le log K, est supérieur a trois, le
poids moléculaire est inférieur a 700 g/mol et la demi-vie d’hydrolyse est plus longue que
12 heures ont un potentiel de bioaccumulation dans les organismes aquatiques (Marchand et
Tissier, 2006).

Peu d'études ont évalué le potentiel de bioaccumulation des hormones stéroides sexuelles
rejetées dans 1’écosystéme aquatique et leurs effets sur les prédateurs. Deux études rapportent

une bioaccumulation des cestrogenes et d’un progestatif de synthése couramment utilisé¢ dans
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la contraception orale. Des concentrations importantes d’cestrogénes ont été détectées dans la
bile de truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) exposees a I’effluent d’une station de
traitement des eaux usées suédoise (voir la figure 4.3). Les niveaux mesurés dans les truites
ont été de 10* & 10° fois plus élevés que ceux détectés dans Ieffluent pour I'E1 (5,8 ng/l), I’E2
(1,1 ng/l) et ’EE2 (4,5 ng/l) (Larsson et al., 1999).
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Figure 4.3  Concentrations d’cestrogénes mesurées dans la bile de truites arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) exposées en amont et en aval de huit stations
d’épuration municipales au Royaume-Uni.

Tirée de Larsson et al., 1999.

Une étude réalisée par Fick et al. (2010) en Suede a également rapporté des concentrations
élevées de LNG dans le plasma (8,5-12 ng/ml) d’Oncorhynchus mykiss exposé pendant 14
jours a des effluents municipaux dans lesquels 1 ng/l de cette hormone a été détecté. Le calcul
du FBC a été 250 fois plus élevé que celui estimé a I’aide d’un modele théorique développé
par I’EPA (FBC calculé = 12000 et FBC prédit = 46). L’ampleur de la bioconcentration du
LNG, compte tenu des niveaux disponibles dans les effluents, pourrait s’expliquer par sa forte
affinité pour une protéine de transport, la globuline liant les stéroides sexuels. Cette globuline
pourrait agir comme un pi¢ge en liant rapidement le LNG lorsqu’il entre dans les branchies du
poisson. Sachant qu’une concentration de 0,8 ng/l réduit la fécondité des poissons (Zeilinger et
al., 2009), les niveaux mesurés dans les effluents et dans le plasma des truites arc-en-ciel

suggérent un risque d’effets pharmacologiques chez ces dernieres (Fick et al., 2010).
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D’apreés la littérature consultée, une bioamplification des hormones stéroides sexuelles semble
avoir été observee seulement chez le lompe (Cyclopterus lumpus) se nourrissant de petits
crustacés artémies qui avaient bioconcentré des cestrogénes. Suite a cette ingestion, les
poissons étudiés ont présenté une inversion sexuelle (Lai et al., 2002). Toutefois, une étude
menee par Vine et al. (2005) n’a pas pu confirmer une bioamplification des hormones
stéroides sexuelles a partir des brochets (Esox lucius) échantillonnés en amont et en aval de

huit stations d’épuration des eaux usées réparties dans le Royaume-Uni.
Bien qu’il semble y avoir un potentiel de bioaccumulation des cestrogeénes et de certains

progestatifs dans les organismes aquatiques, leur bioamplification a travers la relation

prédateur-proie s’avere moins évidente.
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5 TOXICITE DES HORMONES CHEZ DES ORGANISMES AQUATIQUES

La toxicité constitue la capacité ou le potentiel inhérent d’une substance a induire des effets
nocifs chez un organisme qui y est exposé pendant une certaine période de temps.
L’¢évaluation du caractére toxique des hormones concernées dans ce travail repose sur leur
capacité a causer la mort (toxicité Iétale), a provoquer des effets néfastes a plus ou moins long
terme (toxicité sublétale) ou a troubler les fonctions génétiques d'un organisme aquatique

(génotoxicité).
5.1 Toxicité létale (aigle)

La toxicité létale représente la capacit¢ d’une substance a provoquer des dommages
biologiques mortels a la suite d’une exposition unique de courte durée. Elle est généralement
décrite par la concentration Iétale (CL.;), soit la concentration a laquelle la moitié (50 %) des
individus étudiés décéde sous des conditions d’expérimentation précises (Forbes et al., 1997).
D’aprés la littérature consultée, peu d’études ont déterminé une CLso pour les hormones
stéroides sexuelles. Seules les toxicités Iétales de la testostérone, de I’E1 et de I’EE2 ont été

déterminées chez divers organismes aquatiques (voir le tableau 5.1).

Tableau 5.1 Toxicités létales de certaines hormones stéroides sexuelles chez divers
organismes aquatiques.

. \ . Durées | Toxicités o
Molécules Espéces testées des tests (Cley) Références

. Acartia tonsa
Testostérone (microcrustacé) 48 h 5,6 mg/l | Andersen et al., 2001
E1 Neomysis integer 96h | >10mg/l | Ghekiere et al., 2006
(microcrustacé)
Acartia tonsa 48h | 1,1mg/l | Andersen etal., 2001
(microcrustacé)
Daphnia magha Halling-Sarensen et al.,
(microcrustacé : puce d’eau) 48h 5,7 mg/l 1998
Pimephales promelas Sumpter and Johnson,
e (poisson méné téte-de-boule) %h 1.6 mg/l 2005
. Gammgr.us P ulex 96 h 1,7 mg/l | Pascoes et al., 2003
(microcrustacé : microcrevette)
Hydra vulgaris 96 h 3,8 mg/l | Pascoes et al., 2002
(hydre)

Le copépode Acartia tonsa apparait comme 1’espéce la plus sensible a I’EE2 (voir le tableau

5.1: 1,1 mgEE2/). L’El a la CLso la plus élevée (> 10 mg/l); pour les hormones et autres
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organismes, cette derniére se situe entre 1,6 mg/l et 5,6 mg/l (voir le tableau 5.1). La
testostérone a provoqué une mortalité chez la moitié des individus d’Acartia tonsa apres une
exposition de 48 heures a une concentration de 5,6 mg/l (Andersen et al., 2001), mais elle n’a
induit aucun effet chez la daphnie (Daphnia magna) exposée pendant cette méme durée a des

concentrations de 6,20 mg/l (Barbosa et al, 2008).

Bien que les CLsp semblent suffisamment élevées (de 1’ordre du milligramme par litre) pour
laisser supposer que ces hormones stéroides ne sont pas trés toxiques pour la faune aquatique,
les études de toxicité sublétale apportent une interprétation totalement différente a ce point de

vue.
5.2 Toxicité sublétale (aigle et chronique)

A des concentrations qui n’entrainent pas une létalité aigiie, certaines substances peuvent
altérer le comportement, la croissance ou la capacité de reproduction d’un organisme qui Yy est
exposé pendant une certaine période de temps. La toxicité sublétale aiglie et chronique se
définit donc comme la capacité d’une substance a provoquer des effets néfastes a court terme
(de 24 heures a 96 heures) et a long terme respectivement (Forbes et al., 1997). Elles peuvent
étre décrites selon une concentration minimale avec effet observé (CMEO) ou une
concentration d’effet a 50 % (CE;). Cette derniére représente la concentration a laquelle des

effets toxiques sont observés chez 50 % des individus testés (Environnement Canada, 2007).

Contrairement aux tests de toxicité létale, de nombreuses études scientifiques ont évalué les
effets a plus ou moins long terme (de 48 heures a un an) des hormones stéroides sexuelles, a
I’exception du MPA, chez des organismes aquatiques (invertébrés et vertébrés). Les tableaux
5.2 a 5.7 regroupent les CMEO et CEsy mesurées chez ceux-ci au cours des treize derniéres

années.
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Tableau 5.2

Molécules

Toxicites sublétales d’E1 et E3 chez divers organismes aquatiques.

Especes testées

Durées

Toxicités

Effets observés

Références

Acartia tonsa

des tests

Inhibition dans le

les testicules

; ; 7 jours | CEso=0,41 mg/l développement du nauplius (1* | Andersen et al., 2001
(microcrustacé) . < e
stade larvaire apres 1’éclosion)
Strongylocentrot_us purpuratus CEso = 0,6 g/l Effet sur Ie_developpement Roepke et al., 2005
(oursin) 96 h embryonnaire
Neo_my5|s mteg,er CMEO = 1 g/l D|m|nu,t_|0n d_e Ia_concentratlon Ghekiere et al., 2006
(microcrustacé) de protéine vitelline
. CE5 =60 ng/l
. 14 jours —
Oncorhynchus mykiss CMEO = 3,3 ng/l Thorpe et al., 2003
(truite arc-en ciel) . CMEOQO = 44 ng/l . . .
E1 21 jours CMEO = 25 ng/l Induction de la vitellogenése Routledge et al., 1998
Oncorhynchus mykiss _ Petersen and
(culture d’hépatocytes de truite) %h CEso= 3,68 g/l Tollefsen, 2010
Neogoblys melanqstomus NS CMEO = 30 ng/I Effets sur les phéromones Kolodziej et al., 2003
(poisson gobie)
_ Développement d’ovules dans
Oryzias latipes . CMEQ =10 ng/l les testicules
. ] 100 jours - Metcalfe et al., 2001
(poisson médaka) CMEO = 1 g/l Changement dans le ratio de
K sexe en faveur des femelles
Pimephales promelas - _ Réduction de la croissance
(poisson méné téte-de-boule) 21jours | CMEO = 0,32 mg/l testiculaire Panter et al., 1998
Strongylocentrot_us purpuratus CEs = 1,52 ngll Effet sur Ie_developpement Roepke et al., 2005
(oursin) embryonnaire
Oncorhynchus mykiss 96 h Petersen and
(culture d’hépatocytes de truite CEso= 3,17 pg/l Induction de la vitellogenese
; Tollefsen, 2010
E3 arc-en-ciel)
_ _ CMEO = 10 ng/| Changement dans le [atlo de
Oryzias latipes . sexe en faveur des males
(poisson medaka) 100 jours Développement d’ovules dans Metcalfe et al., 2001
CMEO =1 pg/l

NS : Non spécifiée
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Tableau 5.3

Molécules

Toxicites sublétales d’E2 chez divers organismes aquatiques.

Especes testées

Durées

Toxicités

Effets observés

Références

E2

Acartia tonsa

des tests

CEso = 0,72 mg/l

(microcrustacé) 7 jours Inhibition du développement Andersen et al., 2001
Daphnia magna 48 h CEso = 2,87 mg/l | Inhibition de la nage
(microcrustacé : puce d’eau) 48 h CEso = 2,04 mg/l | Inhibition du nombre de mues Brennan et al., 2006
Strongylocentrotus purpuratus _ Effet sur le développement
(oursin) 96 h CEso = 0,01 ng/l embryonnaire Roepke et al., 2005
Augmentation de la concentration
7 jours de protéines vitellines dans
Tapes philippinarum CMEO = 5 na/l I’hémolymphe Matozzo and Marin,
(mollusque bivalve) =>ng Augmentation de la concentration | 2008
14 jours de protéines vitellines dans la
glande digestive
Xenoous laevis Changement dans le ratio de sexe
pus NS CMEO =1 pg/l en faveur des femelles Hu et al., 2008
(amphibien) ; : ;
Présence de gonades intersexuées
19 jours | CMEO =120 ng/l | Inhibition de la production d’ceufs | Kramer et al., 1998
Pimephales promelas 21jours | CMEO = 320 ng/l | Reduction de la croissance Panter et al., 1998
(poisson mené téte-de-boule) testiculaire
NS CMEO =4 ng/l Féminisation des poissons Christen et al., 2010
Oncorhynchus mykiss Petersen and
(culture d hepatoc_ytes de truite 96 h CEso=170 ng/l Induction de la vitellogenese Tollefsen, 2010
arc-en-ciel)
CE5 =26 ng/l
_ 14 jours CEs =19 ng/l
Oncorhynchus mykiss CMEOQ = 14 ng/l Induction de Ia vitellogensse Thorpe et al., 2003
(truite arc-en-ciel) CMEO =22 ng/I J
21 iours CMEO =9 ng/l
J CMEO =1 ng/l Routledge et al., 1998
Oryzias latipes 100 jours | CMEO = 10 ng/l Développement d’ovules dans les Metcalfe et al., 2001

(poisson médaka)

testicules

NS : Non spécifiée
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Tableau 5.4

Molécules

Toxicités sublétales d’EE2 chez divers organismes aquatiques.

Especes testées

Durées

Toxicités

Effets observés

Références

EE2

Acartia tonsa

des tests

Inhibition dans le

(microcrustacé) 7jours | CEso =88 pg/l développement du nauplius Andersen et al., 2001
Strongylocentrot_us purpuratus 96 h CEx = 0,03 ng/l Effet sur Ie_développement Roepke et al., 2005
(oursin) 507 embryonnaire B
Daphnia magna CEso= 105 pg/l . Halling-Serensen et
(microcrustacé : puce d’eau) NS CMEO = 10 pg/1 Effet sur la reproduction al., 1998
Augmentation du recrutement
_ Gammarus pulex NS | CMEO =100ng/ | s Juvéniles et changement Pascoes et al., 2003
(microcrustacé : microcrevette) dans le ratio de sexe en faveur
des femelles
CMEO =58 ng/l Effet sur la structure et la
Hydra vulgaris physiologie
(hydre) 72h T eMEO =150 ng/l | Inhibition de la régénération | - 2scoes etal,, 2002
CMEO =500 pg/l | Effet sur la reproduction
Potamopyrgus ant!podarums 21 jours | CMEO = 1 ng/l A’ugmentatlon de la production Jobling et al., 2004
(mollusque gastéropode) d’ceufs
Réduction de la longueur des
testicules et du diameétre des
tubules séminiferes
Développement d’ovules dans
Xenopus laevis . _ les testicules Cevasco et al., 2008
(amphibien) 28Jours | CMEO =296 wg/l 1"\ ification de la
gamétogenese d’ovules chez les
femelles et augmentation du
nombre d’ovocytes atrétiques
Induction de la vitellogenese Urbatzka et al., 2007
Changement dans le ratio de
Xenopus tropicalis NS CMEO = 17,78 ng/l sexe en faveur des femelles Pettersson and Berg,

(amphibien)

Prolongement du temps de
métamorphose

2007

NS : Non spécifiée
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Tableau 5.5 Toxicités sublétales d’EE2 chez certaines especes ichtyennes.

Molécules Especes testées

Durées

Toxicités

Effets observés

Références

des tests

Augmentation du nombre d’ceufs

(poisson médaka)

testicules

CMEO =0,1 ng/l engendrés
Diminution des taux de fertilisation
CMEO =10 ng/l Changements histologiques dans les
Pimephales promelas testicules
(poisson méné téte-de- 21 jours Induction de la vitellogenese Pawlowski et al., 2004
boule) Changements ultrastructuraux dans les
CMEO =1 ng/l testicules et le foie chez le &
Réduction du nombre de tubercules
chez les males
CMEO = 3 ngl Changements uItrastructurauxAdans le
foie chez les femelles et les males
. _ Développement d’un ovule dans le Maack and Segner,
EE2 71 jours | CMEO =3 ng/l testicule 2004
1-3 jours | CEsg= >2,96 ng/l | Diminution des protéines immunitaires Milla et al.. 2011
21 jours | CEsp=>8,89ng/l | Diminution du nombre de leucocytes B
Danio rerio _ Féminisation des caracteres sexuels
(poisson zebre) CMEQ = 0,05 ng/l des males
4 mois | CMEO =0,5ng/l Changement dans le ratio de sexe en Larsen et al., 2008
faveur des femelles
CMEO = 5 ng/l Changement dans le comportement des
males
Oncorhynchus mykiss 21 jours _ . . . Thorpe et al., 2003
(truite arc-en-ciel) NS CMEO =0,1 ng/l Induction de la vitellogenése Routledge et al., 1098
Oryzias latipes 100 jours | CMEO = 0.1 ng/l Développement d’ovules dans les Metcalfe et al., 2001

NS : Non spécifiée
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Tableau 5.6  Toxicités sublétales du CPA chez divers organismes aquatiques.

Molécules

Durées

Effets observés

Références

CPA

Especes testées

Daphnia magna

des tests

Toxicités

Suppression de 1’expression du

(poisson médaka)

chez les femelles

CMEO = 10 pg/l

Diminution de la densité des
spermatozoides matures

Augmentation de la fibrose
testiculaire

. . , 72h CMEO =2,1mg/l | géne Vtg2 (production de Hannas et al., 2011
(microcrustacé : puce d’eau) vitellogénine)
Marisa cornuarietis Réduction de la longueur du pénis
. 12 mois et des organes sexuels accessoires
(mollusque gastéropode) males
Nucella lapillus et CMEO = 1,25 mg/l | Réduction de la longueur du pénis | Tillmann et al., 2001
1a fapl . et des organes sexuels accessoires
Nassarius reticulatus 5 mois males
(mollusques gasteropodes) Phase de repos sexuel plus précoce
Paracentrot_us lividus 28 jours | CMEO = 1,3 g/l Inh|_b|t|o_n de la croissance Sugni et al., 2010
(oursin) testiculaire
Antern_medlterranea 28 jours | CMEO = 3 mg/l Dlmlngtlon des nl\feaux qle Lavado et al., 2006
(échinoderme) testostérone dans 1’organisme
Fuqdulus heteroclitus 14 jours | CMEO = 1 ng/! Dlmlngtlon des niveaux de Sharpe et al., 2004
(poisson choquemort) testostérone chez les femelles
Pimephales promelas . _ Diminution de la production de
(poisson méné téte-de-boule) 14jours | CMEO =154 pg/l vitellogénine chez les femelles Ankley etal., 2010
Développement d’un ovule dans le
testicule
CMEO = 1 g/l Dm]mutlon Fie la spermatogenése et
de I’ovogenése
Oryzias latipes 3 mois Diminution de la masse corporelle Kiparissis et al., 2003
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Tableau 5.7  Toxicités sublétales de la testostérone et de certains progestagenes chez divers organismes aquatiques.

Molécules

Durées

Toxicités

Especes testées

Acartia tonsa

des tests

Effets observés

Inhibition dans le

Références

(microcrustacé) 7jours | CEs =1,5mg/l développement du nauplius Andersen et al., 2001
Diminution de la fécondité et
CMEO = 0,31 mg/l | de la fertilité (augmentation du | Barbosa et al., 2008
Daphnia maana nombre d’ceufs avortés)
. phnia ) g , 21 jours Réduction du nombre de
Testostérone (microcrustace : puce d’eau) descendants viables produits et
CMEO = 2,31 mg/I . . P Mu and Leblanc, 2002
anomalies du développement
chez les descendants
Petrpmyzon marinus NS CMEO =3 ng/l Effets sur les phéromones Kolodziej et al., 2003
(poisson lamproie)
Oryzias latipes . _ Présence de gonades Mills and Chichester,
(poisson médaka) 6jours | CMEO =100 pg/l intersexuées 2005
. Augmentation du nombre de .
. Daphnlg magna , 26 jours | CMEO =100 ug/l | males dans les portées de la 2° Kashian and Dodson,
(microcrustacé : puce d’eau) génération 2004
rogesterone Strongylocentrotus Effet sur le développement
purpuratus 50 = 0,55 ng . oepke et al.,
t 9%6h | CEs =0,55ng/l b PP Roepke et al., 2005
(oursin) embryonnaire
(micro[gﬁjirtlgclz 'mpal‘,?cnead’eau) 48 h CEsp = 6,41 mg/l Inhibition de la nage Goto and Hiromi, 2003
NET —— L
Ofyz'as Ialtlpes 28 jours | CMEO =25 ng/l Diminution de la fécondité Paulos et al., 2010
(poisson medaka)
Effet sur le succes de
i . CMEO =0,8 ng/l . N
LNG (poiZsI:)nrfir)r?gr:gstg tre?gqeélt?(fule) 21 jours J reproduction Zeilinger et al., 2009
CMEO = 29,6 ng/l | Masculinisation des femelles

NS : Non spécifiée
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Dans I’ensemble, les vertébrés sont plus sensibles aux hormones stéroides sexuelles que les
invertébrés aquatiques, a I’exception de 1’oursin pourpre (Strongylocentrotus purpuratus). Les
résultats des etudes de toxicité sublétale montrent que I’EE2 et E2 induisent de nombreux
effets chez plusieurs organismes aquatiques exposés a de trés faibles concentrations de ces
composés cestrogéniques (voir les tableaux 5.3 a 5.5). Des niveaux aussi infimes que 0,01 ng/I
d’E2 et 0,03 ng/l d’EE2 affectent le développement embryonnaire chez la moitié des individus
de Strongylocentrotus purpuratus a I’étude. En outre, une concentration de 0,05 ng/l d’EE2
féminise les caractéres sexuels males chez le poisson zébre (Danio rerio) et 0,1 ng/l d’EE2
induit la vitellogenese chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) et provoque un
développement d’ovules dans les testicules du poisson médaka (Oryzias latipes) ainsi qu’une
augmentation du nombre d’ceufs engendrés chez le méné téte-de-boule (Pimephales
promelas). Les espéces Oncorhynchus mykiss et Oryzias latipes semblent moins sensibles a
I’action de I’E2, car la vitellogenése est induite a une concentration de 1 ng/l et le
développement d’ovules dans les testicules apparait a la suite d’une exposition a 10 ng/l. Dans
ce dernier cas, une concentration similaire d’E1 provoque les mémes effets chez Oryzias
latipes (voir le tableau 5.2). Cet cestrogéne naturel peut aussi induire la vitellogenése chez
Oncorhynchus mykiss a une concentration de 3,3 ng/l, ce qui est Iégerement supérieure a celles
de ’E2 et ’EE2. La progestérone, ’E1 et I’E3 affectent également le développement
embryonnaire chez 50 % des individus de Strongylocentrotus purpuratus, mais a des
concentrations de 0,55 ng/l, 0,6 ng/l et 1,52 ng/l respectivement (voir les tableaux 5.2 et 5.7).
Par ailleurs, Metcalfe et al. (2001) ont noté qu’une concentration de 10 ng/l d’E3 provoque
une augmentation du nombre de méales Oryzias latipes par rapport au pourcentage de femelles
apres 1’éclosion. Toutefois, ce phénomene n’est pas observé a des concentrations plus élevées

d’E3.

La toxicité sublétale des progestatifs de synthese et de la testostérone chez les organismes
aquatiques a éte beaucoup moins étudiée que celle des cestrogenes (voir les tableaux 5.6 et
5.7). Néanmoins, quelques études montrent qu’une concentration de 0,8 ng/l de LNG et 1 ng/I
de CPA affecte le succés de reproduction de Pimephales promelas et diminue les niveaux de
testostérone chez les poissons méles de Fundulus heteroclitus respectivement. En outre, une

exposition a 3 ng/l de testostérone interfere avec les phéromones de la lamproie marine
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Petromyzon marinus et 25 ng/l de NET diminuent la fécondité d’Oryzias latipes. Par ailleurs,
bien que les effets du MPA sur la faune aquatique n’aient pas été examinés, ce progestatif de
synthese pourrait interférer avec la reproduction des poissons en se liant aux récepteurs
olfactifs de la phéromone 17,20B-dihydroxyprogestérone (17,20BP) en raison de leurs
similitudes structurelles. Méme si le MPA est incapable de susciter une réponse biologique
suite a sa liaison avec les récepteurs olfactifs, il peut néanmoins nuire a la liaison du 17,208P
par une fixation concurrentielle et ainsi réduire la sensibilité olfactive des autres poissons a

cette phéromone (Kolodziej et al., 2003).
5.3 Génotoxicité

La génotoxicité représente la capacité d’une substance a provoquer des dommages a I’ADN si
ceux-ci ne sont pas réparés. Certaines substances génotoxiques sont capables de modifier
directement la structure de I’ADN (génotoxiques directs) alors que d’autres nécessitent une
activation metabolique préalable avant de pouvoir exercer leurs effets (progénotoxiques) (GIP
Seine-Aval, 2009; Van Coillie, 2011).

Quelques études ont évalué le potentiel génotoxique de certaines hormones stéroides
sexuelles. Une étude menée par Teles et al. (2006) a montré qu’une exposition du bar commun
(Dicentrarchus labrax) a 200 ng/l d’E2 pendant 10 jours augmente la présence d’anomalies
nucléaires dans les globules rouges. Ce phénomeéne explicite la génotoxicité de cet cestrogéne
naturel chez cette espéce. Micael et al. (2007) ont également observé une augmentation de la
présence d’anomalies nucléaires dans les globules rouges du poisson Danio rerio exposé a
3,5ng/l dEE2 durant quatre mois. Les résultats indiquent clairement que I'exposition
chronique a une faible concentration d’EE2 s’avére génotoxique pour cette espéce (Micael et
al., 2007). D’apres les résultats de ces études, les dommages a I'ADN chez les populations de
poissons sauvages sont donc susceptibles d’augmenter dans les zones contaminées par ces
perturbateurs endocriniens. De plus, des essais a court terme (exposition de 40 minutes) avec
le mollusque scrobiculaire (Scrobicularia plana) ont aussi montré des effets génotoxiques a
des concentrations de 100 ng/l d’E2 et 1 ng/l d’EE2 (Petridis et al., 2009).
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6 EXPOSITIONS ET EFFETS ENGENDRES CHEZ DES ORGANISMES
AQUATIQUES

De nombreuses études ont évalué en laboratoire, sous des conditions expérimentales
contrdlées, 1’effet des hormones stéroides sexuelles sur des organismes aquatiques (voir la
section 5.2). Toutefois, ce type d’étude ne reproduit pas nécessairement les mémes conditions
et les mémes effets que ceux observes dans le milieu naturel car la faune aquatique est en fait
exposee a un mélange complexe de composés chimiques pouvant entrainer des effets additifs,
voire méme synergiques. Afin de pallier a ces divergences et obtenir des informations plus
complétes sur les conséquences d’une exposition environnementale aux perturbateurs
endocriniens, des expérimentations animales ont été realisées directement dans les effluents
des stations de traitement des eaux usées ou a d’autres endroits susceptibles de contamination
d’origine anthropique. Des organismes indigénes a ces milieux ont également été récoltés lors

de certaines études pour évaluer leur niveau d’exposition et leur état de santé en général.

Le potentiel cestrogénique des effluents municipaux et ses conséquences sur la faune aquatique
ont fait ’objet de nombreuses études contrairement au potentiel progestatif ou androgénique
de ceux-ci. L’activité cestrogénique des effluents, mesurée in vitro a partir de levures
génétiqguement modifiées, varie entre 0,2 ng/l et 96,3 ng/l (Cargouét et al., 2004; Fernandez et
al., 2007; Tan et al., 2007; Pauwels et al., 2008; Bicchi et al., 2009). Les cestrogénes sont
responsables de la majeure partie de cette activité, en particulier I’E1, I’E2 et ’EE2
(Routledge et al., 1998; Rodgers-Gray et al., 2000). D’autres substances telles que les
alkylphénols et le bisphénol A peuvent également présenter une certaine cestrogénicité, mais
cette activité est beaucoup plus faible que celle des stéroides naturels ou synthétiques
(Routledge et al., 1998; Rodgers-Gray et al., 2000; Kuch and Ballschmiter, 2001; Servos et
al., 2005).

6.1 Invertébrés

Bien qu'ils représentent environ 95 % des espéces vivantes et qu’ils jouent un réle important
dans les écosystemes aquatiques, 1’effet des perturbateurs endocriniens chez les invertébrés a

recu trés peu d’attention. Au cours des derniéres années, un petit nombre d’études a examiné
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les effets des substances xénobiotiques chez les mollusques principalement (Matozzo et al.,
2008). La compréhension des phénomenes et des réactions relatives a une exposition a ces
substances requiert une bonne compréhension du systeme endocrinien des invertébres.
Cependant, les mécanismes de synthése et de contréle des hormones stéroides ne sont que

partiellement connus chez ces organismes.
6.1.1 Mollusques

Depuis plusieurs décennies, les mollusques bivalves sont couramment utilisés comme especes
témoins de la pollution urbaine. Ces mollusques présentent plusieurs avantages pour des
études liées a la contamination d’un milieu (Matozzo et al., 2008). Leur nature sessile, leur
mode d’alimentation par filtration et leur faible capacité a métaboliser les composés
organiques exogenes en font des organismes idéaux pour bioaccumuler des contaminants dans
des proportions relativement similaires aux concentrations du milieu (Gewurtz et al., 2002).
Gréace a ces caractéristiques, ils ont été utilisés avec succes dans des études de biosurveillance
a travers le monde. Plus récemment, les mollusques ont été proposés comme modeles

polyvalents dans le domaine de la toxicologie environnementale (Oehlmann et al., 2007).

La plupart des études écotoxicologiques réalisées chez les mollusques concerne I'induction de
vitellogénine (Vg), par une mesure indirecte de 1’alkali-labile phosphate (ALP), suite & une
exposition a des perturbateurs endocriniens présents dans des effluents de stations de
traitement des eaux usées ou a des endroits fortement urbanisés. La Vg est normalement
produite par le foie des femelles vertébrées ovipares en réponse a des cestrogénes endogenes
(Matozzo et al., 2008). La vitellogenése, une phase du cycle de formation de 1’ceuf, est initiée
par la production de Vg. Cette glycolipoprotéine est un précurseur de protéines essentielles a
la formation du vitellus dont le rble est une réserve nutritive pour I’embryon en
développement (Sumpter and Jobling, 1995). La principale protéine qui constitue le vitellus
chez les invertébreés est la vitelline (Vn) (Quinn et al., 2004; Jobling et al., 2004). Les niveaux
de Vg augmentent généralement chez les femelles sexuellement matures alors qu’ils sont
guasiment indétectables dans le plasma des poissons males et femelles immatures en raison

d’une présence insuffisante d’cestrogénes. Toutefois, le foie peut synthétiser et secréter la Vg
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en réponse a une stimulation cestrogénique exogene (Mills and Chichester, 2005; Matozzo et
al., 2008).

La production de Vg chez des bivalves semble étre sous le contréle de la production des
stéroides sexuels (E2) et du systeme nerveux central (Matozzo et al., 2008). En outre, la
synthése de Vg s’effectue dans les gonades chez les mollusques bivalves (Gagné et al, 2001;
Jobling et al., 2004), contrairement a ce qui se produit chez les vertébrés ou elle est produite
dans le foie pour ensuite étre transportée par le sang jusqu’a 1’ovocyte (Matozzo et al., 2008).
La fraction de Vg qui n’est pas stockée dans les ovocytes en développement s'accumule
généralement dans le plasma jusqu'a qu’elle soit dégradée par des protéases. Puisque les
protéines se dégradent lentement, la mesure des concentrations plasmatiques de Vg
principalement chez les femelles et les males immatures est considérée comme un
biomarqueur utile de I'exposition aux composés cestrogéniques dans le milieu aquatique
(Sumpter and Jobling, 1995; Blaise et al., 2003; Mills and Chichester, 2005; Matozzo et al.,
2008).

L’activité cestrogénique des effluents municipaux a d’ailleurs été confirmée chez la moule
d’eau douce Elliptio complanata (Gagné et al, 2001; Blaise et al., 2003). Les bivalves ont été
placés dans des cages benthiques immergées en amont et en aval du panache de I’effluent
municipal de la station d’épuration de la Ville de Montréal utilisant un traitement primaire
(voir la figure 6.1). Cette disposition a permis de mesurer et d’évaluer les effets d’une
exposition in situ d’Elliptio complanata aux contaminants de ’effluent rejeté dans le fleuve

Saint-Laurent.
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Figure 6.1 Localisation de bivalves (Elliptio complanata) en amont et en aval du panache
de I’effluent de la station d’épuration de la Ville de Montréal.
Tirée de Gagné et al., 2001.

Les moules d’eau douce exposées pendant 62 jours & 5 km en aval du panache de I’effluent
municipal ont montré des niveaux plus importants de Vg dans I'hnémolymphe par rapport a des
individus placés a 1,5 km en amont (Gagné et al, 2001). L’exposition de ces moules a cet
effluent durant un an a provoqué une augmentation considérable des concentrations de V¢
dans les gonades (Blaise et al., 2003). Cette induction de Vg transforme la dynamique des
populations d’Elliptio complanata. La proportion de femelles a été significativement plus
élevée chez les moules exposées a ’effluent (62 % et 66 %) que celles disposées en amont
(41 %). Les résultats de ces études indiquent que 1’effluent municipal de la Ville de Montreal
renferme des perturbateurs endocriniens biodisponibles a des niveaux suffisamment élevés
pour induire la vitellogenese (Gagné et al., 2001) et une féminisation chez la moule d'eau
douce (Blaise et al., 2003).

L’effet cestrogene d’effluents municipaux a également entrainé des conséquences chez les

moules zébrées (Dreissena polymorpha) (Quinn et al., 2004). Ces derniéres ont montré une
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augmentation importante de protéines Vn chez les deux sexes suite a une exposition de 112
jours a I’effluent de la station d’épuration d’Athlone (Irlande) utilisant un traitement tertiaire
(voir la figure 6.2). Ces résultats obtenus a partir de I'nomogénat de la masse viscérale des
moules pendant la gamétogenese suggerent une perturbation endocrinienne chez ce mollusque
(Quinn et al., 2004).

ALP / Total Protein

7 oControl 4 -
10 1 @EExposed

Alkali-labile phosphate
(ug P/mg protein)
(=2}

Male Female

Figure 6.2  Concentrations de protéines VVn mesurées indirectement par I’ALP chez des
males et des femelles Dreissena polymorpha exposés pendant 112 jours a un
effluent municipal.

Tirée de Quinn et al., 2004.

Des moules méditerranéennes (Mytilus galloprovincialis) exposées a la contamination urbaine
dans les canaux du centre historique de Venise (ltalie) ont aussi présenté des niveaux
importants de Vg dans I'némolymphe chez les males lors de la période de reproduction
(Pampanin et al., 2005). Quant aux femelles recueillies durant cette méme période, elles n'ont
pas montré d’augmentations significatives de Vg. Ce secteur des canaux de Venise, ou les
eaux usées sont rejetées sans subir aucun traitement, renferment donc des perturbateurs
endocriniens et les moules males y ont une plus grande sensibilité a ces contaminants que les
femelles chez lesquelles la Vg est normalement exprimée pendant la gamétogenése (Pampanin
et al., 2005).

Des effets potentiels de perturbateurs endocriniens ont aussi été étudiés chez deux especes de
bivalves de la lagune de Venise, soit la palourde japonaise (Tapes philippinarum) et la coque

glauque (Cerastoderma glaucum) (Matozzo and Marin, 2007). Des bivalves ont été recueillis a
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six sites lors de deux périodes de 1’année, a savoir a un stade précoce de la gamétogénése (en
janvier) et avant la période de ponte (en juin). Au cours de ces deux périodes, les bivalves
prélevés a Campalto (pres d'une station d’épuration des eaux usées) et a Marghera (une zone
fortement contaminée) ont eu des concentrations plus élevées de Vg, particulierement dans
I'némolymphe, que les spécimens prélevés a d'autres sites d'échantillonnage. Cette étude a
montré que les individus provenant de zones fortement polluées présentaient des niveaux plus
élevés de Vg et cette réaction aux substances xénobiotiques a été plus importante avant la

période de ponte en juin (Matozzo and Marin, 2007).

En plus de ces constatations in situ, des études en laboratoire ont explicité que
Elliptio complanata exposé a des dilutions d’effluents municipaux (1 a 50 %) pendant 96
heures a augmenté ses niveaux de protéines Vn dans I'hémolymphe et les gonades chez les
deux sexes. Toutefois, l'intensité de la réponse a la Vg a été legerement plus élevée chez les
moules femelles, ce qui suggere que ces derniéres sont plus sensibles aux composés
cestrogéniques que les males (Gagné et al., 2001). Par ailleurs, I’exposition de la fausse limnée
(Potamopyrgus antipodarum) a des dilutions d’effluents municipaux (12,5 a 100 %) a entrainé
des effets sur la production d'embryons. Une augmentation initiale de la production
d’embryons a été observée a 14 jours et a été suivie d'une baisse & 42 jours. La production
d'embryons est demeurée constante chez les témoins apres 14 jours. En outre, la taille des
Potamopyrgus antipodarum exposés a des effluents a 100 % a été significativement plus petite

que celle de ces mollusques témoins (Jobling et al., 2004).

Dans I’ensemble, ces données suggerent la présence d'un mécanisme de régulation des
hormones stéroides qui peut différer entre les especes de mollusques ou les stades de la
gamétogenése (Matozzo et al., 2008). Par conséquent, des études complémentaires sont
nécessaires pour elucider le role des cestrogénes chez ces derniers dans la reproduction, le

développement des gonades et la vitellogenése.
6.2 Vertébrés

L’effet des perturbateurs endocriniens a été largement étudié chez des poissons

comparativement a des amphibiens.

56



6.2.1 Amphibiens

D’aprés un rapport sur la situation mondiale des amphibiens, prés d'un tiers de cette classe est
menacé au plan mondial. Bien que les causes de leur déclin soient peu connues, la présence
des perturbateurs endocriniens dans le milieu aquatique pourrait affecter les amphibiens,
notamment les grenouilles. En effet, la plupart des especes de grenouilles ont une période
larvaire aquatique et sont donc susceptibles d’étre exposées a des substances xénobiotiques
durant la différenciation des gonades (Pettersson and Berg, 2007). La sensibilité des
amphibiens aux perturbateurs endocriniens dans I'environnement peut étre déterminée a 1’aide
d’organismes modeles tels que le xénope (Xenopus laevis). Ce dernier est approprié pour
étudier I’effet de ces perturbateurs sur la biologie de la reproduction, le systéme thyroidien et
le développement neural (Urbatzka et al., 2007; Cevasco et al., 2008).

L’exposition de males de Xenopus laevis matures sexuellement a 1’eau de la riviére Lambro
pendant quatre semaines a causé plusieurs altérations histologiques (Cevasco et al., 2008). La
riviere Lambro, un confluent du fleuve Po en Italie, contient de nombreux contaminants en
raison de multiples rejets de stations d’épuration des eaux usées et du ruissellement agricole.
Une réduction significative du diametre des tubules séminiféres et du nombre d’ilots de
cellules de Leydig ainsi que l'apparition de petits ovocytes dans les testicules ont été
observées. Chez les femelles, la présence d’ovocytes atrétiques en dégénérescence a été notée
dans plus de 70 % d’entre elles. Ces effets pourraient étre attribuables a une activité anti-
androgénique (438 pg/l d’équivalent flutamide anti-androgene non stéroidien) présente dans
I'eau de la riviere Lambro combinée a une contamination cestrogénique modérée (3,2 ng/l
d’équivalent EE2) (Cevasco et al., 2008).

Une analyse histomorphologique des gonades a montré un effet de féminisation chez des
males de Xenopus laevis exposés a 1’eau de la riviere Lambro; cette étude apporte une preuve
supplémentaire que l'eau de cette riviere renferme des perturbateurs endocriniens (Cevasco et
al., 2008).
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6.2.2 Poissons

Afin de déterminer I’effet des perturbateurs endocriniens sur la faune ichthyenne, plusieurs
especes de cyprinidés, salmonidés et pleuronectidés ainsi que deux représentants des
moronides et des zoarcidés ont été utilisés comme organismes modeles. Les cyprinidés
constituent un maillon trophique important pour plusieurs espéces de poissons piscivores alors
que les salmonidés, les pleuronectidés et les moronidés sont attirants pour la péche

commerciale ou sportive.

Le premier exemple documenté d’une perturbation sexuelle généralisée chez une population
de poissons sauvages remonte a 1998 (Jobling et al., 1998). Une forte incidence
d'intersexualité et une augmentation significative des concentrations de Vg dans le plasma ont
alors été observées chez des gardons (Rutilus rutilus) males capturés en aval de huit stations
d’épuration des eaux usées au Royaume-Uni (voir la figure 6.3). Ces troubles de la
reproduction révélent une exposition aux perturbateurs endocriniens présents dans les rejets
d’eaux traitées (Jobling et al., 1998). Quelques années plus tard, ces chercheurs ont lié la
présence de gonades intersexuées chez Rutilus rutilus avec des modifications dans la
maturation sexuelle et une diminution de la production de gametes et de la fertilité (Jobling et
al., 2002a et b). Toutefois, ils n’ont pas rapporté I'impact de l'intersexualité sur le maintien des
populations de gardons sauvages. Par ailleurs, une étude menée par Rodgers-Gray et al. (2000)
a établi qu’une exposition a long terme de gardons matures & des concentrations graduelles (0
a 100 %) d’un effluent typique du Royaume-Uni entraine une réponse de « vitellogenése » a la
fois dépendante de la concentration et de la durée. Le caractére cestrogéne de cet effluent a
également été confirmé chez la carpe commune (Cyprinus carpio) et la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss). Des analyses chimiques ont révélé la présence d’cestrogénes naturels
et synthétiques ainsi que des alkylphénols et du bisphénol A dans cet effluent (Jobling et al.,
2004).
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Figure 6.3 (A) Concentrations plasmatiques de Vg chez des Rutilus rutilus capturés en
amont et en aval de stations d’épuration des eaux usées a travers le Royaume-
Uni comparées a celles d’individus témoins. (B) Coupes histologiques de
gonades intersexuées chez des Rutilus rutilus.
Tirée de Jobling et al., 1998.

La féminisation des poissons est un phénomeéne qui a été examiné par de nombreux chercheurs
a travers le monde. Au Japon, 15 % des flets sauvages (Pleuronectes yokohamae) males
capturés dans la baie de Tokyo, recevant une grande quantité d'eaux usées d’effluents
industrielles et domestiques, avaient des ovocytes dans leurs testicules (Hashimoto et al.,
2000). Des mulets cabots (Mugil cephalus) males prélevés dans des zones cotieres de la Corée
et du Japon renfermaient aussi des ovocytes a I’intérieur de leurs testicules. Les concentrations
de Vg sériques ont augmenté chez les mulets immatures et males mais 1’intersexualité n’a pas
été corrélée avec les niveaux anormaux de Vg; ceci suggere la présence de meécanismes
différents (Aoki et al., 2010).

Avant la période de ponte, 50 % de barbeaux (Barbus plebejus) males capturés dans une
section contaminée du fleuve Po ont presenté des gonades intersexuées comparativement aux

individus prélevés a un site en amont (Vigano et al., 2001). Ces chercheurs ont ensuite exposé

59



des truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) femelles a 1’eau de la riviere Lambro (un
affluent polluée du fleuve Po) et a I'effluent d'une usine de traitement des eaux usées déversées
dans la riviere Lambro (Vigano et al.,, 2010). Apreés 30 jours d’exposition, les taux
plasmatiques d’E2 et de testostérone étaient modifiés. L’analyse histologique des gonades a
révélé des processus dégénératifs, entres autres une atrésie des ovocytes (comme chez des
femelles d’amphibiens Xenopus laevis) et des hémorragies. Cependant, I’histologie du foie n’a

pas montré d’effets importants (Vigano et al., 2010).

En Espagne, des carpes communes (Cyprinus carpio) males capturées en aval de la principale
station d’épuration des eaux usées dans la riviere Anoia ont présenté une augmentation des
concentrations plasmatiques de Vg. Une corrélation a été observée entre les niveaux d'E3 et
d'El dans I’effluent et les concentrations de Vg chez cette espece (r=0,78 et 0,94
respectivement) (Petrovic et al., 2002). En aval de ce méme effluent, Solé et al. (2003) ont
aussi remarqué la présence d’atrophies testiculaires et d’ovocytes dans les testicules chez 29 %

de carpes (Cyprinus carpio) males recueillies.

Des flets communs (Platichthys flesus) males capturés dans 1’estuaire des fleuves Tyne et
Mersey au Royaume-Uni avaient également des ovocytes dans leurs testicules chez 7 % et 9 %
des individus respectivement (Allen et al., 1999). Des concentrations extrémement élevées de
Vg ont aussi été constatées chez des flets dans les estuaires du Tees, du Mersey et du Tyne.
Toutefois, la plupart des testicules n'ont pas montré de graves malformations morphologiques
alors qu’une étude menée par Lye et al. (1997) a rapporté une proportion importante (30-
53 %) d’anomalies testiculaires chez cette espece prélevée dans I'estuaire du Tyne. Les deux
sites d’échantillonnage étaient contaminés par des rejets industriels et ceux d'une usine de
traitement des eaux usées. Par ailleurs, Stentiford et al. (2003) ont remarqué que 25 % des
loquettes d’Europe (Zoarces viviparus) males recueillies dans ce dernier estuaire avaient des
gonades intersexuées seulement durant la période de la ponte au printemps. Ces résultats
suggerent que 1’intersexualité dépend du stade de reproduction chez certaines especes de

poissons (Stentiford et al., 2003).
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Au Québec, les ménés queue a tache noire (Notropis hudsonius) males capturés a plusieurs
sites en amont et en aval de I’effluent de la station d’épuration de la Ville de Montréal ont
présenté des niveaux élevés de Vg et une spermatogenése considérablement retardée chez les
individus préleveés dans le panache (Aravindakshan et al., 2004). Une réduction de la
production des spermatozoides et une baisse de leur motilité ont aussi été constatées par
rapport a des témoins Notropis hudsonius. Enfin, I’analyse histologique des testicules a révélé
que plus d'un tiers des poissons prélévés a des sites possédant la plus importante activité
cestrogénique ont présenté des gonades intersexuées. Ces données confirment qu'il y a une
importante contamination cestrogénique dans le fleuve Saint-Laurent en aval de I'ile de
Montréal, laquelle contamination perturbe les fonctions reproductrices chez les Notropis

hudsonius méles (Aravindakshan et al., 2004).

Dans la région inférieure des Grands Lacs, ou de nombreuses stations d’épuration rejettent
leurs eaux traitées, les perches blanches (Morone americana) males recueillies dans le lac
Ontario (région de Cootes Paradise), la baie de Quinte et le lac Saint-Clair avaient des
ovocytes dans leurs testicules (Kavanagh et al., 2004). La prévalence et I'ampleur de I'état
intersexué a été plus importants a Cootes Paradise (83 %) que dans la baie de Quinte (22-
44 %) et au lac Saint-Clair (45 %). En outre, des concentrations plasmatiques élevées de Vg
ont été observées chez les individus males adultes prélevés a Cootes Paradise (Kavanagh et
al., 2004).

Aux Etats-Unis, des ménés téte-de-boule (Pimephales promelas) méales placés dans des cages
et exposés a divers milieux lacustres (voir la figure 6.4) ont eu une augmentation des
concentrations plasmatiques de Vg avec un effet plus prononcé dans des milieux urbains et
agricoles (Writer et al., 2010). L’histologie du foie et des gonades a également explicité une
augmentation du nombre d’hépatocytes et une intersexualit¢ mineure chez les males.
L’analyse chimique de I’eau et des sédiments a révél¢ la présence d’E1, d’E2, de bisphénol A
et de 4-nonylphénol dans 90 % des lacs concernés (Writer et al., 2010). Par ailleurs, une étude
menée par Garcia-Reyero et al. (2011) a rapporté des changements dans I’expression des

genes lies a la biosynthese et au metabolisme des hormones stéroides chez des
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Pimephales promelas exposés a I’effluent de 1'usine de traitement des eaux usées de la Ville de

Saint-Paul au Minnesota.
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Figure 6.4 Localisation de lacs échantillonnés en 2008 dans I’Etat du Minnesota.
Tirée de Writer et al., 2008.

Dans I’ensemble, les résultats de ces diverses études indiquent que I’induction de la
vitellogenese et l'intersexualité peuvent servir d'indicateur de l'exposition aux perturbateurs
endocriniens mais ’intensité de la réponse peut différer entre les especes de poissons et les
stades de reproduction. De plus, I’effet de la féminisation des poissons sur leur capacité de
reproduction et le maintien de leurs populations doit étre clarifié. De fait, une seule étude a
examiné 1’effet d’un perturbateur endocrinien (EE2) sur la viabilité de populations de poissons
dans un milieu lacustre apres 1’ajout de cette hormone dans un petit lac expérimental (lac 260)
au nord-ouest de I'Ontario entre 2001 et 2003 (Palace et al., 2002; Péches et Océans Canada,
2011). Les concentrations d’EE2 dans ’eau de I'épilimnion ont varié entre 4,0 ng/l et 8,1 ng/l
avec une moyenne a 6,0 ng/l. Parmi les especes de poissons présentes dans le lac, le méné téte-
de-boule (Pimephales promelas) a montré les plus importants changements biochimiques. En

effet, les méales Pimephales promelas capturés dans le lac aprés les ajouts d’EE2 ont présenté
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des concentrations plasmatiques de Vg 9 000 fois plus élevées que dans des individus témoins.
En parall¢le, I’examen histologique des tissus de ces males a dévoilé de nombreuses anomalies
au niveau du foie (élargissement des cellules), des reins (cedéme du tissu interstitiel entre les
tubules et dépots de globules blancs éosinophiles dans la lumiére de ces derniers) et des
testicules (fibrose et inhibition du développement) (Palace et al., 2002). La population de
Pimephales promelas a montré un déclin dramatique jusqu’a presque disparaitre du lac au
cours de I’expérimentation. Par ailleurs, une diminution du taux de survie de touladis
Salvelinus namaycush a également été constatée; ceci pourrait étre relié a une réduction du
nombre de Pimephales promelas qui constitue une source de nourriture pour les touladis
(Péches et Océans Canada, 2011).

L’extrapolation des résultats de cette expérience suggere que des faibles concentrations de
contaminants rejetés par les installations de traitement des eaux usées peuvent entrainer une
régression de populations de poissons. Le rétablissement rapide de la population de
Pimephales promelas dans le lac 260 lorsque les ajouts d’EE2 ont cessé renforce cette

constatation (Péches et Océans Canada, 2011).
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7 RECOMMANDATIONS

La revue de littérature réalisée dans le cadre de cet essai a permis de dresser un portrait actuel
sur la présence d’hormones stéroides sexuelles dans des effluents municipaux et leurs effets
toxiques potentiels et constatés chez la faune aquatiques. Afin de remédier a cette
problématique et réduire I’impact global de ces perturbateurs endocriniens dans
I’environnement, des efforts devront étre déployés pour limiter et contréler leurs rejets dans

les effluents municipaux.

En premier lieu, il sera nécessaire de doter les municipalités de moyens économiques adéquats
pour financer la construction de stations d’épuration des eaux usées dans des régions qui en
sont présentement dépourvues. Il s’avére également opportun de développer des programmes
d’optimisation de ’efficacité des installations existantes qui ne fournissent pas un niveau de
traitement approprié. Etant donné que les substances perturbatrices endocriniennes ne sont
généralement présentes qu’en trés faibles quantités, le choix de la technologie de traitement
représentera sans aucun doute un défi de taille pour les villes et les municipalités canadiennes.
Comme mentionné dans le troisieme chapitre, les traitements biologiques contenant des boues
activées sont plus efficaces pour éliminer les hormones que les traitements physicochimiques.
Par contre, certains traitements spécialisés qui entrainent une élimination satisfaisante des
cestrogénes comportent des inconvénients importants qu’il convient de considérer. Leur
utilisation dans le traitement des eaux usées devrait donc étre réalisée avec prudence et

discernement.

L’amélioration des installations de traitement jouera certes un rble de premier plan pour
limiter 1’étendue des probléemes mais il sera également important d’intervenir en amont des
points de rejets. Par exemple, les procédés de fabrication d’hormones de synthése par les
industries pharmaceutiques ainsi que la collecte et la destruction de ces composés pourraient
étre optimisés en vue de limiter au maximum les rejets dans 1’environnement. Il faudrait
également poursuivre et amplifier les efforts de certifications environnementales aux sites de

production chimique.
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Il subsiste encore de nombreuses lacunes et incertitudes dans les connaissances sur les
hormones stéroides sexuelles, notamment les progestatifs de synthése. Il s’avére donc
impératif de poursuivre la recherche sur ces hormones afin de combler ces lacunes et assurer
I'application de principes scientifiques objectifs pour I'évaluation et ensuite la gestion des
risques environnementaux. Les connaissances sur la biologie fondamentale de la reproduction
et du développement chez les humains, les organismes qui composent le biote et les
écosystemes devront donc étre approfondies. Ces connaissances sont essentielles a la
compréhension et a la détection des effets subtils d’une perturbation endocrinienne sur la

croissance, la reproduction, le développement et la viabilité des populations fauniques.

Au cours de la derniére décennie, les Etats-Unis et des agences internationales telles que
I'Organisation de coopération et de développement économiques (OCDE) ont élaboré des
programmes visant a détecter et a tester les perturbateurs endocriniens. L’OCDE a d’ailleurs
lancé un programme pour harmoniser les procédures de test et de détection de ces substances
(Environnement Canada, 2001). La participation du Canada aux efforts internationaux devra
se poursuivre de sorte que les tests acceptés a I'échelle internationale soient appliqués au
contexte canadien. De plus, des tests globaux de toxicité devront étre développés afin de
prendre en compte les effets liés a la multiplicité des substances présentes dans les rejets

municipaux.

Suite aux connaissances acquises, il sera nécessaire d’améliorer les programmes de
surveillance environnementale pour permettre la détection des hormones stéroides et de leurs
effets dans I'environnement. En outre, la réglementation des rejets des industries
pharmaceutiques, des municipalités, des établissements de soins, des élevages industriels ou

de toutes les activités générant des rejets d’hormones devra étre renforcée.

Les hormones de synthése ne produisent pas seulement des bienfaits chez 1’individu qui les
consomme mais elles peuvent également affecter les écosystemes dont dépendent
indirectement tous les étres vivants. Face a cette réalité, la société actuelle devrait donc revoir
le rapport qu’elle entretient avec ces produits pharmaceutiques. La sensibilisation de la
population aux conséquences de 1’usage abusif des hormones ou a leur disposition inadéquate

constitue également une action importante a réaliser.
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CONCLUSION

Les problématiques liées a la présence des perturbateurs endocriniens dans 1’environnement
sont au cceur des préoccupations de la communauté scientifique depuis le début des années
1990. Parmi ces substances, les hormones stéroides d’origine naturelle ou synthétique ont été
identifiées comme les principales responsables de I’activité cestrogénique mesurée dans des
effluents municipaux. A la suite d’une exposition a ces effluents, de nombreuses espéces
aquatiques ont montré des signes de perturbations endocriniennes. Cet essai visant a évaluer

ces effets a atteint chacun de ces objectifs spécifiques décrits ci-apres.

La description des caractéristiques des hormones stéroides a contribué a établir une base de
connaissances sur la synthése, les biotransformations et les rbles de ces messagers chimiques
dans I’organisme. Elle a également apporté des informations essentielles sur certaines
hormones de synthese développées principalement pour prévenir les risques d’une grossesse
non désirée ou pour traiter divers problemes de santé tels que des déficiences hormonales et
certains types de cancer. Quant a la présentation des différentes propriétés physicochimiques
des hormones évaluées, elle a été nécessaire pour estimer le destin et le comportement de ces
derniéres aprés leur introduction dans le milieu aquatique par I’entremise des effluents

municipaux.

La détermination des sources municipales de rejets d’hormones stéroides sexuelles a précisé
les types de procédés de traitement des eaux usées disponibles sur le marché et leur niveau
d’efficacité actuel, lequel ne permet pas d’intercepter et d’éliminer complétement ces
hormones dans la majorité des cas. Ce chapitre a aussi montré que ces hormones sont
largement répandues dans diverses matrices aqueuses de I’environnement (affluents et
effluents municipaux, eaux de surface et eaux souterraines). L’estimation du comportement
des hormones steroides sexuelles a ensuite permis d’établir que la dégradation biologique
aérobie combinée avec 1’adsorption sur les sédiments représente des mécaniSmes

d’élimination importants de ces hormones dans les eaux naturelles ou usées.
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De nombreux bioessais menés en laboratoire ont contribué a évaluer le potentiel toxicologique
des hormones stéroides sexuelles chez plusieurs organismes aquatiques. Cette évaluation a fait
ressortir que, bien que les CLsg soient relativement élevées (> mg/l) pour laisser supposer que
ces hormones ne sont pas trés toxiques pour la faune aquatique, des études de toxicité
sublétale montrent I’apparition de plusieurs effets importants sur la reproduction, la croissance
et le développement des individus testés a des concentrations aussi faibles que 0,01 ng/l.

Certaines de ces hormones ont également présenté une génotoxicité.

En plus de ces bioessais, des études faites directement dans des effluents municipaux ou a des
endroits susceptibles de contamination dans leur milieu receveur ont permis d’obtenir des
informations plus complétes sur les conséquences d’une exposition environnementale aux
perturbateurs endocriniens. Cette exposition a provoqué 1’induction de la vitellogenése chez
des individus males ou immatures, I’apparition d’anomalies histologiques des gonades et la
féminisation de nombreuses especes de poissons ainsi que de certaines espéces d’amphibiens
et de mollusques bivalves. En outre, une seule recherche a examiné I’effet de la féminisation
des poissons sur la viabilité des populations et elle suggere que des faibles concentrations de
contaminants perturbateurs endocriniens sexuels rejetés par des installations d’épuration des
gaux usées peuvent entrainer une régression de populations de poissons. Des recherches
supplémentaires seront toutefois nécessaires afin d’expliciter les impacts des stéroides sexuels

sur le maintien des populations.

En somme, cet essai a dressé un portrait relativement complet sur la présence des hormones
stéroides sexuelles dans le milieu aquatique et les conséquences qu’elles peuvent engendrées
sur sa faune, bien que les effets sur la viabilité des populations soient moins certains. Parmi les
différentes recommandations suggérées pour pallier a cette problématique, il sera primordial
de limiter et de contréler plus efficacement les rejets municipaux ainsi que de poursuivre la
recherche sur les perturbateurs endocriniens afin que les générations futures puissent

bénéficier d’un environnement en meilleure santé.
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