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RESUME

Ce travail concerne le biomonitoring des eaux du réservoir Guarapiranga, 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’intérét du charbon activé pour la rétention des toxines algales et I’écotoxicité des
algicides, sulfate de cuivre et peroxyde d’hydrogéne, utilisés pour empécher les
blooms d’algues ont été étudiés en deuxiéme partie. Une proposition de limites
maximales admissibles d’algues toxiques dans les eaux, est proposée a I'issue de cette
recherche.

Sur la base des mesures de phosphate total, orthophosphate, chlorophylle-a,
communautés phytoplanctoniques et transparence de 1’eau, le réservoir Guarapiranga,
peut étre classé comme méso a hypereutrophique ; les teneurs totales en phosphates et
~ en cuivre ont souvent excédé les standards de qualité 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 incerta €t
une souche de Microcystis aeruginosa, ont présenté une toxicité aigué sur la souris.
Seule algue O. redekei s’est révelée présenter des effets de toxicité aigué sur
Daphnia.

En ce qui concerne les algicides, les algues filamenteuses sont apparues plus sensibles
au peroxyde d’hydrogéne qu’au cuivre. Parmi les différents groupes d’organismes
testés, les microcrustacés sont les plus sensibles aux algicides. L’action du mélange
cuivre et peroxyde d’hydrogéne s’est révélée expérimentalement moins qu’additive,
c’est a dire inférieure 4 la somme des effets de chacun des algicides.

Nous avons montré que les organismes planctoniques sont de bons indicateurs de la
contamination de 1’eau par le cuivre. Le niveau de cuivre accumulé dans les muscles
des poissons est bas et peut étre considéré comme acceptable pour la consommation.

En ce qui conceme I’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’a Smg, en poids sec, d’extraits d’algues toxiques de référence,
Cylindrospermopsis raciborskii et Microcystis aeruginosa, dont 1a DLso est de 12 et 30
mg/Kg, respectivement.

Le niveau de contamination des sédiments du réservoir peut étre considéré de
moyennement 3 hautement pollué par le cuivre, bien qu’il n’induise pas de toxicité
aigué sur Hyalella. Dans les deux stations d’échantillonnage, la contamination la plus
élevée se trouve prés du captage d’eau.

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



Abstract

This biomonitoring study was carried out in Guarapiranga reservoir which is an
important source for 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 limits of the toxic algae 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 required for preservation of aquatic life.

Among the isolated species of cyanophyces, Oscillatoria 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 only O.
redekei caused acute toxicity.

Hydrogen peroxide and 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 microcrustaceans 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 water. 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 Smg 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 results show that the reservoir is characterized by a dystrophic process, high
algicide concentrations and subsequent toxicity of the water.
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1 - INTRODUCTION

Le réservoir du Guarapiranga a été construit par 1’ancienne Compagnie
d’électricité Light S/A, pendant les années 1906 a 1908, afin de régulariser
les débits de la riviere Tieté et de produire 1’énergie électrique. En 1927, son
usage s’est étendu a ’approvisionnement en eau potable pour la ville de
S4o Paulo. Actuellement, ce réservoir est le deuxiéme producteur d’eau pour
cette metropole et satisfait aux besoins de 25% de ses habitants, avec un
débit de 11m’/s environ.

Situé a 740 métres d’altitude, a une latitude de 23° 43" et a 46° 32' de
longltude ouest, le réservoir a une superficie de 34 km®, un volume de 195 x
10° m” ; sa profondeur est de 7m en moyenne, 13 m au maximum et son
perlmetre de 85 km (CETESB, 1983 ; CALEFFI et al., 1993). 1l draine une
région de 631 km? (figure 1).

Ce réservoir appartient au bassin de la riviere Tieté et il est formé par les
rivieres Guarapiranga, Embu-Guagu, Embu-Mirim et d’une vingtaine
d’affluents de moindre importance et de plus faible débit.

Selon PArrété n® 24806 du 25 juillet 1955, les eaux du bassin du
Guarapiranga doivent permettre la préservation de la vie aquatique. La lo1 n°
11 du Conseil d’Etat du Contrdle de la Pollution des Eaux, en 1956, a

interdit le déversement de tous rejets, domestique et industriel, dans ce
bassin (CECPA, 1959 ; PEDROSO, 1960).

En 1960, le gouvernement de 1’Etat de Sdo Paulo a créé une Commission du
bassin Guarapiranga, afin de préserver et de contrdler la qualité sanitaire des
eaux du réservoir. Cette commission a révisé la législation existante et a
conclu que la contamination des eaux destinées a I’approvisionnement
public constituait un crime pénal (OLIVEIRA, 1961). Ses travaux marquent
le début des recherches relatives aux aspects sanitaires du bassin du
Guarapiranga, méme 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 contrdlées par 1’étude de la capacité assimilatrice du réservor.



Dans les années 60, les préoccupations étaient 1’apparition de blooms
d’algues, du fait des problémes rencontrés dans le réservoir Billings de la
méme région de Sdo Paulo, causés par la pollution domestique et
industrielle. La minéralisation des matiéres organiques résultant de la
pollution fournit en effet des conditions idéales pour le développement du
phytoplancton .

Le Plan de Contréle de la Pollution des eaux, mis en place par Arrété 50.592

“du 29/10/68, a eu comme objectifs le maintien de la qualité¢ des eaux, la
réduction et 1’élimination des sources de pollution existantes (MACEDO et
al., 1972).

Selon la législation en vigueur (Arrété n° 10755, du 22 de novembre de
1977-CETESB, 1982), les eaux du réservoir Guarapiranga sont actuellement
réglementées comme des eaux de Classe 1, adéquates a la préservation des
communautés aquatiques ; le déversement d’effluents méme traités, dans ces
eaux n’est pas admis. (Législation CONAMA n° 20, du 18 juillet de 1986-
BRASIL, 1986 ; Arrété n° 8468, Art. 10).

Les problemes dans ce réservoir sont apparus avec le développement de
I’agglomération autour du bassin, 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 a 2,9 millions d’habitants,
dont 550.000 habitants sur les bords immédiats du réservoir (S.R.H., 1994)

Les mesures réglementaires visant a freiner et a controler I’occupation des
sols n’ont pas réussi a enrayer le défrichage ni ’installation de bidonvilles
aux marges du réservoir. La ville de S3o Paulo s’est étendue jusqu’au
* bassin, sans qu’une infrastructure de protection de la qualité des eaux ne soit
mise en place ni qu'un réseau de canalisation et d’épuration des eaux
d’égouts n’aient été installés (MELCHOR et al., 1975 ; CETESB, 1992-a).

Pendant la période de 1971 a 1974, la qualité sanitaire du réservoir s’était
révélée satisfaisante, puisque dans les sites les plus pollués les valeurs de
demande biologique en oxygene, d’oxygene dissous et de coliformes étaient
conformes aux normes d’utilisation : la valeur de DBO a I’embouchure de
la riviere Embu-Mirim était de 2,7 mg/L, alors que la limite établie par la
législation brésilienne est de 5 mg/L. La présence de quelques
organochlorés et de mercure, quoique faible, avait cependant €té détectee,
ces substances provenant de 1’application de pesticides et de l'activité
industrielle (ROCHA, 1976).



En 1983, une augmentation de I’azote et des phosphates a été trouvée, ce
qui témoignait d’une eutrophisation du réservoir Guarapiranga. Un bloom
d’algues Anabaena spiroides, provoqué par 1’apport de nutriments par les
principales riviéres affluentes, a été noté la méme année (CETESB, 1983).

De 1980 a 1989, onze accidents de mortalités de poissons ont €té€ enregistrés
dans ce réservoir, dont six causés par 1’application d’algicides destinés a
empécher les blooms d’algues (CETESB, 1992b).

Selon MANCUSO (1992), le réservoir ne présente pas de stratification en
ce qui concerne la température, méme pendant les mois les plus chauds ; a
I’exception de mars 1987, ol une variation notable de la température entre la
surface et le fond a été enregistrée. Mais une étude de la CETESB (1992c¢)
révélait une stratification pour ce qui concerne I’oxygene dissous : de plus
faibles concentrations étaient constatées en profondeur pendant la journee
dans la région proche du captage d’eau potable. Ces conditions peuvent
favoriser |’eutrophisation comme en témoignent les valeurs de chlorophylle
plus élevées a ce niveau.

KORTMANN (1994) a confirmé que les eaux profondes du réservoir
Guarapiranga contiennent moins de 3 mg d’oxygéne dissous /L, et qu’elles
sont anaérobiques pendant les heures les plus chaudes de la journee ; 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 pour
le phytoplancton et peut contnbuer a I’apparition de blooms de
cyanophycées.

CALEFFI et al. (1992) et ZANARDI et al. (1992) ont constaté que (1) les
eaux présentaient, a certains endroits, une qualité inacceptable pour la
préservation et le maintien de la vie aquatique ; (i) 20 stations
d’échantillonnage étaient eutrophisées, (iii) quatre autres étaient
mésotrophiques.

CALEFFI et al. (1993), en utilisant I’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 eutrophiques
a cause des concentrations en phosphates. Dans la région centrale du
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réservoir, les eaux étaient mésotrophiques, quoique utilisation de cuivre
comme algicide 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 dernieres années. Cela s’est
traduit par 1’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 aux normes ; cependant les rivicres
Embu-Guagu et Embu-Mirim contribuent le plus a la charge en nutriments
(CETESB, 1991-a). La figure 2 montre I’augmentation des nutriments dans
ces tributaires et dans la zone de captage du réservoir.

Le déversement d’égouts dans les affluents des zones les plus peuplées,
entraine une augmentation progressive de la charge organique et, par

conséquent une détérioration graduelle de la qualité des eaux du réservoir
MANCUSO (1992). '

Au-deld de la pollution organique d’origine domestique, 115 industries
contribuent 3 la pollution du bassin avec une charge résiduelle de 449 kg
DBO/jour. Cette charge est due en majorité a une seule industrie
responsable de I’apport de 418 kg DBO/jour (SMA, 1990).

En 1990, I’eutrophisation du réservoir a été de notoriété publique, avec
’apparition d’un bloom de cyanophycées, Anabaena solitaria, responsable
de problémes de goiit et d’odeur de I’eau et de troubles gastro-intestinaux
chez les consommateurs.

Les apparitions de blooms de cyanophycées ont été fréquentes dans le
monde au cours de ces décennies, et de nombreuses especes toxiques ont €te
trouvées. Des cas d’intoxications humaines, d’animaux domestiques et
sauvages, ont été rapportés dans les différents parties du monde
(HAMMER, 1968 ; RICHARD et al., 1983 ; COOD et al., 1989 ;
FALCONER, 1989 ; CARMICHAEL, 1994).

Les cyanophycées peuvent entrainer des problémes gastro-intestinaux,
cutanés et oculaires. Certaines souches de Microcystis sont dotées d’un
potentiel cancérogéne hépatique et peuvent provoquer la mortalité chez les
animaux (CARMICHAEL, 1992). Ces effets peuvent étre consécutifs a la
consommation d’eau non traitée contenant des algues toxiques et/ou des
toxines, mais aussi a celle d’eau insuffisamment 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 cyanophycees, leur
mécanisme d’action est loin d’étre 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 I’eau, surtout pendant les périodes critiques ce qui
augmente le colit du traitement.

Le sulfate de cuivre est utilisé mondialement comme algicide aux
concentrations de 0,2 4 1 mg/L (ELDER & HORNE, 1978 ; HAWKINS &
GRIFFITHS, 1987 ; CARMICHAEL, 1992). Actuellement, dans le
réservoir Guarapiranga, 1’application de cet algicide est pratiquement
journaliére afin d’obtenir des concentrations a un métre de profondeur de 0,3
40,5 mg/L (PARO, M.C., communication personnelle).

Le peroxyde d’hydrogéne a 51% est utilisé a la concentration de 1 a 1,5
mg/L pour I’élimination des cyanophycées filamenteuses. La figure 3 montre
les quantités de produits appliquées pendant la période de notre étude de
Mars 93 a Juin 94.

Bien qu’ils soient nécessaires pour le contrle des blooms d’algues, les
algicides peuvent avoir un impact négatif pour I’environnement et induire
des mortalités de poissons. D’autres organismes peuvent aussi étre 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 1’eau d’un
réservoir sujette a un bloom de Cylindrospermopsis raciborskii et
préalablement traitée par le sulfate de cuivre. Le sulfate de cuivre en
provoquant la lyse cellulaire des cyanophycées a entrainé la libération de
leurs constituants toxiques (HAWKINS et al., 1985 ; CARMICHAEL,
1992).

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 un



protocole de coopération technique entre plusieurs institutions, impliquant
entre autre la CETESB qui a été chargée d’évaluer la toxicité algale et de
contréler la qualité des eaux du réservoir. Un programme d’Assainissement
de I’environnement du bassin du Guarapiranga a été établi en vue d’assurer
la prévention, le traitement et la réglementation du bassin du Guarapiranga.



2-OBJECTIFS



2 - OBJECTIFS

Nos objectifs au cours de cette recherche ont été de:

¢ ¢valuer la vanabilité saisonniére de la qualité des eaux du réservoir du
Guarapiranga en utilisant des parameétres physico-chimiques, biologiques
et écotoxicologiques ;

e étudier la toxicité de quelques espéces de cyanophycées isolées des eaux
du réservoir et I’efficacité du charbon activé dans 1’élimination des
toxines algales ;

e évaluer I’accumulation du cuivre dans les sédiments, dans les
communautés phytoplanctoniques, zooplanctoniques et piscicoles du
réservorr ;

e étudier la toxicité aigué et chronique des algicides, sulfate de cuivre et
peroxyde d’hydrogene sur les algues, les microcrustacés et les poissons.



3-MATERIEL ET
METHODES



Tab.1 Récapitulatif des différentes campagnes d'échantillonnage et des analyses
effectuées sur les échantillons prélevés au cours de I'étude
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3 - MATERIEL ET METHODES

3.1. L’eau

Trois stations d’échantillonnage ont été choisies du réservoir Guarapiranga :
station 1, a I’entrée du réservoir, proche du quartier Crispim ; station 2, au
milieu du réservoir devant le club Castelo ; et station 3 proche du captage
d’eau de la SABESP. La localisation des stations est représentée sur la

figure 1.

Lors d’études antérieures, réalisées par la CETESB (1992c), une grande
diversité algale a été trouvée dans la région centrale du réservorr,
vraisemblablement favorisée par I’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 prélévement bimestriel d’eau pour les
analyses physico-chimiques, biologiques et écotoxicologiques. Pendant la
période de Mars 1993 a avril 1994, huit campagnes d’échantillonnage ont
été réalisées. Les échantillons d’eaux ont été prélevés en surface. Les
modalités décrites dans le guide CETESB (1988) ont été suivies pour
chaque type d’analyse.

Les déterminations du pH, de 1’oxygéne dissous (méthode de Winkler), de la
température, de la transparence de 1’eau (disque de Secchi) et de la
luminosité (avec photométre), 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 cuivre total, la
turbidité, le phytoplancton, et la toxicité chronique sur microcrustaces.

Aux trois stations, les eaux et les sédiments ont été prélevés en février, avril
et juin 1994 pour les analyses de toxicité, les analyses de cuivre et 1’étude
de sa bioaccumulation par les espéces aquatiques.

La chronologie des campagnes d’échantillonnage et les analyses effectuées
sur les échantillons prélevés aux trois stations sur I’ensemble de la période
d’étude sont présentées dans le tableau 1.

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



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

EAUX
Analyses Essais de Phytoplancton  |Phytoplancton Zooplancton
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N.Kjeldhal essais sur souris
N.nitrate essais sur Daphnia
N.nitrite
pH
oD
Transparence
Turbidité
Temperature
Chlorophylle a
Phéophytine a
Dureté
Cuivre total

Sédiments

Essai de toxicité
sur Hyallela
cf. azteca

. concentration
de cuivre

. granulometrie

Poissons

concentration de cuivre
. muscles
. viscéres




3.1.1. Analyses physico-chimiques, chlorophylle/phéophytine

Les concentrations en’azote, en phosphate, encuivre et la turbidit¢ ont éte
déterminées selon les méthodologies de la 17" Edition du Standard
Methods for Examination of Water and Wastewater (APHA,1989).

Chlorophylle et phéophytine ont été mesurées, aprés extraction organique
des pigments par 1’acétone et analyse spectrophotométrique 4 664 nm
(CETESB, 1990-a).

3.1.2. Détermination quali-quantitative du phytoplancton

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

L’identification des espéces 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).

3.1.3. Toxicité de I’eau

La toxicité chronique a été évaluée en étudiant la survie et la reproduction de
Ceriodaphnia dubia lors d’essais de 7 jours. Dix organismes, juvéniles
(<24h), placés dans 10 béchers contenant 15 mL de I’échantillon d’eau ont
été utilisés. Tous les deux jours, cette solution a été renouvelée, la survie et
la reproduction des organismes-test ont été enregistrées (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 traineau vertical au
tamis de 20 pm, et I’échantillon amené au laboratoire pour I’isolement des
cyanophycées. Plusieurs techniques ont été utilisées pour ’isolement des
algues :



e isolement par microcapillaires de verre (VIEIRA & TUNDISL1979).
Apres capture, le filament ou la cellule a été lavé plusieurs fois en milieu
de culture stérilis¢é ASM-1 pour cyanophycées (GIBSON & SMITH,
1982), transféré en tube a essais contenant le milieu de culture et incube
sous luminosité de 1500 lux a température de 25°C. La composition du
milieu ASM1 est donnée en annexe A.

o sur plaques de milieu solide ASM-1 a 1% d’agar, sur lesquelles
I’échantillon de phytoplancton est déposé. Les plaques sont incubees dans
les mémes conditions de lumiére et de température que précédemment.
Aprés croissance, quelques colonies isolées sont transférées avec un fil de
nickel en tubes 4 essais contenant le milieu liquide ASM-1.

e par lavage de 10 mL d’échantillon du phytoplancton concentré, en tamis
de 30um, avec de ’eau déminéralisée et le milieu ASM-1 stérilisé. Le
matériel lavé est introduit dans des erlenmeyers avec 100 mL de milieu
ASM-1, sous agitation continue & 175 rpm et dans les mémes conditions
de lumiére et de température que précédemment. En cas de croissance des
algues, celles-ci sont isolées par la technique de microcapillaires de verre.

L’algue est ensuite .repiquée en erlenmeyers contenant 200 mL de milieu
ASM-1 (inoculum), soumis i une agitation continue, une photopériode
12/12, une luminosité de 1500 lux et une température de 25° C. Les souches
méres algues ainsi obtenues ont été maintenues en tubes 4 essais et incubées
dans les conditions mentionnées plus haut.

3.1.4.1. Cultures d’algues

Pour I’obtention d’une biomasse suffisante pour les tests de toxicité, les
cultures algales ont été préparées en flacons de verre contenant six litres de
milieu ASM-1, stérilisés, et inoculés par 200 mL de culture en phase
exponentielle de croissance (USEPA, 1971).

Les cultures ont été maintenues sous aération continue, une luminosité de
1500 lux, une photopériode de 12 heures de lumiére et 12 heures d’obscurité
et une température de 25°C.

Les cultures de cyanophycées, en phase exponentielle de croissance ont €té
évaluées quant a leur toxicité aigué sur souris et sur Daphnia similis afin de
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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 réalisés avec les souches toxiques et les souches de référence, destinés a
évaluer la capacité de rétention des toxines sur charbon.

Algues isolé

U

Culture de masse

U

Centrifugation

!

Lyophilisation/sonication

U

Remis en suspension
de NaCl 0,9 %

Y
A B
NV AN
10 mL (20 mg d’extrait sec/mL) volume 100 mL d’eau
, U : +15mg charbon active+extrait d’algue*
injection intrapéritoneal U
a souris (0 4 2 mL) 175 rpm/1h
volume équivalent a 0; 100 ; filtration sur
250; 500; 750 ; 1000mg/Kg prefiltre
U U
Non Toxique <> Toxique extrait évaporé a sec
Y U
Essai avec le charbon repris de 2 mL NaCl 0,9%
activé (B) U

Injection 2 mL i.p
a souris (n=2)

* 05 1,25; 5; 10; 20; 40 mg pour les algues de référence
25 mg pour les algues isolées du Guarapiranga
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déterminer les concentrations maximales admissibles d’algues dans I’eau
brute.

3.1.4.2. Estimation du poids sec des cyanophycées

Cette estimation a été réalisée sur 10 replicats. Les échantillons d’algues
sont mis a sécher a I’étuve a 105° C pendant 24 heures, dans des coupelles

d’aluminium placées deux heures en dessiccateur avant la pesée (USEPA,
1971).

Le poids sec de 10 mL de milieu ASM-1 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 maniére suivante :

Valeur moyenne du poids sec de 10 ml - Valeur moyenne de 10ml de milieu

Poids sec d’
' une d’algue dans les 10 replicats ' ASM-1 dans les 10 replicats

algue ou filament

(mg) B nombre de cellules ou filaments dans 10mL

3.1.4.3. Préparation des algues pour les test sur souris

Les cultures en masse, en phase exponentielle de croissance, d’environ 15 a
20 jours, ont été centrifugées a 6000g, pendant 15 a 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 0,9% (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 ét¢ maintenue une
nuit dans le réfrigérateur, avant d’étre 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. '



3.1.4.4. Tests de toxicité sur souris

Les males de la souche de souris, Swiss Webster de 20-30 g, utilisés au
cours des expériences proviennent de ’Institut Adolfo Lutz, Séo 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
I’intervalle, ils ont été nourris et maintenus en conditions d’¢élevage
identiques a celles de 1’Institut d’origine.

Les tests ont été réalisés selon la norme CETESB (1993-a), par injection
intrapéritonéale de 1’extrait algal a différentes concentrations (1000 ; 750 ;
500 ; 250 ; 100 mg/Kg p.c). Trois animaux tests ont été utilisés pour chague
concentratlon et chaque témoin. Les animaux témoins regoivent seulement ia
solution saline de NaCl, au volume maximum utilisé pour la plus grande
concentration testée, soit 2mL.

Les résultats des tests sont exprimés en terme de Dose Létale 50 (DLso-24h;
mg/Kg p.c.), déterminée par la méthode statistique Trimmed Spearman-
Karber (HAMILTON et al., 1978). |

Les souris mortes en moins de 4 heures de test sont disséquées, leur foie est
prélevé pour 1’étude de I’hépatotoxicité, pouvant se traduire par une
augmentation du poids du foie (RICHARD et al.,1983 ; SIVONEN, 1990).
Les souris témoins sont sacrifiées a la fin des essais, et leur foie préelevé et
examiné. |

3.1.4.5. Tests de toxicité sur Daphnia similis.

Toutes les cultures de cyanophycées, en phase de croissance exponentielle,
ont été évaluées quant a leur toxicité aigué sur Daphnia (ABNT, 1993-a).

Le test consiste en I’exposition de 20 jeunes Daphnia, réparties en quatre
tubes a essais, contenant chacun {3 mL de culture de cyanophycées de 1 a
18 millions de cellules ou filz: nts/mL 4 différentes dilutions. Cette
procédure a été utilisée aussi ave s cultures de cyanophycées lysees par
sonication pour étudier les effets  : toxines pouvant étre relarguées dans le
milieu.
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Tab. 3 - Organismes et méthodes utilisés dans les essais de toxicité

ORGANISMES ESPECES DUREE |CONDITIONS| REFERENCES
Poissons Brachydanio rerio 4 jours semi-statique ABNT (1993-b)
Poecilia reticulata 4 jours semi-statique ABNT (1993-b)
Cheirodon notomelas 4 jours semi-statique ABNT (1993-b)
B. rerio (stade larvaire) 7 jours semi statique CETESB (1994)
Microcrustacés Daphnia similis 24-48 h statique ABNT (1993-a)
Ceriodaphnia dubia (chronique)| 7 jours semi-statique | CETESB (1991-b)
Algues Scenedesmus subspicatus 4 jours statique ABNT (1992-a)
Pseudoanabaena galeata 4 jours statique ABNT (1992-a)*
Oscillatoria quadripunctulata 4 jours statique ABNT (1992-a)*
Microcystis aeruginosa 4 jours statique ABNT (1992-a)*

* Méthode modifiée ;

le millieu LC OLIGO a été substitué par le milieu ASM1




Afin de vérifier le relargage de toxines dans le milieu liquide, pendant la
période de croissance des cyanophycées lors des cultures en masse, la
toxicité du milieu ASM1 et des cultures algales a été également testée. La
séparation des cellules du milieu a été réalisée par centrifugation a 6000g,
pendant 15 minutes ; le surnageant, sans algues, a été testé sur les daphnies.

311 Algicides

Les produits utilisés pour combattre les blooms d’algues, sont le sulfate de
cuivre (CuSO,.5H,0, produit Merck n® 2790) et le peroxyde d’hydrogéne
(solution a 51% (160 Vol.), IX 501 de la Peroxidos do Brasil Ltda).

Des tests de toxicité aigué et chronique sur les poissons autochtones et
allochtones, sur les microcrustacés et sur les algues ont été réalises. Les
espéces étudiées et les méthodes d’essais mises en oeuvre sont présentees
dans le tableau 3. Les conditions expérimentales sont résumées en annexe A.

3.IL.1. Tests sur microcrustacés et poissons sur différents types d’eaux
Les tests de toxicité 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:

e ecau reconstituée avec une dureté totale de 40 - 48 mg/L CaCO; (USEPA,
1989). '

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

e eau du réservoir Guarapiranga, filtrée aussi sur tamis pour plancton, et
avec une dureté totale de 23 mg/L.

La dureté totale a été déterminée par titrimétrie selon la méthode ABNT
(1992-b).
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Dans les tests, différentes concentrations d’algicides ont été testées, le
rapport entre deux concentrations successives étant inférieur a 2.

Les résultats des tests de toxicité aigué sur poisson et Daphnia ont été
exprimés en concentration létale 50, CLso-96h et CEso-48h mg/L,
respectivement.

Les résultats des tests chroniques de 7 jours sur microcrustacés
Ceriodaphnia dubia et sur poissons, Brachydanio rerio, ont ét¢ exprimeés en
terme de concentration sans effet observé (NOEC), déterminee
statistiquement selon la méthode USEPA (1989).

3.I1.2. Tests sur algues

Pour chaque concentration de produit testé deux réplicats ont été prépares et
les inoculum de cultures d’algues y ont été additionnés. Les flacons-tests ont
été incubés a température de 25 ° C, sous une luminosité de 2500 lux et sous
agitation continue de 175 rotations par minute. Les comptages ont eté
réalisés au jour initial et tous les deux jours ; les algues ont été fixees a
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% de la
croissance algale est déterminée. Le programme statistique Trimmed
Spearman Karber a été utilisé (HAMILTON et al., 1978).

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

Pour évaluer les modifications de la toxicité des cyanophycées, induites par
les algicides utilisés, des souches de cyanophycées toxiques et non toxiques
ont été cultivées en présence de concentrations sublétales de peroxyde
d’hydrogéne et de sulfate de cuivre. Ces concentrations sublétales ont été
déterminées a partir des résultats des tests de toxicité sur algues.

Les algues ont été cultivées en présence des concentrations d’algicides
suivantes : |
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M. aeruginosa(NPJB) souche toxique, + 0,25mg/L. HyO02

M. aémginosa (Guarap 1992), souche non toxique, + 0,25 mg/L H202

P. galeata (2°™ camp), souche non tbxique, + 0,6 mg/L H207

M. aeruginosa (NPJB), souche toxique, + 0,25 mg CuSO4.5H20

M. aeruginosa (Guarap1992), souche non toxique,+ 0,25 mg CuS0O4.5H20
P. galeata (Zéme camp), souche non toxique, + 1,18 mg CuSO4.5H20

O. quadripunctulata(Guarap1992), souche toxique,*+1,18 mg CuSO4.5H20

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

La teneur de cuivre accumulé dans les algues a été mesurée apres calcination
du matériel biologique. Les cendres ont été dissoutes dans I’acide nitrique

p.a. et la solution obtnue analysée par absorption atomique, selon APHA
(1989).

3.11.4. Effet interactif des algicides

Le sulfate de cuivre et le peroxyde d’hydrogéne étant utilisés
alternativement pour combattre les algues vertes et les cyanophycées, 1'un
des objectifs de cette étude a été également d’évaluer I’effet interactif de ces
deux composés. Trois séries de tests sur Daphnia similis ont été réalisees,
en utilisant un mélange en différentes proportions de chaque composé, en
prenant comme base les valeurs de CEso-48h du sulfate de cuivre et du
peroxyde d’hydrogéne. Deux series sont réalisées en utilisant I’eau du
Guarapiranga filtrée sur membrane AP20 et une serie autre a €té réalisée en
eau reconstituée.

Nous nous sommes inspirés des travaux de MARKING (1977) pour étudier
les effets d’interaction entre le cuivre et le peroxyde d’hydrogene
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Tab. 4 : Exemple de calcul des interactions entre deux substances A et B.

CES50 de A : 0,016 mg/L (= Ai)

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

Proportions des Concentration de A et B dans le (S) Somme
solutions Ai et Bi mélange qui provoque 50% d'effet des actions
testées, respectivement toxiques
Am Bm
01:01 0,011 0,082 1,40

Exemple de calcul de S

S = Am/Ai + Bm/Bi

S =0,011/0,016 + 0,082/0,115

= 0,688 + 0,713
= 1,40

Résultat : effets de A et B moins qu'additifs

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

IA=-0,40

Résultat : le mélange est prés de moitié moins toxique que la somme de A et B individuels




La détermination d’un indice d’activité toxique est basée sur I'unité de
toxicité du mélange, qui peut étre exprimée selon la formule (MARKING,
1977):

(Am/Ai) + (Bm/Bi) =S
ou: A et B sont deux agents toxiques

i et m sont respectivement les valeurs de CLs, 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 (CEsode A seul)
Bi = concentration de B qui provoque 50% d’effet (CEso de B seul)

S permet de déterminer si I’effet du mélange est additif ou non:

S>1; I’effet est moins qu’additif;,
S = 1 ; effet est additif;,
S < 1; Ieffet est plus qu’additif.

MARKING (1977) a défini un indice d’additivité (IA) pour exprimer le
degré de toxicité du mélange : '

Si Sest>1, JA=S(-1)+ 1S
Si S est<1, IA=1/8-1

Cette formule permet d’évaluer qualitativement et quantitativement
'interaction. L’indice d’additivit¢ permet d’évaluer le facteur
d’augmentation ou de diminution de la toxicité : cette transformation est
réalisée rapidement par report de la valeur de I'indice sur une échelle qui
donne directement le facteur d’amplitude de la toxicit¢é (RAND &
PETROCELLLI, 1985).

Un exemple de calcul est donné dans le tableau 4.
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3.11I. Analyse de ’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 février (été), avril (automne) et juin (hiver) de 1994, I’eau de
surface a été prélevée pour I’analyse de cuivre et la toxicité chronique sur C.
dubia.

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

Les sédiments ont été testés sur I’amphipode Hyallela cf. azteca, selon la
méthode décrite en 3.111.3.

3.1I1.1 Phytoplancton et iooplancton (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 175um en vue d’éliminer les organismes
zooplanctoniques éventuellement présents dans 1’échantillon.

Le zooplancton a été collecté également sur le terrain parallelement. Il a été
concentré par tamisage (180um). Au laboratoire, les débris éventuels ont €té
éliminés sur tamis de 500 um.

Un aliquot est prélevé pour 1’évaluation des poids secs du phytoplancton et
zooplancton (105° C pendant 24h).

Les échantillons concentrés de phytoplancton et de zooplancton ont éte
acidifiés par I’acide nitrique p.a. pour la destruction de la matiére organique
nécessaire a I’évaluations des concentrations en cuivre (APHA, 1989).

Les teneurs en cuivre ont été exprimées en pg de cuivre par g de poids sec
du phytoplancton ou du zooplancton. Le facteur de bioconcentration (FBC)

du cuivre par le phyto et zooplancton a été déterminé selon la formule:

FBC = teneur de cuivre dans les algues/ teneur de cuivre dans I’eau
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3.111.2. Poissons

Aux mois de Mars et Juin/1994, automne et hiver, deux campagnes
d’échantillonnage des poissons du réservoir ont été réalisées aux stations 1
et 3, pour I’évaluation des niveaux de contamination en cuivre dans les
muscles et les visceres.

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

Apreés identification des poissons les muscles et les viscéres sont préleves
pour I’analyse.

Pour la détermination de cuivre, les échantillons ont été séchés en étuve a
105° C, minéralisés par calcination au four a4 moufle suivie d’une
solubilisation du résidu par I’acide nitrique p.a. Le métal a été analysé par
spectrophotométrie d’absorption atomique (APHA, 1989) et les résultats
exprimés en pg de cuivre par gramme de matériel sec.

3.1I1.3. Sédiments

Les sédiments des trois stations d’échantillonnage ont été prélevés avec une
drague de Eckman, conditionnés en sachets plastiques et analysés quant au

niveau du cuivre, par spectrophotométrie d’absorption atomique (APHA,
1989).

Les sédiments ont été séchés a 105°C, puis tamisés (tamis de 80 mesh), ont
été minéralisés par I’acide chlorhydrique 0,1 N, en agitation continue
pendant quatre heures.

Les tests de toxicité aigué 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 a une
douce aération. Pour chaque échantillon, ont été préparés trois réplicats de
10 organismes chacun. A la fin des 12 jours de test, un dénombrement des
organismes vivants est effectué dans chaque bécher.
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3.IV. Etude des capacités d’adsorption des toxines algales par le
charbon activé

Les extraits d’algues isolées du Guarapiranga qui ont entrainé des effets de
toxicité lors des essais sur souris, 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, a des souris.

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

Les algues toxiques du Guarapiranga, Phormidium sp (4™ camp),
Oscillatoria amphibia (5 et 8¢ camp), O. limnetica (6°™° camp) et M.
aeruginosa (8 camp), ont été testées uniquement a la quantité maximale
de 25 mg d’algues (poids sec) ce qui correspond & une concentration toxique
de 1000 mg de poids sec d’algue par 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 effectues.

Le charbon en poudre produit par la Sanney 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 a 175 rpm, pendant une heure :
cette durée correspond au temps de contact de 1’eau avec le charbon actif
dans la station de traitement. Les solutions sont ensuite filtrées sur
membranes Millipore AP20 et les 100 ml filtrés sont évaporés a sec au bain-
marie 4 45° C, pendant 24 heures au maximum. Le résidu sec est repris par 2
mL de solution saline 4 0,9% 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 1’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 €té
testées a des quantités comprises entre 1,25 et 20 mg d’algues, dans les
mémes 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 a ’eau déminéralisée et
au méthanol pur. Aprés évaporation de la phase liquide, I’extrait a été remis
en suspention par 2 mL de solution saline injectés par voie intrapéritonéale
chez la sourts.

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 critéres suivants recommandés par
KLAASEN et al. (1986) et USEPA (1990) ont été considérés :

a) Dose sans effet (DSE) 4 24 h, des différents souches de cyanophycees
b) Facteur de sécurité de 1000 ou soit DSE/1000

¢) Consommation moyenne journaliére d’eau par un individu adulte = 2
litres

d) Poids moyen d’un individu adulte = 70 kg

e) Poids sec d’algues.

Il a été déterminé :
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a) I’ingestion journaliére acceptable (IJA), ou :
IJA=DSE/1000 x 70
b) la concentration maximale acceptable d’algues (CMA), ou:

CMA= 1JA/2 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
Guarapiranga, station 2
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4 - RESULTATS ET DISCUSSION

4.1. CARACTERISATION PHYSICO-CHIMIQUE, BIOLOGIQUE
ET ECOTOXICOLOGIQUE DES EAUX DU GUARAPIRANGA SUR
LA PERIODE D’ETUDE.

4.1.1. Analyses physico-chimiques

Les figures 5a et 5b représentent les résultats des analyses physico-
chimiques des eaux du réservoir Guarapiranga, station 2, (pH, Oxygene
dissous, température, conductivité, dureté, transparence, concentrations en
cuivre et luminosité). Les données numériques correspondantes a ces figures
sont données dans 1’annexe C.

PLa température maximale de I’eau de 29°C a été enregistrée au cours du
mois de février 94.

La valeur moyenne du pH, pendant la période d’étude, était de 7,3 ; la
valeur maximale de 8 a été enregistrée en février 94 et la valeur minimale de
6,8 en juin et aofit 93. C’est naturellement pendant la période de juin a aoit
93 que la température de l’eau est la plus basse (17 et 20°C,
respectivement), et les teneurs en oxygéne dissous les plus élevées (8,4 et

9,7 mg/L) (Fig. 5a).

PLa conductivité électrique a été pratiquement homogene pendant 1’année
ou les valeurs se situent entre 72 et 97uS/cm avec une moyenne de
80uS/cm. La conductivité électrique est comme les précédents parametres,
une donnée fondamentale pour 1’évaluation des gradients horizontaux et
verticaux des milieux 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
’Etat de S3o Paulo : dans la majorité des réservoirs, le pH se situait dans
une gamme de 7 a 8. Le maximum de conductivité a 103uS/cm était notee
dans les réservoirs de Barra Bonita et Bariri les plus eutrophisés, alors que
les valeurs les plus faibles étaient trouvées dans les réservoirs de Rio Pardo
et Rio Grande (respectivement 25 et 25,5).

En 1985, MAIER & TAKINO (1985) avaient enregistré dans le réservoir
Guarapiranga des niveaux de conductivité moindre, de 36 a 53 pS/cm, ce
qui peut étre mis en relation avec un niveau de pollution plus faible a cette
époque qu’a I’heure actuelle.
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Fig. 5b- Données physico-chimiques des eaux du réservoir
Guarapiranga, station 2
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#L cau du Guarapiranga présente une dureté de 23 a 29 mg de CaCO;/L
(Fig 5b), ce qui correspond 2 une qualité d’eau douce, c’est a dire inférieure
a 50 mg/L (USEPA, 1989). La dureté des eaux est I’'un des principaux
facteurs de toxicité des agents inorganiques (WAIWOOD & BEAMISH,
1978 ; CALAMARI et al., 1980). 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 & KATZ, 1953).

L’eutrophisation des lacs et des réservoirs est liée au potentiel nutritionnel
des macro et microéléments, responsable de 1’augmentation de la
productivité du milieu hydrique. En terme de qualité, les eaux peuvent étre
classées oligotrophique, mésotrophique et eutrophique : la teneur en
chlorophylle, les niveaux de nutriments (N et P), les communautés
phytoplanctoniques et la transparence des eaux sont des parametres
essentiels pour la mesure du stade trophique de 1’écosystéme aquatique.

PLa transparence des eaux, mesurée par le disque de Secchi, est un bon
paramétre de mesure du niveau de pénétration de la lumiére dans
I’environnement aquatique. Les eaux du Guarapiranga (station 2) avec une
transparence de 1,3 m peuvent étre considérées comme eutrophes.

Selon HENRY (1993), les eaux d’une transparence inférieure a 3 m de
profondeur doivent étre considérées comme eutrophes, de 3 4 6 m
mésotrophes, et supérieure 4 6 m oligotrophes. La transparence a été
pratiquement constante pendant toute 1’année : la valeur 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 avril 94 (1,2 m). '

Ples plus grandes valeurs de luminosité ont été enregistrées d’octobre/93 a
février/94, et les plus faibles de mars a aoi(t/94 (Fig. 5b). L’analyse
statistique n’a pas mis en évidence de corrélation entre I’intensité lumineuse
et les variables physico-chimiques et biologiques analysées.

PLe phosphate total (Fig. 6), dans toutes les campagnes d’échantillonnage,
a présenté des valeurs supérieures a 0,025 mg/L, concentration fixée par la
législation brésilienne. Par contre, les teneurs en orthophosphates, forme de
phosphate soluble biodisponible, sont restées relativement faibles aux
campagnes d’avril 93, octobre 93 et avril 94 : ces valeurs sont au dessous
des limites de détection de la méthode. Pour les autres prélevements, les
valeurs d’orthophosphates varient de 0,005 a 0,025 mg/L.
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‘En mars 93, les teneurs en azote sont les plus basses, comme celles des
communautés phytoplanctoniques (Figs. 7 et 11).). Les valeurs moyennes
des éléments azotés sont conformes a 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 mg/L, 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 10 mg/L pour les
nitrates et Img/L pour les nitrites.

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

niveau de trophie N-inorganique total (mg/L)
Oligo-mesotrophique 0,228 - 0,392
meso-eutrophique 0,343 - 0,618
eutro-politrophique 0,420 - 2,370

Si la réglementation CONAMA est respectée, il apparait que les eaux du
réservoir Guarapiranga pourraient étre considérées comme méso a
politrophique selon VOLLENWEIDER, en particulier au niveau de la
station 2 ou la valeur moyenne est de 0,442 mg/L en N-inorganique total.

$La teneur moyenne de chlorophylle-a est de 9 pg/L, avec des extrémes de
8 en avril et de 11 pg/L en aoiit 93 (Fig. 8). La phéophytine-a est de 4ug/L
environ, avec un pic de 10,93ug/L. en décembre/93, valeur importante qui
témoigne de la présence de matiéres biologiques en décomposition.

SALAS & MARTINO (1990) ont défini des critéres d’eutrophisation sur la
base des teneurs en chlorophylle-a selon I’échelle suivante :

Oligotrophique 0 4 4 mg/m’
Mésotrophique 4410 mg/m’
Eutrophique 10 a 100 mg/m3

Ces auteurs rapportent par comparaison les critéres de chlorophylie (en
ug/L) fréquemment utilisés au niveau international et mentionnés ci-apres.
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Type USEPA (1974) | RAST & LEE (1978) | NAS (1978)
d’environnement

Oligotrophique <7 0-2 0-4
Mesotrophique 7-12 2-5 4-10
Eutrophique >12 > 6 > 10

En considérant ces valeurs de référence, les eaux du réservoir Guarapiranga
peuvent étre classées entre méso et eutrophique en tenant compte des
valeurs de chlorophylle.

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

ug/L dans plusieurs lacs brésiliens.

»TOLEDO (1995), en se basant sur les données de 1’ensemble des
réservoirs de I’Etat de Sdo Paulo, a fait quelques ajustements dans la
formule originelle de 1’indice de Carlson pour caractériser 1’état trophique
des eaux, en  utilisant les paramétres transparence, phosphate,
orthophosphate et chlorophylle a.

L’indice d’état trophique (IET) peut étre exprimé a partir des précédents
parametres, comme suit :

10 (6-0.64 +1n S)

IET(S) = ou S= mesure du Sechhi (m)
In 2
10 (6 - In (80.32/P)
IET(P) = ou P= phosphate (mg/m’)
In2
10 (6-2.04-0.695 In C)
IET(CL) = ou CL= chlorophylle-a (mg/m’)
In2

10 (6 - In (21,67/P)
IET (PO4) = ou PO,= orthophosphate
In2
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En appliquant ce modé¢le 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 :

[ET(S) = 47
[ET(P) = 5l
[ET(Chl) = 67

IET (POy) = 49
IET Moyen= 54

Sur la base des critéres établis par SALAS et MARTINO (1990), il apparait
que les IET pour la transparence, les phosphates et orthophosphates
correspondent a un état mésotrophique et pour la chlorophylle a un niveau
eutrophique.

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

CRITERES POUR CLASSIFICATION DE L’ETAT TROPHIQUE
(SALAS & MARTINO, 1990)

Ultra oligotrophique IET <24

Oligotrophique IET > 24 -44
Mesotrophique IET > 44 - 54
Eutrophique IET>54 -74

Hyper eutrophique [ET >74

Il est important de souligner que l’application des algicides, cuivre et
peroxyde d’hydrogéne, dans le réservoir Guarapiranga, complique
I'utilisation des indices de trophie, étant donné que les algicides influent sur
la productivité et, par conséquent sur la transparence de 1’eau et la libération
des composants intracellulaires dans le milieu.

'Les niveaux de cuivre dans I’eau du Guarapir: 2, au niveau de la station
2, dépassaient a valeur reglementaire de 0,02 » - relative a la qualité des
eaux, dans tous les échantillons exceptés ceux de  .ars et aolit/93, (BRASIL,
1986), (Fig. 5b et annexe C).
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Tab. 5 - Résultats des essais de toxicité chronique (7 jours) sur Ceriodaphnia dubia

avev les échantillons d'eau brute (non diluée®

échantillonngge
station 3 914
analyse n° M A J A 0 D F A J
1é 2é 3e 4 5é 6é 7é 8e 9e
1 NT NT NT
Toxicité sur C. dubia 2 NT NT TA NT NT NT NT NT NT
3 TA TA NT

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

TA = Toxicité aigué : 100% de mortalité aprés 24 - 48 h

Fig. 9 Quantité de sulfate de cuivre utilisée
pour le traitement des eaux du Guarapiranga-
au cours des différentes campagnes
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4.1.2. Analyses écotoxicologiques

A la station 2, des effets de toxicité aigué sur Ceriodaphnia dubia ont été
enregistrés avec les eaux prélevées lors de la troisieme campagne
d’échantillonnage en juin 93 : 100% de mortalité a été obtenu apres 24 a 48
heures d’exposition (Tab. 5 et annexe C). La teneur en cuivre de 0,08 mg/L
de cet échantillon explique la toxicité élevée. Simultanément était notée une
valeur la plus élevée de la transparence de 1’eau qui pouvait alors résulter
d’effets toxiques sur les communautés planctoniques. Lors de la campagne
de Juin 93 quatre tonnes de sulfate de cuivre en amont et aval de la station 2
avaient été déversées (Fig. 9).

Aucune mortalité ni aucun effet toxique sur la reproduction n’ont €t€ notés
au cours des autres campagnes d’échantillonnage.

Pour ce qui concerne les stations 1 et 3 étudiées en 94, seules les eaux de la
station 3 ont présenté une toxicité 4 court terme avec 100 % de mortalité des
microcrustacés en février et avril.

L’analyse des données en cuivre au cours des trois campagnes
d’échantillonnage de février, avril et juin/94 (Fig. 10) montre que les teneurs
de cuivre dans ’eau vont croissant de la station 1 a la station 3. Les
concentrations les plus élevées sont trouvées 4 la station 3, en février et avril
94 avec des valeurs respectives de 0,13 et 0,08 mg/L. Ces concentrations
sont 4 mettre en rapport avec les effets de toxicité aigué sur C. dubia
(Tab.5).

Ces résultats s’expliquent par l'utilisation d’algicides en quantité plus
grande 2 la station 3, en particulier en février et avril 94 (Fig. 9). Les
concentrations basses en cuivre en juin peuvent étre expliquées par
1’échantillonnage, qui est fait de maniére aléatoire par rapport aux sites de
déversement du cuivre.

Bien qu’aucune application d’algicide ne soit effectuée a la station 1, les
concentrations de cuivre dépassaient le standard de qualité dans
I’échantillon d’eau de février 94. Ceci témoigne de I’apport vraisemblable
de contaminants de cuivre par la riviere Embu-Guagu. Par contre, au cours
des deux autres campagnes, le niveau de cuivre dans I’eau était inférieur a la
limite de détection de la méthode, 0,005 mg/L, (Fig.10).

La toxicité du cuivre dans les eaux continentales est attribuée au Cu** et a
CuOH’", mais non au carbonate de cuivre ou 4 I’hydroxyde de cuivre qui

28



Fig.10 Teneurs en cuivre de I'eau du
réservoir Guarapiranga

Fevrier 0.03 0.04 0.13
Avril 0.005 0.04 ) 0.08
Juin 0.005 0.005 0.005

Stations d’échantillonnage

Campagnes/94

B Fevrier Avril Juin

= Standard de
qualité de I’eau

29



sont des formes insolubles. 11 est cependant difficile 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 cuivre total, sans permettre de différencier
les différentes formes de métal.

Ces effets de toxicité aigué sur daphnies des eaux du Guarapiranga traitées
par le cuivre laissent présager des effets toxiques sur les autres especes
aquatiques. Ces résultats sont 4 mettre en relation avec les mortalités de
poissons observées fréquemment dans ce réservoir au cours de ces cinq
derniéres années (CETESB, 1992-b).

La CETESB, a inclus dans son programme de monitoring des eaux, outre
I’étude des variables physico-chimiques, des essais de toxicité chronique sur
Ceriodaphnia sur 50 stations de riviéres et de réservoirs de I’Etat de Sdo
Paulo. Parmi ces stations figurait le réservoir du Guarapiranga. Sur les deux
années 93 et 94, 75% des échantillons ont présenté une toxicité se traduisant
par des effets de mortalité et une inhibition de la reproduction (CETESB,
1994-b, 1995-a, sous presse). L’eau qui présente une toxicité aigué ou
chronique nous parait inadéquate pour la préservation de la vie
aquatique.

Il est important de souligner que les concentrations de cuivre détectées dans
les eaux du réservoir Guarapiranga, toxiques pour la vie aquatique, sont plus
faibles que les standards de potabilité fixés & 1mg/L en cuivre total
(BRASIL, 1990).

Les standards de potabilité sont en fait établis, non sur des critéres
d’innocuité ou de risque pour la santé, mais sur les modifications des
crittres gustatifs et organoleptiques induites par cet algicide
(ENVIRONNEMENT CANADA, 1988).

Au cours de ces derniéres années (1993/94), le monitoring de la qualité des
eaux pour la consommation humaine, réalisé par la SABESP, a montré que
le niveau de cuivre dans 1’eau potable restait inférieur a 0,05 mg/L, alors que
des concentrations en cuivre atteignant 0,17 mg/L pouvaient étre détectees
dans I’eau brute (données fournies par la SABESP).

Les effets du cuivre sont mal connus ; c’est un élément essentiel, bénéfique
a dose infime, qui peut aussi causer des effets toxiques a doses plus élevées,
surtout chez les individus plus sensibles (RICHTER & AZEVEDO NETO,
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Fig.11 Fréquence des algues dans le
réservoir du Guarapiranga, station 2
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1991). La limite entre les concentrations toxiques et les concentrations
bénéfiques est difficile a établir.

Il faut aussi rappeler que des traitements au peroxyde d’hydrogéne sont
effectuées simultanément aux traitements par le cuivre. Il n’y a pas de
monitoring du peroxyde d’hydrogéne 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 pour la vie aquatique peuvent étre dommageables.
1l pourrait en étre de méme pour le consommateur en absence de traitement
d’épuration tertiaire insuffisant.

4.1.3. Communautés phytoplanctoniques

La fréquence et la densité des groupes d’algues identifiées dans les eaux du
réservoir sont présentées dans la figure 11. La liste des groupes trouves
pendant la période d’étude est donnée dans la figure 12.

On observe une prédominance des chlorophycées dans toutes les
campagnes, excepté en aout et octobre 93 (4 et 5°m¢ campagnes), ou les
diatomées étaient majoritaires.

La plus grande diversité des microalgues a été trouvée dans le groupe des
chlorophycées qui représentait 61,5% des taxons enregistrés. Viennent
ensuite les diatomées avec 15,7%, les phytoflagellés 12%, les cyanophycées
8,4% et les dinoflagellés 2,4%.

Parmi les chlorophycées, les Chlorococcales prédominaient dans toutes les
campagnes. Par ordre de représentation décroissante venaient ensuite les
genres Scenedesmus (1 ;3 ; 5 ; et 8™ campagnes) , Monoraphydium (27
camp), Dictyosphaerium (4eme camp) Mougeotia (6™ camp) et Chorella
(7°™° camp).

Dans le groupe des diatomées, les genres les plus représentés étaient
Rhizosolenia (1 et 3 *™ camp), Synedra (2 et 6 ™ camp), Asterionella (4 ; 5
et 8°™ camp) et Aulacosira (7™ camp).

Les genres prédominants de phytoflagellés sont Dynobrion, Cryptomonas et
Chlamydomonas.
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Fig.12 - Espéces algales du réservoir Guarapiranga, identifiées
pendant la période de mars/93 a avril/94 (Station 2)
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Le groupe des cyanophycées comprenant Synechococcus, Chroococcales et
Oscillatoria était moins fréquemment représenté. Pendant cette période, un
seul bloom de Microcystis incerta a été enregistré dans la région proche de
I’embouchure de la riviére Guavirituba.

DERISIO & PERKINS (1981), dans une étude de ce méme réservoir, ont
observé aussi une prédominance des chlorophycées (63,6%) et des
diatomées (32,7%). La CETESB (1992¢) pendant la période d’octobre 91 a
février 92, rapportait aussi la prédominance des chlorophycées (81,6% du
total des organismes), suivie des phytoflagellés (8,6%), des diatomees
(7,9%), des cyanophycées (1,5%) et des dinoflagellés (0,4%).

Dans ce travail, les plus grandes densités de phytoflagellés sont enregistrees
lors des campagnes d’aott et décembre 93 (Fig. 11), ¢’est a dire en début de
printemps et en été. Ces mémes constatations ont été faites par REYNOLDS
(1984).

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

oligotrophique 0 a 10 cell/mL

eutrophique 107 & 10° cell/mL

hypereutrophique 10 & 10° cell/mL
les eaux du réservoir, a la station 2, peuvent étre considérées, comme
eutrophiques. Lors de quelques campagnes (4, 5 ; 6 et 8™ campagnes),
de trés hautes valeurs de densité algale ont été évaluées qui permettraient
de les classer hyper-eutrophiques.

La communauté phytoplanctonique est souvent sujette 4 une réorganisation
de sa composition et de sa densité relative. SMITH (1993) mentionne que la
composition algale est influencée par la relation N : P. Unrapport N : P > 29
est peu favorable au développement des cyanophycées. COOD et al. (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 < 4 15:1. Des taux supérieurs (35 : 1) ne favorisent pas les blooms
de cyanophycées et augmentent 80 fois la population de flagellés
(STOCKNER & SHORTREED, 1988).
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Le rapport N : P dans les eaux du Guarapiranga a été élevé dans la majorité
des prélevements, 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 suffisant a lui seul pour expliquer la
dominance de quelques populations car d’autres variables physico-
chimiques peuvent influencer le métabolisme des algues. HENRY &
TUNDISI (1982) ont vérifié que le vent, la lumiére, 1’agitation de I’eau, les
nitrates et le molybdéne avaient des rdles importants dans le développement
du phytoplancton.
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Tab. 6 - Cyanophycées du réservoir Guarapiranga, station 2,
du phytoplancton concentré, pendant la période d'étude.

1éme campagne
mar-93

2eme campagne
avr-93

3eme campagne
jun-93

4eme campagne
aoQ-93

non detectées

Chroococcus sp
Pseudoanabaena galeata*
Oscillatoria quadripunctulata
Oscillatoria planctonica

Synechococcus sp

Pseudoanabaena galeata*
Oscillatoria sp

Oscillatoria quadripunctulata

Phormidium sp *

Synechococcus sp

5éme campagne
oct-93

6éme campagne
dec-93

7éme campagne
mar-94

8éme campagne
avr-94

Chroococcales
Oscillatoria amphibia*
Oscillatoria sp

Microcystis aeruginosa*

Chroococcus sp
Oscillatoria quadripunctulata
Oscillatoria limnetica*

Oscillatoria sp

Chroococcales
Microcystis incerta*
Oscillatoria sp

Oscillatoria redekei*

Chroococcus sp
Microcystis aeruginosa™
Oscillatoria quadripunctulata

Oscillatoria amphibia™

*Espéces isolées et testées sur la souris et sur Daphnia




4.11. TOXICITE DES CYANOPHYCEES ISOLEES DU RESERVOIR
GUARAPIRANGA

4.IL1. Toxicité sur souris

Les espéces de cyanophycées identifiées au cours des huit campagnes
d’échantillonnage sont présentées dans le tableau 6.

Ces espéces ont été cultivées en laboratoire de maniere a obtenir une
biomasse suffisante pour pouvoir évaluer leur toxicité chez la souris. Les
extraits aqueux de ces différentes espéces algales ont été prépares et injectes
par voie intrapéritonéale aux souris ainsi qu’il a été décrit dans le chapitre
matériel et méthodes (parag.3.1.4.3 et 3.1.4.4).

Il n’a pas été possible de cultiver les algues Synechococcus, Chroococcus et
O. planctonica. L’isolement de ces algues n’a pu étre mené a bien, méme en
utilisant la technique du microcapillaire, la plus efficace pour I’isolement.

Les résultats des essais de toxicité aigué sur souris sont présentés dans le
tableau 7. Ils montrent que les souches P. galeata et O. redekei ne sont pas
toxiques a court terme ; par contre M. incerta (7" camp), O. amphibia (5
et 8 camp), Phorjmzdzum sp et O. limnetica présentaient des valeurs de
DLso comprises entre 496 a 707 mg/Kg.

La toxicité de O. quadripunctulata, isolée en 1992 et testée simultanément,
se caractérisait par une DL50 de 742 mg/kg : cette valeur est conforme a
celle obtenue habituellement et témoigne que la toxicité de cette espece
n’est pas modifiée par la culture en laboratoire.

Avant le commencement de ce travail, en 1991, nous avions isolé une
souche de M. aeruginosa, non toxique. Deux autres de ces souches ont éte a
nouveau isolées en 1993/94 (5 et 8°™ campagnes). Seule celle de la 8™
campagne a présenté une toxicité aigué (DLso - 24h, de 224 mg d’algue en
poids sec/Kg de poids corporel de souris). Cette souche s’est révélée
hépatotoxique, avec un rapport pondéral foie/souris de 8,9 %, alors que le
rapport est de 5 a 6% dans les conditions normales.

L’espéce Microcystis aeruginosa est la cyanophycée la plus souvent
incriminée dans les cas d’intoxication animale et humaine. Les blooms de
cette espeéce ont été enregistrés dans toutes les parties du globe
(CARMICHAEL et al., 1985 ; SIVONEN et al., 1990 ; SKULBERG et al.,
1992). La toxicité de M. aeruginosa n’est pas systématique, 7 des 14
souches de M. aeruginosa testées par LUKAK & AEGERTER, (1993)
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Tab. 7 - Toxicité aigué sur la souris des cyanophycées isolées dans
le plancton total, au cours des différentes campagnes. DL50 exprimée

en mg d'algue (poids sec) par Kg p.c.souris

Espéces

DL50 - 24h (mg/Kg)

Pseudoanabaena galeata (2éme camp.)
Pseudoanabaena galeata (3éme camp.)
Phormidium sp (4éme camp.)
Oscillatoria quadripunctulata*
Oscillatoria amphibia (5éme camp.)
Oscillatoria limnetica (6éme camp.)
Oscillatoria redekei (7éme camp.)
Oscillatoria amphibia (8¢me camp.)
Microcystis aeruginosa*

Microcystis aeruginosa (5éme camp.)
Microcystis aeruginosa (8éme camp.)

Microcystis incerta {7éme camp.)

Non toxique
Non toxique
545
742%*
687
707
Non toxique

687 * * *
Non toxique
Non toxique

224

496

*Espeéces isolées avant cette étude
*#* valeur moyenne de 3 tests
*%%* DL50; 48 heures




n’étalent pas toxiques sur souris. Les toxines peuvent étre hépatotoxiques,
Ou neurotoxiques.

Les toxines des especes de M. aeruginosa isolées, sont généralement des
microcystines : ce sont des peptides hépatotoxiques qui causent une cytolyse
et une degénérescence hépatique (FALCONER, 1989). Les symptomes
d’intoxication sont : faiblesse, diarrhées, extrémités froides et hépatomégalie
(CARMICHAEL, 1992).

Le premier travail sur 1’identification de.toxines de M. aeruginosa, au
Brésil, a été décnt par AZEVEDO et al. (1994), qui montre que la souche
NPJB produit deux différents types de microcystines. Cette souche de
référence, M. aeruginosa NPJB, que nous avons utilisée dans ce travail, est
originaire du lac JB (Jardin Botanique-Sao Paulo) et a été isolée par le NP
(Nucleo de Pesquisa) de I’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 aigué.

Le genre Oscillatoria est aussi responsable de fréquentes intoxications :
I’agent hépatotoxique présente une structure peptidique (LINDHOLM et al.,
1992). '

Pour les espéces 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 espéces toxiques sont surtout O. rubescens et
O. agardhii.

LINDHOLM & MERILUOTO (1991) ont étudié la distribution de toxines
de O. agardhii, dans un lac eutrophe 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 un lac de Norvége, et trouvé des valeurs de DLsq sur souris de
100 mg/Kg et 500 mg/Kg, pour chacune des variétés isolées.
LUUKKAINEN et al. (1993) ont caractérisé les microcystines produites par
O. agardhii isolées en Finlande.

Il est reconnu que pour une méme espéce, la toxicité varie selon les souches
et les conditions environnementales.
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On connait certains facteurs environnementaux propices a la croissance des
cyanophycées dans les milieux hydriques : une température comprise entre
15 et 30 °C, un pH de 7 a4 9, et une abondance en nutriments, azotés et
phosphatés (CARMICHAEL, 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 température 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 méme espece peut Etre
attribuée a des facteurs environnementaux, mais aussi a des facteurs
génétiques. Comme il apparait dans la suite du travail, les trois souches de
M. aeruginosa, isolées du réservoir Guarapiranga et qui ont été cultivées en
laboratoire, dans les mémes conditions de luminosité, pH, température,
nutriments, présentent des potentialités toxiques différentes.

4.I1.2. Etablissement de critéres pour I’acceptabilité concernant la
présence d’algues toxiques dans I’eau utilisée pour la potabilisation

L’absence de critéres quant a la présence de cyanophycées potentiellement
toxiques, rend difficile les actions de prévention et de contrdle. Ces criteres
pourraient étre basés sur le nombre maximal de cellules algales ou de
filaments présents dans 1’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 I’évaluation de rnisques, pour
I’homme et/ou I’environnement, comme cela est réalisé pour 1’établissement
de critéres de qualité de I’eau. L’évaluation du risque présenté par les algues
toxiques implique de déterminer des niveaux de sécurité. Deux composantes
du risque toxique doivent étre connues : les concentrations d’exposition
(quantité de cellules ou filaments ou toxines) et leurs effets potentiels a ces
concentrations (toxicité inhérente du produit biologique) (US.EPA, 1986).

L’approche traditionnelle pour 1’établissement du niveau de sécurité des
agents chimiques pour ’homme améne a considérer la consommation
moyenne d’eau par jour (deux litres pour chaque individu d’un poids de 70
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Tab. 8 - Proposition de concentrations maximales acceptables de cyanophycées toxiques dans I'eau utilisée pour

la production d'eau potable

DL50;24h | DSE (aigué) |DSE x facteur IJA CMA P:II:E:: ) 1CMA (nbre de cellules

(mg poids sec)

Algues (mg/Kg) (mg/Kg) de 0,001 (mgljour)| (mgiL) par cell. ou ou filaments/mL)

filament (mg)

C. raciborskii 12 5 0,005 0,35 0,175 3,93.107 445

M. aeruginosa (NPJB) 35 25 0,025 1,75 0,875 4,49 . 10° 194877*

M. aeruginosa (8éme camp.) 224 50 0,05 3,5 1,75 - -

M. incerta (7éme camp.) 497 250 0,25 17,5 8,75 - -

Phormidium sp (4éme camp.) 547 250 0,25 17,5 8,75 3,45.10° 253623

O. amphibia (5éme camp.) 687 250 0,25 17,5 8,75 - -

O. amphibia (8éme camp.) 687 250 0,25 17,5 8,75 - -

O. limnetica (6éme camp.) 707 500 0,5 35 17,5 4,96 .10° 352823

O. quadripunctulata (1992) 742 500 0,5 35 17,5 1,33 .107 131579

* Cellules

DSE = Dose sans effet a court terme
IJA = Ingestion journaliére acceptable (DSE/1000x70 Kg)
CMA = Concentration maximale acceptable d'algues (IJA/ 2 Litres)




kg), la valeur de la dose sans effet de toxicité aigué ou chronique de la
substance étudiée, les données de (bio)dégradation et la bioaccumulation du
produit. Un facteur de sécurité est appliqué a la dose sans effet (DES). Ce
facteur peut varier de 10 a 1000 (USEPA, 1980, 1990).

En utilisant les données de base décrites au tableau 8, pour 1’établissement
des limites maximales acceptables des algues dans 1’eau brute, il est possible
de calculer I’ingestion journaliére acceptable (IDA) et la concentration
maximale acceptable d’algues (CMA) en mg d’algues par litre d’eau et en
nombre de cellules ou de filaments par milllitre.

Pour les algues M. aeruginosa, M. incerta et O. amphibia du Guarapiranga,
seules les données de poids sec ont pu étre déterminées ; la CMA sera donc
exprimée uniquement en mg/L.

De I’ensemble des espéces isolées du réservoir Guarapiranga, décrites dans
le tableau 8, la CMA Ila plus restrictive concerne la souche M. aeruginosa
(8™ camp), avec une valeur de 1,75 mg d’algues (poids sec) par litre d’eau.
Pour les autres souches les CMA varient de 8,753 17,5 mg/L.

Les souches toxiques de référence C. raciborskii et M. aeruginosa(NPJB),
isolées dans d’autres milieux aquatiques de I’Etat de Sdo Paulo, ont des
CMA plus restrictives, de 0,175 mg/L et 0,875 mg/L, respectivement.

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

L’établissement de concentrations maximales acceptables d’algues est une
opération critiquable et complexe parce que beaucoup de données manquent
sur les toxines des algues étudiées. La connaissance des effets
écotoxicologiques des toxines a court et a long terme permet d’établir les
CMA avec plus de précision, en diminuant ou méme en éliminant la valeur
du facteur d’incertitude (facteur de sécurité). Il faut rappeler encore, que la
toxicité des espéces varie selon le génotype de chaque souche, par
conséquent le nombre de cellules ne peut a lui seul refléter la réalité. Si la
toxicité des souches du réservoir Guarapiranga se maintient a des niveaux
constants, les CMA peuvent étre utiles en premiére approche pour les
mesures de contrdle d’algues. Cependant, des études complémentaires sont
nécessaires ; le développement de standard de qualité implique des études
expérimentales en vue de mieux connaitre les espéces responsables de la
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Tab. 9 - Toxicité aigué (24h),sur Daphnia similis , des cyanophycées
isolées: (1) cellules entiéres; (2) cellules lysées.

Espéces

Traitement

% d'immobilité

P. galeata (2eme camp.) 1 ‘Non toxique
2 Non toxique
P. galeata (3éme camp.) 1 Non toxique
2 Non toxique
Phormidium sp (4éme camp.) 1 Non toxique
M. aeruginosa (5éme camp.) 1 Non toxique
2 Non toxique
O. limnetica (6éme camp.) 1 Non toxique
M. incerta (7éme camp.) 1 Non toxique
2 Non toxique
O. redekei (7éme camp.) 1 95%
2 100%
M. aeruginosa (8éme camp.) 1 Non toxique
2 Non toxique
O. amphibia (8éme camp.) 1 Non toxique
2 Non toxique
M. aeruginosa * 1 Non toxique
2 Non toxique
O. quadripunctulata* 1 10%
2 20%
M. aeruginosa (NPJB) 1 - Non toxique
2 Non toxique
Selenastrum capricornutum** 1 Non toxique
2 Non toxique
C. raciborskii *** 1 100%
2 100%

* Espeéces isolées avant ce travail

** Chlorophycée de référence
*** Espece toxique de référence




production des toxines dans |’environnement et les mécanismes de leur
apparition, les niveaux d’exposition humaine, les effets sur les mammiferes
et sur les écosystémes, les méthodes analytiques de détection, les
transformations chimiques des toxines dans I’eau, 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 été trouvé dans la littérature. CARMICHAEL
(communication personnelle, 1994) nous a informé d’une proposition de
critere en Australie de 5000 cellules/L dans ’eau brute, toutefois celle-ci
n’a pas dépassé le stade de la proposition. Dans ce domaine il reste
beaucoup a faire et de nombreuses investigations sont encore nécessaires.

4.11.3. Toxicité des cultures de cyanophycées sur Daphnia
Toxicité des cellules et filaments

Les cellules algales entiéres, mais aussi les cellules lysées par sonication,
ont été évaluées quant a leur toxicité aigué sur D. similis. Les essais sur
cellules entiéres et cellules lysées ont été réalisés simultanément a partir
d’une méme culture. Toutes les espéces isolées du Guarapiranga et d’autres
espéces toxiques ont été testées. Les cultures algales en phase de croissance
exponentielle, contenant de 1 4 18 millions de cellules ou filaments/mL, ont
été testées a différentes dilutions.

O. redekei est responsable d’effets de toxicité importants sur Daphnia : une
concentration algale de 1 million de filaments/mL entraine I’immobilisation
de 90% des organismes en 24 h d’exposition ; alors que ’espece O.
quadripunctulata a entrainé 10 4 20% d’immobilisation des microcrustacés
(Tab. 9). L’ immobilisation précede la mortalite.

Les souches de C. raciboskii (neurotoxique), M. aeruginosa NPJB
(hepatotoxique) et S. capricornutum (chlorophycée non toxique) servaient
de souches de référence dans cette étude. C. raciboskii a la concentration de
2300 filaments/mL a entrainé des effets toxiques a court terme sur 100% des
daphnies.

On peut constater que les cellules lysées ont une toxicité du méme ordre de
grandeur et 4 peine plus élevée, que celle des algues entieres.
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Les invertébrés aquatiques et les poissons n’ont pas la méme sensibilité aux
cyanotoxines que les mammiferes (CARMICHAEL, 1992). JUNGMANN et
al. (1991) n’ont pas détecté de toxicité aigué des trois souches de
Microcystis sur D. pulicaria. Cependant, ces algues ont causé une inhibition
du taux de filtration de la nourriture par ces organismes, avec des
conséquences a long terme sur les populations.

De la méme fagon, STANGENBERG (1967) et NIZAN et al. (1986) ont
montré lors d’expériences en laboratoire que les cellules de M. aeruginosa
étaient dépourvues de toxicité sur D. longispina et D. magna alors qu’elles
€taient toxiques Sur souris.

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

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

De nombreux auteurs n’ont pas détecté de toxicité aigué des cyanophyceées
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 aigué¢ sur Daphnia,
tandis que O. quadripunctulata a entrainé uniquement des indices de
toxicité.

KIVIRANTA et al. (1993) ont montré que quelques hépato et neurotoxines
sont toxiques sur des larves de moustique Aedes aegypti. Ils ont avancé
’hypothése que les toxines des algues présentes dans les cyanophycées font
partie des mécanismes de défense des algues contre les prédateurs
zooplanctoniques.
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Les essais sur Daphnia et sur la souris ont été réalisés avec les mémes
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 souris. Seule la souche de référence (C. raciborskii) a révélé
une toxicité a la fois sur la Daphnia et sur la souris. La souche O. redekei
n’a pas été toxique sur la souris, alors qu’elle 1’a été sur Daphnia similis.

Les blooms d’algues toxiques dans les réservoirs peuvent avoir une

signification écologique importante pour |’environnement, puisque les
populations des espéces sensibles a I’action des toxines peuvent étre
réduites et méme éliminées de la chaine trophique.

Toxicité des surnageants des cultures algales

Le milieu de culture ayant contenu les cyanophycées a été testé sur D.
similis. Les algues ont été séparées par centrifugation des suspensions
cultivées en laboratoire.

Les résultats des essais sur ces surnageants d’algues n’ont pas révélé de
toxicité aigué.

- 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 aigué sur Daphnia. 11 en est de méme pour le milieu
de culture de O. redekei et O. quadripunctulata dont les filaments eux-
meémes €taient au contraire toxiques sur Daphnia.
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Tab. 10 - Toxicité aigué et chronique du sulfate de cuivre sur les organismes
aquatiques, dans différents types d'eaux (mg/L)

EAUX
Organismes reconstituée | Pedro Beicht Guarapiranga
B. rerio (CL50; 96h) 0,11 0,51 0,39
P. reticulata (CL50; 96h) 0,1 0,69 -
C. notomelas (CL50; 96h) 0,1 1,34 -

D. similis (CE50; 48h)

B. rerio (NOEC 7 Jours) 0,05 0,25 -

C. dubia (NOEC 7 Jours)

NOEC = Concentration sans effet toxique observé




4.III. TOXICITE DU SULFATE DE CUIVRE ET DU PEROXYDE
D’HYDROGENE SUR LES ORGANISMES AQUATIQUES.

4.II1.1. Toxicité du sulfate de cuivre sur microcrustacés et poissons

La toxicit¢ du sulfate de cuivre a été évaluée et comparée en eau
reconstituée et naturelle. Les eaux du Guarapiranga et du Pedro Beicht ayant
servi 4 ces essais ont été prélevées en juin 94 a la station 2. Aucun
déversement de cuivre n’était effectué a cette époque sur ce site et nous
avons verifié I’absence de contamination par le cuivre des échantillons d’eau
prélevés.

Dans I’eau reconstituée, le sulfate de cuivre a présenté pratiquement la
méme toxicité aigué sur les trois especes de poissons testés (CLsg ; 96h:
0,11 ; 0,10 et 0,10 mg/L) ; par contre les valeurs de CLso dans |’eau
naturelle étaient plus variables (Tab.10). Dans les eaux naturelles de Pedro
Beicht et du Guarapiranga, la toxicité du cuivre est moindre que dans 1’eau
reconstituée, et ceci pour tous les essais effectués. La toxicité est deux a dix
fois plus faible selon la qualité des eaux naturelles.

Les microcrustacés D. similis et C. dubia sont apparus plus sensibles au
sulfate de cuivre que les trois espéces de poisson. La CEsp-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 a moyen terme comme en
témoignent les valeurs de NOEC- 7j de 0,025 et 0,05 mg/L chez C. dubia,
contre 0,05 et 0,25 mg/L chez B rerio, obtenues respectivement en milieu
eau reconstituée et eau naturelle de Pedro Beicht.

La plus faible toxicité du cuivre dans 1’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 dureté n’explique pas cette différence,
puisqu’elle est plus faible dans I’eau du Guarapiranga (23-27 mg/L) que
dans I’eau reconstituée (40-48 mg/L) et celle de Pedro Beicht (40-48 mg/L)
D’autres constituants hydriques sont responsables de cette diminution de
toxicité de I’eau du réservoir ; 1’influence d’une complexation du métal par
les acides humiques est une hypothése a étudier.
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La dureté de ’eau est un facteur trés important pour la biodisponibilité des
métaux qui conditionne leur toxicité. DAMATO et al. (1989) avaient obtenu
des valeurs de CLso-96h de 0,08 mg/L de sulfate de cuivre pour le poisson
P. reticulata en eau douce de dureté de 10 a 12 mg/L de CaCOs. Pour des
eaux de dureté 20 mg/L, la CLso-96h serait de 0,18 mg/l de cuivre d’apres
PICKERING & HENDERSON (1966). Le méme auteur a trouvé une
toxicité vingt fois plus faible dans une eau de dureté a 360 mg/L.

WINNER & FARRELL(1976), PHIPPS et al. (1984), en utilisant de ’eau
reconstituée, ont obtenu des valeurs de CEsp-48 et 72 h de cuivre sur
Daphnia, de 0,026 a 0,0086 mg/L, qui sont des données proches de celles
obtenues dans notre travail. Ils montrent aussi que différentes especes de
Daphnia testées ont la méme sensibilité au cuivre.

WINNER (1985) souligne que les acides humiques présents dans les
écosystémes aquatiques réduisent significativement la toxicite des meétaux,
du fait de phénomeénes de complexation, d’adsorption et de réactions
d’échanges ioniques avec la matiére organique. Il en résulte des interactions
diminuant la biodisponibilité 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, qui utilisent des conditions expérimentales définies.
L’utilisation d’une eau reconstituée comme milieu standard est la regle.
Cependant, 1’extrapolation de ces données a 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 considére la NOEC obtenue en milieu naturel pour ’espece la plus
sensible (pour Ceriodaphnia dubia 0,05 mg/L de sulfate de cuivre,
équivalent a 0,012 mg/L de cuivre), il apparait qu’elle est inférieure au
standard de qualité des eaux qui est de 0,02 mg/L de cuivre selon la
législation 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 norme 2 partir de la valeur de NOEC obtenue en
eau naturelle, voire en eau reconstituée. Si 1’on prend en compte la valeur
obtenue sur D.similis, en utilisant 1’eau reconstituée (0,00251g/L en cuivre),
le standard serait plus faible.
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Tab.11 - Toxicité aigué et chronique du peroxyde d'hydrogéne sur les

organismes aquatiques, dans différents types d'eaux (mg/L)

Eaux
Organismes
reconstituée | Pedro Beicht Guarapiranga
B. rerio (CL50;96h) 6,65 5,74 5,19
P. reticulata (CL50;96h) 4,32 11,34 -
C. notomelas (CL50;96h) 53 2,78 -

D .similis (CE50; 48h)

B. rerio (NOEC 7 Jours)

C. dubia (NOEC 7 Jours)

NOEC = Concentration sans effet toxique observé




4.JIL2. Toxicité du peroxyde d’hydrogéne sur microcrustacés et
poissons

La toxicité du peroxyde d’hydrogéne est semblable pour les trois especes de
poissons testés dans 1’eau reconstituee (CLs5p-96h 6,65 ; 4,42 et 5,3 mg/L)
(Tab.11).

Pour B. rerio, les valeurs de CLs-96h du peroxyde d’hydrogene sont
pratiquement égales dans les trois types d’eaux testées. La toxicité de H202
n’est pas plus faible en milieu naturel qu’en eau reconstituée, contrairement
au cuivre.

Daphnia et Ceriodaphnia sont plus sensibles que les poissons avec le
peroxyde d’hydrogéne aussi bien pour les essais a court qui 2 long terme

En comparant les toxicités aigué et chronique pour un méme groupe
d’organismes testés en condition semi-statique, on constate que les valeurs
sont trés proches. Ceci signifierait que le peroxyde d’hydrogeéne est une
substance qui aurait des effets toxiques rapides qui s’amplifieraient trés peu
avec la durée d’exposition.

MARTIN et al. (1993) mentionnent que le peroxyde d’hydrogene, aux
concentrations de 12, 20 et 30 mg/L a une action rapide sur les bivalves du
milieu dulgaquicole 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’hydrogene a 3000

mg/Kg.

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

Les CLsp-96h de H,0, présentées par la SOLVAY/INTEROX (1990/92)
sont de 37 mg/L pour les poissons : ces valeurs témoignent d’une toxicite
prés de 8 fois plus faible que celle obtenue dans ce travail. Pour Daphnia, 1a
CLs¢-24h donnée par cette société est de 7,7 mg/L ce qui témoigne aussi

d’une toxicité nettement moindre (un facteur trente) par rapport a nos
résultats (CE50-48h 0,1 4 0,2 mg/L). |
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Tab. 12 - Toxicité du peroxyde d'hydrogéne et du sulfate de cuivre sur les
algues

CE()50; 96h, mg/L

Espéces v Peroxyde d'hydrogéne | Sulfate de cuivre
Cyanophycées

M. aeruginosa (NPJB) 0,59 0,51

0. quadripunctulata 0,69 2,34

P. galeata (2eme camp.) 0,73 3,30
Chlorophycées

Scenedesmus subspicatus 3,17 0,28




4.JIL3. Toxicité du sulfate de cuivre et du peroxyde d’hydrogéne sur
algues

Le peroxyde d’hydrogéne présente pratiquement le méme degré de toxicité
sur les trois cyanophycées étudiées, avec des CEso-96 h de ’ordre de 0,6 a
0,7 mg/L (Tab. 12). M. aeruginosa avec une CEsy de 0,5 mg/L apparait plus
sensible au sulfate de cuivre que les algues filamenteuses O.
quadripunctulata et P. galeata dont les CEso sont supérieures a 2 mg/L.

Les cyanophycées testées sont apparues dans I’ensemble moins sensibles
que S. subspicatus au cuivre et inversement plus sensibles au peroxyde
d’hydrogéne. Ces résultats ne confirment pas les conclusions de

McKNIGHT & MOREL (1980), selon lesquelles les algues bleues, surtout
les filamenteuses, seraient plus sensibles au cuivre que les chlorophycées.

Les travaux de SOLVAY/INTEROX (1990/92) confirment ces résultats
selon lesquels la toxicité du peroxyde d’hydrogéne serait plus importante
pour les cyanophycées et donnent les valeurs de CLso-24h suivantes:

Anabaena 1,8 ppm
Anabaena variabilis 5,5 ppm
Chlorella emersoni 15 ppm

Scenedesmus quadricauda 37 ppm

Le peroxyde d’hydrogéne est considéré par 'INTEROX comme un agent
inhibiteur du processus de photosynthése et donc un algicide.

Parallélement aux essais sur microcrustacés, poissons et microalgues, il
serait nécessaire d’étudier les effets écotoxicologiques de ces deux
algicides sur les organismes non cibles. Ces informations seraient utiles
pour minimiser l'impact de ces substances sur les écosystemes aquatiques
lors de leur utilisation pour 1’élimination des microalgues dans le réservoir
Guarapiranga.

Une mise au point des méthodes analytiques de détection et de monitoring
de la qualité des eaux serait préalablement nécessaire.
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Tab. 13 - Toxicité aigué sur la souris, des algues cultivées en milieu
ASM-1 et en milieu ASM-1 additionné de suifate de cuivre :
0,25 mg/L en CuS04.5H20 pour les souches de M. aeruginosa
1,18 mg/L en CuSO4.5H20 pour P. galeata et O. quadripunctulata

Espéces

DL50; 24h, mg/Kg; sur souris

en milieu ASM1

en milieu ASM1 + Cuivre

P. galeata (2éme camp.)
M. aeruginosa (5éme camp.)
M. aeruginosa (NPJB)

O. quadripunctulata

NT*

NT

42

742

NT*

NT

32

707

*NT = Non toxiqué

Tab. 14 - Toxicité aigué sur la souris, des algues cultivées en milieu
ASM-1 et en milieu ASM-1 additionné 0,25 mg peroxyde d’hydrogéne/L

Espéces

DL50;

24h, mg/Kg; sur souris

en milieu ASM1

en milieu ASM1 + peroxyde

P. galeata (2éme camp.)
M. aeruginosa (5éme camp.)

M. aeruginosa (NPJB)

NT*

NT

42

NT*

NT

35

*NT = Non toxique




4 111.4. Influence du cuivre et du peroxyde d’hydrogéne sur la toxicité

des cyanophycées

Les effets du cuivre ou d’H,0, sur la toxinogénése des cyanophycées ont été
étudiés en exposant ces algues a des concentrations équivalantes aux valeurs
de NOEC évaluées lors des essais précédents. Les concentrations de cuivre
utilisées sont de 0,06 mg/L pour Microcystis et 0,33 mg/L pour les algues
filamenteuses P. galeata et O. quadripunctulata (correspondantes a 0,25 et
1,18 mg/L de sulfate de cuivre respectivement).

L’exposition a H,0, est effectuée a 0,25 mg/L pour toutes les especes.

Les algues ont été exposées pendant 15 a 20 jours, le temps nécessaire pour
obtenir une quantité d’algues suffisante pour les essais souris. La
préparation des extraits d’algues a été faite selon le protocole décnt dans le
matériel et méthodes (Fig. 4., parag.3.1.4.3).

Les résultats des essais sur souris montrent que les souches
Pseudoanabaena galeata (2°™° campagne) et Microcystis aeruginosa (5™
campagne), qui étaient sans effet sur la souris, restent dépourvues de toxicité
aigué lorsqu’elles sont cultivées en présence de cuivre (Tab. 13). Les
souches de référence de M. aeruginosa NPIB et Oscillatoria
quadripunctulata qui étaient toxiques, ont présenté une toxicité analogue
avec ou sans cuivre. Les valeurs de DLso-24h, quu étaient de 42 mg d’algue
M. aeruginosa NPJB (poids sec)/Kg souris (poids corporel) et de 742 mg/kg
(O. quadripunctulata) en 1’absence de cuivre, sont de 32 et 707 mg/Kg
respectivement en présence du métal.

Les résultats sont identiques avec H,O, : aucune modification significative
de la toxicité sur souris n’a été enregistrée lorsque les cyanophycées sont
cultivées en présence de faibles concentrations d’algicides (Tab.13).

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

LUKAC & AEGERTER (1993) ont étudié I’influence des métaux 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 cuivre, seul le
zinc s’est révélé étre nécessaire a la croissance algale et a la production de
microcystine. Nous n’avons pas trouvé de travaux dans la littérature sur
I’influence du peroxyde d’hydrogéne 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’autres compos€s organiques sur ces
mécanismes ont été trés peu étudiés.

La température supérieure 4 20°C, le pH de 6 4 9, le taux de N : P de 10-6:1,
la faible turbulence de I’eau, I’environnement stratifié, le temps de rétention
de I’eau et les macro et microéléments sont des facteurs qui contribuent pour
la formation de blooms des cyanophycées (CARMICHAEL, 1992). Les
facteurs environnementaux comme la lumiére, 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 4 un seul facteur, mais 3 un
ensemble de conditions environnementales, encore mal connues.

4.JIIL.5. Toxicité du mélange de sulfate de cuivre et de peroxyde
d’hydrogéne sur Daphnia similis.

Dans le cas de 1’application séquentielle des algicides, sulfate de cuivre et
peroxyde d’hydrogéne, dans le réservoir Guarapiranga, il est important de
connaitre leur comportement dans I’environnement et leurs effets
d’interaction sur les organismes non cibles.

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

Plusieurs modéles ont été proposés pour ’évaluation de la toxicité des
substances chimiques en mélange. IIs différent par les méthodes
expérimentales et en particulier par les modes d’expression des résultats
(SPRAGUE, 1970 ; MARKING, 1977 ; FAO, 1980 ; ALABASTER 1981 ;
HERMENS et al. 1985). Une synthése bibliographique de ces méthodes a
été faite par RAND & PETROCELLI (1985).
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Tab.15 - Toxicité aigué et additivité du sulfate de cuivre et du peroxyde
d' hydrogene sur Daphnia similis.

CESO0; 48 h: mg/L

Concentrations moyennes

(S) somme des
actions toxiques

(1A) Indice d' addi-
tivité S(-1)+1

Numeéro du | Substances individuelles | de la substance dans (valeurs moyennes)
test e mélange induisant
0% d'effet
1 ulfate de cuivre 0,063 0,092
Eeroxyde d'hydrogéne 0,160 0,148 1,81 -0.81
2 suifate de cuivre 0,077 0,089
peroxyde d'hydrogéne 0,192 0,189 2,13 -1.13
3 ulfate de cuivre 0,016 0,011
Feroxyde d'hydrogene 0,115 0,082 1,42 -0.4
Indice d'additivité moyen -0.78




Les effets combinés du cuivre et de H,O, ont été évalués sur D. similis selon
la méthode décrite en 3.I1.4. Les CEso des produits individuels ont été
mesurées dans un premier temps. Nous avons ensuite préparé
successivement :
(i) des solutions des deux toxiques a des concentrations équivalents a
leur CEsq respective (soit Ai et Bi)
(ii) une série de mélanges comportant différentes proportions de ces
deux solutions, ainsi qu’il est indiqué en annexe D (1 :1 ; 1:2;1:3;
1:4:2:1;3:1et4:1).
(iii) puis des dilutions a I’aide du milieu d’essai daphnie de chacun
des mélanges précédents.
Ces dilutions seront testées pour leur toxicité sur daphnies et les
résultats traités afin de déterminer le niveau de dilution entrainant
50% d’immobilisation des microcrustacés. Les concentrations de
cuivre et d’H202 correspondantes seront calculées (soit Am et Bm).

Les valeurs de cuivre et de H,O, 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 1’eau du
Guarapiranga et une en eau reconstituée, afin de déterminer si les effets
éventuels d’interaction pouvaient étre influencés par I’eau du milieu.

Les valeurs de CEso-48h obtenues dans les trois séries d’essais sont
rapportées dans le tableau 15.

Les valeurs de S (somme des actions toxiques) calculées ainsi qu’il est
indiqué en 3.I1.4. sont dans tous les cas supérieures a 1, quelles que soient
les proportions de sulfate de cuivre et de peroxyde d’hydrogene en mélange.
Les trois séries d’essais concluent donc a un effet moins qu’additif.

L’indice d’additivité calculé sur ’ensemble des données, toutes eaux
confondues, est de - 0,78, ce qui signifie que la toxicité du mélange, par
rapport aux valeurs de CEso des substances testées individuellement, est
environ 0,5 fois moindre.

La toxicité du mélange sulfate de cuivre et peroxyde d’hydrogéne étant
moins qu’additive, des effets de toxicité aigué supérieurs a ceux attendus
avec les deux substances utilisées individuellement, 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 (ASM1), et le milieu contaminé par
ajout de cuivre sont répresentées parallément aux concentrations du metal
bioaccumulé par les algues, exprimées en ug/g d’algues séches
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4.IV. ACCUMULATION DU CUIVRE

4.IV.1. Par les algues lors d’essais en laboratoire

Des essais d’accumulation du cuivre par les algues ont été réalisés sur les
souches :

Oscillatoria quadripunctulata

Pseudoanabaena galeata (2°™° camp.)

Microcystis aeruginosa NPJB (toxique)

Microcystis aeruginosa (5 camp.)
Les concentrations de cuivre utilisées sont de 0,06 mg/L pour Microcystis et
0,33 mg/L pour les algues filamenteuses P. galeata et O. quadripunctulata
(équivalentes a 0,25 et 1,18 mg/L de sulfate de cuivre respectivement).

Les résultats des essais d’accumulation du cuivre par les quatre souches de
cyanophycées apreés 15 4 20 jours d’exposition sont représentés dans la
figure 13.

Les teneurs en cuivre dans les milieux témoins et contaminés sont figurées
parallelement aux concentrations de cuivre bioaccumulé.

Les résultats montrent une accumulation du cuivre par les algues. Les
espéces Q. quadripunctulata et M. aeruginosa NPJB sont celles qu
accumulent le plus le cuivre, avec un facteur de bioconcentration,
respectivement, voisin de 8.000 et 10.000.

Le facteur est plus faible pour les deux autres souches. Il n’excede pas 700.
Il serait intéressant de poursuivre ces investigations afin d’expliquer ce
résultat. L’hypothése que I’exposition au cuivre modifierait la paroi des
algues ou certains constituants biochimiques impliqués dans les phénomenes
de bioaccumulation et diminuerait leurs capacités d’accumulation, est a
vérifier. Mais un probléme d’ordre analytique n’est pas exclu.

Les quantités totales de cuivre accumulé par les algues dans les milieux de
culture témoins ASM-1, ou le cuivre est utilisé comme microélément a la
concentration de 0.0006 mg/L, sont faibles par rapport a celles accumulées
par les algues en milieu contaminé.

Une étude réalisée par JENSEN et al. (1982) montre que, outre les parois
algales, les constituants intracellulaires ont aussi la capacité¢ de séquestrer
des quantités significatives de métaux. Les trois constituants les plus

51



Fig.14 - Concentration du cuivre dans le
phytoplancton du Guarapiranga, en mg/g
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Fig.15 Concentrations de cuivre dans le zooplancton
du réservoir Guarapiranga, exprimées en pug/g (poids sec)
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efficaces de ce point de vue sont : (1)les polyphosphates qui fixent les
cations par suite de leurs charges de surface négatives ; (2) les lipides, méme
s’ils ne possédent pas les capacités de fixation les plus importantes ; (3) et
les protéines qui sont les constituants cellulaires les plus chélateurs des
meétaux.

JARDIM & PEARSON (1984) ont démontré que les algues cyanophycees,
en présence de cuivre, ont la capacit¢ de libérer des substances
extracellulaires capables de détoxifier et complexer les métaux, et de réduire
les taux de cuivre biodisponible dans I’eau. .

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

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

L’accumulation de cuivre 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 concentrations de cuivre mesurees
dans I’eau prélevée simultanément sont rappelées en bas de ces deux figures
a titre de comparaison. Ces concentrations avaient €été présentees
antérieurement (rappel de la figure 10).

La teneur en cuivre dans le phytoplancton a été trois a sept fois supérieure a
celle du zooplancton, ce qui souligne une rétention du métal plus élevee par
les algues. Les teneurs maximales trouvées dans le phytoplancton sont de
ordre de 6,6 mg/g (en matiére séche) a la station 3 en février 94.
Simultanément, les teneurs mesurées dans le zooplancton voisinent les 1
mg/g (poids sec). Ces teneurs importantes s’expliquent par des
concentrations élevées du civre dans |’eau.

En ce qui concerne I’accumulation du cuivre dans ces deux groupes
d’organismes, aux différentes stations d’échantillonnage, il apparait que
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|’accumulation est croissante de la station 1 a la station 3 ; le phénomene
étant plus marqué a la station 3 ou le sulfate de cuivre est déversé plus
fréquemment et en plus grande quantité. L’accumulation est moindre en
période hivernale pendant laquelle I’algicide est appliqué a moins grande
échelle, comme le montrent les teneurs relativement basses mesurées en juin
(Figs.13 et 14).

L’accumulation de métaux résulte de processus de biosorption, incluant
’adsorption sur les surfaces externes, l’absorption au travers des
membranes cellulaires, par voie alimentaire et par filtration de I’eau.

On parle de bioconcentration lorsque le processus d’accumulation
s’effectue a partir de 1’eau. Le terme de bioaccumulation est utilisé lorsque
la voie alimentaire est impliquée.

Le terme “effet d’accumulation par la chaine alimentaire” est utilisé
lorsqu’il y a transfert du métal apporté par ’alimentation, sans augmentation
des concentrations dans les tissus du consommateur (prédateur)
(GERHARDT, 1993). S’il y a augmentation des concentrations dans les
organismes situés au niveau trophique supérieur (prédateur), on parle de
biomagnification.

En considérant les teneurs de cuivre dans I’eau (Fig. 10) 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 méme si la concentration de cuivre
relevée dans certains cas peut étre élevée : la concentration la plus €élevée est
celle de 1,27 mg/g, notée en avril a la station 3.

Selon (GERHARDT, 1993) le cuivre ne se biomagnifierait pas dans la
chaine alimentaire aquatique, I’accumulation dans les animaux allant
décroissant quand le niveau trophique des organismes augmente ; ceci est en
accord avec nos résultats.

Plusieurs espéces d’invertébrés échantillonnés dans des sites contaminés de
la riviere Arkansas aux USA ont présenté des teneurs en cuivre de 10 a 150
mg/Kg (KIFFNEY & CLEMENTS, 1993), valeurs bien inférieures a celles
trouvées dans le phyto et zooplancton 4 la station 3. Ces auteurs concluent
que les résultats de bioconcentration de métaux sur les organismes peuvent
servir de bioindicateurs de la qualité des eaux de 1’écosystéme, ainsi qu’il en
ressort également des conclusions de notre travail.
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Tab.16 - Accumulation du cuivre (ug/g) dans les muscles et les viscéres des
poissons échantillonnés dans le réservoir Guarapiranga aux stations 1 et 3

Station 1
Especes Campagnes d'échantillonnage
Mars/94 Juin/94
muscles visceres muscles visceres
Oreochrqmis niloticus 0,46 102 - -
Leporinus octofasciatus 0,28 - 0,21 0,31
Cyphocharax modestus 0,5 - 0,23 1,49
Astyanax fasciatus - - 3,66 1,11
Tilapia rendalli 0,43 70,5 - -
Hoplias malabaricus 3,55 - -
Station 3
Campagnes d'échantillonnage
Especes Mars/94 Juin/94
muscles visceres muscles visceres

Oreochromis niloticus - - 0,41 98,5
Astyanax fasciatus - - 0,32 1,08
Salminus hilarii - - 0,23 0,44
Geophagus brasiliensis 1,01 - 0,22 -
Leporinus octofasciatus 1,36 7,25 - -
Cyphocharax modestus 0,5 52,9 - -




Le phyto et le zooplancton ainsi que le cuivre présent dans ces organismes et
dans I’eau seront éliminés lors du traitement pour la potabilisation des eaux.
L’épuration sera donc réalisée par traitements de coagulation, de filtration
qui retiendra les particules en suspension et enfin par une chloration.

4.IV.3 Accumulation du cuivre par les poissons

Les résultats des analyses du cuivre 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 maniére générale, les viscéres
accumulent plus le cuivre que les muscles. Pour ’espéce de tilapia O.
niloticus et T. rendalli, 1’accumulation dans les viscéres peut étre 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 a ceux de la station 1, ni dans les
muscles ni dans les visceres.

Les valeurs de cuivre trouvées dans les muscles des poissons se situent entre
0,02 a 3,7 ug/g (valeur moyenne de 0,9 ug/g), alors que dans les visceres,
elles varient entre 0,3 et 102 pg/g, avec une valeur moyenne de 34 ug/g.
Ces valeurs de cuivre dans les viscéres résultent vraisemblablement de
I’ingestion de matiéres d’origine organique sédimentaire ou alimentaire
(phytoplancton et zooplancton) contaminées par le cuivre.

La norme concernant le cuivre d’origine alimentaire est fixée a 30 mg/kg
d’aprés I’Arrété 55871 de 26/03/1965 (BRASIL, 1965). En tenant compte
des teneurs en cuivre de la chair des poissons (poissons éviscérés), il
apparait que les teneurs trouvées dans les différentes especes piscicoles du
réservoir Guarapiranga, sont conformes a la norme alimentaire en ce qui
concerne |’alimentation humaine.

Dans un travail sur I’évaluation de la contamination du poisson dans le
bassin de la riviere Cubatdo, réalisé par la CETESB (1990-b) la teneur en
cuivre des viscéres était également plus élevée celle des muscles, avec des
valeurs de 0,7 2 169 pg/g dans des viscéres, contre 0,02 4 0,98 pg/g dans de
muscles.
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SLOTERDIJK (1980) a trouvé des valeurs de 0,5 & 3,0 ug/g en cuivre dans
les poissons du Saint Laurent au Canada, avec une moyenne de 0,7ug/g ; ces
valeurs sont proches de celles trouvées dans ce travail. L auteur mentionne
que ces concentrations ne présentent pas de problémes pour la
consommation humaine. GUAY (1986) dans cette méme riviere, avait révéle
des concentrations minimales et maximales de cuivre de 0,55 a 1,30 ng/g
suivant les chez différentes espéces de poissons : Les organismes juvéniles
reflétaient plus les variations locales de la contamination que les poissons
adultes, plus mobiles. '

LIMA (1990) a détecté dans les muscles de poissons détritivores
(Prochilodus scrota) 1,77ug/g, contre 8,88 ug/g pour les poissons
piscivores (Hoplias malabaricus) et 0,35 pg/g 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 cuivre chez les
poissons entiers de l’ordre de 0,14 a 4,45ug/g dans quatre différentes
especes ; ils ont considéré que ces valeurs étaient tres faibles, de I’ordre de
celles rapportées dans la littérature pour des sites non contaminés par ce
métal.

En conclusion, les données obtenues pour le réservoir Guarapiranga
indiquent que la qualit¢ de la chair des poissons est propre a la
consommation en ce qui concerne le cuivre. Cependant, le nombre de
campagnes d’échantillonnage réalisé dans ce travail est faible ; compte tenu
de I’application journaliére de cuivre comme algicide, il est indispensable de
poursuivre ce type d’investigation et de contrdler ’accumulation du métal
dans la chair des poissons qui peut contribuer directement a la contamination
humaine.
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Analyse globale de [!'accumulation du cuivre dans les organismes
aquatiques.

L’analyse comparative du niveau d’accumulation du cuivre dans les
différents groupes d’organismes (phytoplancton, zooplancton et poissons),

montre que le cuivre n'est pas biomagnifié dans la chaine trophique
(Fig.16).

Le cuivre accumulé diminue avec I’augmentation du niveau trophique de la
chaine aquatique. Ces résultats viennent corroborer les données de la
littérature, selon lesquelles, au contraire du mercure et du cadmium, le
cuivre ne serait pas un métal biomagnificateur.

Fig.16 Concentration de cuivre dans les
différents organismes du réservoir
Guarapiranga, station 3

4 mg/Kg (en log)

3
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Valeurs moyennes en cuivre a la
station 3
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Fig.17 - Teneur de cuivre des
sédiments du réservoir Guarapiranga
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4.V CARACTERISATION DES SEDIMENTS DU GUARAPIRANGA

Les analyses physico-chimiques et écotoxicologiques des sédiments

Les résultats des analyses des sédiments (Fig. 17) ont mus en évidence une
augmentation croissante de la teneur en cuivre de la station 1 a la station 3,
lors des trois campagnes d’échantillonnage.

L’accumulation du cuivre dans les sédiments de la station 2, est environ 50
fois supérieure a celle de la station 1, tandis qu’elle reste deux fois plus
faible que celle de la station 3 ; a I’exception de la campagne d’avril/94, ou
la valeur du cuivre dans la station 3 a été semblable a celle de la station 2.
Les moyennes aux stations 1, 2 et 3 sont respectivement de 5 mg/kg, 2438
mg/kg, et 637 mg/kg de sédiments (poids sec). '

Dans une étude réalisée par la CETESB en 1992 (1992-c), des valeurs
moyennes de cuivre détectées dans les sédiments étaient de 1,8 mg/Kg dans
la station 1 ; 41.5 mg/kg a la station 2 et 79 mg/kg 4a la station 3. Les
données actuelles témoignent d’une augmentation de 6 a 8 fois le niveau de
cuivre dans les sédiments des stations 2 et 3, sur une période de deux ans.

Le cuivre dans ’eau se complexe facilement et se fixe rapidement sur les
matiéres 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
cuivre, réalisées pour ESTEVES et al. (1981), montrent que les niveaux de
cuivre trouvés dans 16 réservoirs de 1’Etat de Sdo Paulo, varient de 8 a 61
mg/kg (Tab. 17 ). LIMA (1990) a détecté des valeurs de 2 & 8 mg/kg dans
des ravins et des lagons de I’Etat de Sdo Paulo.

Dans les réservoirs de Pirapora et Rasgdo et dans la riviére Paraiba do Sul,
qui regoivent des apports importants de pollution, (rejets d’égouts
domestiques et des effluents industriels), des teneurs en cuivre de I’ordre de
92 a 167 mg/kg ont été trouvés dans les sédiments (Tab.17).

BOWDEN (1976) a défini une échelle de contamination par les métaux pour
le classement des sédiments. En ce qui concemne le cuivre, 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

valeurs moyennes

source bibliographique

Locaux en Cu (mg/Kg)

Réservoir: Rio Pari 55 ESTEVES et al. (1981)

Salto Grande-SP 43 id.

Xavantes-SP 8 id.

Piraju-SP 16 id.

Jurumirin-SP 10 id.

Rio Novo-SP 16 id.

Jupia-SP 37 id.

Marimbondo-SP 41 id.

Volta Redonda-SP 20 id.

Jagura-SP 27 id.

Graminha-SP 16 id.

Limeira-SP 21 id.

Ibitinga-SP 28 id.

Promissao-SP 22 id.

Barra Bonita-SP 28 id.

Bariri-SP 61 id.

Aratiaia-SP 9 id.

Riviéere Paraiba do Sul-RJ 92 MALM et al. (1989)
| Bassin Riviére Cubatio-SP 9 CETESB(1990-b)

Ravin Cafund6-SP 5 LIMA (1990)

Rravin Boa Sorte-SP 2 id.

Ravin Jatai-SP 7 id.

Etang Diogo-SP 6 id.

Etang Quildmetro-SP 7 id.

Etang Infernao-SP 8 id.

Etang Oleo-SP 7 id.

Réservoir Barra Bonita -SP 167 CETESB (1995-b sous press)

Réservoir Tecelagem-SP 81 id.

Réservoir Rasgao 166 id.

Réservoir Pedro Beicht-SP 66 id.

Bassin de Tokio- Japon 86 KITANO et al. (1980)

Lac Ontario- Canada 48 MUNAWAR et al. (1983)

Lac St Clair - Canada 16 MUNAWAR et al. (1985)

Lac Eire - Canada 43 id.

Riviere Niagara - Canada 45 id.

Riviere Détroit - Canada 48 id.

4 lacs canadiens 2a59 ANKLEY et al. (1994)
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Fig.18 Teneur en matiére organique et
granulométrie des sédiments du réservoir
(valeurs moyennes de trois campagnes)
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'Sédiments non pollues <25 mg/kg
Sédiments modérément pollués de 25 a 50 mg/kg
Sédiments hautement pollués > 50 mg/kg

D’aprés les critéres établis par BOWDEN, les teneurs de cuivre obtenues
dans le seédiment du réservoir Guarapiranga sont telles que les stations 2 et
3, respectivement 248 et 637 mg/kg, sont classees hautement polluées. La
station 1 ou le niveau de cuivre est faible, peut étre considérée par contre
comme non polluée. ‘

Des essais de toxicité ont été réalisés sur des microinvertébrés benthiques :
’amphipode Hyallela cf azteca. Les tests de toxicité effectués sur tous les
échantillons, prélevés aux trois stations lors des trois campagnes, n’ont pas
révélé de mortalité lors des essais de 12 jours.

Les résultats des analyses de cuivre des eaux de chaque bécher a la fin des
essais sur Hyallela n’ont pas montré de contamination de 1’eau par le cutvre.
Ces résultats montrent que dans nos conditions expérimentales, il n’y a pas
de relargage du cuivre a partir des sédiments.

Les questions qui sont restent posées a I’issue de ces essais sont relatives a :
(i) la biodisponibilité du cuivre dans les sédiments et sa toxicité réelle pour
les espéces benthiques qui reste a établir,

(ii) et la représentativité et la sensibilité du test sur Hyallela en laboratoire.

Le teneur en matiére 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 maniére prédominante des argiles (Fig. 18). En dehors du fait
que les apports de cuivre sont beaucoup plus faibles dans la station 1 qu’aux
deux autres stations, la faible teneur en argile peut aussi expliquer le niveau
de contamination assez bas des sédiments comparée aux deux autres sites.

FORSTNER et al. (1993) utilisent le «background» géochimique de la
région pour I’évaluation du niveau de contamination des sédiments et la
concentration du contaminant dans les fractions de limon et d’argile. Selon
le modéle qu’il a développé et en utilisant une valeur de «background»
géochimique de 45 mg/Kg (TUREKIAN & WEDEPOHL, 1961), les
conclusions sont identiques aux précédentes : le sédiment du Guarapiranga a
la station 1 peut &tre considéré comme non pollué, 4 la station 2 modérément
pollué et a la station 3 de modérément a hautement pollue.
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Les contaminants au niveau du compartiment sédimentaire interagissent avec
les constituants de la matrice solide. Les mécanismes d’interactions
sédiment/eau ne sont pas bien connus. Les contaminants associ€s aux
sédiments sont moins disponibles. La faible biodisponibilité des métaux dans
le sédiment est directement liée aux formes de liaisons du métal avec les
particules et & sa complexation avec les composes organiques et avec les
éléments minéraux comme les carbonates, les hydroxydes de fer et de
manganése (BROWN et al., 1974 ; KITANO et al., 1980).

Les études sur les communautés benthiques associées a4 des analyses
physico-chimiques et écotoxicologiques, peuvent fournir des informations
complémentaires et indispensables pour I’évaluation de la qualité et de la
biodisponibilité des contaminants des sédiments.

Méme si I”étude des communautés benthiques n’a pas été réalisée au niveau
des stations 2 et 3, les taux de contamination des sédiments par le cuivre
peuvent laisser envisager un impact négatif sur les organismes peuplant ce
compartiment. Par ailleurs, ces sédiments contamines peuvent constituer une
source continue de contamination de I’eau ; cette source de contamination
peut persister trés longtemps et bien aprés que 1’origine de la contamination
ait cessé (GUCHTE & LEEUWEN, 1988).
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4.VL. RETENTION DES TOXINES ALGALES PAR LE CHARBON
ACTIVE EN POUDRE

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 traitement de coagulation lors de la
potabilisation de I’eau, a la concentration de 15 mg/L. Nous avons voulu
vérifier que ce traitement permettait de retenir les toxines algales
éventuellement présentes dans I’eau du Guarapiranga.

Dans un premier temps les essais ont été réalisés avec les souches toxiques
de cyanophycées C. raciborskii et M. aeruginosa antérieurement extraites
du Guarapiranga ainsi qu’avec des souches isolées au cours de cette étude.
Des quantités croissantes d’extrait algal ont été mélangées a 15 mg de
charbon 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 sur
souris et ceci par injection intrapéritonéale.

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

Des quantités minimales de 1,25 mg d’algues C. raciborskii et de 2,5 mg
d’algues M. aeruginosa (NPJB) s’étaient révélées 1étales pour 100% des
souris d’un poids moyen de 20 g, en quelques minutes, apres injection
intrapéritonéale, lors des essais antérieurs (sans traitement par le charbon
activé) : les valeurs de DL50-24h étaient de 12 mg/Kg (C. raciborskii) et 35
mg/Kg (M. aeruginosa NPIB).

Dans ces essais d’adsorption par le charbon activé, des quantités allant
jusqu’a 15 et 40 mg d’algues de chacune des deux espéces précédentes, ont
été traitées par 15 mg de charbon.

Les extraits d’algues testés sur souris n’ont pas présenté de toxicité jusqu’a
des doses de 5 mg d’extrait, correspondant 4 160 mg d’algues injectées par
Kg de poids corporel de souris. Ces résultats sont indicateurs de I’efficacite
du charbon activé pour la rétention des toxines dans ces conditions (Fig. 19).

Cependant a des doses supérieures, une toxicité était mise en évidence, ce

qui témoigne d’une rétention partielle des toxines du milieu :

o dans les expérimentations sur M. aeruginosa(NPJB), souche
hépatotoxique, 50% de mortalité des souris ont été relevés pour une
quantité de 7,5 mg d’algues en présence de charbon active,

61



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

Algues Poids de chaque en mg

O. quadripunctulata filament 1,33.107
P. galeata filament 2,78 .10°
Phormidium sp filament 3,45.10°
M. aeruginosa NPJB cellule 4,49 .10°
O. limnetica filament 4,96 .10°
C. raciborskii filament 3,93.107




e pour la souche neurotoxique C. raciborskii, des quantités de 7,5 mg
d’algues traitées par le charbon actif ont entrainé 100% de mortalité des
souris testées.

Il apparait que 15 mg de charbon en poudre, a la capacité de retenir les
hépato et neurotoxines des algues, équivalentes a des quantités de 5 mg
d’algues en poids sec. Le rapport charbon/algue a retenir estde 3 : 1.

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) I'influence de la concentration du charbon, (2)
I’influence des conditions d’agitation et de mise en contact sur I’efficacité de
1’adsorbant. Nous pouvons conclure qu’un traitement par 15 mg de charbon
peut retenir les toxines relatives a 5 mg d’algues, dans le cas ou 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. aerugmosa (NPJB) est de 4,49 x 10°
mg (Tab.18)

e 15 mg de charbon activé en poudre retiennent une quantité de toxines
correspondantes a 5 mg d’algues, dans nos conditions expérimentales,

il peut étre conclu que 15 mg de charbon activé en poudre, peut retemr les
toxines relatives a 1,28 x 10 filaments de C. raciborskii et 1,1 x 10° cellules
de M. aeruginosa.

Le traitement par charbon activé permet de retenir une quantité de toxines
correspondante 4 une concentration algale nettement supérieure a celle
établie par les CMA présentées dans le tableau 8. Ce traitement augmente
donc le facteur de sécurité en ce qui conceme le risque de toxicité pour
I’homme par 1’eau d’alimentation.

62



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

Espéces Traitement Doseip | Résultats
(mg/Kg)
Phormidium sp (4éme camp.) charbon 872 toxique
témoin 936 toxique
O. amphibia (5éme camp.) charbon 891 toxique
témoin 919 toxique
O. limnetica (6éme camp.) charbon 878 toxique
témoin 838 toxique
O. limnetica (8éme camp.) charbon 907 toxique
témoin 880 toxique
M. aeruginosa (8éme camp.) charbon 1033 toxique
témoin 976 toxique
P. galeata (2eme camp.) charbon 907 non toxique
témoin 880 non toxique
Controle charbon charbon + eau - non toxique
Témoin membrane lessivage - non toxique

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




Dans un deuxiéme temps, des essais identiques sur souris ont été réalisés
avec les especes algales présumées toxiques et isolées du Guarapiranga au
cours des différentes campagnes (Tab.19). Sachant que la toxicite de ces
souches est plus faible que celle des souches de référence, une seule quantité
algale de 25 mg, équivalente 4 une dose intrapéritonéale de 1000 mg/Kg a
été testée. |

Les résultats des essais sont présentés dans le tableau 19. 100% de mortalité
ont été obtenus dans tous les cas, 4 I’exception de P. galeata non toxique
qui était utilisée comme contrdle négatif. Ces résultats témoignent de
I’inefficacité du charbon dans ces essais, sirement due a 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 intérét certain pour I’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’étre intégré 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 pour I’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
cancérogénése hépatique lié aux cyanotoxines n’est pas exclu.

La fréquence des cyanophycées dans les eaux 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 golt et une odeur désagréables a 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 Iutilisation du charbon dans les
traitements de potabilisation (AWWA, 1987, RICHER & AZEVEDO
NETO, 1991).
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Au cours de ces derniéres années, |’utilisation du charbon active dans les
systétmes de traitement des eaux a augmenté du fait de la preésence de
composés organiques potentiellement préjudiciables a la sant¢. FERREIRA
FILHO (1993) pense que I’utilisation du charbon activé augmentera encore
dans le futur, et devra étre 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 systemes de
traitements conventionnels incluant chloration, floculation et filtration, sans
charbon actif. HOFFMANN (1976) a par contre démontré que le charbon
activé aux concentrations de 80 a 800 mg/L retenait des concentrations
significatives de différents types de cyanotoxines.

IIs concluent, que le charbon activé doit &tre un élément additionnel du
processus de traitement des eaux, en particulier pendant la période de
blooms d’algues.

KEIJOLA et al. (1988) ont démontré I’élimination effective des toxines de
Microcystis et d’Oscillatoria par le traitement au charbon activé et par
ozonation 4 une concentration de 1mg/L en Os.

L’ozone a permis de détruire 50 mg de toxines/L, alors que le charbon
activé a la dose de 20 mg/L permettait de retenir 90% de cette quantité. Des
concentrations de 100 et 200 mg/L de charbon peuvent retenir des quantités
plus élevées.

L’utilisation de charbon en poudre peut cependant poser quelques problemes
et entrainer par exemple une augmentation de la turbidité¢ de I’eau traitée,
sauf si un traitement a I’ozone a été appliqué simultanément. Mais I’ozone
peut favoriser la flottaison des cyanophyceées.

Ces auteurs recommandent donc une post-ozonation pour I’¢élimination des
toxines. Les capacités oxydatives de 1’ozone seraient d’autant plus
bénéfiques que la charge en matiére organique de l’eau aurait éte
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. aeruginosa
correspondant a 5 mg d’algues. Cependant, des études complémentaires sont
nécessaires pour évaluer la capacité d’absorption de différentes
concentrations de charbon. Par ailleurs, on connait mal les relations entre 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 porosite de
la matrice granulaire.

DIAMADOPOULOS 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. [ls ont montré que les capacités d’élimination
du phénol décroissent proportionnellement a 1’augmentation de la teneur 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 €liminés 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 oeuvre avaient pour objectif dans un premier temps de
vérifier I’ efficacité du traitement par le charbon actif, a éliminer les toxines.
Il s’agira par la suite d’affiner ces protocoles en vue de déterminer les
capacités maximales d’adsorption du charbon selon différents modes
d’utilisation (concentrations, agitation, 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 li€é aux
toxines algales contenues dans les eaux potables pour le consommateur.
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5 - CONCLUSIONS ET CONSIDERATIONS FINALES

e Les niveaux de phosphate total, dans toutes les campagnes, exceptée celle
d’avril/94, ont excédé le standard de qualité de 1’eau réglementaire. En
considérant les niveaux de phosphate total, d’orthophosphate, de
chlorophylle-a et la transparence des eaux, exprimés par I’indice de I’état
trophique, le niveau d’azote inorganique, le réservoir du Guarapiranga,
peut étre classé comme méso/eutrophique au niveau de la station 2. Sur la
base des communautés algales il serait classé hypereutrophe.

e Les valeurs de cuivre détectées dans 1’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 cuivre dans |’eau ont été détectées
. ceci expliquerait la toxicité de 1’eau détectée dans les échantillons de
février et d’avri/94. L’eau qui renferme des micropolluants a des
concentrations pouvant engendrer des effets de toxicité aigué et
chronique, sur les organismes aquatiques, est impropre a la vie aquatique ;
elle est par conséquent inacceptable pour une eau de Classe 1 qui
réglementairement doit étre exempte de toute contamination d’origine
anthropogénique. Les hautes valeurs de cuivre dans I’eau résultent de la
dispersion d’algicide. Compte tenu des données de toxicité chronique de
0,05 mg/L de sulfate de cuivre, soit 0,012 mg/L de cuivre obtenues sur
Ceriodaphnia dubia en utilisant 1’eau naturelle, un standard de ‘qualité du
cuivre dans ’eau de 0,01 mg/L serait plus adéquat pour la préservation de
la vie aquatique que celui, en vigueur, de 0,02 mg/L. Si I’on prend en
compte la valeur obtenue sur Daphnia similis, en utilisant 1’eau
reconstituée (CEso-48h 0,0025 mg/L), le standard serait plus faible.

e Des cyanophycées isolées dans les eaux échantillonnées dans le bassin du
Guarapiranga, six espéces se sont révélées toxiques sur souris : O.
quadripunctulata ; Phormidium sp ;, O. limnetica ; O. amphibia, M.
incerta et M. aeruginosa. Seule la souche (O. redekei) a présenté une
toxicité aigué sur Daphnia. L’espéce O. quadripunctulata s’est révélée
nettement moins toxique a court terme sur ces invertébrés aquatiques. Il
est clair que les mammiféres sont plus sensibles a la toxicite des
cyanophycées que les microcrustacés du genre daphnie. Il serait
intéressant d’étendre cette étude de toxicité a d’autres organismes



aquatiques. Il semblerait que les poissons soient également peu sensibles.
Le probléme posé est alors celui du transfert de ces toxines et de leurs
métabolites, aux prédateurs et aux consommateurs. C’est effectivement le
probléme observé chez I’homme avec la consommation de bivalves
marins contaminés par des dinoflagellés.

Quoique quelques souches aient présenté une toxicité aigu€ sur souris,
cette toxicité est relativement faible par comparaison aux souches
toxiques isolées dans d’autres milieux aquatiques.

Pour les souches toxiques, les concentrations maximales acceptables
d’algues dans I’eau brute que nous avons établies, ont été fixées a environ
400 a 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 aigu€¢, méme dans
le cas des souches toxiques pour la sourts.

Les microcrustacés sont apparus les plus sensibles des organismes
exposés aux algicides sulfate de cuivre et peroxyde d’hydrogéne. Les
deux algicides utilisés ont présenté une toxicité quasiment identique sur
M. aeruginosa.Par contre, les algues filamenteuses P. galeata et O.
quadripunctulata sont apparues plus sensibles au peroxyde d’hydrogene
qu’au cuivre, ce qui justifie 1’utilisation du peroxyde d’hydrogene.

La toxicité du mélange sulfate de cuivre et peroxyde d’hydrogene, en
différentes proportions, s’est révelée étre inférieure 3 la somme de la
toxicité de chacun de ses deux constituants sur Daphnia similis, lors
d’essais a court terme. On pourrait parler d’effets moins qu’additifs de
ces deux algicides. En réalité les deux algicides sont utilisés en
alternance, mais nous voulions vérifier que des problemes de synergie
toxiques pour les especes non cibles n’apparaitraient pas.

Les algicides, en concentrations sublétales, n’influencent pas la toxicité
des souches des cyanophycées étudiées.

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 complémentaires seront nécessaires pour
déterminer ses capacités limites de rétention en fonction des conditions
d’utilisation.

e Les essais en laboratoire montrent que les algues accumulent
significativement le cuivre du milieu. Les données de terrain confirment
cette accumulation : les organismes phytoplanctoniques sont ceux qui
bioconcentrent le plus le cuivre de I’eau. Cette étude confirme que les
organismes phytoplanctoniques et zooplanctoniques sont de bons
indicateurs de la qualité des eaux, et reflétent le niveau de contamination
de I’écosysteme.

e Le niveau de cuivre dans les poissons reste, a I’exception des visceres,
faible ; jusqu’a présent, la chair peut étre considérée propre a la
consommation humaine.

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

e En considérant les critéres de qualité des sédiments, rapportés dans la
littérature, nous pouvons conclure que les sédiments des stations 2 et 3 du
réservoir Guarapiranga peuvent étre classés comme pollués, bien que les
essais en laboratoire sur Hyalella réalisés avec les sédiments n’aient pas
révélé de toxicité aigué aprés 12 jours d’exposition. A la station 1, le
niveau de cuivre est faible et comparable 4 ceux trouvés dans des
réservoirs non pollués de I’Etat de Sdo Paulo.

L’augmentation de la charge organique du réservoir Guarapiranga est allée
croissante au cours de ces seize derniéres années. Des données physico-
chimiques et biologiques 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 chromatographique nous
semble nécessaire.

La protection des eaux du réservoir Guarapiranga a fait I’objet de plusieurs
réglementations depuis le début des années 60. Plusieurs plans de protection
ont été proposés. Il apparait cependant que cette réglementation ne suffit pas
a assurer la protection des ressources hydriques: en effet la charge polluante
des eaux du réservoir a significativement augmenté au cours de la derniere
décennie.

Il apparait 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 systtme de traitement des eaux d’égouts sont
indispensables afin d’éviter la contamination de I’écosysteme.

Les apports d’algicides sont également de nature a 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 I’élimination des toxines des cyanophycées dans le cas de
blooms d’algues. Dans le cas contraire, ou aucune amélioration substantielle
ne serait apportée au systéme de protection de la qualité des eaux du
Guarapiranga, on peut s’attendre, dans un futur proche, a une détérioration
de la qualité des eaux, qui nécessitera alors des traitements au cout
prohibitif.
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ANNEXE - A

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

poissons : Cheirodon notomelas
Poecilia reticulata
Brachydanio rerio

microcrustacés : Ceriodaphnia dubia
Daphnia similis
Hyallela cf. azteca

algues Scenedesmus subspicatus
Pseudoanabaena galeata
Oscillatoria quadripunctulata
Microcystis aeruginosa

Composition du milieu de culture
ASM-1 pour les cyanophycées



Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur

poissons

Espéces

Taille des organismes (cm)
Température °C

photopériode (lumiére/obscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté
pH
Oxygéne dissous
aération
type de test

volume de la solution test

renouvellement de 1/2 de la solution testée
nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration
nourriture journaliére

période d' essais

effet observé

expression des résultats

alochtones P.reticulata/ B.rerio

autochtone Cheirodon notomelas

351
23+ 1
16:08

23 -48 mg/L
7a 8
>5
Oui
semi-statique
1L
achaque 24 h
1
10
Non
4 jours
|étalité
CL50 - 96h




Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité

chronique sur poisson

Especes

Température °C
photopériode (lumiére/obscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté
pH
Oxygéne dissous
aération
type de test

volume de la solution test

renouvellement de 1/2 de la solution testée
nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration
nourriture

période d' essais

effet observé

expression des résultats

Brachydanio rerio

(stade larvaire)

25 £ 1°
16:08

23 - 48 mg/L
748
>5
non
semi-statique
200 mL
achaque 24 h
2
10
Non
7 jours
|étalité
NOEC




Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur

Ceriodaphnia dubia

Température °C
photopériode (lumiére/obscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté
pH
Oxygéne dissous
aération
type de test

volume de solution test

chambre test

nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration
renouvellement de la solution testée
nourriture journaliére

période d' essais

effet observé

expression des résultats

2511
16:08

23 -48 mg/L
7a 8
>5
non
semi-statique
15 mL
 bécher de 30 mL
10
10
tous les 2 jours
algue+ration fermentée
7 jours
survie et reprodution
NOEC




Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur

Daphnia similis

Température °C
photopériode
eau naturelle et eau reconstituée
dureté
pH
Oxygéne dissous
aération
type de test
volume de solution test
chambre test
nombre de réplicats
nombre d' organismes/concentration
nourriture
période d' essais
effet observé

expression des résultats

20+ 1°

obscurité

23 - 48 mg/L
7a8
>5
non
statique
10 mL
tube a essais de 10mL
4
20
non
24 et48h
immobilité
CES50-24 et48h




Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur

Hyallela cf. azteca

Température °C
photopériode (lumiére/obscurité)

eau naturelle ou eau reconstituée

dureté
pH
Oxygéne dissous
aération '
type de test

chambre test

volume de sédiment testé/l' eau
nombre de réplicats

nombre d' organismes/concentration
nourriture journaliére

période d' essais

effet observé

25+ 1°
16:08

40 a 48 mg/L
748
>5
oui
statique
bécherde 1L
200 g/800 mL
3
30
Ration granulée + ration fermentée
12 jours

|étalité




Résumé des conditions utilisées dans les essais de toxicité sur les

algues

Espéces

Scenedesmus subspicatus (Chorophycées)
Pseudoanabaena galeata (Cyanophycées)
Oscillatoria quadripunctulata

Microcystis aeruginosa

Température °C 25 £ 1°
photopériode continue
Millieu pour Chorophycées LC Oligo
Milieu pour Cyanophycées ASM-1

pH ' 7403
Luminosité (Lux) 2500
agitation continue a 175 rpm
type de test statique
volume de la solution test 100 mL
inoculum (cellules ou filaments/mL) 10 000
nombre de réplicats 2
contrdle de la croissance algale au microscope a tous les 2 jours
période d'essais 4 jours
effet observé inhibition de la croissance algale

expression des résultats CE(1)50 - 96h




Milieu de culture ASM-1 I

Solution A
NaNO;, (g) 1,7¢g
MgS0,.7H,0 0,49 ¢
MgCl,.6 H,0O 041¢g
CaCl,.6 H,0 0,29¢g
ou
CaCl,.2 H,O anhydre 0,219g
Eau désionisée 200 mL
Solution B
KH,PO, 0,87 g
ou
KH2PO,.3 H,O 1,14 ¢
Na2HPO, 12 H,0O 1,78 g
Eau désidionisée 100 mL
Solution C
.' H3BO, 2,48 ¢g
MnCl,.4 H,0 1,39 g
FeCl;.6 H,0O 1,08 g
ZnCl, 0,335 g
CoCl,.6 H,0 0,019 ¢
CuCl, 0,0014 g
Eau désidionisée 100 mL
Solution D
EDTA Na2 1,86 g
Eau désionisée 100 mL

Le milieu de culture est preparé de la facon 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 de7a8

Cette mélange est autoclavé a 121°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 (mg/L) 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 (ug/g) 0,005

Analyses des poissons et des algues
Cu total (ug/g) 1,0
Analyses des sédiments

Cu total (pg/g) 1,0




ANNEXE - C

Résultats des variables physico-chimiques, biologiques et écotoxicologiques



Résultats des variables physico-chimiques, biologiques et écotoxicologiques

Campagnes d'échantillonnage

Variables 1éme 2éme 3éme 4éme 5éme 6éme 7éme | 8éme Valeur moyenne
mar-93 avril juin aolt oct dec ev-94 | avril
PO4 {mg/L}’ 0,02 <0,003 0,01 0,02 <0,003 0,005 0,025 <0,003 0,01
P. total {mg/l) 0,06 0,09 0,035 0,05 0,04 0,035 0,035 0,035 0,048
N. amon,total (mg/l) 0,06 <0,005 0,08 0,01 0,01 0,01 0,04 0,06 0,034
N. Kjeldhal {mg/l) 0,2 1 _ 1,1 0,7 0,9 1,2 0,70 0,828
N. nitrate (mg/L) 0,17 0,33 0,31 0,42 0,59 0,44 0,36 0.44 0,383
N. nitrite {(mg/l) 0,01 0,01 0,09 0,02 0,03 <0,005 0,02 0,02 0,025
pH 7,3 7.1 6.8 6,8 7.3 7.5 8 7.5 7,29
OD (mg/l) 6 6,1 8,4 9,7 6,1 6,2 7,2 8,2 7.24
Transparence (m) 1.4 1,3 1,6 1,3 1,3 1,3 1,3 1,2 1,34
Turbidité {(UNT) 1.3 4,5 2 2,5 5 1,56 3 2,5 2,79
Luminosité (lux) 10100 62000 22000 556000 226000 163000 145000 | 60000 92887
Conductivité (uS) 71 72 85 87 77 97 80 77 80,8
Dureté (mg/L) 22 23 22 27 27 .29 24 21 24,4
Couleur (mgpt/L) 10 10 10 20 <b 10 10 10 10
Température °C 25 24 17 20 23 28 29 23 23,6
Cuivre total (mg/l) <0,005 0,03 0,08 <0,002 0,02 0,04 0,04 0,04 0,03
Pluie oui non non non non non non non -
Chlorophylle a (ug/L 8,4 8,02 8,69 11,03 9,09 8,02 9,16 _ 8,91
Phéophytine a (ug/L 3,89 3,96 2,77 4,41 4,76 10,93 3,13 _ 4,83
Toxicité NT NT TA NT NT NT NT NT -

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

TA= Toxicité aigué : 100 % de mortalité aprés 24 -48 h




ANNEXE - D

Résultats de CE;-48h des essais d’interaction du mélange sulfate
de cuivre et peroxyde d’hydrogene sur Daphnia similis



Résultats de CE50-48h, des essais d'interaction du mélange sulfate de cuivre et
peroxyde d' hydrogéne sur Daphnia similis

Essai n° 1 - realisé en utilisant I'eau du Guarapiranga 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 peroxyde d'hydrogene : 0,157 mg/L

Proportions des Concentration A et B dans le (S) Somme
solutions A et B mélange entrainant 50% d'effet des actions
testées, respectivement toxiques
CuS045H20 H202

01:01 0,095 0,152 1,96
01:02 0,092 0,146 1,9
01:03 0,074 0,119 1,53
01:04 0,083 0,132 1,71
02:01 0,102 0,162 2,11
03:01 0,103 0,165 2,15
04:01 0,098 0,157 1,32




Résultats de CE50-48h, des essais d'interaction du mélange sulfate de cuivre et
peroxyde d' hydrogene sur Daphnia similis

Essai n° 2 - realisé en utilisant I'eau du Guarapiranga fiitrée sur membrane AP20

SOLUTION A : CE50 de la solution de suifate de cuivre : 0,077 mg/L

S

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

Proportions des Concentration de A et B dans (S) Somme
solutions AetB le mélange entrainent 50% effet des actions
testées, respectivement toxiques
CuS04.5H20 H202

01:01 0,100 0,220 2,43
01:02 0,096 0,203 2,30
01:03 0,092 0,193 2,19
01:04 0,073 0,157 1,76
02:01 0,103 0,215 2,45
03:01 0,086 0,180 2,05
04:01 0,075 0,157 1,79




Résuitats de CE=0-48h, des essais d'interaction du mélange sulfate de cuivre et
peroxyde d' hydrogéne sur Daphnia similis

Essai n° 3 - realisé en utilisant I'eau reconstituée

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

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

Proportions des Concentrations de A et B dans (S) Somme
solutions A et B le mélange entrainant 50% d'effet des actions
testées, respectivement toxiques
CuS04.5H20 H202
01:01 0,011 0,082 1,40




RESUME

Ce travail conceme le biomonitoring des eaux du réservoir Guarapiranga, 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

Guaraplranga ont été étudiées ainsi que la toxicité des cyanophycees isolées de ce .

réservoir.
L’intérét du charbon activé pour la rétention des toxines aigales et I’écotoxicité des
algicides, sulfate de cuivre et peroxyde d’hydrogéne, utilisés pour empécher les
blooms d’algues ont été étudiés en deuxiéme partie. Une proposition de limites
maximales admissibles d’algues toxiques dans les eaux, est proposée a I’issue de cette
recherche.

Sur la base des mesures de phosphate total, orthophosphate, chlorophylle-a,
communautés phytoplanctoniques et transparence de ’eau, le réservoir Guarapiranga,
peut étre classé¢ comme méso a hypereutrophique ; les teneurs totales en phosphates et
en cuivre ont souvent excédé les standards de qualité 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 incerta et
une souche de Microcystis aerugz’nosa, ont présenté une toxicité aigué sur la souris.
Seule l'algue O. redekei s’est révelée présenter des effets de toxicité aigué sur
Daphnia.

En ce qui concemne les algicides, les algues filamenteuses sont apparues plus sensibles
au peroxyde d’hydrogéne qu’au cuivre. Parmi les différents groupes d’organismes
testés, les microcrustacés sont les plus sensibles aux algicides. L’action du mélange
cuivre et peroxyde d’hydrogéne s’est révélée expérimentalement moins qu’additive,
c’est a dire inférieure a 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 cuivre. Le niveau de cuivre accumulé dans les muscles
des poissons est bas et peut étre considéré comme acceptable pour la consommation.

En ce qui concerne 1’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’a 5mg, en poids sec, d’extraits d’algues toxiques de référence,
Cylindrospermopsis raciborskii et Microcystis aeruginosa, dont 1a DLso est de 12 et 30
mg/Kg, respectivement.

Le niveau de contamination des sédiments du réservoir peut étre considéré de
moyennement & hautement pollué par le cuivre, bien qu’il n’induise pas de toxicité
aigué sur Hyalella. Dans les deux stations d’échantillonnage, la contamination la plus
élevée se trouve pres du captage d’eau.

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





