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R-ESUME

Ce travail concerne le biomonitoring des eaux du réservoir Guarapiraf,rga, qui sert de
source d'eau potable pour une partie de la population de Sao Paulo, Brésil.
Les caractéristiques physiques, chimiques, biologiques et écotoxicologiques des eaux
et des sédiments et la bioaccumulation du cuivre par les organismes aquatiques du
Guarapiranga ont été étudiées ainsi que la toxicité des cyanophycées isolées de ce
réservoir.
L'intérêt du charbon activé pour la rétention des toxines algales et l'écotoxicité des
algicides, sulfate de cuirne et peroxyde d'hydrogène, utilisés pour empêcher les
blôoms d'algues ont été étudiés en deuxième partie. Une proposition de limites
maximales admissibles d'algues toxiques dans les eaux, est proposée à I'issue de cette
recherche.

Sur la base des mesures de phosphate total, orthophosphate, chlorophylle-a,
communautés phytoplanctoniques et transparence de I'eau, le réservoir Guarapilffiga,
peut être classé cornme méso à hypereutrophique ; les teneurs totales en phosphates et
en cuiwe ont souvent excédé les standards de quatité des eaux pour la préservation de
la vie aquatique.

Parmi les cyanophycées isolées du réservoir, les souches Oscillatoria
quadripunctulata, O. limnetica, O. amphibia, Phormidium sp, Microcystis itrcerta et
ure souche de Microcystis aeruginosa, ont présenté une toxicité aiguë sur la souris.
Seule I'algue O. redetrei s'est révelée présenter des effets de toxicité aiguë sur
Daphnia.

En ce qui concerne les atgicides, les algues filamenteuses sont apparues plus sensibles
au peroxyde d'hydrogène qu'au cuiwe. Parmi les différents groupes d'organismes
testés, les microcrustacés sont les plus sensibles aux algicides. L'action du mélange
cuiwe et peroxyde d'hydrogène s'est révélée expérimentalement moins qu'additive,
c'est à dire inférieure à la somme des effets de chacun des algicides.

Nous avons montré que les organismes planctoniques sont de bons indicateurs de la
contamination de I'eau par le cuiwe. Le niveau de cuiwe accumulé dans les muscles
des poissons est bas et peut être considéré comme acceptable pour la consommation.

En ce qui concerne l'élimination de toxines d'algues, le charbon activé s'est révélé un
adsorbant efficace et utile dans le traitement d'épuration de I'eau ; 15 mg de charbon
retiennent jusqu'à 5mg, en poids sec, d'extraits d'algues toxiques de référence,
Cylindrospermopsis raciborsbii et Microcystis aeruginosa, dontla DLso est de 12 et30
mglKg, respectivement.

Le niveau de contamination des sédiments du réservoir peut être considéré de
moyennement à hautement pollué par le cuiwe, bien qu'il n'induise pas de toxicité
aiguë sw Hyalella. Dans les deux stations d'échantillonnage, la contamination la plus
élevée se trouve près du captage d'eau.

Ce travail montre que ce réservoir présente une dystrophie, une contamination par le
cuiwe élevée avec des conséquences au plan écotoxicologique.



Abstract

This biomonitoring study was carried out in Guarapiranga reservoir which is an

important source ior drinking water in Sao Paulo city, Brazil. Physico-chemical,

biological and ecotoxicological results of the water and sediments from the

Guarapiranga reservoir are hereby reported with the results of copper

bioaccumulation. Toxicity of cyanophyces isolated from this reservoir, toxin

retention by active charbon, toxicity studies of the algicides, hydrogen peroxide and

copper sulfate, towards aquatic organisms and the proposition of the maximal

allowable timits of the toxic atgae in the water are presented too.

Based on the total phosphate, orthophosphate, chlorophyll-a contents, as well as on

the phytoplancktonic communities and water transparency, the Guarapiranga

reservoir could be described as meso-hypereutrophic. Phosphate and copper levels

exceeded the standards of water quality reçired for preservation of aquatic life.

Among the isolated species of cyanophyces, Oscittaoia quadripunctulata, O-

limnetica, O. amphibia,, Phormidium sp, Microcystis incerta as well as one of three

strains of M. aeruginosa, all were acutely toxic to mice. For Daphnia otiy O.

redekei caused acute toxicity.

Hydrogen peroxide ând copper sulfate were then tested for their algicidal activities.

Filamentous algae were more sensitive to the hydrogen peroxide than to copper.

However, these two products were more toxic to microcrustacealrs than to algae and

fish species. The acute toxicity of these algicide mixtures is less than additive.

Nevertheless, phancktonic organisms were good indicators for copper concentration

in warer. In fact, copper was slightly bioaccumulated in fish muscles. Fish could still

be considerated as acceptable for human consumption.

The retention capability of activated charcoal was tested for the algal toxins. 15 mg

of the adsorbant was sufficient to retain up to 5mg of toxic algae dry weight'

The Guarapiranga sediments could be considered as moderately to highly polluted by

copper, although the sediments did not cause toxicity to Hyallela. The highest

polluted area of this reservoir is located near the water catchment.

Our resutts show that the reservoir is characterized by a dystrophic process, high

algicide concenfiations and subsequent toxicity of the water.



LISTE DES ABREVIATIONS

ABNT Association brésilienne de normes techniques
APHA American Public Health Organisation
AWWA American Water Works Service Company
Camp. Campagne d'échantillonnage
CEso concentration induisant 50 % d'effet ou de réponse
CE(I)50 algues concentration effective (ou inhibitrice) de 50% de la

croissance algale
CETESB Compagnie de Technologie de Assainissement

Environnementale
CLro concentration létale 50%
CMA concentration maximale acceptable
CONAMA législation fédérate du Conseil National de I'Environnement
DSE dose sans effet à court terme
DLso dose \éta\e 50%
DBO demande biologique en oxYgène
FBC facteur de bioconcentration
IA indice d'additivité
IET indice d'état trophique
i.p injection intrapéritonéale
mgptil mg de platine/litre
NOEC concentration sans effets observés
NPJB la souche d'algue est originaire du lac JB(Jardim Botanique-

SP) et a êté isolée par le NP-Nucleo de Pesquisa de la UFRI
OD oxygène dissous
p.c. poids corporel
S somme des actions toxiques
s.d. sans date
SABESP Compagnie d'Assainissement de I'Etat de Sao Paulo
rpm rotation par minute
UFRI Université Fédérale de Rio de Janeiro
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1 - INTRODUCTION

Le réservoir du Guarapiran ga a été construit par l'ancienne Compagnie
d'électricité Light S/A, pendant les années 1906 à 1908, afin de régulariser
tes débits de la rivière Tietê et de produire l'énergie électrique . En 1927, son
usage s'est étendu à l'approvisionnement en eau potable pour la ville de
Sâo Paulo. Actuellement, ce réservoir est le deuxième producteur d'eau pour
cette métropole et satisfait aux besoins de 25Yo de ses habitants, avec un
débit de 1lm'/s environ.

Situé à 740 mètres d'altitude, à une latitude de 23" 43' et à 46o 32' de
longitude ouest, le réservoir a une superf,rcie de 34 km2, un volume de 195 x
106 m3 ; sa profondeur est de 7m en moyenne, 13 m au maximum et son
périmètre de 85 lan (CETESB, 1983 ; CALEFFI et al., 1993). Il draine une
région de 631 hn2 (figure 1).

Ce réservoir appartient au bassin de la rivière Tietê et il est formé par les
rivières Guarapiranga, Embu-Guaçg Embu-Mirim et d'une vingtaine
d'affluents de moindre importance et de plus faible débit.

Selon I'Arrêté no 24806 du 25 juillet 1955, les eaux du bassin du
Guarapiranga doivent permettre la préservation de la vie aquatique. La loi no
11 du Conseil d'Etat du Contrôle de la Pollution des Eaur, en 1956, a
urterdit le déversement de tous rejets, domestique et industriel, dans ce
bassin (CECPA, 1959 ; PEDROSO, 1960).

En 1960, le gouvernement de I'Etat de Sâo Paulo a créé, ure Commission du
bassin Guarapiranga, afinde préserver et de conffôler la qualité sanitaire des
eaux du réservoir. Cette commission a révisé la législation existante et a
conclu que la contamination des eaux destinées à l'approvisionnement
public constituait un crime pénal (OLIVEIRA, 1961). Ses travaru< marquent
le début des recherches relatives arrx aspects sanitaires du bassin du
Guarapiranga, même si quelques études sur les données physico-chimiques
de ces eaux avaient été réalisées antérieurement (ROCHA,1976).

Selon PEDROSO (1960), la contamination bactérienne évaluée par le
nombre de coliformes était acceptable pour I'approvisionnement public
jusqu'en 1960. Il a cependant recommandé que les sources de contamination
soient mieux contrôlées par l'étude de la capacité assimilatrice du réservoir.



Dans les années 60, les préoccupations étaient l'apparition de blooms
d'algues, du fait des problèmes rencontrés dans le réservoir Billings de la
même région de Sâo Paulo, causés par la pollution domestique et
industrielle. La minéralisation des matières organiques résultant de la
pollution fournit en effet des conditions idéales pour le développement du
phytoplancton.

Le Plan de Contrôle de la Pollution des eaulq mis en place par Arrêté 50.592
du 29110168, a eu comme objectifs le maintien de la qualité des eaur, la
réduction et l'élimination des sources de pollution existantes (MACEDO et
aL. ,1972).

Selon la législation en vigueur (Arrêté n" 10755, du 22 de novembre de
1}77-CETESB, lg82),1es eaux du réservoir Guarapiranga sont actuellement
réglementées comme des earx de Classe 1, adéquates à la préservation des
communautés aquatiques ; le déversement d'effluents même traités, dans ces
eanx n'est pas admis. (Légtslation CONAMA no 20, du 18 juillet de 1986-
BRASIL, 1986 ; Arrêté no 8468, tut. l0).

Les problèmes dans ce réservoir sont apparus avec le développement de
l'agglomération autour du bassirl avec la construction d'autoroutes et de
lotissements (REVISTA DAE, 1992). En trois décades, la population du
bassin du Guarapiranga est passée de 176.000 à 2,9 millions d'habitants,
dont 550.000 habitants sur les bords immédiats du réservoir (S.R.H., L994)
Les mesures réglementaires visant à freiner et à contrôler I'occupation des
sols n'ont pas réussi à enrayer le défrichage ni I'installation de bidonvilles
aux marges du réservoir. La ville de Sâo Paulo s'est étendue jusqu'au

bassirU sans qu'une infrastructure de protection de la qualité des eau< ne soit
mise en place ni qu'un réseau de canalisation et d'épuration des eatx
d'égouts n'aient été installés (MELCHOR et al.,1975; CETESB,1992-a).

Pendant la période de 1971 à l974,la qualité sanitaire du réservoir s'était
révélée satisfaisante, puisque dans les sites les plus pollués les valeurs de
demande biologique en oxygène, d'oxygène dissous et de coliformes étaient
conformes arrx normes d'utilisation : la valeur de DBO à l'embouchure de
la rivière Embu-Mirim était de 2,7 mglL, alors que la limite établie par la
législation brésilienne est de 5 mglL. La présence de quelques

organochlorés et de mercure, quoique faible, avait cependant été détectée,
cei substances provenant de I'application de pesticides et de l'activité
industrielle @OCFIA, 197 6).



En 1983, une augmentation del'azote et des phosphates a été trouvée, ce
qui témoigpait d'une eutrophisation du réservoir Guarapiranga. Un bloom
d'algues Anabaena spiroides, provoqué par I'apport de nutriments par les
prrncipales nvières affluentes, a été noté la même année (CETESB, 1983).

De 1980 à 1989, onze accidents de mortalités de poissons ont été enregistrés
dans ce réservoir, dont six causés par l'application d'algicides destinés à
empêcher les blooms d'algues (CETESB, 1992b).

Selon MANCUSO (1992), le réservoir ne présente pas de stratification en
ce qui concerne la température, même pendant les mois les plus chauds , à
I'exception de mars L987, où une variation notable de la température entre la
snrface er le fond a été enregistrée. Mais une étude de la CETESB (1992c)
révétait une stratification pow ce qui concerne I'oxygène dissous : de plus
faibles concenffations étaient constatées en profondetr pendant la journée
dans la région proche du captage d'eau potable. Ces conditions peuvent
favoriser l'eutrophisation comme en témoignent les valeurs de chlorophylle
plus élevées à ce niveau.

KORTMANN (1994) a confirmé que les eaux profondes du réservoir
Guarapiranga contiennent moins de 3 mg d'oxygène dissous lL, et qu'elles
sont anaérobiques pendant les heures les plus chaudes de la journée , ces
conditions favorisent le relargage de phénols, de magnésium et de
phosphates des sédiments dans la colonne d'eau. Il conclut que la charge de
phosphates des sédiments constitue une source continue de nutriments potr
le phytoplancton et peut contribuer à I'apparition de blooms de
cyanophycées.

CALEFFI et al. (1992) et ZANARDI et aI. (1992) ont constaté que (i) les
eaux présentaient, à certains endroits, une qualité inacceptable pour la
préservation et le maintien de la vie aquatique ; (it) 20 stations
d'échantillonnage étaient eutrophisées, (iii) quafie autres étaient
mésotrophiques.

CALEFFI et al. (1993), en utilisant l'indice de Carlson qui tient compte des
éléments azotés, phosphorés et de la turbidité, ont montré que les eaux
proches du captage pour le traitement de potabilisation étaient eufiophiques
à cause des concentrations en phosphates. Dans la région cenfrale du
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4

réservoir, les eaux étaient mésotrophiques, quoique I'utilisation de cuiwe
comme alglcide pouvait biaiser I'interprétation des données.

Du fait de la croissance démographique autour du bassin, la pollution dans le
réservoir s'est encore aggravée au cours de ces dernières années. Cela s'est
traduit par I'augmentation significative d'azote ammoniacal, des coliformes
totaux et des phosphates. Tous les affluents, sans exception, ont des taux de
coliformes totaux et fécaux supérieurs arrx norrnes ; cependant les rivières
Embu-Guaçu et Embu-Mirim contribuent le plus à la charge en nutriments
(CETESB , l99l-a). La figwe 2 montre l'augmentation des nutriments dans
ces tributaires et dans la zorLe de captage du réservoir.

Le déversement d'égouts dans les affluents des zones les plus peuplées,
entraîne une augmentation progressive de la charge organique et, par
conséquent une détérioration graduelle de la qualité des eaux du réservoir
MANCUSO (1ee2).

Au-delà de la pollution organique d'origine domestique, I 15 industries
contribuent à la pollution du bassin avec une charge résiduelle de 449 kg
DBO/jotn. Cette charge est due en majorité à une seule industrie
responsable de l'apport de 418 kg DBO/jour (SMA, 1990).

En 1990, l'eutrophisation du réservoir a été de notoriété publique, avec
l'apparition d'un bloom de cyanophycées, Anabaena solitaia, responsable
de problèmes de goût et d'odeur de l'eau et de troubles gastro-intestinaur
chez les consonrmateurs.

Les apparitions de blooms de cyanophycées ont été fréquentes dans le
monde au cours de ces décennies, et de nombreuses espèces toxiques ont été
trouvées. Des cas d'intoxications humaines, d'animatx domestiques et
sauvages, ont été rapportés dans les différents parties du monde
(I{AMMER, 1968 ; RICFIARD et aI., 1983 ; COOD et al., 1989 ;
FALCONER, 1989 ; CARMICHAEL, 1994).

Les cyanophycées peuvent enfiaîner des problèmes gasfro-intestinaut
cutanés et oculaires. Certaines souches de Microcysfis sont dotées d'un
potentiel cancérogène hépatique et peuvent provoquer la mortalité chez les
animaux (CARMICFIAEL, 1992). Ces effets peuvent être consécutifs à la
consommation d'eau non traitée contenant des algues toxiques et/ou des
toxines, mais aussi à celle d'eau insuffrsamment traitée en station
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d'épuration (HOFFMANN, 1976 ; NISHIWAKI-MATSUSHIMA et al.,
1992; FUJIKI, 1992).

En ce qui concerne la toxicité des blooms des cyanophycées, leur
mécanisme d'action est loin d'être élucidé : par ailleurs tous les blooms et
toutes les souches de cyanophycées ne produisent pas nécessairement des
toxines (SIVONEN, 1990 ; ZAGATTO & ARAGAO, 1992).

Les risques que présentent les blooms d'algues toxiques, de plus en plus
fréquents dans le réservoir Guarapiranga, impliquent d'améliorer les
procédés d'épuration de l'eau, surtout pendant les périodes critiques ce qui
augmente le coût du traitement.

Le sulfate de cuivre est utilisé mondialement cofitme algicide aux
concentrations de 0,2 à | melL (ELDER & HORNE, 1978; HAWKINS &
GRIFFITHS, 1987 ; CARMICHAEL, 1992). Actuellement, dans le
réservoir Guarapiranga, I'application de cet algicide est pratiquement
journalière afin d'obtenir des concenffations à un mètre de profondern de 0,3
à 0,5 mglL (PARO, M.C., communication personnelle).

Le peroxyde d'hydrogène à 5l% est utilisé à la concentration de 1 à 1,5
mglL por.r l'élimination des cyanophycées filamenteuses. La figrre 3 montre
les quantités de produits appliquées pendant ta période de notre étude de
Mars 93 à Juin 94.

Bien qu'ils soient nécessaires pour le confiôle des blooms d'algues, les
algicides peuvent avoir un impact négatif pour l'environnement et induire
des mortalités de poissons. D'aufies organismes peuvent aussi être affectés
mais leur mortalité n'est pas toujours détectable car moins spectaculaire.

FALCONER (1991) a rapporté des cas d'hépatoentérite en Australie, avec
hospitalisation d'environ 150 personnes qui avaient consommé l'eau d'un
réservoir sujette à un bloom de Cylindrospermopsis raciborskii et
préalablement haitée par le sulfate de cuiwe. Le sulfate de cuiwe en
provoquant la lyse cellulaire des cyanophycées a entraîné la libération de
lenrs constituants toxiques (HAWKINS et al., 1985 ; CARMICHAEL,
ree2).

Préoccupé par la fréquence de blooms d'algues toxiques dans le réservoir du
Guarapiranga, le Secrétariat de L'Etat de la Santé, en 1993, a établi ur



protocole de coopération technique entre plusieurs institutions, impliquant
entre autre la CETESB q.ri a été chargée d'évaluer la toxicité algale et de
contrôler ta qualité des eaux du réservoir. Un progranrme d'Assainissement
de I'environnement du bassin du Guarapkanga a été établi en vtte d'assurer
la prévention, le traitement et la réglementation du bassin du Guaraptanga.
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2. OBIECTIFS

Nos obyectifs au cours de cette recherche ont été de:

r évaluer [a vanabilité saisonruère de la qualité des eaux du réservoir du
Guarapranga en utilisant des paramètres physico-chimiques, biologtques
et écotoxicologiques ;

o étudier la toxicité de quelques espèces de cyanophycées isolées des eau,x
du réservor et I'effrcacité du charbon activé dans l'élimrnation des
toxines algales ;

o évaluer I'accumulation du cuiwe dans les sédiments, dans les
conrmunautés phytoplanctoniques, zooplanctoniques et piscicoles du
réservoir ;

o étudier la toxrcité aiguë et chrronique des algicides, sulfate de curwe et
peroryde d'hydrogène sur les algues, les microcrustacés et les poissons.
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Tab.1 Récapitulatif des différentes campagnes d'échantillonnage et des analyses
effectuées sur les échantillons prélevés au cours de l'étude

échantillonage
analyses

station
no

échantillonnage
199 3 1994

J F M A M J J A S O N D J F M A M J
1è 2è 3è 4è 5è 6è 7è 8è eè

eaux
. physico chimique et
biologique

. isolement des algues
pour essais sur souris

. toxicité sur C. dubia

2 WWffiffiffi ffiffi

eaux et sédiments

concentration du cuivre
.eaux
.phytoplancton
.zooplancton
.sédiments

toxicité
.eaux sur C.dubia
. sédiments sur Hyallela
cf.azteca

granulometrie sédiment

1  ;2 ;3 ffiffiw

Poissons
concentration de cuivre

.muscles

.viscères

1;g Wffi



3 . MATERIEL ET METHODES

3.I. L'eau

Trois stations d'échantillonnage ont été choisies du réservoir Guarapiranga :
station l, à I'entrée du réservoir, proche du quartier Crispim ; station 2, au
mrlieu du réservor devant le club Castelo ; et station 3 proche du captage
d'eau de la SABESP. La localisation des stations est représentée sur la
figure l.

Lors d'énrdes antérieures, réalisées par la CETESB (1992c), ure grande
diversité algale a été trouvée dans la région centrale du réservoir,
waisemblablement favorisée par l'absence d'utilisation d'algicides jusqu'en
1992 (données fournies par la SABESP). La station 2 a été sélectionnée
pour I'isolement des algues et le prélèvement bimestriel d'eau pour les
analyses physico-chimiques, biologiques et écotoxicologiques. Pendant la
période de Mars 1993 à avi.l 1994, huit campagnes d'échantillonnage ont
été réalisées. Les échantillons d'eau< ont été prélevés en surface. Les
modalités décrites dans le gurde CETESB (1988) ont été suivies pour
chaque type d'analyse.

Les déterminations du pH, de l'orygène dissous (méthode de Winkler), de la
température, de la transparence de I'eau (disque de Secchi) et de la
luminosité (avec photomètre), ont été réalisées sur le terrain. Les
échantillons d'eau ont été analysés au laboratoire en ce qui concerne I'azote,
les phosphates, la chlorophylle-a, la phéophytine-a, le cuiwe total, Ia
turbidité, le phytoplanctorl et la toxicité chronique sur microcrustacés.

Au trois stations, les eaux et les sédiments ont été prélevés en féwier, awil
et juin 1994 pour les analyses de toxicité, les analyses de cuiwe et l'étude
de sa bioaccumulation par les espèces aquatiques.

La chronologie des campagnes d'échantillonnage et les analyses effectuées
sur les échantillons prélevés atx trois stations sur l'ensemble de la période
d'étude sont présentées dans le tableau l.

Les analyses physico-chimiques, biologiques et écotoxicologiques des eaux,
des sédiments et des poissons réalisées à chacrure des différentes campagnes
d'échantillonnage sont détaillées dans le tableau 2.



Tab' 2 Récapitulatif des analyses physico-chimiques, biologiques et écotoxicologiques effectués
à chacune des différents campagnes d' échantillonnage del eaux, des sédiments et des poissons

EAUX

Analyses
physico-chimiques

Essais de
toxicité

Phytoplancton
total

Phytoplanc"ton
concenté sur
tamis 20p après 175p

Zooplanclon
concenûé sur tamis
dc lEO p après 50Op

P04
P total
N.amoniacal total
N.Kjeldhal
N.nitatc
N.nitite
pH
oo
Transparencc
Turbidité
Temperafurc
Chlorophylle a
Phéophytine a
Dureté
Cuiwe total

lCeriodaphnia
dubia (Tjours)

identification et
comptage

concentation de cuwe
poids sec
isolemcnt des cyanophycées
cssais sur souris
cssais sur Daphnia

conccnfation dc cuiwc
poids sec

Sédiments

Essaidetoxicité | concentration
sut Hyallde I de cuMe
cf. eztece

. granulometrig

Poissons

concEntr*ion de cuiwe
. muscloa
. viscèree



3.I. 1. Analyses physico-chimiques, chlorophylte/phéophytine

Les concentrations en'azote, en phosphate, encuiwe et la turbidité ont été
déterminées selon les méthodologies de la I7^" Edition du Standard
Methods for Examination of Water and Wastewater (APHA,1989).

Chlorophylle et phéophytine ont été mesurées, après extraction organique
des pigments par I'acétone et analyse spectrophotométrique à 664 nm
(CETESB, 1990-a).

3.L2. Détermination quali-quantitative du phytoplancton

Les analyses quantitatives des communautés phytoplanctoniques ont été
réalisées au microscope inversé selon la norme CETESB (1978) à partir du
comptage des cellules ou filaments par millilitre.

L'identification des espèces phytoplanctoniques a été faite en suivant les
clés de classification décrites par PRESCOTT (1962) ; PHILLIPOSE (1967)

;BOURRELLY (1968, 1970,1972);KOMAREK (1974 ) ; KOMAREK &
PRAHA (1983).

3.I.3. Toxicité de I'eau

La toxicité chronique a été évaluée en étudiant la survie et la reproduction de
Ceriodnphnia dubia lors d'essais de 7 jours. Dix organismes, juvéniles
(<24h), placés dans 10 béchers contenant 15 mL de l'échantillon d'eau ont
été utilisés. Tous les deu< jours, cette solution aété renouvelée, la survie et
la reproduction des organismes-test ont été enregisfiées (CETESB, 1991-b).
L'analyse statistique des données de reproduction et survie des organismes
utilisée dans ce test a été dévéloppée par I'US-EPA (1989).

3.1.4. Isolement des cyanophycées

Le phytoplancton de la station 2 a été concentré par ffâîneau vertical au
tamis de 20 pm, et l'échantillon amené au laboratoire pour l'isolement des
cyanophycées. Plusieurs techniques ont été utilisées pour I'isolement des
algues :
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isolement par microcapillanes de verre (VIEIRA & TUNDISI,I979).
Après capture, le filament ou la cellule a été lavé plusieurs fois en milieu
de culnre stérilisé ASM-I pour cyanophycées (GIBSON & SMITH,
1982), transféré en tube à essais contenant le milieu de culture et incubé
sous luminosité de 1500 lux à température de 25oC. La composition du
mrlieu ASMI est donnée en annexe A.

. sur plaques de milieu solide ASM-I à lo/o d'agar, sur lesquelles
l'échantillon de phytoptancton est déposé. Les plaques sont incubées dans
les mêmes conditions de lumière et de température que précédemment.
Après croissance, quelques colonies isolées sont transférées avec un fil de
nickel en tubes à essais contenant le milieu liquide ASM-I.

. par lavage de l0 mL d'échantillon du phytoplancton concentré, en tamis
de 30pm, avec de l'eau déminéralisée et le milieu ASM-I stérilisé. Le
matériel lavé est introduit dans des erlenmeyers avec 100 mL de milieu
ASM-I, sous agitation continue à 175 rpm et dans les mêmes conditions
de lumière et de température que précédemment. En cas de croissance des
algues, celles-ci sont isolées par [a technique de microcapillaires de verre.

L'algue est ensuite.repiquée en erlenmeyers contenant 200 mL de milieu
ASM-I (inoculum), soumis à une agitation continue, une photopériode
l2ll2, tlre luminosité de 1500 lu< et une température de 25" C. Les souches
mères algues ainsi obtenues ont été maintenues en tubes à essais et incubées
dans les conditions mentionnées plus haut.

3.I.4.1 . Cultures d'algues

Pour I'obtention d'une biomasse suffrsante pour les tests de toxicité, les
culttres algales ont été préparées en flacons de verre contenant six litres de
milieu ASM-I, stérilisés, et inoculés par 200 mL de culture en phase
exponentielle de croissance (USEPA, l97 I).

Les culnrres ont été maintenues sotrs aération continue, une luminosité de
1500 lux, trre photopériode de 12 heures de lumrère et12 hewes d'obscurité
et une température de 25oC.

Les cultures de cyanophycées, en phase exponentielle de croissance ont été
évaluées quant à leur toxicité aiguë sur souris et sur Daphnia similis afin de



Fig. 4 Schéma des protocoles de préparation des extraits d'algues pour les essais
souris. (A) essais de screening de toxicité avec des concentrations croissantes d'extrait ;
(B) essais réatisés avec les souches toxiques et les souches de référence, destinés à
évaluer la capacité de rétention des toxines sur charbon.
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déterminer les concentrations maximales admissibles d'algues dans I'eau
brute.

3.I.4.2. Estimation du poids sec des cyanophycées

Cette estimation a été réalisée sr.r 10 replicats. Les échantillons d'algues
sont mis à sécher à l'étuve à 105" C pendant 24 hetres, dans des coupelles
d'aluminium placées deux heures en dessiccateur avant la pesée (USEPA,
reTr).

Le poids sec de 10 mL de milieu ASM-I sans algues (témoins) a été
soustrait de la pesée correspondante aux 10 mL d'algues.

Le poids sec des algues a été déterminé de la manière suivante :

Poids sec d'une
algue ou filame,lrt
(ms) :

nombre de cellules ou filaments dans 10mL

3.I.4.3. Préparation des algues pour les test sur souris

Les cultures en masse, en phase exponentielle de croissance, d'environ 15 à
20 jours, ont été centrifugées à 60009, pendant 15 ù 20 minutes, en
conditions réfrigérées. Les algues ont été concentrées sous faible volume,
congelées, puis lyophilisées.

Les lyophilisats obtenus ont été remis en suspension par une solution saline
de NaCl 0,9o/o (20 mg d'algues lyophilisées par mL de solution saline). Les
algues ont été lysées par traitement de la suspension aux ultrasons pendant
trois minutes (sonicateur Merie Branson). La solution a été maintenue une
nuit dans le réfrigérateur, avant d'être utilisée pour les tests sur souris.

Le protocole de préparation des extraits d'algues pour les essais sur souris
est schématisé dans la figure 4.

Valeur moyenne du poids sec de 10 ml - Valeur moyenne de 10ml de milieu
d'algue dansles 10 replicats ASM-I dans les l0 rqllicats
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3 .I.4.4. Tests de toxicité sur souris

Les mâles de |a souche de souris, Swiss Webster de 20-30 g, utilisés au
cours des expériences proviennent de l'Institut Adolfo Lutz, Sâo Paulo-
Brésil, proche de notre laboratoire. Les animaux ont été utilisés pour les
essais dans les 24 heures suivant leur fourniture par I'Institut. Dans
f intervalle, ils ont été nourris et maintenus en conditions d'élevage
identiques à celles de l'lnstitut d'origine.

Les tests ont été réalisés selon la norme CETESB (1993-a), par injection
intrapéritonéale de l'extrait algal à différentes concentrations (1000 ;750 ;
500 ; 250 ;100 mgÆ(g p.c). Trois animaux tests ont été utilisés pour chaqrre
concentration et chaque témoin. Les animaux témoins reçoivent seulement ia
solution saline de NaCl, au volume maximum utilisé potrr la plus grande
concentration testée, soit zrnL.

Les résultats des tests sont exprimés en terme de Dose Létale 50 (Dlso-24h;
mgKg p.c.), déterminée par la méthode statistique Trimmed Spearman-
Karber G{AMILTON e/ a1.,1978).

Les souris mortes en moins de 4 hetres de test sont disséquées, leur foie est
prélevé pour l'étude de l'hépatotoxicité, pouvant se traduire par une
augmentation du poids du foie (RICHARD et a1.,1983 , SIVONEN, 1990).
Les souris témoins sont sacrifiées à la fin des essais, et leur foie prélevé et
examiné.

3.I.4.5. Tests de toxicité sur Daphnia similis.

Toutes les cultures de cyanophycées, en phase de croissance exponentielle,
ont été évaluées quant à leur toxicité aiguë sw Daphrzia (ABNT, 1993-a).

Le test consiste en l'exposition de Z}jeunes Daphnia, réparties en quatre
tubes à essais, contenant chacur 1{l !'nL de culture de cyanophycées de I à
18 millions de cellules ou fil;,,' rts/ml, à différentes dilutions. Cette
procédr.ge a été utilisée aussi av,"' ;s cultures de cyanophycées lysées par
sonication pow étudier les effet." ; toxines pouvant êffe relarguées dans le
milieu.



Tab. 3 - Organismes et méthodes utilisés dans les essais de toxicité

* Méthode modifiée : le millieu Lc oLlco a été substitué par le milieu ASMI

ORGANISMES ESPECES DUREE CONDITIONS REFERENCES

Poissons Brachydanio rerio
Poecilia reticulata
Cheirodon notomelas
B. rerio (stade larvaire)

4 jours
4 jours
4 jours
7 jours

semi-statique
semi-statique
semi-statique
semi statique

ABNT (1ee3-b)
ABNT (1ee3-b)
ABNT (1e93-b)
CETESB (1ee4)

Microcrustacés Daphnia similrs
Ceriodaphnia dubia (chronique)

2+48h
7 jours

statique
semi-statique

ABNT (199&a)
CETESB (1991-b)

Algues Scenedesmus suôspicaf us
Pseudoanabaena galeata
O sc i I I at ori a q u adri p u n ct u I at a
Microcy#is aeruginosa

4 jours
4 jours
4 jours
4 jours

statique
statique
statique'statique

ABNT (1992-a)
ABNT (1992-a)*
ABNT (1992-a)*
ABNT (1992-a)*
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Afin de vérifier le relargage de toxines dans le milieu liquide, pendant la
période de croissance des cyanophycées lors des cultures en masse, Ia

loxicité du milieu ASMI et des culhres algales a été également testée. La
séparation des cellules du milieu a été réalisée par centrifugation à 60008,
purdant 15 minutes ; le surnageant, sans algues, a été testé sur les daphnies.

3.II. Algicides

Les produits utilisés pour combattre les blooms d'algues, sont le sulfate de
cuiwe (CuSOa.5H2O, produit Merck n" 2790) et le peroxyde d'hydrogène
(solution à 5l% (160 Vol.), IX 501 de la Perôxidos do Brasil Ltda).

Des tests de toxicité aiguë et clronique sur les poissons autochtones et
allochtones, sur les microcrustacés et sur les algues ont été réalisés. Les
espèces étudiées et les méthodes d'essais mises en oeuwe sont présentées
dans le tableau 3. Les conditions expérimentales sont résumées en annexe A.

3.II.1. Tests sur microcrustacés et poissons sur différents types d'eaux

Les tests de toxicite ont été réalisés avec différents types d'eau afin de
comparer les effets des algicides dans les eaux naturelles et dans I'eau de
référence.

Les types d'eaux utilisés dans les tests de toxicité sont les suivants:

. eau reconstituée avec une dureté totale de 40 - 48 mglL CaCO3 (USEPA,
rese).

. eau du réservoir Pedro Beicht, dureté totale de 40 - 48 mglL, filtrée sur
tamis pour plancton de 30 pm. Cette eau est utilisée pour maintenir les
cultures de microcrustacés et est considérée de bonne qualité.

. eau du réservoir Guarapnmga, filtrée aussi sur tamis pour plancton, et
avec une dureté totale de 23 mglL.

La dureté totale a été déterminée par titrimétrie selon la méthode ABNT
(Leez-b).
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Dans les tests, différentes concentrations d'algicides ont été testées, le
rapport entre deux concentrations successives étant inférier:r à 2.

Les résultats des tests de toxicité aiguë sur poisson et Daphnia ont été
exprimés en concentration létate 50, C|,so-96h et CEso-48h mglL,
respectivement.

Les résultats des tests chroniques de 7 jours sur microcrustacés
Ceriodnphnia dubia et sur poissons, Brachydnnio rerio, ont été exprimés en
terme de concentration sans effet observé (NOEC), déterminée
statistiquement selon la méthode USEPA (1989).

3.1I.2. Tests sur algues

Pour chaque concentration de produit testé deux réplicats ont été préparés et
les inoculum de cultures d'algues y ont été additionnés. Les flacons-tests ont
été incubés à température de 25 o C, sous une luminosité de 2500lux et sous
agitation continue de 175 rotations par minute. Les comptages ont été
réatisés au jotr initial et tous les deux jours ; les algues ont été fixées à
I'aide de deux gouttes de lugol pour 5 ml d'échantillon.

La croissance algale a été suivie par comptage cellulaire au microscope, en
chambre de Sedgwick-Rafter ou de Neubauer.

En fin d'essais (96 h) la concentration d'algicide qui inhibe 50%o de la
croissance algale est déterminée. Le programme statistique Trimmed
Spearman Karber a étê utilisé (HAMILTON e/ al.,1978).

3.II.3. Influence des algicides sur la toxicité des cyanophycées

Pour évaluer les modifications de la toxicité des cyanophycées, induites par
les atgicides utilisés, des souches de cyanophycées toxiques et non toxiques
ont été cultivées en présence de concentrations sublétales de peroxyde
d'hydrogène et de sulfate de cuiwe. Ces concentrations sublétales ont été
déterminées à partir des résultats des tests de toxicité sur algues.

I les algues ont été cultivées en présence des concenfiations d'algicides
suivantes :
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M. aerugirzosa(NPJB) souche toxique, * 0,25mglL IIZOZ

M. aerugino s a (Guarap 1992), souche non toxiqu a, * 0,25 mglL HzOZ

P. galeata (2^'camp), souche non toxique, * 0,6 mglLHr2}z

M. aeruginosa (I\IPJB), souche toxique, + 0,25 mg CuSO4.tW0

M. aeruginosa (Guarapl992), souche non toxique,l 0,25 mg CuSO4 .5H2O

P. galeata (2^" camp), souche non toxiqu€, * 1, 18 mg CuSO4'5Ll2O

O. quadripunctulata(Guarap 1 992), souche toxique,*I,18 mg CuSO4.5H20

Chaque suspension d'algue cultivée, en présence d'algicide, a été)
centrifugée, après 15 à 20 jours, puis lyophilisée. Le matériel séché a été
remis en suspension dans une solution saline (NaCl 0,9oÂ) et sa toxicité
aiguë a été évaluée sur souris

La teneur de cuiwe accumulé dans les algues a été mesurée après calcination
du matériet biologique. Les cendres ont été dissoutes dans l'acide nitrique
p.a. et la solution obûrue analysée par absorption atomique, selon APHA
(1e8e).

3.II.4. Effet interactif des algicides

Le sulfate de cuiwe et le peroxyde d'hydrogène étant utilisés
alternativement pour combattre les algues vertes et les cyanophycées, I'un
des objectifs de cette étude a été également d'évaluer I'effet interactif de ces
denx composés. Trois séries de tests sw Daphnia similis ont été réalisées,
en utilisant un mélange en différentes proportions de chaque composé, en
prenant comme base les valeurs de CEs0-48h du sulfate de cuiwe et du
peroxyde d'hydrogène. Deux series sont réalisées en utilisant l'eau du
Guarapiranga filtrée sur membrane AP20 et une serie autre a été réalisée en
eau reconstituée.

Nous nous sommes inspirés des travaux de IvIARKING (1977) potr étudier
les effets d'interaction entre le cuiwe et le peroxyde d'hydrogène



Tab. 4: Exemple de calcul des interactions entre deux substances A et B.

CE50 de A : 0,016 mg/L (= Ai)

CE50 de B : 0,115 mg/L (= Bi)

Exemple de calcul de S

S=Am/Ai  +Bm/Bi

S = 0,01 1/0,016 + 0,0E20,1 15
= 0,688 + 0,713
= 1,40

Résultat : effets de A et B moins qu'additifs

Calcul de l'indice d'additivité lA = S(-1) + I

lA = - 0,40
Résultat : le mélange est près de moitié moins toxique que la somme de A et B individuels

Proportions des
solutions Ai et Bi

testées, respectivement

Concentration de A et B dans le
mélange qui provoque 50% d'effet

(S) Somme
des actions

toxiques

Am Bm

01:01 0,011 0,0E2 1,40
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La détermination d'un indice d'activité toxique est basée sur l'unité de
toxrcité du mélange, qui peut être exprimée selon la formule (I\4ARK[NG,
re17):

(Am/Ai)+(Bm/Bi)=5

où: A et B sont deux agents toxiques

i et m sont respectivement les valeurs de CLso de la substance
individuelle (i) et en mélange (m).

S est la somme des effets

Am: concentration de A dans le mélange qui provoque 50% d'effet
Bm: concentration de B dans le mélange qui provoque 50% d'effet
Ai = concentration de A qui provoque 50% d'effet (CEso de A seul)
Bi : concentration de B qui provoque 50olo d'effet (CEso de B seul)

S permet de déterminer si l'effet du mélange est additif ou non:

S > 1 ; l'effet est moins qu'additif;
S : 1 ; l'effet est additif;
S < 1 ; I'effet est plus qu'additif.

MARKING (1977) a défini un indice d'additivité (tA) pow exprimer le
degré de toxicité du mélange :

Si  S est>1,  IA=SCl)+15
Si S est < 1. IA = 1/S-1

Cette formule permet d'évaluer qualitativement et quantitativement
f interaction. L'indice d'additivité permet d'évaluer le facteur
d'augmentation ou de diminution de la toicité : cette transformation est
réalisée rapidement par report de la valeur de l'indice sur une échelle qui
donne directement le facteur d'amplitude de la toxicité (RAND &'
PETROCELLI, 1985).

Un exemple de calcul est donné dans le tableau 4.
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3.III. Analyse de I'accumulation du cuivre par les organismes
aquatiques et les sédiments

Aux stations 1, 2 et 3 (Fig. 1), au cours des campagnes d'échantillonnage
des mois de féwier (été), awil (automne) et juin (hrver) de 1,994, I'eau de
surface a été prélevée pour l'analyse de cuiwe et la toxicité chronique sur C.
dubia.

Le phytoplancton, le zooplancton et les sédiments ont été échantillonnés
simultanément pour évaluer le niveau de contamination par le cuiwe.

Les sédiments ont été testés sur l'amphipode Hyallela cf. azteca, selon la
méthode décrite en 3.III.3.

3.III.1 Phytoplancton et zooplancton (pour I'analyse de cuivre)

Le phytoplancton a été échantillonné sur le terrain par tamisage (20 pm)
vertical et horizontal. Au laboratoire, la suspension de phytoplancton
concentré est passée sur tamis de 175pm en vue d'éliminer les organismes
zooplanctoniques éventuellement présents dans l' échantillon.

Le zooplancton a été collecté également sur le terrain parallèlement. Il a été
concenffé par tamisage (180pm). Au laboratoire, les débris éventuels ont été
éliminés sur tamis de 500 pm.

Un aliquot est prélevé pour l'évaluation des poids secs du phytoplancton et
zooplancton (105o C pendant 24h).

Les échantillons concentrés de phytoplancton et de zooplancton ont été
acidifiés par l'acide nitrique p.a. pour la destruction de la matière organique
nécessaire à l'évaluations des concentrations en cuiwe (APHA, 1989).

Les teneurs en cuiwe ont été exprimées en pg de cuiwe par g de poids sec
du phytoplancton ou du zooplancton. Le facteur de bioconcenfiation (FBC)
du cuiwe par le phyto et zooplancton a été déterminé selon la formule:

FBC : teneur de cuiwe dans les algues/ teneur de cuiwe dans I'eau
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3.III.2. Poissons

Aux mois de Mars et Julrril1994, automne et hiver, deux campagnes
d'échantillonnage des poissons du réservoir ont été réalisées aux stations 1
et 3, pow l'évaluation des niveaux de contamination en cuiwe dans les
muscles et les viscères.

Les organismes sont capturés au filet (mailles 1,5 ;2 et 4 cm).

Après identification des poissons les muscles et les viscères sont prélevés
pour I'analyse.

Pour la détermination de cuiwe, les échantillons ont été séchés en étuve à
105o C, minéralisés par calcination au for.r à moufle suivie d'une
solubilisation du résidu par I'acide nitrique p.a. Le métal a été analysé par
spectrophotométrie d'absorption atomique (APFIA, 1989) et les résultats
exprimés en Fg de cuiwe par g':arïme de matériel sec.

3.III.3. Sédiments

Les sédiments des trois stations d'échantillonnage ont été prélevés avec une
drague de Eckrnarl conditionnés en sachets plastiques et analysés quant au
niveau du cuiwe, par spectrophotométrie d'absorption atomique (APFIA,
1e8e).

Les sédiments ont été séchés à 105oC, puis tamisés (tamis de 80 mesh), ont
été minéralisés par I'acide chlorhydrique 0,1 N, en agitation continue
pendant quaffe heures.

Les tests de toxicité aiguë sur Hyallela cf. azteca ont été réalisés selon la
méthodologie décrite par ARAUJO et al. (1993) : 200 g de sédiments sont
placés en bécher contenant 800 mL d'eau de bonne qualité et soumise à une
douce aération. Pour chaque échantilloq ont été préparés trois réplicats de
10 organismes chacun. A la fin des 12 jotrs de test, un dénombrement des
organismes vivants est effectué dans chaque bécher.
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3.fV. Etude des capacités d'adsorption des toxines algales par le
charbon activé

Les extraits d'algues isolées du Guarapkanga qui ont entraîné des effets de
toxicité lors des essais sur sor.rris, sont traités ensuite par le charbon actif en
vue d'évaluer les possibilités de rétention de cet adsorbant.

Les capacités d'adsorption sont évaluées en injectant par voie
intrapéritonéale les extraits traités par le charbon activé, à des souris.

Le pouvoir de rétention des toxines algales par le charbon activé a été étudié
à la quantité fixe de 15 mg de charbon pour différentes quantités d'algues
(1,25;2.5;5 ;  10 ;  15 ;  20 et25mg).

Les algues toxiques du Guarapiranga, Phormidium sP - (4ù" camp),
Oscillatoria amphibia (5 et 8*" camp), O. limnetica (6^' camp) et M.
aeruginosd (8è'" camp), ont été testées uniquement à la quantité maximale
de 25 mg d'algues (poids sec) ce qui correspond à une concentration toxique
de 1000 mg de poids sec d'algue pa,r kg de poids de souris. Les 25 mg
d'algues lyophilisées et soniquées ont été remis en suspension dans 100 mL
d'eau déminéralisée (HOFFMANN, 1976) contenant 15 mg de charbon
activé en poudre. Pour chaque traitement, deux replicats ont été effectués.

Le charbon en poudre produit par Ia Sarurey a été fourni par la SABESP. La
quantité de 15 mg étudiée est celle utilisée dans la station de traitement des
eaux" en cas d'apparition de blooms d'algUes dans I'eau de captage du
réservoir Guarapiranga.

Les solutions (algues * charbon) sont agitées à175 rpm, pendant une heure :
cette durée correspond au temps de contact de I'eau avec le charbon actif
dans la station de traitement. Les solutions sont ensuite filfées sur
membranes Millipore AP20 et les 100 ml filfiés sont évaporés à sec au bain-
marie à 45" C, pendant 24 heures au maximum. Le résidu sec est repris par 2
mL de solution saline à O,gyo qui sont injectés par voie intrapéritonéale chez
la souris. Les souris sont mises en observation pendant 24 heures.
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Afin de vérifier I'efficacité d'adsorption des toxines sur le charbon actif,
deux souches de référence de cyanophycées toxiques, M. aeruginosa NPJB
hépatotoxique et Cylindrospermopsis raciborskii neurotoxique, ont été
testées à des quantités comprises entre 1,25 et 20 mg d'algues, dans les
mêmes conditions. Des essais témoins sans charbon activé ont été conduits
parallelement.

D'autres témoins ont été réalisés pour évaluer si les membranes de filtration
pouvaient retenir les toxines présentes dans les extraits d'algues. Les
membranes utilisées pour la filtration, ont été lavées à I'eau déminéralisée et
au méthanol put. Après évaporation de la phase liquide, I'exffait a été remis
en suspention par 2 nL de solution saline injectés par voie intrapéritonéale
chezla souris.

3.V. Etablissement de concentrations maximales admissibles d'algues
toxiques dans les eaux brutes.

Afin de déterminer le nombre de cellules de cyanophycées toxiques
acceptables dans I'eau de captage, les critères suivants recommandés par
KLAASEN et al. (1986) et USEPA (1990) ont été considérés :

a) Dose sans effet (DSE) à24h\ des différents souches de cyanophycées

b) Factern de sécurité de 1000 ou soit DSE/1000

c) Consommation moyenne journalière d'eau par ult individu adulte : 2
litres

d) Poids moyen d'un individu adulte - 70 kE

e) Poids sec d'algues.

Il a été déterminé :



Z L

a) I'ingestion journalière acceptable (IJA), où :

IJA:DSE/1000 x 70

b) la concentration maximale acceptable d'algues (CMA), où:

CMA: IJNZ exprimée en nombre de cellules ou filaments d'algues toxiques
par litre d'eau potable.
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Fig. 5a- Données physico-chimiques des eaux du réservoir
Guarapi ranga, station 2
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4 - RESTTLTATS ET DISCUSSION

4.t. CARACTERISATION PHYSICO-CHIMIQIIE, BIOLOGIQUE
ET ECOTOXICOLOGIQUE DES EAIIX DU GUARAPIRANGA SUR
LA PERIODE D'ETTJDE.

4.I.1. Analyses physico-chimiques

Les figrres 5a et 5b représentent les résultats des analyses physico-
chimiques des eaux du réservoir Guaraptranga, station 2, (pH, Oxygène
dissous, température, conductivité, dureté, transparence, concentrations en
cuivre et luminosité). Les données numériques colrespondantes à ces figures
sont données dans l'annexe C.

)Lu t.-pérature maximale de I'eau de 29oC a été enregistrée au cours du
mois de féwier 94.
La valenr moyerule du pH, pendant la période d'étude, êtait de 7,3 ; la
valeur maximale de 8 a été enregistrée en féwier 94 et la valeur minimale de
6,8 en juin et août 93. C'est naturellement pendant la période de juin à août
93 que la tempérahye de l'eau est la plus basse (17 et 20"C,
respectivement), et les teneurs en oxygène dissous les plus élevées (8,4 et
9,7 mglL) (Fig. 5a).

fl.a conductivité électriqu e a été pratiquement homogène pendant l'année
où les valeurs se situent entre 72 et 97pS/cm avec une moyenne de
SOpS/cm. La conductivité électrique est comme les précédents paramètres,
une donnée fondamentale pour l'évaluation des gradients horizontatx et
verticaux des milieru< hydriques.
Ces valeurs sont en accord avec les données obtenues par MATSUMURA-
TUNDISI et al. (1981), lors d'une étude limnologique de 23 réservoirs de
l'Etat de Sâo Paulo : dans la majorité des réservoirs, le pH se situait dans
une gamme de 7 à 8. Le maximum de conductivité à 103pS/cm était notée
dans les réservoirs de Bara Bonita et Bariri les plus eufiophisés, alors que
les valetrs les plus faibles étaient trouvées dans les réservoirs de Rio Pardo
et Rio Grande (respectivement 25 et25,5).

En 1985, MAIER & TAKINO (1985) avaient enregistré dans le réservoir
Guarapiranga des niveau< de conductivité moindre, de 36 à 53 pS/cm, ce
qui peut être mis en relation avec un niveau de pollution plus faible à cette
époque qu'à l'heure actuelle.



Fig. 5b- Données physico-chimiques des eaux du réservoir
Guarapiranga, station 2
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)L'."u du Guaraptranga présente une dureté de 23 à 29 mg de CaCOzlL
(Fig 5b), ce qui correspond à une qualité d'eau douce, c'est à dire inférieure
à 50 mglL (IJSEPA, 1939). La dureté des eaux est I'un des principatx
facteurs de toxicité des agents inorganiques (WAIWOOD & BEAMISH,
1978; CALAMARI et al., 19S0). Les sels de métaux sont moins toxiques
dans les eaux plus dures, ce qui est attribué aux effets antagonistes des
cations naturels, Ca, Mg, Na et K (DOUDOROFF &,K.NTL,1953).

L'eutrophisation des lacs et des réservoirs est liée au potentiel nutritionnel
des macro et microéléments, responsable de I'augmentation de Ia
productivité du milieu hydrique. En terme de qualité, les eaux peuvent être
classées oligotrophique, mésotrophique et eutrophique : la teneur en
chlorophylle, les niveaux de nutriments (I't et P), les communautés
phytoplanctoniques et la transparence des eaux sont des paramèfres
essentiels pour la mesure du stade trophique de l'écosystème aquatique.

)Lr tt"osparence des eaur, mesurée par le disque de Secchi, est un bon
paramètre de mesure du niveau de pénétration de Ia lumière dans
I'environnement aquatique. Les earx du Guarapiranga (station 2) avec une
transparence de 1,3 m peuvent êfie considérées comme eufrophes.
Selon TIENRY (1993), les eaux d'une transparence inférieure à 3 m de
profondeur doivent être considérées cornme eutrophes, de 3 à 6 m
mésotrophes, et supérieure à 6 m oligotrophes. La hansparence a été
pratiquement constante pendant toute I'année : la valetn moyenne était de
1,3 m et la valeur la plus élevée a été détectée en juin 93 (1,6 m) et la plus
faible en awil 94 (1,2 m).

fL.r plus grandes valeurs de luminosité ont été enregistrées d'octobrelg3 à
févierl94, et les plus faibles de mars à aoitlg4 (Fie. 5b). L'analyse
statistique n'a pas mis en évidence de conélation entre l'intensité lumineuse
et les variables physico-chimiques et biologiques analysées.

)Le pnosphate total (Fig. 6), dans toutes les campagnes d'échantillonnage,
a présenté des valews supérietnes à 0,025 mglL, concenffation fixée par la
tégislation brésilienne. Par contre, les teneurs en orthophosphates, forme de
phosphate soluble biodisponible, sont restées relativement faibles aux
campagnes d'awil 93, octobre 93 et awil 94 : ces valeurs sont au dessous
des limites de détection de la méthode. Pour les aufies prélèvements, les
valeurs d'orthophosphates varient de 0,005 à0,025 mglL.
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fE r rnurr 93, les teneurs en azote sont les plus basses, comme celles des
communautés phytoplanctoniques (Figs. 7 et ll).). Les valeurs moyennes
des éléments azotés sont conformes à la réglementation, ainsi qu'en
témoignent les valeurs moyennes en N-Kjedhal, N-nitrate, N-nitrite et N-
amoniacal total de 0,828 ; 0,383 ;0,025 et 0,034 mglL, respectivement.
Les standards de qualité des eaux de classe I, selon la loi n"20 CONAMA
(Conseil National de I'Environnement du Brésil) sont de l0 mglL pour les
nitrates et ImglL pour les nitrites.

VOLLENWEIDER (1968) a établi une classification des eaux selon les
teneurs en N-inorganique total (t{-amoniacal, Nitrate, Nitrite) comme suit .

niveau de trophie N-inoreanique total (ms/L)
Olieo-mesotrophique 0.228 - 0.392
meso-eutroohique 0.343 - 0.618
eufro-politrophique 0,420 - 2,370

Si la réglementation CONAIvIA est respectée, il apparût que les eaux du
réservoir Guarapiranga pourraient être considérées comme méso à
politrophique selon VOLLENWEIDER, en particulier au niveau de la
station 2 où la valeur moyenne est de 0,442 mglL en N-inorganique total.

fl-r t.n.* moyenne de chlorophylle-a est de 9 pgtL, avec des extrêmes de
8 en awil et de 11 pdL en août 93 @ig. 8). La phéophytine-a est de aVdL
environ, avec un pic de l0,93pglL en décembrel93, valeur importante qui
témoigne de la présence de matières biologiques en décomposition.

SALAS & MARTINO (1990) ont défini des critères d'eutrophisation sur la
base des teneurs en chlorophylle-a selon l'échelle suivante :

Oligotrophique 0 à4 mgnf
Mésofiophique 4à10mdm'
Eutrophique 10 à 100 mglm'

Ces auteurs rapportent par comparaison les critères de chlorophylle (en
pdL) fréquemment utilisés au niveau international et mentionnés ci-après.



Type
d'environnement

USEPA (re74) RAST &,LEE (1978) NAS (1e78)

Olieotroohique <7 0 -2 0-4
Mesotrophique 7 - t2 2-5 4-10
Eutrophique >12 >6 >10
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En considérant ces valeurs de référence, les eaux du réservoir Guarapraîga
peuvent être classées entre méso et eutrophique en tenant compte des
valeurs de chlorophylle.

Les valeurs trouvées dans ce réservoir sont élevées si on les compare à
celles trouvées dans d'autres réservoirs. TUNDISI & MATSUMURA-
TUNDISI (1981), ont obtenu des taux de chlorophylle entre 0,82 à 5,03
ugll dans plusieurs lacs brésiliens.

ffOfBoO (1995), en se basant sur les données de l'ensemble des
réservoirs de I'Etat de Sâo Paulo, a fait quelques ajustements dans la
formule originelle de I'indice de Carlson pour caractériser I'état trophique
des eaulq en utilisant les paramètres transparence, phosphate,
orthophosphate et chlorophylle a.

L'indice d'état trophique (IE'T)
paramèhes, comme suit :

10 (6 - 0.64 + ln S)
IET(S): -------ï;

10 (6 - ln (80.32lP)
rEr(P): ---------r;----

peut être exprimé à partir des précédents

où S= mesure du Sechhi (m)

où P: phosphate (-g/-')

t0 (6 - 2.04 - 0.6e5 ln CD
où CL= chlorophylle-a (mg/m3)rEr(cl):

h,2

l0 (6 - h,(21,67tP',)
rEr (Po4):

ln2
où POn= orthophoqphate
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En appliquant ce modèle aux données moyennes de phosphate total,
d'orthophosphate, de chlorophylle et de transparence des eaux du réservoir
Guarapiranga, les valeurs d'indice d'état trophique sont les suivantes :

IET(S) : 47
IET(P) : 51
Er(chl ;  -  67
IET (P04) : 49
IET Moyen: 54

Sur la base des critères établis par SAI-tlS et MARTINO (1990), il apparaît
que les IET pour la transparence, les phosphates et orthophosphates
correspondent à un état mésotrophique et pour la chlorophylle à un niveau
eutrophique.

Les eaux peuvent globalement être classées dans la bande limite entre
méso/eutrophique.

Il est important de souligner que l'application des algicides, cuiwe et
peroxyde d'hydrogène, dans le réservoir Guarapirang4 complique
I'utilisation des indices de trophie, étant donné que les algicides influent sur
la productivité et, par conséquent sur la transparence de l'eau et la libération
des composants intracellulaires dans le milieu.

)I-.r niveaux ile cuivre dans I'eau du Guarapin rfl, au niveau de la station
2, dépassaient ia valeur reglementaire de 0,02 r: ', relative à la qualité des
eaux, dans tut^,s ies échantillons exceptés ceux dc .;.irs et août/93, (BRASIL,
1986), (Fig. 5b et annexe C).

CRITERES POUR CLASSIFICATION
(SALAS & MARTINO, 1990)

DE L'ETAT TROPHIQUE

lJltra oligotrophique
Oligotrophique
Mesotrophique
Eutrophique

IET < 24
IET> 24-44
IET>44-54
IET>54-74
IET > 74Hwer eutroohi



Tab. 5 - Résultats des essais de toxicité chronique (7 jours) sur Ceriodaphnia dubia
avev les échantillons d'eau brute (non diluée"

NT = Non toxique : pas d'effet toxique sur la survie et la reproduction après 7 jours d'exposition

TA = Toxicité aiguë '. l}Oo/o de mortalité après 24 - 48 h

Flg. S Ouantité de sulfate de culvre utllisée
pour le traltement dee eaux du Guarapiranga-

au cours des différentes campagnes

Station 3
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4.L2. Analyses écotoxicologiques

A la station2, des effets de toxicité aiguë sw Ceriodnphnia dubia ont été
enregistrés avec les eaux prélevées lors de Ia troisième campagne
d'échantillonnage en juin 93 . l00o/o de mortalitê a été obtenu après 24 à 48
heures d'exposition (Tab. 5 et annexe C). La teneur en cuiwe de 0,08 mglL
de cet échantillon explique la toxicité élevée. Simultanément était notée trne
valeur la plus élevée de la transparence de I'eau qui pouvait alors résulter
d'effets toxiques str les communautés planctoniques. Lors de la campagne
de Juin 93 quatre tonnes de sulfate de cuiwe en amont et aval de la station 2
avaient été déversées (Fig. 9).
Aucune mortalité ni aucun effet toxique sur la reproduction n'ont été notés
au cows des autres campagnes d'échantillonnage.
Potn ce qui concerne les stations 1 et 3 étudiées en94, seules les eaux de la
station 3 ont présenté une toxicité à court terme avec 100 o/o de mortalité des
microcrustacés en féwier et awil.

L'analyse des données en cuiwe au cours des trois campagnes
d'échantillonnage de féwier, awil et jwl94 (Fig.'10) montre que les teneurs
de cuiwe dans I'eau vont croissant de la station I à la station 3. Les
concentrations les plus élevées sont trouvées à la station 3, en féwier et awil
94, avec des valeurs respectives de 0,13 et 0,08 mg/L. Ces concentrations
sont à metfre en rapport avec les effets de toxicité aiguë sur C. dubia
(Tab.s).
Ces résultats s'expliquent par I'utilisation d'algicides en quantité plus
grande à la station 3, en particulier en féwier et awil 9a Gig. 9). Les
concentrations basses en cuiwe en juin peuvent être expliquées par
l'échantillonnage, qui est fait de manière aléatoire par rapport aux sites de
déversement du cuiwe.

Bien qu'aucune application d'algicide ne soit effectuée à la station 1, les
concentrations de cuiwe dépassaient le standard de qualité dans
l'échantillon d'eau de féwier 94. Ceci témoigne de I'apport waisemblable
de contaminants de cuiwe par la rivière Embu-Guaçu. Par contre, au cours
des deux autres campagnes, le niveau de cuiwe dans l'eau était inférieu à la
timite de détection de la méthode, 0,005 mglL, (Fig.l0).

La toxicité du cuiwe dans les eaux continentales est attribuée au Cu2* et à
CuOf, mais non au carbonate de cuiwe ou à I'hydroxyde de cuiwe qui
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sont des formes insolubles. Il est cependant diffrcile de différencier
analytiquement les formes chimiques présentes et de déterminer celles qui
sont biodisponibles (BROWN et al., 1974). L'analyse par absorption
atomique mesure les teneurs en cuiwe total, sans permettre de différencier
les différentes formes de métal.

Ces effets de toxicité aiguë sur daphnies des eaux du Guaraptanga traitées
par le cuiwe laissent présager des effets toxiques sur les autres espèces
aquatiques. Ces résultats sont à mettre en relation avec les mortalités de
poissons observées fréquemment dans ce réservoir au cours de ces cinq
dernières années (CETESB, 1992-b).

La CETESB, a inclus dans son programme de monitoring des eaux, outre
l'étude des variables physico-chimiques, des essais de toxicité chronique sur
Ceriodaphnia sw 50 stations de rivières et de réservoirs de l'Etat de Sâo
Paulo. Parmi ces stations figrrait le réservoir du Guarapiranga. Sur les deut
années 93 et 94,75yo des échantillons ont présenté une toxicité se traduisant
par des effets de mortalité et trne inhibition de la reproduction (CETESB,
1994-b, L995-a, sous presse). L'eau qui présente une toxicité aiguë ou
chronique nous paraît inadéquate pour la préservation de la vie
aquatique.

Il est important de souligner que les concentrations de cuiwe détectées dans
les eaux du réservoir Guarapiranga, toxiques pour la vie aquatique, sont plus
faibles que les standards de potabilité fixés à lmglL en cuiwe total
(BRASIL, 1990).
Les standards de potabilité sont en fait établis, non sur des critères
d'innocuité ou de risque pour la santé, mais sur les modifications des
critères gustatifs et organoleptiques induites par cet algicide
(ENVTRONNEMENT CANADA, 1 988).

Au cours de ces dernières années (1993194), le monitoring de la qualité des
earx pour la consommation humaine, réalisé par la SABESP, a montré que
le niveau de cuiwe dans l'eau potable restait inférieur à 0,05 mglL, alors que
des concenfrations en cuiwe atteignant 0,17 mglL pouvaient êfre détectées
dans l'eau brute (données fournies par la SABESP).

Les effets du cuiwe sont mal connus , c'est un élément essentiel, bénéfique
à dose infime, qui peut aussi causer des effets toxiques à doses plus élevées,
surtout chez les individus plus sensibles (RICHTER & AZEVEDO NETO,
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1991). La limite entre les concentrations toxrques et les concentrations
bénéfiques est diffrcile à établir.

Il faut aussi rappeler que des traitements au peroxyde d'hydrogène sont
effectuées simultanément aux traitements par le cuiwe. Il n'y a pas de
monitoring du peroxyde d'hydrogène effectué dans les eaux, compte tenu
sans doute de son instabilité. Toutefois sa décomposition rapide n'exclut pas
la production d'intermédiaires et de produits d'oxydation des composés
organiques dont les effets pow la vie aquatique peuvent être dommageables.
Il pourrait en être de même pour le consommateur en absence de traitement
d' épuration tertiaire insuffisant.

4.I.3. Communautés phytoplanctoniques

La fréquence et la densité des groupes d'algues identifiées dans les eaux du
réservoir sont présentées dans la fig,re ll. La liste des groupes trouvés
pendant la période d'étude est donnée dans lafrgure 12.

On observe une prédominance des chlorophycées dans toutes les
campagnes, excepté ett août et octobre 93 (4 et 5*" campagnes), où les
diatomées étaient maj oritaires.

La plus grande diversité des microalgues a été trouvée dans le groupe des
chlorophycées qui représentait 6l,5yo des taxons enregistrés. Viennent
ensuite les diatomées avec l5,7yo,les phytoflagellés l2oÂ,les cyanophycées
8,4Yo et les dinoflagellés2,4oÂ.

Parmi les chlorophycées, les Chlorococcales prédominaient dans toutes les
campagnes. Par ordre de représentation décroissante venaient ensuite les
g.*rr-^S" enedesmus (1 ; 3 i 

-S 
; et 8h' campagne s) ; Monoraphydium (2u^'

camp), Dictyosphaerium (4*' camp) ; Mougeotia (6^' camp) et Chorella
(7"-u camp).

Dans le groupe des diatomées, les genres les plus représentés étaient
Rhizosolenia (l et 3 h" camp), Synedra (2 et 6 è-' camp), Asterionella ( ;5
et 8h" camp) etAulacosira (7ù'camp).

Les genres prédominants de phyoflagellés sont Dynobrion, Cryptomonas et
Chlamvdamonas.
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Fig.12 - Espèces algales du réservoir Guarapiranga, identifiées
pendant la période de mars/93 à avril/94 (Station 2)

Groupes câmpagnes d'échantillont lqge
1 a 2a 3. 4a 5a 6a 7a 8a

Chlorophycées
Ankislrodesmus sp
A. falcatus

Chlorella sp
Crucioeniella sp
D i c:t v os oh ae ri u m o u lc h e I u m
D.ehrenbergianum

D. elegans
Elakatdhrix sp
Golenkinia radiata
Golenkinia sp
G. paucispina
M onoraphidi um contoft um
Monoraphidium sp
M. minutum I
Mougeotia sp
Cocysfis sp E
Scenedesm us ac uminat us
S. desficu/afus

S. spinosus
S. opoliensrb
Sfaurodesmus sp
Tetraedrom caudatum
Tetraeûon sp
T. reoulare
T. incus
T. minimum
Treubaria sp
T. setisera
Volvocales
Chlorococcum sp
Closfenopsrs sp
C oe I ast r u m ret ic u I at u m
Coeladrum sp I I
Casmarium so
Crucigenia tetrapedia
Eua*rum sp
Zvgnematales
Franceia
Micractinium sp
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Le groupe des cyanophycées comprenant Synechococcus, Chroococcqles et
Oscillatoria était moins fréquemment représenté. Pendant cette pénode, trn
seul bloom de Microcystis incerta a été enregistré dans la région proche de
I'embouchure de la rivière Guavirituba.

DERISIO & PERKfNS (1981), dans une étude de ce même réservoir, ont
observé aussi une prédominance des chlorophycées (63,6%) et des
diatomées (32,7%). La CETESB (1992c) pendant la période d'octobre 9l à
féwier 92, rapportait aussi la prédominanoe des chlorophycées (81,6% du
total des organismes), suivre des phytoflagellés (8,60/0), des diatomées
(7,9o/o), des cyanophycées (1,5%) et des dinoflagellés (0,4%)-

Dans ce travail, les plus grandes densités de phytoflagellés sont enregistrées
lors des campagnes d'août et décembre 93 (Fig. 11), c'est à dire en début de
pnntemps et en été. Ces mêmes constatations ont été faites par REYNOLDS
(1e84).

En appliquant l'indice de trophie proposé par MARGALEF (1983), sur la
base du nombre total de cellules d'algue/mL :

oligotrophique 0 àl0cell/mL
eutrophique Id à ld celt/mL
hypereutrophique lt à lf cell/mL

les eaux du résertoir, à la station 2, peuvent être consi.dtârées, comme
eutrophiques. Lors de quelques campagnes (4 ; 5 ; 6 et ff^" campagnes),
de très hautes valeurs de densité algale ont été évaluées qui permettraient
de les clas s e r hyper-eutrophiques.

La communauté phytoptanctonique est souvent sujette à une réorganisation
de sa composition et de sa densité relative. SMITH (1993) mentionne que la
composition algale est influencée par la relation N : P. Un rapport N : P > 29
est peu favorable au développement des cyanophycées. COOD et aI. (1989)
ont confirmé que la population des cyanophycées était dominante quand le
taux N:P était < 29.

Un développement de blooms d'Anabaena a été détecté quand la relation
N:P était < à 15:1. Des tatx supérieurs (35 : 1) ne favorisent pas les blooms
de cyanophycées et augmentent 80 fois la population de flagellés
(srocKNER & SHoRTREED, 1988).
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Le rapport N : P dans les eaux du Guaraptanga a été élevé dans la majorité
des prélèvements, avec une moyenne de 44.1 ; ce qui peut expliquer la faible
représentation des cyanophycées dans la station 2.

Toutefois le rapport N : P n'est pas suffrsant à lui seul pour expliquer la
dominance de quelques populations car d'autres variables physico-
chimiques peuvent influencer le métabolisme des algues. HENRY &'
TUNDISI (19S2) ont vérifié que le vent, la lumière, I'agitation de I'eau" les
nitrates et le molybdène avaient des rôles importants dans le développement
du phytoplancton.



Tab. 6 - Gyanophycées du réseruoir Guarapiranga, station 2,
du phytoplancton concentré, pendant la période d'étude.

1ème campagne
mar-93

2ème campagne
avr-93

3ème campagne
jun-93

4ème campagne
aoû-93

non detectées Chroococcus sp

Pse udoanabaena galeata*

O sc i I I at ori a q u adi p u nct u I at a

O sc i I I at ori a pl a net on i c a

Syneclococcus sp

Pseudoanabaena galeata'

Oscillatoria sp

O sc i I I atoi a q u adri p unct u I at a

Phormidium sp *

Synechococcus sp

Sème campagne
oct-93

6ème campagne
dec-93

7ème campagne
mar-94

8ème campagne
avr-94

Chroococcales

Oscillatoria amphibia'

Oscillatoria sp

Microcyst is aeruginosa'

Cfiroococcus sp

O sc i I I atori a q u adi p u nct ul at a

O sc i I I at oi a I i m n et ic a'

Oscillatoria sp

Chroæoccales

Microcystis incerta*

Oscillatoria sp

Oscillatqia redekei'

Chroococcus sp

M ic roc yst is ae rugi nos a'

Qsc illatoria q uatipunc't ulata

Oscill atoria amphibia'

"Espèces isof ées et testées sur la souris et sur Daphnia
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4II. TOXICITE DES CYANOPHYCEES ISOLEES DU RESERVOTR
GUARAPTRAI{GA

4.[I.1. Toxicité sur souris

Les espèces de cyanophycées identifiées au cours des huit campagnes
d'échantillonnage sont présentées dans le tableau 6.
Ces espèces ont été cultivées en laboratoire de manière à obtenir une
biomasse suffisante pour pouvoir évaluer letr toxicité chez la souris. Les
extraits aqueux de ces différentes espèces algales ont été préparés et injectés
par voie intrapéntonéale aux souris ainsi qu'il a été décrit dans le chapitre
matériel et méthodes (parag .3.I.4.3 et 3.I.4.4).
Il n'a pas été possible de cultiver les algues Synechococctts, Chroococcus et
O. planctonica. L'isolement de ces algues n'a pu être mené à bier\ même en
utilisant la technique du microcapillaire, la plus efftcace pour I'isolement.

Les résultats des essais de toxicité aiguë str souris sont présentés dans le
tableau 7. Ils montrent que les souches P. galeata et O. redekei ne sont pas
toxiques à cotrt terme ; par confie M. incerta (7^'camp), O. amphibia (5
et 8"'" camp), Phormidium sp et O. limnetica présentaient des valeurs de
DLso comprises enffe 496 à707 mgKg.
La toxicité de O. quadripunctulata, isolée en 1992 et testée simultanément,
se caractérisait par une DL50 de 742 mdkg. cette valeur est conforme à
celle obtenue habituellement et témoigne que la toxicité de cette espèce
n'est pas modifiée par la culture en laboratoire.
Avant le commencement de ce travail, en 1991, nous avions isolé une
souche de M. aetugino, a, non toxique. Deu< aufies de ces souches ont été à
nouveau isolées 

"i 
tggztg4 (5 et 

-8h' 
campagnes). Seule celle de la 8h'

campagne a présenté une toxicité aiguë @Lso - 24h, de 224 mg d'algue en
poids secÆ(g de poids corporel de souris). Cette souche s'est révélée
hépatotoxique, avec un rapport pondéral foie/souris de 8,9 Yo, alors que le
rapport est de 5 à6% dans les conditions normales.

L'espèce Microcystis aerzginosa est la cyanophycée la plus souvent
incriminée dans les cas d'intoxication animale et humaine. Les blooms de
cette espèce ont été enregistrés dans toutes les parties du globe
(CARMICHAEL et a1.,1985 ; SIVONEN et al., 1990 ; SKULBERG et al.,
1992). La toxicité de M. aeraginosA n'est pas systématique, 7 des 14
souches de M. aeraginosa testées par LUI(AK & AEGERTER, (1993)
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Tab. 7 - Toxicité aiguë sur la souris des cyanophycées isolées dans
le plancton total, au cours des différentes campagnes. DLSO exprimée
en mg d'algue (poids sec) par Kg p.c.sour is

*Espèces isolées avant cette étude
** valeur moyenne de 3 tests
***  DLSO; 48 heures

Espèces DL50 -  24n (mg/Kg)

Pseudoanabaena galeata (2ème camp.)

Pseudoanabaena galeata (3ème camp.)

Phormidium sp (4ème camp.)

Osc illatoria guadripunctulata *

Oscillatoria amphibia (Sème camp.)

Oscillatoria limnetrba (6ème camp.)

Oscillatoria redekei (7ème camp.)

Oscillatoria amphibia (8ème camp.)

Microcystis aeruginosa *

Microcystis aeruginosa (5ème camp.)

Microcystis aeruginosa (8ème camp.)

Microcystis incerta 17ème camp.)

Non toxique

Non toxique

545

742**

687

707

Non toxique

687***

Non toxique

Non toxique

224

496
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n'étaient pas toxrques sur souris. Les toxrnes peuvent être hépatotoxiques,
ou newotoxiques.

Les toxines des espèces de M. aeruginosa isolées, sont généralement des
microcystines : ce sont des peptides hépatotoxiques qui causent une cytolyse
et une dégénérescence hépatique (FALCONER, 1989). Les symptômes
d'intoxication sont : faiblesse, dianhées, extrémités froides et hépatomégalie
(CARMICHAEL, 1992).

Le premrer travail sr.r I'identification de, toxines de M. aeruginosa, au
Brésil, a été décnt par AZEYEDO et al. (1994), qui montre que la souche
NPJB produit deux différents lypes de microcystines. Cette souche de
référence, M. aeruginosa NPJB, que nous avons utilisée dans ce travail, est
originare du lac JB (Jardin Botanique-Sao Paulo) et a été isolée par le NP
Q.{ucleo de Pesquisa) de l'Université de Rio de Janeiro, Brésil.

En ce qui conceme Pseudoanabaena, SIVONEN (1990) a isolé quatre
souches de ce genre, qui n'ont pas présenté de toxicité aiguë.

Le gerrre Oscillatoria est aussi responsable de fréquentes intoxications :
I'agent hépatotoxique présente une structure peptidique (LINDHOLM et al.,
reez).

Pour les espèces isolées d'Oscillaroria dans ce travail (O. amphibia, O.
limnetica et O. redekei) nous n'avons pas trouvé dans la littérature de
données sur leur toxicité. Les espèces toxiques sont surtout O. ntbescens et
O. agardhii.

LINDHOLM & MERILUOTO (1991) ont étudié la distribution de toxines
de O. agardhii, dans un lac eufiophe en Finlande, et observé que les blooms
toxiques avaient lieu pendant la période estivale.

BERG et al. (1988), ont testé deux souches de O. agardhii, isolées d'un
bloom dans tlr lac de Norvège, et trouvé des valeurs de DL:o sur souris de
100 mg/Kg et 500 mg^g pour chacune des variétés isolées.
LWKKAINEN et al. (1993) ont caractérisé les microcystines produites par
O. agardhii isolées en Finlande.

Il est reconnu que pour ure même espèce, la toxicité varie selon les souches
et les conditions environnementales.
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On connaît certains facteurs environnementatx propices à la croissance des
cyanophycées dans les milieux hydriques : une tempérahne comprise enffe
15 et 30 oC, uq pH de 7 à 9, et une abondance en nutriments, azotés et
phosphatés (CARMICFIAEL, 1992).

En ce qui concerne la production de toxines, en laboratoire, plusieurs études
ont tenté de la corréler avec des facteurs abiotiques comme la luminosité, le
pH, la températtre et les concentrations en nutriments (SIVONEN, 1990 ;
WICKS & THIEL, 1990). Les résultats varient selon les souches testées
mais ne sont pas concluants.

La variabilité entre différentes souches d'une même espèce peut être
attribuée à des facteurs environnementaun, mais aussi à des facteurs
génétiques. Comme il apparaît dans la suite du ffavail, les trois souches de
M. aeruginosa, isolées du réservoir Guarapiranga et qui ont été cultivées en
laboratoire, dans les mêmes conditions de luminosité, pH, température,
nutriments, présentent des potentialités toxiques différentes.

4.A,.2. Etablissement de critères pour I'acceptabilité concernant la
présence d'algues toxiques dans I'eau utlisée pour la potabilisation

L'absence de critères quant à la présence de cyanophycées potentiellement
toxiques, rend diffrcile les actions de prévention et de contrôle. Ces critères
pourraient être basés sur le nombie maximal de cellules algales ou de
filaments présents dans l'eau de captage sans risque toxique pour le
consommateur.

Un des objectifs principaux de I'utilisation des résultats de tests de toxicité
est I'obtention de données de base pour l'évaluation de risques, pour
I'homme etlou I'environnement, cornme cela est réalisé potn l'établissement
de critères de qualité de l'eau. L'évaluation du risque présenté par les algues
toxiques implique de déterminer des niveaux de sécurité. Deru< composantes
du risque toxique doivent être connues : les concenfrations d'exposition
(quantité de cellules ou filaments ou toxines) et leurs effets potentiels à ces
concentrations (toxicité inhérente du produit biologique) (US.EPA, 1986).

L'approche traditionnelle pour l'établissement du niveau de sécurité des
agents chimiques pour l'homme amène à considérer la consonrmation
moyenne d'eau par jour (detu< litres pour chaque individu d'un poids de 70
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kg), la valeur de la dose sans effet de toxicité aiguë ou chronique de la
substance étudiée, les données de (bio)dégradation et la bioaccumulation du
produit. Un facteur de sécurité est appliqué à la dose s'ans effet @ES). Ce
facteur peut varier de 10 à 1000 (USEPA, 1980, 1990).

En utilisant les données de base décrites au tableau 8, pour l'établissement
des limites maximales acceptables des algues dans l'eau brute, il est possible
de calculer I'ingestion journalière acceptable (IDA) et la concenfration
maximale acceptable d'algues (CMA) en mg d'algues par litre d'eau et en
nombre de cellules ou de filaments par millilitre.

Potn les algues M. aeruginosa, M. incerta et O. amphibia du Guaraptranga,
seules les données de poids sec ont pu être déterminées ; la CMA sera donc
exprimée uniquement en mglL.

De I'ensemble des espèces isolées du réservoir Guaraptranga, décrites dans
le.tableau 8, la CMA la plus restrictive concerne la souche M. aeruginosa
(8*" camp), avec une valeur de I,75 mg d'algues (poids sec) par litre d'eau.
Ponr les autres souches les CMA varient de 8,75 à 17,5 mglL.

Les souches toxiques de référence C. raciborskii et M. aeruginosa(NPJB),
isolées dans d'aufres milieu:< aquatiques de I'Etat de Sâo Paulo, ont des
CMA plus restrictives, de 0,175 mglL et 0,875 mglL, respectivement.

Le nombre de cellules ou filaments maximum admissible correspondant au
poids sec pour l'ensemble des algues est présenté dans le tableau 8.

L'établissement de concenfiations maximales acceptables d'algues est une
opération critiquable et complexe parce que beaucoup de données manquent
snr les toxines des algues étudiées. La connaissance des effets
écotoxicologiques des toxines à court et à long terme permet d'établir les
CMA avec plus de précision, en diminuant ou même en éliminant la valeur
du facteur d'incertitude (facteur de sécurité). Il faut rappeler encore, que la
toxicité des espèces varie selon le génotype de chaque souche, par
conséquent le nombre de cellules ne peut à lui seul refléter la réalité. Si la
toxicité des souches du réservoir Guarapiranga se maintient à des niveau<
constants, les CMA peuvent ête utiles en première approche pour les
mesures de contrôle d'algues. Cependant, des études complémentaires sont
nécessaires ; le développement de standard de qualité implique des études
expérimentales en vue de mieu< connâîte les espèces responsables de la



Tab. 9 - Toxcité aiguë (24h),sur Daphnia simlrs, des cyanophycées
isofées: (1) cellules entières: (21cellules lysées.

* Espèces isolées avant ce travail
* Chlorophycée de référence
* Espèce toxique de référence

Espèces Traitement % d'immobilité

P. galeata (2ème camp.)

P. galeata (3ème camp.)

1
2

Non toxique
Non toXque

1
2

Non toxique
Non toxique

Phormidiltm sp (4ème camp.l 1 Non toxique
M. aeruginosa (Sème camp.) 1

2
Non toxique
Non toxique

Q. limnetica (6ème camp.) 1 Non toxique
M. incerta (7ème camp.) 1

2
Non toxique
Non tofque

O. redekei (7ème camp.) 1
2

95%
lOOo/o

M. aeruginosa (8ème camp.) 1
2

Non toxique
Non toxique

O. amphibra (Eème camp.) 1
2

Non toxique
Non toxique

M. aeruginosa * 1
2

Non toxique
Non tofque

O. quadripunctulata* 1
2

1Oo/o
2Oo/o

M. aeruginosa (NPJB) 1
2

Non toxique
Non toxique

Sele n astru m ca pricorn utu m* 1
2

Non toxique
Non toxique

C. nciborskii* 1
2

lOOo/o
lOOo/o
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production des toxrnes dans I'environnement et les mécanismes de leur
appantion, les ruveaux d'exposition humaine, les effets sur les mammiferes
et sur les écosystèmes, les méthodes analytiques de détectioq les
transformations chimiques des toxines dans I'eaq les calculs de risque sur la
population et les techniques de potabilisation.

En ce qui concerne les concentrations maximales acceptables de
cyanophycées, rien n'a étê trouvé dans la littérature. CARMICHAEL
(communication personnelle, 1994) nous a informé d'une proposition de
critère en Australie de 5000 cellulesil dans l'eau brute, toutefois celle-ci
n'a pas dépassé le stade de la proposition. Dans ce domaine il reste
beaucoup à faire et de nombreuses unvestigations sont encore nécessaires.

4.II.3. Toxicité des cultures de cyanophycées sur Daphnia

Toxicité des cellules etfilaments

Les cellules algales entières, mais aussi les cellules lysées par sonicatiorL
ont été évaluées quant à leur toxicité aiguë sur D. similis. Les essais sur
cellules entières et cellules lysées ont été réalisés simultanément à partir
d'une même culture. Toutes les espèces isolées du Guarapiranga et d'autres
espèces toxiques ont été testées. Les cultures algales en phase de croissance
exponentielle, contenant de 1 à 18 millions de cellules ou filaments/ml, ont
été testées à différentes dilutions.
O. redekei est responsable d'effets de toxicité importants sur Daphnia: une
concentration algale de 1 million de filaments/ml entraîne I'immobilisation
de 90% des organismes en 24 h d'exposition ; alors que l'espèce O.
quadripunctulata a entraîné l0 à20% d'immobilisation des microcrustacés
(Tab. 9). L'immobilisation précède la mortalité.

Les souches de C. raciboskii (ner:rotoxique), M. aeraginosa NPJB
(hepatotoxique) et S. capricornutum (chlorophycée non toxique) servaient
de souches de référence dans cette étude. C. raciboskii à la concenfration de
2300 filaments/nrl a enfiâîné des effets toxiques à court terme sw 100% des
daphnies.

On peut constater que les cellules lysées ont une toxicité du même ordre de
grandeur et à peine plus élevée, que celle des algues entières.
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Les nvertébrés aquatiques et les poissons n'ont pas la même sensibilité aux
cyanotoxtnes que les mammrfères (CARMICHAEL, 1992). JLINGMANN er
al. (1991) n'ont pas détecté de toxicité aiguë des trois souches de
Microcysf,s sur D. pulicaria. Cependant, ces algues ont causé une inhibition
du taux de filtration de la noumture par ces organismes, avec des
conséquences à long terme sur les populations.

De la même façon, STANGENBERG (1967) et NIZAN et al. (1986) ont
montré lors d'expériences en laboratoire que les cellules de M. aeruginosa
étaient dépourvues de toxicité sw D. longispina et D. magna alors qu'elles
étaient toxiques str souris.

La swvie, la croissance et la reproduction de D. pulicaria et D. thorata sont
réduites par O. agardhit. Malgré un taux de mortalité, les strrvivants se
reproduisent normalement en présence de cyanophycées. Les causes de la
diminution de taux de filtration de nourriture ne sont pas bien élucidées. Il
est possible que les filaments nterfèrent dans le processus d'alimentation et
aient des effets physiques indirects sur les organismes (INFANTE &
ABELLA, 1985).

GLNVICZ & LAMPERT (1990), en travaillant avec une souche de C.
raciborskii n'ont pas observé de mortalité sur les trois espèces de Daphnia,
mais ont constaté une diminuition de taux de filtration. Ils ont conclu que
l'inhibition serait due à l'action des filaments. ZAGATTO et al. (1994) ont
démontré que la souche neurotoxique de C. raciborskii, soniquée ou non
(filaments lysés ou entiers) était extrêmement toxique sur Daphnia similis,
ce qui témoigne du rôle des toxines sur les microcrustacés.

De nombreux auteurs n'ont pas détecté de toxicité aiguë des cyanophycées
sur les organismes zooplanctoniques : ceci peut s'expliquer par une
adaptation physiologique et comportementale des microcrustacés avec les
algues toxiques ainsi que I'ont rapporté DeMOTT et al. (1991). Dans ce
travail, la souche O. redekei provoque une toxicité aiguë sw Daphnia,
tandis que O. quadripunctulata a entraîné uniquement des indices de
toxicité.
KIVIRANTA et al. (1993) ont monfié que quelques hépato et neurotoxines
sont toxiques sur des larves de moustique Aedes aegtpti. Ils ont avancé
I'hypothèse que les toxines des algues présentes dans les cyanophycées font
partie des mécanismes de défense des algues confre les prédaterus
zooplanctoniques.
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Les essais sur Daphnia et sur la souris ont été réalisés avec les mêmes
souches d'algues et la plupart des essais ont été effectués simultanément.
Les résultats obtenu montrent que la sensibilité des daphnies est différente
de celle des sowis. Seule la souche de référence (C. raciborskii) a révélé
une toxicité à la fois sur la Daphnia et sur la souris. La souche O. redekei
n'a pas été toxique stn la souris, alors qu'elle l'a été sw Daphnia similis.

Les blooms d'algues toxiques dans les réservoirs peuvent avoir une
signification écologique importante pour I'environnement, puisque les
populations des espèces sensibles à l'action des toxines peuvent être
réduites et même éliminées de la chaîne trophique.

Toxicité des surnageants des cultures algales

Le milieu de culture ayant
similis. Les algues ont été
cultivées en laboratoire.
Les résultats des essais sur
toxicité aiguë.

contenu les cyanophycées a été testé sur D.
séparées par centrifugation des suspensions

ces surnageants d'algues n'ont pas révélé de

Ces résultats montrent que pendant la phase de croissance des algues en
laboratoire, il n'y a pas eu production de substances extracellulaires pouvant
présenter une toxicité aiguë sw Daphnia.Il en est de même pour le milieu
de culture de O. redekei et O. quadripunctulata dont les filaments eux-
mêmes étaient au contraire toxiques sur Daphnia.



Tab. 10 - Toxicité aiguë et chronique du sulfate de cuivre sur les organismes
aquatiques, dans différents types d'eaux (mg/L)

NOEC = Concentration sans effet toxique observé

Organismes

EAUX

reconstituée Pedro Beicht Guarapiranga

B. rerio (CL50; 96h)

P. reticulafa (CLSO; 96h)

C. notomelas (CL50; 96h)

D. similis(CEsO; a8h)

o,11

0,1

0,1

.diolt :'::::'.i'r.:.'.::

0,51

0,69

1,34

::iii :i:;:::::0i;î: ::lii;j;illiill:::

0,39

'qi.12:.................,'.,...,.......

B. rerio (NOEC 7 Jours)

C. dubia (NOEC 7 Jours)

0,05

lôiCIâ5...:.:.:...:.:.::..

0,25

.:,..,,:,:,,oios:,:,.:,,.l,:.:...:
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4.Ttr. TOXICITE DU SULFATE DE CUIVRE ET DU PEROXYDE
D'HYDROGENE SUR tES ORGANISMES AQUATIQUES.

4.ftl.1. Toxicité du sulfate de cuivre sur microcrustacés et poissons

La toxrcité du sulfate de cuiwe a été évaluée et comparée en eau
reconstituée et naturelle. Les eaux du Guarapiranga et du Pedro Beicht ayant
servi à ces essais ont été prélevées en juin 94 à la station 2. Aucun
déversement de cuiwe n'était effectué à cette époque sur ce site et nous
avons vérifié I'absence de contamination par le cuiwe des échantillons d'eau
prélevés.
Dans I'eau reconstituée, le sulfate de cuiwe a présenté pratiquement la
même toxicité aiguë sur les trois espèces de poissons testés (CLso ; 96h.
0,11 ; 0,10 et 0,10 mgil) ;par contre les valeurs de CLss dans I'eau
naturelle étaient plus variables (Tab.10). Dans les eau< naturelles de Pedro
Beicht et du Guarapiranga, la toxicité du cuiwe est moindre que dans I'eau
reconstituée, et ceci pour tous les essais effectués. La toxicité est derx à dix
fois plus faible selon la qualité des eatx naturelles.

Les microcrustacés D. similis et C. dubia sont apparus plus sensibles au
sulfate de cuiwe que les trois espèces de poisson. La CEso-48h sur D.
similis est de 0,01 mg/L, soit une valeur 10 fois plus faible que chez le
poisson. La différence est moins marquée à moyen terme comme en
témoignent les valeurs de NOEC- 7 j de 0,025 et 0,05 mglL chez C. dubia,
contre 0,05 et 0,25 mglL chez B rerio, obtenues respectivement en milieu
eau reconstituée et eau naturelle de Pedro Beicht.

La plus faible toxicité du cuiwe dans I'eau naturelle peut s'expliquer par les
caractéristiques du milieu hydrique, le pH, la dureté, la présence d'acides
humiques. Dans le cas présent, la dtreté n'explique pas cette différence,
puisqu'elle est plus faible dans I'eau du Guarapiranga (23-27 mglI-) que
dans I'eau reconstituée (40-48 mgL) et celle de Pedro Beicht (40-48 mgL)
D'autres constituants hydriques sont responsables de cette diminution de
toxicité de I'eau du réservoir ; I'influence d'une complexation du métal par
les acides humiques est une hypothèse à énrdier.
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La dureté de l'eau est un facteur très important pour ta biodisponibilité des

métaux qui conditionne leur toxicité. DAMATO et al' (1989) avaient obtenu

des valeurs de CLso -g6h de 0,08 m/L de sulfate de cuiwe potrr le poisson

P. reticulata eneau douce de dgreté de 10 à 12 mglL de CaCO:' Pour des

eaux de dureté 20 mglL,la Cl.so-96h serait de 0,18 mgll de cuiwe d'après

PICKERING & TDNDERSON (1966). Le même auteur a trouvé une

toxicité vingt fois plus faible dans une eau de dtrreté à 360 mglL'

WINNER g FARREI0976), PHIPPS et al. (1984), en utilisant de l'eau

reconstituée, ont obtenu des valeurs de CEss-48 et 72 h de cuiwe sur

Daphnia, de 0,026 à 0,0086 mgL, qui sont des données proches de celles

obtenues dans notre travail. Ils montrent aussi que différentes espèces de

Daphniatestées ont la même sensibilité au cuiwe.

WINNER (1935) souligne que les acides humiques présents dans les

écosystèmes aquatiquei réduisent significativement la toxicité des métaux'

du fait de phènomènes de complexatiotl d'adsorption et de réactions

d'échanges iôniques avec la matière organique. Il en résulte des interactions
diminuant la bioâisponibilité des éléments minéraux initialement sous forme
ionique soluble et par conséquent une diminution de la toxicité (TOLEDO
s d.).

Les standards de qualité des eaux sont généralement obtenus par des tests
écotoxicologiques, qul utilisent des conditions expérimentales définies.
L'utilisation d'une eau reconstituée conrme milieu standard est la règle'
Cependant, I'extrapolation de ces données à I'environnement, n'est pas
directe et nécessite de prendre en compte la composition du milieu naturel.
Autrement le risque de sous-estimer ou surestimer la toxicité est constant.

Si on considère la NOEC obtenue en milieu naturel pour l'espèce la plus
sensible (pour Ceriodnphnia dubia 0,05 mglL de sulfate de cuiwe'
équivalent à 0,012 mglL de cuiwe), il apparaît qu'elle est inférieure au
standard de qualité des eaux qui est de 0,02 mglL de cuiwe selon la
tégislation en cours (BRASIL, 1986). Cela signifie que cette valeur standard
est inadéquate pour la préservation de la vie aquatique. Il serait plus
judicieux d'établir cette nonne à partir de la valetr de NOEC obtenue en
eau naturelle, voire en eau reconstituée. Si l'on prend en compte la valeur
obtenue sw D.similis, enutilisant l'eau reconstituée (0,0025191L en cuiwe),
le standard serait plus faible.



Tab.11 - Toxicité aiguë et chronique du peroryde d'hydrogène sur les
organismes aquatiques, dans différents types d'eaux (mg/L)

NOEC = Concentration sans effet toxique observé

Organismes
Eaux

reconstituée Pedro Beicht Guarapiranga

B. rerio (CL50;96h)

P. reticulafa (CL50;96h)

C. notomelas (CL50;96h)

D .similis (GE50; a8h)

6,65

4,32

5,3

.A;i.i..,,...i

5,74

11,34

2,78

::::::::]::.:.::.:::::::::.0rii:8li:lii.::..:::::::.:::ii.

B. rerio (NOEC 7 Jours)

C. dubia (NOEC 7 Jours)

5

:0;il:::::

5

a,:,:,:,:,1:,:,,,,,,,:,,,1:;,:fl/lli'.1,1,:,:,:,1,a,:':,1:ô: t$ . i  : i : . : : : . : : : : : : :
,! 'rryt: . ::,
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4.m.2. Toxicité du peroxyde d'hydrogène sur microcrustacés et

poissons

La toxicité du peroxyde d'hydrogène est semblable pour les trois espèces de

poissons testés dans I'eau reconstituée (Clso-96h 6'65 ;4,42 et 5,3 mglL)

(Tab.11).

Ponr B. rerio, les valeurs de CL50-96h du peroxyde d'hydrogène sont
pratiquement égales dans les trois types d'eaux testées. La toxicité de HzOz

n'est pas plus faible en milieu naturel qu'en eau reconstituée, contrairement
au cuiwe.

Daphnia et Ceriodnphnia sont plus sensibles que les poissons avec le
peroxyde d'hydrogène aussi bien pour les essais à cotrt qui à long terme

En comparant les toxicités aiguë et chronique pour un même groupe
d'organismes testés en condition semi-statique, on constate que les valeurs
sont très proches. Ceci signifierait que le peroxyde d'hydrogène est ure
substance qui aurait des effets toxiques rapides qui s'amplifieraient très peu
avec la durée d'exposition.

MARTIN et al. (1993) mentionnent que le peroxyde d'hydrogène, aux
concentrations de 12,20 et 30 mglL a une action rapide stn les bivalves du
milieu dulçaquicole Dreissena polymorpha. Les effets sont moindres sur les
autres organismes aquatiques. Cependant, KELLY et al. (1992) ont mis en
évidence une augmentation de I'hépatocarcinogénicité chez les truites
alimentées avec une nourriture contaminée au peroxyde d'hydrogène à 3000
mglKg.

Les données de la littérature sur le peroxyde d'hydrogène pour les
organismes aquatiques sont peu nombreuses. Les données existantes sont
diffrcilement comparables, compte tenu des différences de concentration des
formulations utilisées et des différences méthodologiques entre les essais.

Les Cl,so-96h de HzOz présentées par la SOLVAY/INTEROX (1990192)
sont de 37 mglL pour les poissons : ces valeurs témoignent d'trne toxicité
près de 8 fois plus faible que celle obtenue dans ce fiavail. Pour Daphnia,la
CLst24h donnée par cette société est de 7,7 mglL ce qui témoigne aussi
d'une toxicité nettement moindre (un facteur trente) par rapport à nos
résultats (cE50-48h 0,1 à 0,2 mgL).



Tab. 12 - Toxicité du peroryde d'hydrogène et du sulfate de cuivre sur les
algues

Espèces

CE(l)50; 96h, mg/L

Peroryde d'hydrogène Sulfate de cuivre

Cyanophycées

M. aeruginosa (NPJB)

O. quadripunctulata

P. galeata (2ème camp.)

Ghlorophycées

Scenedes m u s s u bs picatu s

0,59

0,69

0,73

3,17

0,51

2,34

3,30

0,28
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4.ff[.3. Toxicité du sulfate de cuivre et du peroxyde d'hydrogène sur

algues

Le peroxyde d'hydrogène présente pratiquement le même degré de toxicité

,*i6 trôis cyanophycées étudiées, avec des CEso-96 h de l'ordre de 0,6 à

0,7 m{L (Tab. tZj.lrt. aeruginosa avec une CE5s de 0,5 mglL apparaît plus

sensible au suliate de cuiwe que les algues filamenteuses O'
quadripunctulata et P. galeata dontles CEso sont supérieures à2 mglL.

Les cyanophycées testées sont apparues dans l'ensemble moins sensibles
qu. ,S. subspicatu^s au cuiwe et inversement plus sensibles au peroxyde
d'hydrogène. Ces résultats ne confîrment pas les conclusions de
McKNIGHT & MOREL (1980), selon lesquelles les algues bleues, surtout
les filamenteuses, seraient plus sensibles au cuiwe que les chlorophycées.

Les travaux de SOLVAY/INTEROX (L990/92) confirment ces résultats
selon lesquels la toxicité du peroryde d'hydrogène serait plus importante
pour les cyanophycées et donnent les valeurs de Clso-24h suivantes:

Anabaena
Anabaena variabilis
Chlorella emersoni
S c ene de s mus quadri c au dn

1,8 ppm
5,5 ppm
15 ppm
37 ppm

Le peroxyde d'hydrogène est considérê par I'INTEROX comme un agent
inhibiteur du processus de photosynthèse et donc un algicide.

Parallèlement qu^x essais sur microcrustacés, poissons et microalgues, il
serait nécessaire d'étudier les ffits écotoxicologiques de ces deux
algicides sur les organismes non cibles. Ces informations seraient utiles
pour minimiser l'impact de ces substances sur les écosystèmes aquatiques
lors de leur utilisation pour l'élimination des microalgues dnns le réserttoir
Guarapiranga.
(Jne mise au point des méthodes analytiques de détection et de monitoring
de la qualité des eaux serait préalablement nécessaire.



Tab. 13 - Toxicité aiguë sur la souris, des algues cultivées en milieu
ASM-1 et en milieu ASM-1 additionné de sulfate de cuivre :

0,25 mg/L en CuSO4.5H2O pour les souches de M. aeruginosa
1,18 mg/L en CuSO4.5H2O pour P. galeata et O. quadripunctulata

Tab. 14 - Toxicité aiguë sur la souris, des algues cultivées en milieu
ASM-1 et en milieu ASM-1 additionnêO,25 mg peroxyde d'hydrogène/L

Espèces

DL50; 24h, mglKg; sur souris

en milieu ASMI en milieu ASMI + Cuivre

P. galeata (2ème camp.)

M. aeruginosa (Sème camp.)

M. aeruginosa (NPJB)

O. quadripunctulata

NT-

NT

42

742

NT-

NT

32

707

*NT = Non toxique

Espèces

DL50; 24h, mglKg; sur souris

en milieu ASMI en milieu ASMI + pero4yde

P. galeata (2ème camp.)

M. aeruginosa (5ème camp.)

M. aeruginosa (NPJB)

NT-

NT

42

NT-

NT

35

*NT = Non toxique
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4.III.4.Influence du cuivre et du peroxyde d'hydrogène sur la toxicité
des cyanophycées

Les effets du cuiwe ou d'HzOz sur [a toxrnogénèse des cyanophycées ont été
étudiés en exposant ces algues à des concentrations équivalantes attx valeurs
de NOEC évaluées lors des essais précédents. Les concentrations de cuiwe
utilisées sont de 0,06 mglL pow Microcystis et 0,33 mglL pour les algues
filamenteuses P. galeata et O. quadripunctulata (correspondantes à 0,25 et
1,18 mgll de sulfate de cuiwe respectivement).
L'exposition à HzOz est effectuée à0,25 mglL pour toutes les espèces.

Les algues ont été exposées pendant L5 àz}jours, le temps nécessaire pour
obtemr une quantité d'algues sufftsante pour les essais souris. La
préparation des extraits d'algues a été faite selon le protocole décrit dans le
matériel et méthodes (Fig. 4., parag.3.I.4.3).

Les résultats des essais sur souris montrent que les souches
Ps eudn anab aena gal e ata (2'^' campagne) et Mi c rocys tis ae raginosd (5*"
campagne), qur étaient sans effet sur la souris, restent dépourvues de toxicité
aiguë lorsqu'elles Sont cultivées en présence de cuiwe (Tab. 13). Les
souches de référence de M. aentginosa NPJB et Oscillatoria
quadripunctulata qui étaient toxiques, ont présenté ture toxicité analogue
avec ou sans cuiwe. Les valeurs de Dlso-24h qui étaient de 42 mg d'algue
M. aentginosa NPJB (poids sec)Æ(g souris (poids corporel) et de 742 mglkg
(O. quadripunctulata) en I'absence de cuiwe, sont de 32 et 707 mgÆQ
respectivement en présence du métal.
Les résultats sont identiques avec HzOz : aucune modification significative
de la toxicité sur souris n'a étê enregisfrée lorsque les cyanophycées sont
cultivées en présence de faibles concenhations d'algicides (Tab.13).

il existe peu de travau< sur l'influence des agents chimiques sur la
production des toxines algales. UTKILEN & GJOLME (1992) ont étudié
I'effet du fer su la production de toxines de M. aeruginosa. et montré
qu'une augmentation de la production de toxines pouvait résulter de
I'augmentation de la teneur en fer de I'eau et de I'intensité lumineuse.

LUKAC & AEGERTER (1993) ont étudié I'influence des métau lourds sur
la production de toxines d'une souche toxique de M. aeruginosa. Ces
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auteurs ont montré que de tous les métaux testés incluant le cuiwe, seul le
zinc s'est révélé être nécessaire à la croissance algale et à la production de
microcystine. Nous n'avons pas trouvé de favaux dans la littératwe sw
l'influence du peroxyde d'hydrogène sur la production des toxines algales.

Les mécanismes biochimique et génétique de la production des toxines
algales ne sont pas bien connus. Les effets des polluants d'origine
antropogénique, comme les métaux et d'auftes composés organiques sur ces
mécanismes ont été très peu étudiés.

La températwe supérietre à20"C,1e pH de 6 à 9, le taux de N : P de 10-6:1,
ta faibte turbulence de l'eau, l'environnement stratifié, le temps de rétention
de I'eau et les macro et microéléments sont des facteurs qui contribuent pour
la forrration de blooms des cyanophycées (CARMICHAEL, 1992). Les
facteurs environnementaux cornme la lumière, la température, le pH et les
nutriments paraissent affecter la production de toxines dans les
expérimentations en laboratoire (WATANABE &. OISHI, 1985), cependant,
LUKAC &, AEGERTER (1993) mentionnent que la production de
cyanotoxines n'est pas associée simplement à rrr seul facteur, mais à ur
ensemble de conditions environnementales, encore mal connues.

4.ffr.5. Toxicité du mélange de sulfate de cuivre et de peroxyde
d'hydrogène sur Daphnia similis.

Dans le cas de I'application séquentielle des algicides, sulfate de cuiwe et
peroxyde d'hydrogène, dans le réservoir Guarapkanga, il est important de
connaîfie letr comportement dans I'environnement et leurs effets
d'interaction sur les organismes non cibles.

Les effets combinés des substances en mélange peuvent êffe au plan
toxicologique simplement additifs, mais aussi synergtques (plus qu'additifs)
ou antagonistes (moins qu' additifs).

Plusieurs modèles ont été proposés pour l'évaluation de la toxicité des
substances chimiques en mélange. Ils diffèrent par les méthodes
expérimentales et en particulier par les modes d'expression des résultats
(SPRAGUE, 1970 ; MARKING, 1977 ; FAO, 1980 ; ALABASTER 1981 ;
IIERMENS et al. 1985). Une synthèse bibliographique de ces méthodes a
été faite par RAND & PETROCELLI (1985).
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Les effets combinés du cuiwe et de HzOzont été évalués srn D' similis selon

la méthode décrite en 3.II.4. Les CEso des produits individuels ont été

mesurées dans un premier temps. Nous avons ensuite préparé

successivement:
(i) des solutions des deux toxiques à des concentrations équivalents à

leur CEsorespective (soit Ai et Bi)
(ii) r:ne série de mélanges comportant différentes proportions de ces

degx solutions, ainsi qu'il est indiqué en annexe D (l :l ; l:2 ; 1.3 ;
1.4;2:1 ;  3 :1 et  4:1) .
(iii) puis des dilutions à l'aide du milieu d'essai daphnie de chacun

des mélanges Précédents.
Ces dilutions-seront testées pow letrr toxicité sr.r daphnies et les

résultats traités afrn de déterminer le niveau de dilution entrt'mant
50% d'immobilisation des microcrustacés. Les concentrations de

cuiwe et d'H2O2 correspondantes seront calctrlées (soit Am et Bm).

Les valeurs de cuiwe et de LtzOz correspondantes aux CEso des solutions
individuelles ou en mélange sont présentées dans le tableau 15.
Trois séries d'essais ont été réalisées, deux en utilisant I'eau du

Guarapiranga et une en eau reconstituée, afin de détenniner si les effets
éventuels d'interaction pouvaient être influencés par I'eau du milieu.

Les valeurs de CEso-48h obtenues dans les trois séries d'essais sont
rapportées dans le tableau 15.
Lès valeurs de S (somme des actions toxiques) calculées ainsi qu'il est
indiqué en 3.II.4. sont dans tous les cas supérieures à 1, quelles que soient
les proportions de sulfate de cuiwe et de peroxryde d'hydrogène en mélange.
Les fiois séries d'essais concluent donc à un effet moins qu'additif.

L'indice d'additivité calculé sur I'ensemble des données, toutes eatx
confondues, est de - 0,78, ce qui signifie que la toxicité du mélange, Pff
rapport aru< valeurs de CEss des substances testées individuellement, est
environ 0,5 fois moindre.

La toxicité dil mélange sulfate de cuivre et peroxyde d'hydrogène étant
moins qu'additive, des effets de toxicité aiguë supérieurs à ceux attendus
wec lis deux substances utilisées individaellement, semblent donc exclus
sur D. similis.
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Fig. 13 - Essais d'accumulation du cuivre par les algues. Les teneurs de
cuivre, en mg/L, dans le milieu témoin (ASMI), et le milieu contarniné par
ajout de cuivre sont répresentées parallèment aux concentrations du metal
bioaccumulé par les algues, exprimées en pglgd'algues sèches
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4.fV. ACCUMUI,ATION DU CUTYRE

4.fV.1. Par les algues lors d'essais en laboratoire

Des essais d'accumulation du cuiwe par les algues ont été réalisés sur les
souches .

O s cill ato ri a quadripunc tul at a
P s eu do anab aena gal e ata (2u'" camp. )
Microcystis aeruginosa NPJB (toxique)
Microcystis aeruginosa (5^' camp.)

Les concenfrations de cuiwe utilisées sont de 0,06 mglL pow Microcystis et
0,33 mglL pour les algues filamenteuses P. galeata et O. quadripunctulata
(équivalentes à 0,25 et 1,18 mdL de sulfate de cuiwe respectivement).

Les résultats des essais d'accumulation du cuiwe par les quafre souches de
cyanophycées après 15 à 20 jours d'exposition sont représentés dans la
figrre 13.

Les teneurs en cuiwe dans les milieux témoins et contaminés sont figurées
parallèlement au< concenffations de cuiwe bioaccumulé.

Les résultats monfient une accumulation du cuiwe par les algues. Les
espèces O. quadripunctulata et M. aentginosa NPJB sont celles qui
accumulent le plus le cuiwe, avec un facteur de bioconcentratiorg
respectivemenf voisin de 8.000 et 10.000.
Le facteur est plus faible pour les deux aufres souches. Il n'excède pas 700.
Il serait intéressant de poursuiwe ces investigations afin d'expliquer ce
résultat. L'hypothèse que l'exposition au cuiwe modifierait la paroi des
algues ou certains constituants biochimiques impliqués dans les phénomènes
de bioaccurrulation et diminuerait letrs capacités d'accumulation, est à
vérifier. Mais un problème d'ordre analytique n'est pas exclu.
Les quantités totales de cuiwe accumulé par les algues dans les milierx de
culture témoins ASM-I, où le cuiwe est utilisé ssmm€ microélément à la
concenffation de 0.0006 mglL, sont faibles par rapport à celles accumulées
par les algues en milieu contaminé.

Une étude réalisée par JENSEN et al. (1982) montre que, outre les parois
algales, les constituants intracellulùes ont aussi la capacité de séquester
des quantités significatives de métaux. Les fiois constituants les plus
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effrcaces de ce point de vue sont : (l)les polyphosphates qui {Ixent les

cations par surte àe leurs charges de surface négatives ; (2) les lipides, même

s'ils ne possèdent pas les capacités de fixation les plus importantes ; (3) et

les protèines qut iont tes constituants cellulaires les plus chélateurs des

métaux.

JARDIM & PEARSON (1984) ont démontré que les algues cyanophycées,
en présence de cuiwe, ont la capacité de libérer des substances
extràceilulaires capables de détoxifier et complexer les métau:'1, et de réduire
les taux de cuiwe biodisponible dans I'eau. .

Les algues ont des capacités de fixation importantes vis à vis des cations
divalents, qui seront mises à profit pour leur élimination de l'eau dans les
procédés d'épuration tertiaire. Cette absorption des cations, le cuiwe par
exemple, peut présenter des avantages pour la croissance algale à doses
faibles ; à doses plus élevées, des effets de toxicité peuvent en résulter, non
seulement pour les algues elles-mêmes, mais aussi indirectement pour les
autres espèces, les consommateurs de phytoplancton en particulier
(oswALD, 1989).

4.N.2. Accumulation du cuivre par le phytoplancton et le zooplancton

L'accumulation de cuiwe par le phytoplancton et le zooplancton du
réservoir Guarapiranga, au cours des trois campagnes d'échantillonnage, est
représentée dans les figures 14 et 15. Les concenfiations de cuirne mestrées
dans I'eau prélevée simultanément sont rappelées en bas de ces detx figures
à titre de comparaison. Ces concentrations avaient été présentées
antérieurement (rappel de la figure l0).

La teneur en cuiwe dans le phytoplancton a été trois à sept fois supérieure à
celle du zooplancton, ce qui souligne une rétention du métal plus élevée par
les algues. Les teneurs maximales trouvées dans le phytoplancton sont de
I'ordre de 6,6 mglg (en matière sèche) à la station 3 en féwier 94.
Simultanément, les teneurs mesurées dans le zooplancton voisinent les 1
mglg @oids sec). Ces teneurs importantes s'expliquent par des
concentrations élevées du ciwe dans l'eau.

En ce qui concerne I'accumulation du cuiwe dans ces derx gfoupes
d'organismes, aux différentes stations d'échantillonnage, il apparaît que
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I'accumulation est croissante de la station 1 à ta station 3 ; le phénomène

étant plus marqué à la station 3 où te sulfate de cuiwe est déversé plus

fréquemment et en plus grande quantité. L'accumulation est moindre en

periïde hivernale pendanf laquelè l'algicide est appliqué à moins grande

échelle, comme le montrent les teneurs relativement basses mestrrées en juin

(Figs.13 et 14).

L'accumulation de métaux résulte de processus de biosorption, incluant
I'adsorption Sgr les surfaces externes, l'absorption au fravers des
membranes cellulaires, pal voie alimentaire et par filtration de l'eau.
On parle de bioconcentration lorsque le processus d'accumulation
s'effectue à partir de I'eau. Le terme de bioaccamulation est utilisé lorsque
la voie alimentaire est impliquée.
Le terme "effet d'accumulation par la chaîne alimentaire" est utilisé
lorsqu'il y a transfert du métal apporté par I'alimentation, sans augrnentation
des concentrations dans les tissus du consommateur (prédateur)
(GERFIARDT, 1993). S'it y a augmentation des concentrations dans les
organismes situés au niveau trophique supérieur (prédatetn), on parle de
biomagnification.

En considérmt les teneurs de cuiwe dans I'eau (Fig. l0) et I'accumulation
moyenne par. les organismes, on obtient des facteurs moyens de
bioconcentration de 40.000 pour le phytoplancton.
Pour le zooplancton, qui se nourrit surtout de phytoplancton, nous n'avons
pas mis en évidence de biomagnification même si la concentration de cuiwe
relevée dans certains cas peut être élevée : la concenfiation la plus élevée est
celle de 1,27 mglg, notée en awil à la station 3.

Selon (GERHARDT, 1993) le cuiwe ne se biomagnifierait pas dans la
chaîne alimentaire aquatique, l'accumulation dans les animaux allant
décroissant quand le niveau Fophique des organismes augmente ; ceci est en
accord avec nos résultats.

Plusieurs espèces d'invertébrés échantillonnés dans des sites contaminés de
la rivière Arkansas aux USA ont présenté des teneurs en cuiwe de l0 à 150
ngKg(KIFFNEY & CLEMENTS, 1993), valeurs bien inférieures à celles
fiouvées dans le phyto et zooplancton à la station 3. Ces auteurs concluent
que les résultats de bioconcentration de métarx sur les organismes peuvent
servir de bioinùcateurs de la qualité des eaux de l'écosystème, ainsi qu'il en
ressort également des conclusions de nofre travail.



Tab.16 -Accumulation du cuivre (pg/g) dans les muscles et les viscères des
poissons échantillonnés dans le réservoir Guarapiranga aux stations 1 et 3

Espèces
Station I

Campagnes d'échantillonnage
Mars/94 Juin/94

muscles vrsceres muscles viscères

Oreochromis niloticus

Le pori n u s octofa sciatu s

Cyphocharax modestus

Astyanax fasciatus

Tilapia rendalli

Hoplias malabaricus

0,46

o,2E

0,5

0,43

3,55

102

70,5

o,21

0,23

3,66

0,31

1,49

1,11

Espèces

Station 3
Campaones d'échantillonnaqe
Mars/94 Juin/94

muscles vrsceres muscles vtsceres

Oreochromis niloticus

Astyanax fasciatus

Salminus hilarii

G e o p h a g us ôrasi/ênsr.s

Le po ri n u s octofa sc iat u s

Cyphocharax modestus

1,01

1,36

0,5

7,25
Eai at
?Z,it

o,41

0,32

o,23

0,22

98,5

1,08

0,44
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Le phyto et le zooplancton ainsi que le cuiwe présent dans ces orgarusmes et

dans I'eau seront èti*iner lors du traitement pour la potabilisation des eaux.

L'épgration sera donc réalisée par traitements de coagulation, de filtration
qui ietiendra les particules en suspension et enfur par une chloration'

4.IV.3 Accumulation du cuivre par les poissons

Les résultats des analyses du cuiwe total des poissons échantillonnés dans
les stations 1 et 3, au cours de deux campagnes, mars et juin 94, sont
présentés dans le tableau 16.

Les données obtenues montrent que, d'une manière générale, les viscères
accumulent plus le cuiwe que les muscles. Potr I'espèce de tllapia O.
niloticus et T. rendal/i, I'accumulation dans les viscères peut être 200 fois
plus importante que dans les muscles.
Les poissons prélevés au niveau de la station 3 n'ont pas présenté de
contamination significativement supérieure à ceux de la station 1, ni dans les
muscles ni dans les viscères.

Les valeurs de cuiwe trouvées dans les muscles des poissons se situent entre
0,02 à 3,7 pglg (valeur moyenne de 0,9 VÙg), alors que dans les viscères,
elles varient entre 0,3 et 102 p,!g, avec une valeur moyenne de 34 Pglg.
Ces valeurs de cuiwe dans les viscères résultent waisemblablement de
l'ingestion de matières d'origine organique sédimentaire ou alimentaire
(phytoplancton et zooplancton) contaminées par le cuiwe.

La norme concernant le cuiwe d'origine alimentaire est fixée à 30 mùkg
d'après l'Arrêté 55871 de 2610311965 @RASIL, 1965). En tenant compte
des teneurs en cuiwe de la chair des poissons (poissons éviscérés), il
apparaît que les teneurs trouvées dans les différentes espèces piscicoles du
réservoir Guarapirang4 sont conformes à la norme alimentaire en ce qui
conceme l' alimentation humaine.

Dans un travail sur l'évaluation de la contamination du poisson dans le
bassin de la rivière Cubatâo, réalisé par la CETESB (1990-b) la tenetr en
cuiwe des viscères était également plus élevée celle des muscles, avec des
valeurs de 0,7 à 169 pdg dans des viscères, contre 0,02 à 0,98 pglg dans de
muscles.



SLOTERDIJK (1980) a trouvé des valeurs de 0,5 à 3,0 Vdg en cuiwe dans

les poissons du Saint Laurent au Canada, avec une moyenne de 0,7p9lg , ces

valeurs sont proches de celles trouvées dans ce travail. L'auteur mentionne
que ces concentrations ne présentent pas de problèmes pour la

consommation humaine. GUAY (1986) dans cette même rivière, avait révélé

des concentrations minimales et maxrmales de cuiwe de 0,55 à 1,30 p'glg

suivant les chez différentes espèces de poissons : Les organismes juvéniles

reflétaient plus les vanations locales de la,contamtnation que les poissons

adultes, plus mobiles.

LIMA (1990) a détecté dans les muscles de poissons détntivores
(Prochilodus scrota) l,77pglg, contre 8,88 Vglg pour. les poissons
piscivores (Hoplias malabaricus) et 0,35 Vdg pour les herbivores
(Schizodon nasutus), dans la station écologique de Jatai-SP Brésil.

PFEIFFER et al. (1985), dans une étude de contamination par les métaux
lourds de la Baie de Sepetiba(RJ), ont détecté des valeurs de cuiwe chez les
poissons entiers de I'ordre de 0,l4 à 4,451tglg dans quatre différentes
espèces ; ils ont considéré que ces valeurs étaient très faibles, de I'ordre de
celles rapportées dâns la littéraflre pour des sites non contaminés par ce
métal.

En conclusiorl les données obtenues pour Ie réservoir Guarapiranga
urdiquent que la qualité de la chair des poissons est propre à la
consommation en ce qui concerne le cuiwe. Cependant, le nombre de
campagnes d'échantillonnage réalisé dans ce travail est faible ; compte tenu
de I'application joumalière de cuiwe comme algicide, il est indispensable de
poursuiwe ce type d'investigation et de contrôler I'accumulation du métal
dans la chair des poissons qui peut contribuer directement à la contamination
humaine.
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Analyse globale de l'Accumulation dil cuivre dnns les organismes

aquatiques.

L'analyse comparative du niveau d'accumulation du cuivre dnns les

différents groupes d'organismes (phytoplancton, zooplancton et poissons),

montre que le cuivre n'est pas biomagnifié dans la chaîne trophique
(Fig.t6).

Le cuivre accumulé diminue avec l'augmentation du niveau trophique de la
chaîne aquatique. Ces résultats viennent corroborer les données de
littérature, selon lesquelles, ant contraire du mercure et du cadmium,
cuivre ne serait pas un métal biomagnificateur.

Fig.16 Goncentration de cuivre dans les
différents organismes du réservoir

Guarapiranga, station 3

la
le

Valeurs moyennes en cuivre à la
station 3

mg/Kg (en log)
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Fig.17-Teneur de cuivre des
sédiments du réservoir Guarapiranga
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4.V CARACTERISATION DES SEDIMENTTS DU GUARAPTRANGA

Les analyses physico-chimiques et écotoxicologiques des sédiments

Les résultats des analyses des sédiments (Fig. 17) ont mrs en évidence une
augmentation croissante de la teneur en cuiwe de la station 1 à la station 3,
lors des trois campagnes d'échantillonnage.

L'accumulation du cuiwe dans les sédimenJs de la station 2, est environ 50
fois supérieure à celle de la station 1, tandis qu'elle reste deux fois plus
faible que celle de la station 3 ; à I'exception de la campagne d'awiU94, ou
la valeur du cuiwe dans la station 3 a été semblable à celle de la station 2.
Les moyennes aux stations I, 2 et 3 sont respectivement de 5 mgkg 248
mgkg, et 637 melke de sédiments (poids sec).
Dans ure étude réalisée par la CETESB en 1992 (1992-c), des valetrs
moyennes de cuiwe détectées dans les sédiments étaient de 1,8 mgÆ(g dans
la station | ; 41.5 ̂ g/kg à la station 2 et 79 mgtcg à la station 3. Les
données actuelles témoignent d'une augmentation de 6 à 8 fois le niveau de
cuiwe dans les sédiments des stations 2 et 3, str ure période de detu< ans.

Le cuiwe dans l'eau se complexe facilement et se fixe rapidement sur les
matières organiques et les particules en suspension avant de se retrouver au
niveau des sédiments qui constituent le compartiment le plus pollué des
milieux aquatiques.

Des études de contamination des sédiments par les métaux, incluant le
cuiwe, réalisées potn ESTEVES et al. (1981} montrent que les niveatx de
cuiwe trouvés dans 16 réservoirs de I'Ftat de Sâo Paulo, varient de 8 à 6l
mgkg (Tab. 17 ). LIIvIA (1990) a détecté des valeurs de 2 à 8 mg/kg dans
des ravins et des lagons de l'Etat de Sâo Paulo.

Dans les réservoirs de Pirapora et Rasgâo et dans la rivière Paraiba do Sul,
qui reçoivent des apports importants de pollutioq (rejets d'égouts
domestiques et des effluents industriels), des teneurs en cuiwe de I'ordre de
92 à 167 mdkg ont été trouvés dans les sédiments (Tab.l7).

BOWDEN (1976) a défrni une échelle de contamination par les métaux pour
le classement des sédiments. En ce qui conceme le cuiwe, les différents
niveaux de qualité sont les suivants:
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Tab. 17 Compilation des données de la littérature sur les teneurs
en cuivre de différents environnements aquatiques

source bibliograPhiquevaleurs moyennes
en Cu (mg/Kg)

ESTEVES et a/. (1981)
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.
id.

MALM et a/. (1989)
CETESB(1esÛ-b)

LIMA (1eeo)
id.
id.
id.
id.
id.
id.

CETESB (1995-b sous Press)
id.
id.
id.

KITANO et a/. (1980)
MUNAWAR et a/. (1983)
MUNAWAR et a/. (1985)

id.
id.
id.

ANKLEY et a/. (1994)

55
43
I
16
10
16
37
41
20
27
16
21
28
22
28
61
I
92
I
5
2
7
6
7
I
7

167
81
166
66

E6
4E
16
43
45
48

2à59

Réservoir: Rio Pari
Salto Grande-SP
Xavantes-SP
Piraju-SP
Jurumirin-SP
Rio Novo-SP
Jupiâ-SP
Marimbondo-SP
Volta Redonda-SP
Jagurâ-SP
Graminha-SP
Limeira-SP
lbitinga-SP
Promissâo-SP
Barra Bonita-SP
Bariri-SP
Aratiaia-SP
Rivière Paraiba do Sul-RJ
eâssin Rivière Cubâtâô-SP
Ravin Cafundo-SP
Rravin Boa Sorte-SP
Ravin Jatai-SP
Etang Diogo-SP
Etang Quilômetro-SP
Etang Infernâo-SP
Etang Ôleo-SP
Réservoir Barra Bonita -SP
Réservoir Tecelagem-SP
Réservoir Rasgâo
Réservoir Pedro Beicht-SP

Bassin de Tokio- Japon
Lac Ontario- Canada
Lac St Clair - Canada
Lac Eire - Canada
Rivière Niagara - Canada
Rivière Détroit - Ganada
4lacs canadiens



Fig.18 Teneur en matiàre organlque et
granulométrie des sédiments du Éseruoir
(valeurs moyennes de trois campagnes)

Euatiare organique Nsabte Nllimon ltgile

Argile
limon
sable
Matière organique

16,46
t3,26
73,L
, )<

74,I5
25,75
0,1
4,05

69,6
30,3
0,13
3r7

statlons d'échantillonnage
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Sédiments non Pollués
Sédiments modérément Pollués de
Sédiments hautement Pollués

< 25 mglkg
25 à 50 melke

> 50 mgikg

D'après les critères établis par BOWDEN, les teneurs de cuiwe obtenues

dans le sédrment du réservoit Guut"piranga sont telles que les stations 2 et

3, respectivement 248 et 637 mglkg, sont classées hautement polluées' La

station 1 où te niveau de ctuwe est faible, peut être considérée par contre

comme non polluée.

Des essais de toxicité ont été réalisés sur des microinvertébrés benthiques :

I'amphipo de Hyalleta cf azteca. Les tests de toxicité effectués sur tous les

ecfrantitionr, piél.ués aux trois stations lors des trois campagnes, n'ont pas

révélé de mortalité lors des essais de l2jours.
Les résultats des analyses de cuiwe des eaux de chaque bécher à la fin des

essais sw Hyallela n'ontpas montré de contamination de I'eau par le cuiwe.

Ces résultats montrent que dans nos conditions expérimentales, il n'y a pas

de relargage du cuiwe à partir des sédiments.
Les queitions qui sont restent posées à I'issue de ces essais sont relatives à :

(i) la biodisponibilité du cuiwe dans les sédiments et sa toxicité réelle pour

les espèces benthiquss qui reste à établir,
(ii) et la représentrtirrite-rt la sensibilité du test str Hyallela en laboratoire.

Le teneur en matière organique du sédiment des trois stations est

relativement faible (environ de 2%) : les sédiments de la station 1

contiennent essentiellement des sables, tandis que ceux des stations 2 et 3

renferment de manière prédominante des argiles (Fig. 18). En dehors du fait
que les apports de cuiwe sont beaucoup plus faibles dans la station 1 qu'atx

dr* autres stations, la faible tener:r en argile peut aussi expliquer le niveau
de contamination assez bas des sédiments comparée au< deux aufres sites.

FORSTNER et al. (1993) utilisent le <background> géochimique de La

région pour l'évaluation du niveau de contamination des sédiments et la

concentration du contaminant dans les fractions de limon et d'argile. Selon
le modèle qu'il a développé et en utilisant une valeur de <background>
géochimique de 45 mgKg (TUREKIAN & WEDEPOHL, 1961)' les

ôonclusions sont identiques aux précédentes : le sédiment du Guarapiranga à

la station 1 peut être considéré comme non pollué, à la station 2 modérément
pollué et à la station 3 de modérément à hautement pollué.
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Les contaminants au niveau du compartiment sédimentaire interagissent avec

les constifuants de la matrice solide. Les mécanismes d'interactions

sédiment/eau ne sont pas bien connus. Les contaminants associés atrx

sédiments sont moins disponibles. La faible biodisponibilité des métaux dans

le sédiment est directernent liée au< formes de liaisons du métal avec les

particules et à sa complexation avec les composés organiques et avec les

èléments minérau< cornme les carbonates, les hydroxydes de fer et de

manganèse @ROWN et al., 1974; KITANO et a1.,1980)'

Les études sur les commr1rautés benthiques associées à des analyses
physico-chimiques et écotoxicologiques, peuvent foumir des informations
lomplémentairès et indispensables pour l'évaluation de la qualité et de la

biodisponibilité des contaminants des sédiments.

Même si l'étude des communautés benthiques n'a pas été réalisée au niveau

des stations 2 et 3, les taux de contamination des sédiments par le cuiwe
peuvent laisser envisager un impact négatif sur les organismes peuplant ce

èompartiment. Par ailleurs, ces sédiments contaminés peuvent constituer une
ro,nô. continue de contamination de l'eau ; cette source de contamination
peut persister fiès longtemps et bien après que l'origine de la contamination
ait cessé (GUCHTE & LEEUWEN, 1988).
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4.VT. RETENTION DES TOXINES ALGALES PAR LE CHARBON
ACTIVE EN POTJDRE

Des tests sur souris ont été réalisés pour évaluer la rétention des toxines des
cyanophycées par le charbon.
Le charbon activé est utilisé au cours du fiaitement de coagulation lors de la
potabilisation de I'eau, à la concentration de 15 mglL. Nous avons voulu
.1rérifrr. que ce fiaitement permettait de retenir les toxines algales
éventuellement présentes dans l'eau du Guaraptranga-
Dans un premier temps les essais ont été réalisés avec les souches toxiques
de cyanophycées C. raciborskii et M. aeruginosa antéieurement extraites
du Guarapiranga ainsi qu'avec des souches isolées au cours de cette étude.
Des quantités croissantes d'extrait algal ont été mélangées à 15 mg de

charbàn dans 100 ml d'eau" ainsi qu'il a été est décrit dans le chapitre 3.4,
en Matériel et Méthodes. L'extrait est testé pour evaluer sa toxicité str
souris et ceci par injection intrapéritonéale.

Les résultats des essais de rétention des toxines algales par le charbon activé
en poudre sont représentés dans la figrne 19.

Des quantités minimales de 1,25 mg d'algues C. raciborskii et de 2,5 mg

d'algues M. aentginosa (IIPJB) s'étaient révélées létales pour 100% des
ro*it d'un poids moyen de 20 g en quelques minutes, après injection
intrapéritonéale, lors des essais antérieurs (sans fiaitement par le charbon
active) : les valeurs de DL5O-z4hétaient de 12 mgKg(C. raciborskii) et J5
mg/Kg (M. aentginosa I'[PJB).
Dans 1.r .rr"is d'adsorption par le charbon activé, des quantités allant
jusqu'à 15 et 40 mg d'algues de chacune des deru< espèces précédentes, ont
été fiaitées par 15 mg de charbon.

Les exfiaits d'algues testés sur souris n'ont pas présenté de toxicité jusqu'à

des doses de 5 mg d'e>rtrait, correspondant à 160 mg d'algues injectées par

Kg de poids corporel de sotris. Ces résultats sont indicatetrrs de I'effrcacité
du charbon activé pour la rétention des toxines dans ces conditions (Fig. l9).

Cependant à des doses supérieures, une toxicité était mise en évidence, ce
qui témoigne d'une rétention partielle des toxines du milieu :
. dans les expérimentations sur M. aentginosa(NPJB), souche

hépatotoxique, 50Yo de mortalité des souris ont été relevés pour une
quantité de 7,5 mg d'algues en présence de charbon activé,



Tab. 18 - Poids moyen (poids sec) des cyanophycées isolées

Algues Poids de chaque en mg

O. quadripunctulata
P. galeata
Phormidium sp
M. aeruginosa NPJB
O. limnetica
C. raciborskii

filament
filament
filament
cellule

filament
filament

1,33 .  1o-7
2,78. 1o€
3,45 . 10€
4,49. 10-s
4,96 . 10€
3,93 .10-7
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. ponr la souche neurotoxique C. raciborskii, des quantités de 7,5 mg
d'algues traitées par le charbon actif ont enfiaîné 100% de mortalité des
souris testées.

Il apparaît que 15 mg de charbon en poudre, a Ia capacité de retenir les
hépato et neurotoxines des algues, équivalentes à des quantités de 5 mg
d'algues en poids sec. Le rapport charbon/algue à retenir est de 3 : I.

Nos essais ont été réalisés par mise en contact sous agitation de 15 mg de
charbon avec I'extrait algal dans 100 mL d'eau. Avant d'extrapoler ces
résultats aux conditions de traitement dans la station d'épuration, il serait
nécessaire de vérifier (1) l'influence de la concentration du charbor\ (2)
l'influence des conditions d'agitation et de mise en contact sur I'efftcacité de
l'adsorbant. Nous pouvons conclure qu'un traitement par 15 mg de charbon
peut retenir les toxines relatives à 5 mg d'algues, dans le cas où I'absorbant
est utilisé sur colonne ou en solution dans un rapport de 150 mg de
charbon/litre d'eau contenant 50 mg d'algues.

Considérant que:

. le poids de chaque filament de C. raciborskii est de 3,9 x 10'7mg
(Tab.18)

. le poids de chaque cellule de M. aeruginosa (NPJB) est de 4,49 x lO'e
mg (Tab.l8)

r 15 mg de charbon activé en poudre retiennent une quantité de toxines
correspondantes à 5 mg d'algues, dans nos conditions expérimentales,

il peut être conclu que 15 qg de charbon activé en poudre, peut retenir les
toxines relatives à 1.28 x 10' filaments de C. raciborskii et l,l x 10'cellules
de M. aeraginosa.

Le traitement par charbon activé permet de retenir une quantité de toxines
correspondante à une concenfiation algale nettement supérieure à celle
établie par les CMA présentées dans le tableau 8. Ce fraitement augmente
donc le facteur de sécurité en ce qui concerne le risque de toxicité pour
I'homme par l'eau d'alimentation.



Tab. 19 - Essais avec le charbon activé pour
l'évaluation de l'adsorption des toxines algales

Charbon = algue + charbon + eau
Témoin=a lgue+eau
i.p = dose intraperitonéale

Espèces Traitement Dose i.p
(mg/Kg)

Résultats

Phormidium sp (4ème camp.)

O. amphibra (Sème camp.)

O. limnetica (6ème camp.)

O. limnetica (8ème camp.)

M. aeruginosa (8ème camp.)

P. galeata (2ème camp.)

Controle charbon

Témoin membrane

charbon
témoin

charbon
témoin

charbon
témoin

charbon
témoin

charbon
témoin

charbon
témoin

charbon + eau

lessivage

872
936

891
919

87E
838

907
880

1033
976

907
EEO

toxique
toxique

toxique
toxique

toxique
toxique

toxique
toxique

toxique
toxique

non toxique
non toxique

non toxique

non toxique
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Dans un deuxrème temps, des essais identiques sw souris ont été réalisés
avec les espèces algales présumées tonques et isolées du Guarapiranga au
cours des différentes campagnes (Tab.19). Sachant que la toxicité de ces
souches est plus faible que celle des souches de référence, une seule quantité
algale de 25 mg, équivalente à une dose intrapéritonéale de 1000 mdKE a
été testée.
Les résultats des essais sont présentés dans le tableau 19. 100% de mortalité
ont été obtenus dans tous les cas, à I'exception de P. galeata non toxique
qui était utilisée comme contrôle négatif. Ces résultats témoignent de
I'ineffrcacité du charbon dans ces essais, sûrement due à la quantité trop
élevée d'algues utilisée.
Ces essais sur souris n'ont pas été répétés avec des quantités d'algues plus
faibles, bien que cela aurait présenté un intérêt certain pour l'établissement
d'une relation dose-effet.

Une analyse chromatographique serait utile pour I'identification et la
quantification des toxines algales. Ce type d'analyse compléterait les essais
biologiques sur souris et mériterait d'être intégé parmi les outils utilisés
dans le biomonitoring des eaux.

Il est démontré dans la littérature que la fréquence des blooms toxiques,
dans les réservoirs'utilisés porlr l'approvisionnement en eau, présente un
risque potentiel pour la santé publique, avec une grande probabilité de
survenue de gastro-entérites ou d'hépatoentérites. Le risque de
cancérogénèse hépatique lié atrx cyanotoxines n'est pas exclu.

La fréquence des cyanophycées dans les eatx continentales est en
augmentation, en particulier dans les sites pollués par des nutriments
d'origine agricole et par des rejets domestiques et industriels, traités ou non
(FALCONER, 1991 ; CARMICHAEL, 1992).

Les blooms d'algues, outre la production de toxines, peuvent aussi apporter
un goût et une odeur désagréables à I'eau qui peuvent échapper aux
procédures de traitement (HIMBERG et ai.,1989). Cependant le charbon
activé peut retenir les composés organiques responsables de ces altérations
organoleptiques, ce qui justifie encore l'utilisation du charbon dans les
traitements de potabilisation (AWWA, 1987; zuCFIER & AZEVEDO
NETO, 1991).
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Au cours de ces dermères années, I'utilisation du charbon activé dans les
systèmes de traitement des eatx a augmenté du fait de la présence de
composés organiques potentiellement préjudiciables à la santé. FERREIRA
FILHO (1993) pense que I'utilisation du charbon activé augmentera encore
dans [e futur, et dewa être systématique pour le traitement de I'eau.

HOFFMANN (1976), KEIJOLA et al. (1988) et FALCONER et al. (1989)
ont démontré que les toxines ne sont pas éliminées par les systèmes de
traitements conventionnels incluant chloratioq floculation et filtration, sans
charbon actif. HOFFMANN (1976) a par.contre démontré que le charbon
activé aux concentrations de 80 à 800 mglL retenait des concentrations
significatives de différents types de cyanotoxines.

Ils concluent, que le charbon activé doit être un élément additionnel du
processus de traitement des eaux, en particulier pendant la période de
blooms dtalgues.

KEIJOLA et al. (1988) ont démontré l'élimination effective des toxines de
Microcysfrs et d'Oscillatoria par le traitement au charbon activé et par
ozonation à une concentration de lmglL en Or.
L'ozone a permis de détlrrire 50 mg de toxines/L, alors que le charbon
activé à la dose de 20 mglL permettait de retenir 90%o de cette quantité. Des
concentrations de 100 et 200 mglL de charbon peuvent retenir des quantités
plus élevées.
L'utilisation de charbon en poudre peut cependant poser quelques problèmes
et entrfiner par exemple une augmentation de la turbidité de I'eau traitée,
sauf si un traitement à I'ozone a été appliqué simultanément. Mais I'ozone
peut favoriser la flottaison des cyanophycées.
Ces autetrrs reconrmandent donc une post-ozonation pour l'élimination des
toxines. Les capacités oxydatives de l'ozone seraient d'autant plus
bénéfiques que [a charge en matière organique de l'eau aurait été
préalablement abaissée par le traitement au charbon activé.

Ce travail montre que 15 mg de charbon a une capacité de rétention des
neurotoxines de C. raciborskii et d'hépatotoxines de M. aentginosa
corespondant à 5 mg d'algues. Cependant, des études complémentaires sont
nécessaires pour évaluer la capacité d'absorption de différentes
concentrations de charbon. Par ailleurs, on connaît mal les relations enfre les
propriétés physico-chimiques des charbons disponibles au Brésil, et leur
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capacité d'adsorption/absorption en fonction de la surface et la porosité de
la matrice granulaire.

DL{IvIADOPOULOS et al. (1992) soulignent en effet que les capacités
d'adsorption sont fonction de la nature du charbon activé et de sa
préparation donc de sa qualité. Ils ont montré que les capacités d'élimination
du phénot décroissent proportionnellement à l'augmentation de la tenetr en
cendres du charbon.
Le charbon activé dont la teneur en cendres est quasiment nulle retiendrait
quatre fois plus de phénol. Par contre les acides fulviques et arséniques
seraient mieux éliminés en présence d'une matrice minérale.

il serait indispensable de développer et d'implanter une méthodologie
analytique pour la détection et I'identification des toxines algales dans I'eau.
Les protocoles mis en oeuwe avaient pour objectif dans un premier temps de
vérifier I'eff,rcacité du traitement par le charbon actif, à éliminer les toxines.
Il s'agira par la suite d'affrner ces protocoles en vue de déterminer les
capacités maximales d'adsorption du charbon selon différents modes
d'utilisation (concentrations, agitatioq temps de contact et qualité des
charbons disponibles).

Une stratégie analytique incluant des protocoles de séparation
chromatographique serait nécessaire en vue d'évaluer le risque lié aux
toxines algales contenues dans les eaux potables pour le consommatetr.



s-CONCLUSIOI{S ET
C ONSIDERATIONS FINALES
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5 - CONCLUSIONS ET CONSIDERATIONS FINALES

o Les niveaux de phosphate total, dans toutes les campagnes, exceptée celle
d'avil/94, ont excédé le standard de qualité de I'eau réglementaire. En
considérant les niveaux de phosphate total, d'orthophosphate, de
chlorophylle-a et la transparence des eaux, exprimés par I'indice de l'état
trophique, le niveau d'azote inorganique, le réservoir du Guarapkanga,
peut être classé comme méso/eutrophique au niveau de la station 2. Sur la
base des communautés algales il serait classé hypereutrophe.

o Les valeurs de cuiwe détectées dans l'eau du réservoir, aux stations 2 et 3
ont excédé, dans la majorité des cas, la valeur réglementaire pour la
protection de la vie aquatique. A la station 3, proche du captage d'eau par
la SABESB, les plus hautes valeurs de cuiwe dans I'eau ont été détectées
. ceci expliqueraitla toxicité de l'eau détectée dans les échantillons de
féwier et d'avil/94. L'eau qui renferme des micropolluants à des
concentrations pouvant engendrer des effets de toxicité aiguë et
chronique, sur les organismes aquatiques, est impropre à la vie aquatique ;
elle est par conséquent inacceptable pour une eau de Classe I qui
réglementairement doit être exempte de toute contamination d'origine
anthropogénique.'Les hautes valeurs de cuiwe dans I'eau résultent de la
dispersion d'algicide. Compte tenu des données de toxicité chronique de
0,05 mg/L de sulfate de cuiwe, soit 0,012 mglL de cuiwe obtenues sur
Ceriodaphnia dubia en utilisant l'eau naturelle, un standard de'qualité du
cuiwe dans l'eau de 0,01 mglL serait plus adéquat pour la préservation de
la vie aquatique que celui, en vigueur, de 0,02 mglL. Si I'on prend en
compte la valeur obtenue sur Daphnia similis, en utilisant l'eau
reconstituée (CE5q-48h 0,0025 mglL),le standard serait plus faible.

o Des cyanophycées isolées dans les earx échantillonnées dans le bassin du
Guarapirang4 six espèces se sont révélées toxiques sur souris . O.
quadripunctulata ; Phormidium sp ; O. limnetica ; O. amphibia, M.
incerta et M. aeraginosa. Seule la souche (O. redekef) a présenté une
toxicité aigrrë stx Daphnia. L'espèce O. quadripunctulata s'est révélée
nettement moins toxique à court terme sur ces invertébrés aquatiques. Il
est clair que les mammiferes sont plus sensibles à la toxicité des
cyanophycées que les microcrustacés du genre daphnie. Il serait
intéressant d'étendre cette étude de toxicité à d'autres organismes
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aquatiques. Il semblerait que les poissons soient également peu sensibles.
Le problème posé est alors celui du transfert de ces toxines et de leurs
métabolites, aux prédateurs et aux consonrmateurs. C'est effectivement le
problème observé chez I'homme avec la consommation de bivalves
marins contaminés par des duroflagellés.

Quoique quelques souches aient présenté une toxcité aiguë sur souris,
cette toxicité est relativement faible par comparaison attx souches
toxiques isolées dans d'autres milieux aquatiques.

Potr les souches toxiques, les concentrations maximales acceptables
d'algues dans I'eau brute que nous avons établies, ont été fixées à environ
400 à 350000 cellules ou filaments/ml.

Nous avons vérifié dans ce travail, que pendant la phase exponentielle de
croissance des cyanophycées, il n'y avait pas de libération de toxines
dans le milieu, capables de causer des effets de toxicité aiguë, même dans
le cas des souches toxiques pour la souris.

o Les microcrustacés sont apparus les plus sensibles des orgamsmes
exposés aux algicides sulfate de cuiwe et peroxyde d'hydrogène. Les
derx algicides utilisés ont présenté une toxicité quasiment identique str
M. aeraginosa.Par contre, les algues filamenteuses P. galeata et O.
quadripunctulata sont apparues plus sensibles au peroxyde d'hydrogène
qu'au cuiwe, ce qui justifie I'utilisation du peroxyde d'hydrogène.

o La toicité du mélange sulfate de cuiwe et peroryde d'hydrogène, en
différentes proportions, s'est révelée être inférieure à la somme de la
toxicité de chacun de ses deux constituants sur Daphnia similis, Iors
d'essais à cotrt terme. On pourrait parler d'effets moins qu'additifs de
ces derur algicides. En réalité les deru< algicides sont utilisés en
alternance, mais nous voulions vérifier que des problèmes de synergie
toxiques pour les espèces non cibles n'apparaîfraient pas.

r Les algicides, en concenfiations sublétales, n'influencent pas la toxicitél
des souches des cyanophycées étudiées. I

o Quant au charbon activé, il présente un pouvoir de rétention important des
toxines algales, qui justifie son utilisation dans le traitement des eaux pour
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la potabilisation. Les essais complémentatres seront nécessares pour

déterminer ses capacités limites de rétention en fonction des conditions

d'utilisation.

Les essais en laboratore montrent que les algUes accumulent
significativement le cuiwe du mrlieu. Les données de tenain confirment
cette accumulation : les organismes phytoplanctoruques sont ceux qui
bioconcentrent le plus le cuiwe de I'eau. Cette étude confirme que les
organismes phytoplanctoruques et zooplanctoniques sont de bons
indicateurs de la qualité des eaux, et reflètent le mveau de contamrnation
de l'écosystème.

Le ruveau de cuiwe dans les poissons reste, à I'exception des viscères,
faible ; jusqu'à présent, la chair peut être considérée propre à la
consommation humaine.

En considérant les teneurs de cuiwe accumulées dans les différents
niveaux trophiques, nous avons montré que I'accumulation du cuiwe
présente des valeurs décroissantes, du phytoplancton au zooplancton et au
poisson : ceci montre que le cuiwe ne manifesterait pas un potentiel de
biomagnification, jusqu'à présent dans 1'écosystème du réservoir
Guarapiranga.

o En considérant les critères de qualité des sédiments, rapportés dans la
littérature, nous pouvons conclure que les sédiments des stations 2 et 3 du
réservoir Guarapranga peuvent être classés comme pollués, bien que les
essais en laboratoire str Hyalella réalisés avec les sédiments n'aient pas
révélé de toxicité aiguë après 12 jours d'exposition. A la station 1, le
niveau de cuiwe est faible et comparable à ceux trouvés dans des
réservoirs non pollués de l'Etat de Sâo Paulo.

L'augmentation de la charge organique du réservoir Guarapiranga est allée
croissante au cours de ces seize dernières années. Des données physico-
chimiques et biologrques nous ont permis de vérifier la dégradation du
milieu et de conclure que ce réservoir se caractérise, actuellement, par un
état de dystrophie et de pollution notable.
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de méthodes d'analyses des toxines, par séparation chromatogtraphique nous
semble nécessaire.

La protection des eaux du réservoir Guarapiranga a fait I'objet de plusieurs
réglementations depuis le début des années 60. Plusietrs plans de protection
ont été proposés. It apparaît cependant que cette réglementation ne sufftt pas
à assurer la protection des ressources hydriques: en effet la charge polluante
des eaux du réservoir a significativement augmenté au cours de la dernière
décennie.
Il apparaît donc nécessaire de modifier la réglementation, et améliorer les
stratégies de protection et de traitement. La mise en place d'un réseau de
canalisation et d'un système de traitement des eatx d'égouts sont
ndispensables af,rn d'éviter la contamination de l'écosystème.
Les apports d'algicides sont également de nature à compromettre la qualité
des eaux du réservoir dans le futur, si les moyens de lutte contre les
cyanophycées ne sont pas modifiés. De ce point de vue, un traitement de
filtration sur charbon activé complété par un traitement d'ozonation seraient
une solution pour l'élimination des toxines des cyanophycées dans le cas de
blooms d'algues. Dans le cas contraire, où aucune amélioration substantielle
ne serait apportée au système de protection de la qualité des eaux du
Guarapiranga, on peut s'attendre, dans tur futur proche, à une détérioration
de la qualité des eaulq qui nécessitera alors des traitements au coût
prohibitif.
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ANI\"EXE - A

Résumé des conditions expérimentales mises en senne dans les essais sur:

poissons z Cheirodon notomelas
Poecilia reticulata
Brachvdanio rerio

microcrnstacés z Ceriodaphnia dubia
Daphnia similis
Hyallela cf. azteca

algues :Scenedesmus subspicatus
P s e udoarnbaena g ale at a
O s cillat oria quadiPunctulat a
Microqstis aeruginosa

Composition du milieu de culture
ASM-I pour les cyanophycées



Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur
poissons

Espèces

Taille des organismes (cm)

Température "C

photo péri ode (l umi ère/obscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté

pH

Oxygène dissous

aération

type de test

volume de la solution test

renouvellement de 112 de la solution testée

nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration

nouniture journalière

période d'essais

effet obseryé

expression des résultats

afochtones P. reticulata/ B. rerio

autochtone Cheirodon notomelas

3,5t1

23x1

16:08

23 - 48 mg/L

7à8

>5

Oui

semi-statique

1L

à chaque 24 h

1

10

Non

4 jours

létalité

cL50 - 96h



Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité
chronique sur poisson

Espèces

Température "C

photopéri ode (l umi ère/obscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté

pH

Oxygène dissous

aération

type de test

volume de la solution test

renouvellement de 112 de la solution testée

nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration

nouniture

période d'essais

effet observé

expression des résultats

Brachydanio rerio

(stade larvaire)

25 t ,1"

16:08

23 - 48 mg/L

7à I

>5

non

semi-statique

200 mL

à chaque 24 h

2

10

Non

7 jours

létalité

NOEC



Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur
Ceriodaphnia dubia

Température'C

photopéri ode (l umi ère/o bscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté

pH

Oxygène dissous

aération

type de test

volume de solution test

chambre test

nombre de réplicats

nombre d' organismes/concenfation

renouvellement de la solution testée

nouniture joumalière

période d'essais

effet observé

expression des résultats

25 * ,1

16:08

23 - 48 mg/L

7à8

>5

non

semi-statique

15 mL

bécher de 30 mL

10

10

tous les 2 jours

al gue+rati on fermentée

7 jours

survie et reprodution

NOEC



Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur
Daphnia srmilis

Température'C

photopériode

eau naturelle et eau reconstituée

dureté

pH

Oxygène dissous

aération

type de test

volume de solution test

chambre test

nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration

nouniture

période d'essais

effet observé

expression des résultats

20x1"

obscurité

23 - 48 mg/L

7à I

>5

non

statique

10 mL

tube à essais de 1OmL

4

20

non

24et48h

immobilité

CE50- 24 et48h



Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur
Hyallela cf. azteca

Température 'C

photopéri ode (l umi ère/obscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté

pH

Orygène dissous

aération

type de test

chambre test

volume de sédiment testé/l' eau

nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration

nouniture joumalière

période d'essais

effet observé

25 * ,1"

16:08

40 à 48 mg/L

7à I

>5

oui

statique

bécherde 1 L

200 9/800 mL

3

30

Ration granulée + ration fermentée

12 jours

létalité



Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur les
algues

Espèces

Température "C

photopériode

Millieu pour Chorophycées

Milieu pour Cyanophycées

pH

Luminosité (Lux)

agitation continue à

type de test

volume de la solution test

inoculum (cellules ou filaments/mL)

nombre de réplicats

contrôle de la croissance algale au microscope à

période d'essais

effet observé

expression des résultats

Scenedesmus suôslcafus (ChoroPhycées)

P seudoan abaen a g aleat a (Cyanophycées)

O scillatoria quaûipu nct ulat a

Microcystis aeruginosa

25 x1"

continue

LC Oligo

ASM-1

7t0,3

2500

175 rpm

statique

100 mL

10 000

2

tous les 2 jours

4 jours

inhibition de la croissance algale

cE(l)50 - s6h



Solution A

Milieu de culture ASM-I

NaNO: (g)
MgSOo.TH2O
MgCl2.6 HrO
CaCl2.6 H2O

ou
CaCl2.2H2O anhydre 0,219 g
Eau désionisée 200 mL

Solution B
KH2PO4 0,87 g

1,7 g
0,49 g
0,41 g
0,29 g

ou
KH2PO4.3 H2O l,r4 g
Na2HPO 4 .I2 H2O 1,78 g
Eau désidionisée 100 mL

Solution C
. H3BO3 2,48 g

MnCl2.4 H2O 1,39 g
FeCl3.6 H2O 1,08 g
ZnCl2 0,335 g
CoCl2.6 H2O 0,019 g
CuCl2 0,0014 g
Eau désidionisée 100 mL

Solution D
EDTA Na2
Eau désionisée

1,86 g
100 mL

Le milieu de culnrre est preparé de la façon suivante :
Ajouter dans un litre d'eau bidionisée
20 mL de la solution A
2 mL de la solution B
0,1 mL de la solution C
0,4 mL de la solution D
pH de7à8

Cette mélange est autoclavé à lzl'C pendant 15 minutes



ANNEXE - B

Seuil de sensibilité des techniques expérimentales

Analyses des eaux

Cu total (mg/L) 0,005
PO4 total.(mg/L) 0,003
P total (mg/L) 0,005
N-amoniacal total (mgil) 0,005
N-Kjeldhal total (mg/L) 0,05
N-Nitrate (mg/L) 0,02
N-Nitrite (mg/L) 0,005

Analyses des Phytoplancton/zooplancton

Cu total (pele) 0,005

Analyses des poissons et des algues

Cu total (pele)

Analyses des sédiments

1,0

Cu total (pele) 1,0



AI\NEXE - C

Résultats des variables physico-chimiques, biologiques et écotoxicologiques
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ANNEXE - D

Résultats de CE5s-48h des essais d'interaction du mélange sulfate
de cuiwe et peroxyde d'hydrogène sur Daphnia similis



Résultats de CE50-4Eh, des essais d'interaction du mélange sulfate de cuivre et
peroryde d'hydrogène sur Daphnia similis

Essai no 1 - realisé en utilisant I'eau du filtrée sur membrane AP20

SOLUTION A: CE50 de la solution de sulfate de cuivre : 0,063 mg/L

SOLUTION B : CE50 de la solution de peroryde d'hydrogene :0,157 mg/L

Proportions des
solutions A et B

testées, respectivement

Concentration A et B dans le
mélange entraînant 50% d'effet

(S) Somme
des actions

toxiques
CuSO+.5HzO HzOz

01:01

01:02

01:03

01:04

O2:O1

03:01

04:01

0,095

0,092

0,074

0,083

o102
0,103

0,09E

0,152

0,146

0,1  19

0,132

0,162

0,165

0,157

1,96

1,9

1,53

1,71

2,11

2,15

1,32



Résultats de CEso-48h, des essais d'interaction du mélange sulfate de cuivre et
peroryde d'hydrogène sur Daphnia similis

Essai no 2 - realisé en utilisant l'eau du Guarapiranga filtrée sur membrane AP20

SOLUTION A : CE50 de la solution de sulfate de cuivre :0,O77 mg/L

SOLUTION B : CE50 de la solution de peroryde d'hydrogene :0,192 mg/L

Proportions des
solutions A et B

testées, respectivement

Concentration de A et B dans
le mélange entraînent 50% effet

(S) Somme
des actions

toxiques
CUSO+.5HzO HzOz

01:01

01:O2

01:03

01:04

02:01

03:01

04:01

0,100

0,096

0,092

0,073

0,103

0,0E6

0,075

o,220
o,203
0,193

0,157

0,215

0,180

o,157

2,43

2,30

2,19

1,76

2,45

2,O5

1,79



Résultats de CEso-4Eh, des essais d'interaction du mélange sulfate de cuivre et
pero4yde d'hydrogène sur Daphnia similis

Essai no 3 - realisé en utilisant I'eau reconstifuée

SOLUTION A: CE50 de la solution de sulfate de cuivre : 0,016 mg/L

SOLUTION B : CE50 de la solution de peroryde d'hydrogene : 0,115 mg/L

Proportions des
solutions A et B

testées, respectivement

Concentrations de A et B dans
le mélange entraînant 50% d'effet

(S) Somme
des actions

toxiques
CuSOa.5HzO HzOz

01:01 0,011 0,0E2 1,40



RESt]ME

Ce favail concerne le biomonitoring des eaux du réservoir Guarapi rarrga\qui sert de
source d'eau potable pour une partie de la population de Sao Paulo, Brésil.
Les caractéristiques physiques, chimiques, biologiques et écotoxicologiques des eaux
et des sédiments et la bioaccumulation du cuiwe par les organismes aquatiques du
Guarapiranga ont été étudiées ainsi que la toxicité des ryanophycées isolees de ce
réservoir.
L'intérêt du charbon activé pou la rétention des toxines algales et l'écotoxicité des
algicides, sulfate de cuirne et peroxyde d'hydrogène, utilisés pour empêcher les
blooms d'algues ont été étudiés en deuxième partie. Une proposition de limites
maximales admissibles d'algues toxiques dans les eau)q est proposée à l'issue de cette
recherche.

Sur la base des mesures de phosphæe ûotal, orthophosphate,' chlorophylle-a,
communautés phytoplanctoniques et transparence de I'eau, le réservoir Guarapirang4
peut être classé cornme méso à hypereuûophique ; les teneurs totales en phosphates et
en cuiwe ont souvent excédé les sandards de qualité des earur pour la préservation de
la vie aquatique.

Parmi les cyanophycées isolées du réservoir, les souches Oscillatoria
quadripurætulata, O. limnetica, O. amphibia, Plnrmidium sp, Microcystis incerta et
une souche de Microcystis aentgirusa, ont présenté une ûoxicité aiguë sur la souris.
Seule I'algue O. redelcei s'est révelée présenter des effets de toxicité aiguë sur
Dapïatia.

En ce qui conceme les algicides, les algues filamenteuses sont apparues plus sensibles
au peroxyde d'hydrogène qu'au cuiwe. Parmi les differents groupes d'organismes
testés, les microcrustacés sont les plus sensibles au:c algicides. L'action du mélange
cuiwe et peroxyde d'hydrogène s'est révélée ement moins qu'additive,
c'est à dire inférieure à la somne des effets de chacun des algicides.

Nous avons monfié que les organismes planctoniques sont de bons indicateurs de la
contanrination de I'eau par le cuiwe. Le niveau de cuiwe accumulé dans les muscles
des poissons est bas et peut être considéré comme acceptable poru la consommation.

En ce qui concerne l'élimination de toxines d'algues, le charbon activé s'est révélé un
adsorbant efficace et utile dans le fiaitement d'épuration de I'eau ; 15 mg de charbon
retiennent jusqu'à 5mg, en poids sec, d'extaits d'algues toxiques de référence,
Cylindrospermopsis raciborskii etMicroqtstis aentgirnsa, dont la DL5s est de 12 et30
mgKg respectivement.

Le niveau de contamination des sédiments du réservoir peut être considéré de
moyennement à hautement pollué par le cuiwe, bian qu'il n'induise pas de toxicité
aiguë wr Hyalella. Dans les deux stations d'échantillonnage, la contamination la plus
élevée se trouve près du captage d'eau.

Ce travail montre que ce réservoir présente rure dystrophie, une contamination par le
cuiwe élevée avec des conséquences au plan écotoxicologique.
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