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Préambule

Le programme EFFLOCYA initié en 1998 par le ministère chargé de la santé et le ministère chargé de
l’environnement a permis de mettre en évidence qu’en France, la prolifération des cyanobactéries, capables de
produire et de libérer des toxines, dans les eaux de baignade ou dans les eaux brutes utilisées pour la production
d’eau potable constituait un risque sanitaire émergent en raison de la présence potentielle de cyanotoxines.

Le 22 janvier 2001, le ministère chargé de la santé faisant suite aux données issues du programme EFFLOCYA, a
saisi l’Agence française de sécurité sanitaire des aliments (Afssa) afin d’effectuer une évaluation des risques liés
à la présence de cyanobactéries dans les eaux destinées à la consommation humaine (annexe 1).

La même année, le Conseil supérieur d’hygiène publique de France (CSHPF) était saisi afin d’élaborer des
recommandations de gestion du risque lié à la présence de cyanobactéries dans les eaux de baignade. Le 6 mai
2003, le CSHPF a publié des recommandations de gestion des risques sanitaires liés aux proliférations de ces
microorganismes dans les eaux (annexe 2).

Le 30 mars 2004, le ministère chargé de l’environnement et le ministère chargé de la santé ont saisi l’Agence
française de sécurité sanitaire de l’environnement et du travail (Afsset) afin de procéder à l’évaluation des risques
sanitaires encourus par les baigneurs et les autres usagers des plans et cours d’eau, notamment après analyse
des données recueillies par les services déconcentrés du ministère de la santé, et de proposer des valeurs limites
de qualité relatives à la concentration de cellules et/ou de toxines dans les eaux de baignade (annexe 3).

Les agences ont créé chacune un groupe de travail composé d’experts rassemblant des compétences dans les
domaines scientifiques concernés (toxicologues, écotoxicologues, ingénieurs sanitaires, limnologues, analystes,
vétérinaires, épidémiologistes, …). L’installation du groupe de travail de l’Afssa a eu lieu le 3 octobre 2003 et celui
de l’Afsset le 6 octobre 2004. Les décisions successives décrivant la composition de ces groupes figurent à
l’annexe 4.

Les deux agences ont identifié plusieurs sujets d’étude communs aux deux saisines (en particulier l’identification
et la caractérisation du danger, la toxicité des cyanotoxines pour l’homme et les valeurs toxicologiques de
référence, les méthodes de dosage des cyanotoxines et celles permettant le suivi direct ou indirect des dangers,
la collecte et le traitement des données d’analyses des eaux continentales, tous usages confondus, (baignade,
pratique de sports nautiques et production d’eau de boisson), et les questions qui, du fait de la définition du champ
de compétence respectif de l’Afssa et de l’Afsset, ont fait l’objet d’une évaluation spécifique au sein de chaque
agence. Il a été convenu, sur proposition et en accord avec les experts, de répondre aux deux saisines sous la forme
d’un rapport commun.

Ainsi, l’Afssa a assuré la coordination scientifique des parties ci-dessous :

• chapitre I « Identification des dangers liés aux cyanobactéries » ;

• chapitre II « Détection et quantification des cyanobactéries et de leurs toxines » ;

• chapitre V « Maîtrise de la contamination de l’eau destinée à la consommation humaine par les cyanotoxines » ;

• chapitre VI « État des lieux de recommandations et des réglementations - 2. » ;

• chapitre VII « Exposition des populations et appréciation des risques - 1. et 2. » ;

• chapitre VIII « Synthèse et recommandations - 1, 2.1 et 2.2 ».

L’Afsset a assuré la coordination scientifique des parties ci-dessous :

• chapitre III « Caractérisation des dangers » ;

• chapitre IV « État des lieux de la situation française » ;

• chapitre VI « État des lieux de recommandations et des réglementations – 1. » ;

• chapitre VII « Exposition des populations et appréciation des risques - 3. » ;

• chapitre VIII « Synthèse et recommandations - 2.3 ».

L’Afssa et l’Afsset ont conjointement construit une base de données à partir d’un recueil actif des données
relatives à la présence de cyanobactéries et de cyanotoxines sur les cours et plans d’eau en France et réalisé son
exploitation dans le cadre du présent travail.
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La démarche retenue pour cette évaluation est la suivante :

• examen critique des études et rapports d’évaluation disponibles et identification des points nécessitant une
analyse approfondie ;

• collecte et traitement statistique des données françaises disponibles concernant la contamination des eaux
destinées aux différents usages ;

• mise en place par l’Afssa d’auditions de professionnels du traitement de l’eau et de scientifiques pouvant
apporter des éléments d’éclairage.

Les groupes de travail de l’Afssa et de l’Afsset se sont réunis respectivement 13 et 4 fois en séances plénières
consacrées, notamment, à la discussion des points du domaine spécifique d’expertise de chacun des groupe. Deux
séances plénières communes aux deux groupes de travail, le 4 juillet et le 4 novembre 2005, ont été dédiées à
l’examen du rapport final.

Les parties communes du rapport et spécifiques aux eaux d’alimentation ont fait l’objet d’une validation :

• par le CES « Résidus et contaminants chimiques et physico-chimiques » de l’Afssa dans sa séance du
21 septembre 2005 pour le chapitre III « Caractérisation des dangers »,

• par le CES « Eaux » de l’Afssa dans sa séance du 15 mai 2006.

Dans l’attente de l’installation du CES-Eaux au sein de l’Afsset et du rattachement du groupe de travail «
cyanobactéries-Eaux de baignade », les parties du rapport relatives aux baignades et autres loisirs ont été
validées par le groupe ad-hoc de l’agence.

1. Contexte réglementaire en France

1.1. Les cyanobactéries et cyanotoxines

Les cyanotoxines sont des toxines pouvant être libérées dans les eaux par les cyanobactéries, connues aussi
sous le nom d’algues bleues-vertes. Ces microorganismes trouvent un terrain de prolifération particulièrement
favorable dans les eaux continentales moyennement ou fortement eutrophisées. La prolifération massive et
rapide de ces bactéries est, dans certains cas, facilement observable par un changement de couleur de l’eau et
la formation d’écume ou mousse. Cependant, l’absence d’écume ne constitue pas un critère permettant d’écarter
la présence éventuelle des cyanobactéries et/ou de cyanotoxines. Leur présence est signalée sur tous les
continents et la préoccupation internationale est croissante vis-à-vis des risques sanitaires associés.
L’augmentation du nombre de barrages réservoirs dans les zones en manque d’eau et celle des apports nutritifs
liés à la pollution des eaux de surface contribuent à amplifier cette problématique.

1.2. Contexte réglementaire des eaux de baignade ou de loisirs nautiques

La qualité de l’eau de zones de baignade et sports nautiques est régie par la directive européenne 76160/CEE
adopté en 1976. Celle-ci a été transposée en droit français par le Code de la santé publique (Loi n° 2001-398 du
9 mai 2001, Livre III Titre III, chapitre II : Piscines et eaux de baignade (art. L1332-1 à L1332-4)). On entend par « eaux
de baignade » les cours et plans d’eau aménagés pour la baignade et/ou la pratique de loisirs aquatiques
fréquentés de manière répétitive par au moins 10 baigneurs au même instant. Les normes auxquelles les eaux
de baignade doivent obéir ont été fixées par décret pris en Conseil d’état. Ces décrets ne fixent pas de cadre
réglementaire pour la surveillance sanitaire des proliférations de cyanobactéries ou de la contamination des eaux
par les cyanotoxines.

L’article 8 de la nouvelle directive eaux de baignade, directive 2006-7 CE du Parlement et du Conseil européen
du 15 février 2006, insiste sur le risque potentiel lié à la présence de cyanobactéries et demande à ce que des
mesures de gestion immédiates soient prises afin de réduire l’exposition de la population (Journal Officiel de
l’union européenne L 64 du 4 mars 2006).

Depuis 2003, la Direction générale de la santé publie chaque année des recommandations de surveillance et de
gestion de phénomènes de prolifération de cyanobactéries dans les eaux de baignade (circulaire DGS/SD7A
2003-270, 2004/364, 2005/304) sur la base d’un avis du Conseil supérieur d’hygiène publique de France (avis du
6 mai 2003).

Ces circulaires préconisent le suivi régulier des zones de baignades aménagées avec plusieurs niveaux
d’intervention et d’information au public. L’interdiction de la baignade avec restriction de certaines activités
nautiques est préconisée lorsque la concentration en microcystine LR dépasse 25 Ìg.L-1. L’interdiction de la
baignade et de la pratique des activités nautiques est préconisée en cas de présence d’écume ou mousse.
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1.3. Contexte réglementaire des eaux destinées à la consommation humaine

Le paramètre microcystine-LR a été introduit dans le Code de santé publique (CSP) au titre de l’article R.1321-2
lors de la codification du décret 2001/1220 pris pour la transposition de la Directive 98/83/CE du Conseil du
3 novembre 1998 relative à la qualité des eaux destinées à la consommation humaine. Ainsi la limite de qualité
aux points de conformité, basée sur les recommandations de l’OMS, inscrite à l’annexe 13.1 du CSP a été fixée à
1 μg.L-1. Il est précisé en observation pour ce paramètre « À rechercher en cas de prolifération algale dans les eaux
brutes ». Ceci entraîne des difficultés d’application liées à la définition d’une « prolifération algale ».

2. Réponse aux saisines

Un état des lieux actualisé des connaissances et les réponses qui peuvent actuellement être apportées aux
questions posées par les saisines font l’objet de ce rapport. Il est constitué de 8 chapitres, dont 4 sont dédiés à
la présentation de l’état de connaissances, un est consacré à la présentation et à l’analyse de données recueillies
en France pendant la période 2002 à 2004, un résume la réglementation française et internationale dans le
domaine, un est dédié à l’estimation de l’exposition et du risque, enfin un chapitre récapitule les
recommandations communes et spécifiques aux eaux de baignade et autres loisirs nautiques et aux eaux
d’alimentation.
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Abréviations

AchE : acétylcholine-estérase

ADN : acide désoxyribonucléique

AEP : alimentation en eau potable

AESN : Agence de l’eau Seine-Normandie

AJMT : Apport journalier maximum théorique

AJT : Apport journalier tolérable

AOAC : American Organisation of Analytical Chemists (Organisation américaine de chimie analytique)

ASE : accelerated solvent extraction (extraction accélérée par solvant)

ATX-a : anatoxine-a

B1 : toxine B1

BLB : eau de baignade contrôlée

BLAN : eau associée à différentes activités nautiques

BMAA : β-N-méthylamino-L-alanine

C1 : toxine C1

C2 : toxine C2

CAG : charbon actif en grain

CAP : charbon actif en poudre

CC : cellules de cyanobactéries

CEE : Communauté économique européenne

CEN : Comité européen de normalisation

CG ou CPG : chromatographie phase gazeuse

CCM : chromatographie sur couche mince

CLHP : chromatographie liquide haute performance

COT : carbone organique total

CREDOC : Centre de recherche pour l’étude et l’observation des conditions de vie

CSHPF : Conseil supérieur d’hygiène publique de France

CYN : cylindrospermopsine

Da : Dalton

DAD : diode array detector (détecteur à barrette de diodes)

DBO : demande biologique en oxygène

DL50 : dose létale 50 %

DcSTX : décarbamoylsaxitoxine

DGS : Direction générale de la santé

DHS : Department of Human Services

DIPNR : Department of Infrastructure, Planning and Natural Resources

DPIWE : Department of Primary Industries, Water & Environment
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DJT : Dose journalière tolérable

DLM : dose létale minimale

DMENO : dose minimale avec effets nocifs observés

DoCYN : désoxycylindrospermopsine

DSENO : dose minimale sans effet nocif observé

DSEIO : dose sans effet indésirable observé 

DSV : Direction des services vétérinaires

ELISA : enzyme-linked immuno-sorbent assay (Test immuno-enzymatique)

FAO : Food and Agriculture Organisation

GTX : gonyautoxine

HILIC : chromatogrpahie liquide par interaction hydrophile

HR-SDM : spectrométrie de masse haute résolution

i.p. : intrapéritonéale

i.v. : intraveineuse

i.t. : intratrachéale

ICBN : International code of botanical nomenclature (Code international de nomenclature bontanique) 

ICNB : International code of nomenclature of bacteria (Nomenclature Internationale
des bactéries)

INSPQ : Institut National de Santé Publique du Québec

INCA : Enquête individuelle et nationale sur les consommations alimentaires

IPFM : intoxication paralysante par les fruits de mer

J.O. : Journal officiel

KOW : coefficient de partage octanol eau

LLE : extraction liquide / liquide

LPS : lipopolysaccharides

MC(s) : microcystine(s)

MC-LR : microcystine-LR

MU : mouse unit (unité souris)

NEO ou Néo STX : néosaxitoxine

NFU : Nephelometric Formazine Unit (unite néphélométrique)

NHMRC : National Health and Medical Research Council

NOD : nodularine

OMS : Organisation mondiale de la santé

pc : poids corporel

PCC : Pasteur culture collection of Cyanobacteria

PCR : polymerase chain reaction (réaction de polymérisation en chaîne)

PMPOA : programme de maîtrise des pollutions d’origine agricole

PP1 : protéines phosphatase de type 1

PP2A : protéines phosphatase de type 2

PSP : paralytic shellfish poisoning (intoxication paralysante par les fruits de mer)

QD : quotient de danger
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RMN : résonance magnétique nucléaire

SEHD : Scottish Executive Health Department (Ministère de la santé ecossais)

SDM : spectrométrie de masse 

SFE : extraction par fluide supercritique

SISE : système d’information santé environnement

SM : spectrométrie de masse

SNC : Système nerveux central

SPE : extraction sur phase solide

STX : saxitoxine

UE : Union européenne

UV : Ultra-violet

US-EPA : United States Environmental Protection Agency (Agence américaine pour la protection
de l’environnement) 

VTR : valeur toxicologique de référence

WHO : World Health Organisation (Organisation Mondiale de la Santé - OMS)

- 18 -

> Sommaire



Lexique

Analyte Composé ou mélange de composés soumis à l’analyse.

Dinophycées Phytoflagellés très importants dans le phytoplancton des milieux marins, mais également
bien représenté en eau douce.

Eutrophe Un plan d’eau eutrophe se caractérise par une charge élevée en éléments nutritifs (en
particulier en composés d’azote et de phosphore) et par une forte production primaire.
Ce terme s’oppose à oligotrophe qui caractérise des plans d’eau pauvres en nutriments et
à faible production primaire. La mésotrophie constitue un état intermédiaire entre
l’oligotrophie et l’eutrophie.

Gaine Membrane enveloppant chez certaines espèces de cyanobactéries les trichomes de
cellules. Ainsi, on parle de trichome quand les cellules sont réunies en colonies linéaires
dépourvues de gaine (ex : genre Planktothrix) et on utilise le terme de filament quand
l’association linéaire de cellules est enveloppée d’une gaine (ex : genre Lyngbya).

Métalimnion Couche d’eau intermédiaire entre la couche chaude de surface et la couche froide en
profondeur dans les lacs stratifiés.

Oligo-mésotrophe Désigne, dans un plan d’eau, un niveau trophique intermédiaire entre l’oligotrophie et la
mesotrophie.

Phycobiliprotéines Pigments accessoires à la photosynthèse, de couleur bleu-vert comme la phycocyanine ou
rouge comme la phycoérythrine.

Procaryote Organisme unicellulaire dépourvu de vrai noyau et d’organites intracytoplasmiques. Le
matériel nucléaire est diffus dans le cytoplasme et non délimité par une membrane. Les
bactéries et les cyanobactéries sont les principaux groupes de procaryotes existant dans
la biosphère.

Thylacoïdes Membranes où se réalisent les réactions de photosynthèse.

Zone euphotique La zone euphotique est définie par la profondeur maximale jusqu’à laquelle la lumière
solaire peut pénétrer dans l’eau pour permettre la photosynthèse chez les organismes et
microorganismes autotrophes.
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Figure A : Exemple de cyanobactérie unicellulaire coloniale.
Woronichinia naegelania (Photo Luc Brient, Université Rennes I).

Figure B : Exemple de cyanobactérie organisée en trichomes :
Aphanizomenon flos aquae (Photo Luc Brient,Université Rennes I).

Figure C : Exemple de cyanobactérie organisée en filament : gaine visible à l’extrémité. Genre Phormidium.
(Photo Céline Berger, MNHN).

Figure D :Trichome de cyanobactérie (Anabaena smithii) présentant
un hétérocyste (H) et un akinète (A) bien distincts. (Photo Luc Brient,
Université Rennes I).

Figure E : Filaments de la cyanobactérie Cylindrospermopsis
raciborskii présentant des akinètes A et des hétérocystes H (Photo
Amandine Caruana INRA).

> Sommaire



Figure F : Prolifération de la cyanobactérie Planktothrix rubescens
dans le lac du Bourget. La couleur « lie de vin » de l’eau est due
à la phycoérythrine présente en quantité importante chez cette
espèce. (Photo Michel Roux, CSP).

Figure G : Prolifération sous la forme d’écume
de la cyanobactérie Planktothrix agardhii
dans un lac de la région parisienne. (Photo
Cécile Bernard, MNHN).

Figure H : Accumulation de cyanobactéries sur la berge d’un plan
d’eau breton. (Photo Luc Brient, Université Rennes).
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Figure I : Dispositifs de prélèvement utilisés depuis la berge (de gauche à droite ci-dessous, filet à plancton
et tube échantillonneur) ou depuis un bateau (en bas à gauche, bouteille de prélèvement de Van Dorn).
(Photos Maria Leitao, Bi-Eau).

Figure J : Immersion du disque de Secchi. (Photo Luc Brient, Université Rennes 1).
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Figure L : Évolution saisonnière des genres de cyanobactéries les plus fréquemment rencontrés dans la base de données (moyenne
géométrique du nombre de CC par mL en fonction du mois de l’année). Les données des trois années 2002 à 2004 et des différents usages
ont été agrégées [résultats bruts non modélisés].

Figure K : Nombre de prélèvements recensés dans la base par département (cumul des années 2002-2004).
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I. Identification des dangers liés aux cyanobactéries

1. Les cyanobactéries

Le terme cyanobactéries désigne des micro-organismes procaryotes à Gram négatif dont la pigmentation peut
varier du bleu-vert au rouge.

Les cyanobactéries sont des procaryotes photosynthétiques, classés du point de vue systématique dans le règne
des Eubactéries. Ces microorganismes ont longtemps été rangés dans le règne végétal car ils présentent, outre
des propriétés spécifiques des bactéries, des caractéristiques propres aux algues :

• la structure cellulaire est similaire à celle des bactéries et caractérisée en particulier par l’absence de noyau et
d’organites intracellulaires ;

• comme les algues, la plupart des cyanobactéries des eaux continentales possèdent de la chlorophylle a, et non
de la bactériochlorophylle comme certaines bactéries. Elles renferment généralement, comme autres pigments
photosynthétiques, des phycobiliprotéines et réalisent une photosynthèse productrice d’oxygène en utilisant
l’eau comme donneur d’électrons.

Le terme cyanobactéries est actuellement le plus usité, et c’est celui qui sera adopté dans ce rapport, mais ces
micro-organismes sont également dénommés, selon des termes plus anciens, algues bleues (blue-green algae
des anglo-saxons), cyanophytes ou cyanophycées.

1.1. Position taxonomique

La correspondance entre la classification de ces organismes dans le code international de nomenclature
botanique ICBN(1) (Greuter et al. 1994) et celle du code international de nomenclature des bactéries ICNB (Sneath
1992), est représentée dans le tableau I-I.

À l’intérieur de la classe des cyanophycées, la classification botanique distingue différents ordres (ex : ordre des
Nostocales, ordre des Oscillatoriales…) et différentes familles (ex : l’ordre des Nostocales comprend les familles
des Nostocacées, des Scytonematacées et des Rivulariacées). Environ 150 genres se distinguent, dans lesquels
sont réparties plus de 2000 espèces. Cette nomenclature correspond globalement à la classification en sous-
sections des souches pures de la collection de l’Institut Pasteur (PCC(2)) publiée par Castenholz (2001). Dans tous
les cas, les noms de genres et d’espèces actuellement utilisés pour l’identification et la systématique sont ceux
empruntés à la botanique.

La classification suivant le code de nomenclature botanique repose sur des critères morphologiques, qui
permettent une identification relativement aisée des genres les plus fréquemment rencontrés. En revanche, la
détermination de l’espèce, délicate et entachée d’incertitude, reste l’apanage de spécialistes.

- 21 -

> Sommaire

(1) http://www.bgbm.org/iapt/nomenclature/code/tokyo-e/Contents.htm
(2) http://www.pasteur.fr/recherche/banques/PCC

Classification botanique Classification bactériologique

Cryptogames
Thallophytes
Algues
Procaryotes Procaryotes

Eubactéries
Division Cyanophytes Gracilicutes
Classe Cyanophycées Cyanobactéries

Tableau I-I : Correspondance entre la classification botanique et la classification bactériologique
des cyanobactéries.



Selon la nomenclature bactériologique, la classification en espèce requiert, en complément, la prise en compte
de caractéristiques physiologiques, biochimiques et génétiques déterminées sur des souches pures en culture.
Les apports de la biologie moléculaire à la systématique et à la phylogénie devraient permettre à terme la
définition d’une taxonomie des cyanobactéries stable et universelle.

1.2. Diversité morphologique et écologique
Les cyanobactéries peuvent être :
• soit unicellulaires, vivant solitaires ou en colonies (figure A – livret couleur),
• soit organisées en trichomes, quand le thalle est composé d’une série de cellules sans gaine (figure B – livret

couleur),
• soit organisées en filaments, quand le thalle est composé d’une série de cellules enveloppées d’une gaine

(figure C – livret couleur).

Dans certains genres (ex : Microcystis, Planktothrix…), la présence dans les cellules végétatives de vacuoles à gaz
permet à ces microorganismes de se positionner à différents niveaux dans la colonne d’eau, voire de s’accumuler
à la surface des plans d’eau, selon leurs besoins en lumière et en nutriments.

Deux types de cellules différenciées présentant des fonctions particulières sont aussi parfois observées :
• les akinètes (figure D et E – livret couleur) sont des cellules de grande taille, à paroi épaisse, riches en réserves.

Ce sont des formes de résistance qui permettent la survie des cyanobactéries sur les sédiments, lorsque les
conditions environnementales sont défavorables à leur maintien dans la colonne d’eau ;

• les hétérocystes (figure D et E – livret couleur) sont des cellules à paroi épaisse, qui sont spécialisées dans la
fixation de l’azote atmosphérique. Les espèces qui possèdent ces structures sont capables d’une autotrophie
vis-à-vis de l’azote.

Les cyanobactéries présentent des caractéristiques écologiques très variées qui leur ont permis de coloniser la
plupart des habitats, aquatiques ou terrestres. Elles sont libres ou vivent en symbiose avec d’autres organismes.
Un grand nombre d’entre elles sont adaptées à des environnements extrêmes (glaciers, sources chaudes, cendres
volcaniques), grâce à des capacités qui leur permettent de supporter des températures élevées (genre
Synechococcus observé dans des sources thermales à plus de 70°C), des pH faibles (certaines picocyanobactéries
sont observées à des pH de l’ordre de 4) ou encore une large gamme d’éclairements (genre Prochlorococcus
pouvant faire de la photosynthèse sous des éclairements de moins de 1 μmol photons.m-2.s-1 et jusqu’à environ
2000 μmol photons.m-2.s-1). En milieu aquatique, les cyanobactéries sont planctoniques, c’est-à-dire en
suspension dans la colonne d’eau, ou benthiques quand elles se développent fixées sur les sédiments.

1.3. Multiplication
La multiplication des cyanobactéries est végétative, c’est-à-dire asexuée, et s’effectue par division binaire d’une
cellule mère en deux cellules filles,par bourgeonnement ou par divisions multiples.Selon les espèces et les conditions
environnementales, les temps de doublement des populations varient de quelques heures à plusieurs jours.

Les genres unicellulaires peuvent produire des baeocytes (minicellulles) à l’intérieur de la cellule maternelle. Les
individus coloniaux se multiplient également par fragmentation. Ainsi, les formes filamenteuses produisent
des hormogonies (minifilaments mobiles) qui, après détachement du filament, participent à la colonisation.

1.4. Les cyanobactéries toxiques
Les cyanobactéries peuvent produire plusieurs types de toxines agissant sur différents organes cibles (foie,
système nerveux).

Ces toxines sont intracellulaires et synthétisées par les cellules en croissance et sont le plus souvent libérées dans
le milieu à l’occasion de la sénescence, de la mort ou de la lyse cellulaire. En phase de croissance, les toxines sont
essentiellement intracellulaires, moins de 10 à 20 % de la teneur totale en toxine est extracellulaire (Jones & Orr
1994). Cependant dans certains cas, comme celui de la cylindrospermopsine, une proportion importante de la
toxine peut être libérée dans le milieu par les cellules en croissance (Chiswell et al. 1999).

Une liste non exhaustive des espèces observées en France et susceptibles de produire des toxines est présentée
dans le tableau I-II. Une même toxine peut être produite par des espèces différentes. Ainsi, les microcystines ont
déjà été observées chez des espèces du genre Microcystis, mais également chez des espèces des genres Anabaena,
Planktothrix ou encore Nostoc. Une même espèce peut produire différentes toxines. C’est ainsi qu’Anabaena
spiroïdes peut produire de l’anatoxine-a mais également des microcystines. Enfin, la quantité de toxine produite
par unité de biomasse est très variable au sein même d’une espèce, en fonction des conditions
environnementales, de la phase de croissance ou du clone considéré.
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Cyanobactéries toxiques Toxines

Anabaena affinis N.I.

Anabaena circinalis Anatoxine-a, Saxitoxines, Microcystines

Anabaena flos-aquae Anatoxines (-a, -a(s), -b, -b(s), -c, -d),
Microcystines

Anabaena hassallii N.I.

Anabaena lemmerman Microcystines, Anatoxine-a(s)

Anabaena planctonica Anatoxine-a

Anabaena spiroides Anatoxine-a, Microcystines

Anabaena torulosa N.I.

Anabaena variabilis N.I.

Anabaena sp. Anatoxine-a

Anabaenopsis milleri Microcystines

Aphanizomenon flos-aquae Anatoxine-a, Saxitoxines

Aphanizomenon ovalisporum Cylindrospermopsine

Aphanizomenon sp. Anatoxine-a

Coelosphaerium naegelianum Hépatotoxine

Cylindrospermopsis raciborskii Cylindrospermopsine, Saxitoxines

Cylindrospermum sp. Anatoxine-a

Fischerella epiphytica N.I.

Gloeotrichia echinulata N.I.

Gloeotrichia pisum N.I.

Hapalosiphon hibernicus Microcystines

Lyngbya birgei N.I.

Lyngbya gracilis Debromoaplysiatoxine

Lyngbya major N.I.

Lyngbya majuscula Lyngbyatoxine-a

Lyngbya wollei Saxitoxines

Microcoleus lyngbyaceus N.I.

Microcystis aeruginosa Microcystines

Microcystis botrys Microcystines

Microcystis farlowian Ichtyotoxine

Microcystis flos-aquae Microcystines

Microcystis panniformis Microcystines

Microcystis toxica N.I.

Microcystis viridis Microcystines, Microviridine

Microcystis wesenbergii Microcystines

Microcystis sp. Anatoxine-a

Nodularia spumigena Nodularines

Nostoc paludosum N.I.

Nostoc rivulare N.I.

Nostoc sp. Microcystines

Tableau I-II : Liste non exhaustive des espèces de cyanobactéries potentiellement toxiques et des toxines ayant
déjà été associées à ces espèces en France ou hors de France (N.I.= toxine présente mais non identifiée). Les espèces
ayant déjà été observées en France apparaissent en caractères gras.
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Cyanobactéries toxiques Toxines

Oscillatoria formosa Homoanatoxine-a

Oscillatoria lacustris N.I.

Oscillatoria limosa Microcystines

Oscillatoria tenuis Microcystines

Oscillatoria nigroviridis Oscillatoxine-a

Oscillatoria sp. Anatoxine-a

Phormidium favosum Anatoxine-a

Planktothrix agardhii Microcystines

Planktothrix mougeotii Microcystines

Planktothrix rubescens Microcystines

Planktothrix sp. Anatoxine-a

Pseudanabaena sp. Neurotoxine

Raphidiopsis sp. Cylindrospermopsine

Schizothrix calcicola Aplysiatoxines

Scytonema hofmanni Scytophycines a et b

Scytonema pseudohofmanni Scytophycines a et b

Spirulina subsalsa N.I.

Symploca hydnoides N.I.

Symploca muscorum Aplysiatoxine

Synechococcus sp. N.I.

Trichodesmium erythraeum Neurotoxine

Umezakia natans Cylindrospermopsine

Woronichinia naegeliana anciennement
Gomphosphaeria naegelianum Anatoxine-a

Tableau I-II (suite) : Liste non exhaustive des espèces de cyanobactéries potentiellement toxiques et des toxines
ayant déjà été associées à ces espèces en France ou hors de France (N.I.= toxine présente mais non identifiée).
Les espèces ayant déjà été observées en France apparaissent en caractères gras.

Points à retenir

• Les cyanobactéries sont des microorganismes procaryotes photosynthétiques possédant, entre autres
pigments, de la chlorophylle a, comme les végétaux.

• Elles sont présentes dans la plupart des écosystèmes. Dans les milieux aquatiques, elles sont benthiques
ou planctoniques.

• Bien que référencées dans la classification bactériologique, elles sont toujours intégrées dans le code de
nomenclature de botanique et leur identification au niveau de l’espèce est difficile.

• Elles présentent une grande variété de formes et d’organisations et sont capables de différencier des cellules
spécialisées.

• Certains genres produisent des toxines, qui sont intracellulaires.

• Certains genres produisent des métabolites très odorants.



2. Les proliférations de cyanobactéries

2.1. Définition des proliférations

Dans les conditions environnementales qui leur sont favorables, les cyanobactéries connaissent des phases de
prolifération massive, aussi qualifiée d’efflorescence ou de bloom. Ces proliférations se traduisent par la
production, sur une courte période de temps (quelques jours), d’une biomasse importante et par une forte
diminution de la diversité spécifique dans le compartiment phytoplanctonique puisqu’une ou deux espèces
deviennent alors très largement dominantes.

Elles peuvent provoquer une coloration de l’eau qui dépendra des pigments majoritairement présents dans
l’espèce dominante (figure F – livret couleur).

Les espèces planctoniques se développent dans l’ensemble de la colonne d’eau ou à un niveau bien précis. Dans
ce dernier cas, les proliférations sont le plus souvent observées à la surface où elles forment des agrégats flottants
appelés « fleurs d’eau », « écumes » ou « mousses » (figures G – livret couleur et H – livret couleur). De façon
moins fréquente, ces phénomènes surviennent en profondeur (entre 10 et 15 mètres) en fonction des
disponibilités en nutriments et en énergie lumineuse.

Il est très difficile de définir un seuil de biomasse caractérisant l’apparition d’une prolifération. En effet, celui-ci
devrait dépendre du statut trophique de l’écosystème aquatique concerné. Ainsi, dans les milieux oligo-
mésotrophes comme les grands lacs alpins, des concentrations en chlorophylle-a de 30 à 50 μg.L-1 représentent
des valeurs très élevées de biomasse. En revanche ces mêmes valeurs sont considérées comme faibles ou
moyennes dans les milieux eutrophes. Il faudrait donc prendre également en compte l’évolution temporelle de
la biomasse pour définir une situation de prolifération. À titre d’exemple un doublement du nombre de cellules
se produisant en une semaine est considéré par certains observateurs comme une situation d’alerte nécessitant
le démarrage d’une surveillance confirmant ou infirmant la poursuite du phénomène. De plus, la disparition des
proliférations peut se produire très rapidement.

Bien que ce terme soit indiqué dans la réglementation, il n’existe pas de définition internationale de la
« prolifération de cyanobactéries ».

Les proliférations de cyanobactéries apparaissent comme des phénomènes de nature dynamique qu’il n’est pas
possible, en l’état des connaissances scientifiques, de caractériser avec précision par des valeurs seuils de nombre
de cellules ou de temps de doublement.

Les phénomènes étant généralement très rapides, l’observation de la dynamique des populations se fait par la
mise en œuvre d’un programme d’échantillonnage et de dénombrements dont la fréquence permet de constater
le début de la cinétique de croissance.

La meilleure connaissance possible de l’historique et de l’évolution de la qualité et du comportement de la
ressource permet de mieux définir les périodes critiques.

2.2. Hydrosystèmes concernés par des proliférations de cyanobactéries

Des proliférations de cyanobactéries ont été répertoriées dans le monde entier, sous toutes les latitudes et
jusqu’en moyenne altitude. Des proliférations d’espèces benthiques sont observées dans des rivières lentes et
dans des lacs. Dans ce cas, elles ne surviennent que dans la zone euphotique, c’est-à-dire en général le long des
berges.

Les eaux souterraines non influencées par des eaux de surface ne sont pas concernées en raison de l’absence
de lumière. Il en est de même pour les réservoirs d’eau potable totalement obscurs. Dans le cas où ils seraient
éclairés, un risque ponctuel de prolifération ne peut pas être exclu si du phosphore biodisponible est présent.

Les bassins de traitement des stations d’épuration des eaux usées par lagunage sont parfois l’objet de
proliférations et peuvent contribuer à l’ensemencement des hydrosystèmes récepteurs en cyanobactéries ainsi
qu’en toxines. Vasconcelos et Peirera (2001) ont observé au Portugal la dynamique d’une telle prolifération et
mesuré dans le bassin des concentrations en hépatotoxines de l’ordre de 50 μg équiv. MC-LR.L-1.

- 25 -

> Sommaire



2.3. Effets indésirables des proliférations de cyanobactéries

Les effets de ces proliférations, quand elles sont particulièrement massives, sont multiples :

Sur l’environnement et le cadre de vie :

• modification de l’aspect de la ressource par une coloration inhabituelle (bleue, rouge ou verte), des irisations
en surface et/ou des masses d’écume se déplaçant au gré des vents ;

• nuisance olfactive lors de la décomposition de la prolifération.

Sur les organismes du milieu :

• perturbation de la biodiversité de l’écosystème aquatique ;

• perturbation des réseaux trophiques aquatiques car les cyanobactéries sont peu ou pas consommées par le
zooplancton et leur prolifération s’effectue le plus souvent au détriment du développement des autres
microorganismes photosynthétiques (compétition pour les nutriments et la lumière) ;

• mortalités de poissons, par intoxication ou diminution de la teneur en oxygène de l’eau ;

• mortalités d’oiseaux, par intoxication directe ou via leur alimentation (mollusques, poissons,…) ;

• intoxication d’animaux domestiques ou sauvages par abreuvement à proximité d’écumes toxiques (Briand et
al. 2003).

Sur les usages anthropiques de l’eau :

• coloration, odeur et texture de l’eau pouvant décourager la baignade ;

• troubles cutanés ou des muqueuses suite à des baignades dans des eaux affectées par des efflorescences ;

• perturbation du fonctionnement des procédés de traitement des eaux d’alimentation, notamment
mécaniquement par colmatage des filtres ou des membranes, ou par consommation accrue en réactifs de
traitement et génération de sous-produits de désinfection et par dérèglement des réactions de floculation
par suite des changements rapides de pH des eaux entrant dans la filière ;

• dégradation, par la présence de métabolites odorants, de la qualité organoleptique des eaux d’alimentation
mal traitées ;

• induction de risques sanitaires par ingestion, inhalation ou exposition par dialyse si les toxines sont mal
éliminées ;

• perturbation des appareillages de dialyse par colmatage accéléré, si le traitement en amont est insuffisant.

2.4. Facteurs favorisant les proliférations de cyanobactéries

Les proliférations de cyanobactéries sont le plus souvent associées, selon la communauté scientifique, à trois
facteurs principaux :

• des concentrations élevées en nutriments dont le phosphore et/ou l’azote qui sont souvent les éléments
nutritifs limitants dans les plans d’eau (Chorus & Mur 1999, Deppe et al. 1999) ;

• une stabilité élevée de la colonne d’eau au moment du développement de l’efflorescence et dans la période
précédant cet événement ;

• des conditions météorologiques favorables : luminosité, température.

Concernant le premier facteur, la théorie développée par Tilman (1982) puis reprise par beaucoup d’autres auteurs
(Interlandi & Kilham 2001), prédit que la diversité d’une communauté est positivement corrélée au nombre de
nutriments à niveaux limitants dans le système où se trouve cette communauté. Huisman et al. (2001) ont
montré que la compétition pour les nutriments mais aussi pour la lumière pouvait générer des oscillations et
des fluctuations chaotiques dans l’abondance, qui permettent la coexistence de nombreuses espèces.

En revanche, en situation de ressources non limitantes, la sélection de l’espèce la plus adaptée aux conditions
du milieu se traduira par sa dominance au sein de la communauté.

Concernant la stabilité de la colonne d’eau, le même type de mécanisme peut être évoqué et une forte stabilité
permet la sélection des espèces les plus compétitives. En revanche, des perturbations intermédiaires génèrent
des changements dans la dominance des espèces et favorisent ainsi la richesse et la diversité spécifique (Barbiero
et al. 1999, Flöder & Sommer 1999).

Concernant les concentrations en nutriments, la plupart des proliférations de cyanobactéries surviennent dans
des milieux eutrophes dont les charges en phosphore, principalement sous forme orthophosphates sont élevées
(> 50 μg.L-1 en P). C’est pourquoi la réduction des charges en nutriments, et surtout des apports en phosphore,
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est considérée comme une priorité pour prévenir le développement de proliférations de cyanobactéries (Chorus
& Mur 1999, Deppe et al. 1999). Cependant un état oligotrophe ne met pas systématiquement à l’abri de
proliférations de cyanobactéries, comme le montrent les travaux de Mez et al. (1997) en Suisse. De même, malgré
une forte diminution amenant les concentrations en phosphore dans le lac du Bourget de 120 à 30 μg.L-1, celui-
ci connaît depuis quelques années des perturbations importantes liées à une cyanobactérie toxique, Planktothrix
rubescens. Celle-ci se développe chaque année dans le métalimnion où elle bénéficie de suffisamment de lumière
et d’apports en nutriments depuis les couches plus profondes (Humbert et al. 2001b, Jacquet et al. 2005).

Concernant la stabilité de la colonne d’eau, de nombreux travaux d’écologie comparative ont souligné le rôle
fondamental de ce facteur dans le développement des proliférations de cyanobactéries (Jacoby et al. 2000).
Visser et al. (1996) ont montré que le brassage artificiel des plans d’eau peut permettre de prévenir la prolifération
de certaines espèces de cyanobactéries et d’augmenter la diversité spécifique des communautés phyto-
planctoniques dans la colonne d’eau. Elle peut aussi tout simplement homogénéiser la composition de l’eau,
réduisant ainsi une partie des problèmes rencontrés dans la préparation d’eau de distribution. Néanmoins, la
déstratification peut aussi, dans certaines conditions, favoriser certaines espèces de cyanobactéries comme
Planktothrix agardhii qui semble peu sensible à ce facteur.

2.5. Caractéristiques des cyanobactéries leur conférant une forte valeur sélective 

Certaines conditions environnementales conduisent à des situations de fortes compétitions entre
microorganismes autotrophes. Ces situations provoquent, par exclusion compétitive, la sélection de l’espèce la
plus performante dans les conditions du milieu.

Concernant les compétitions pour l’utilisation des nutriments et de la lumière, trois aptitudes semblent plus
particulièrement conférer un avantage sélectif important aux cyanobactéries :

• la régulation de la flottaison permet à certaines espèces d’ajuster leur position dans la colonne d’eau grâce à
des mécanismes physiologiques particuliers tels que la présence de vésicules à gaz et la présence de réserves
qui servent de ballast. Ainsi, les cellules peuvent se déplacer de la surface, où elles profitent au mieux de
l’énergie lumineuse, vers des couches d’eau plus profondes, jusqu’au niveau des sédiments si les concentrations
en nutriments y sont plus élevées du fait de relargages en conditions réductrices voire anoxiques. Elles peuvent
aussi occuper, pendant plusieurs mois, une couche bien précise dans la colonne d’eau, à l’exemple de P. rubescens
qui occupe préférentiellement le métalimnion. Dans certains cas, elles s’accumulent en surface pour former
une écume. Cette stratégie permet alors à ces espèces d’éliminer leurs compétitrices en leur interdisant l’accès
à la lumière (exemple de Microcystis). Enfin, ce contrôle de la flottaison limite les processus de sédimentation ;

• la différenciation des hétérocystes (figure D et E – livret couleur) confère à certaines cyanobactéries
filamenteuses (par exemple Aphanizomenon, Anabaena ou Cylindrospermopsis) la possibilité de se développer
dans des milieux très appauvris en azote inorganique (Mur et al. 1999). C’est pourquoi la diminution des
concentrations en nitrates, contrairement à la maîtrise des apports de phosphates, n’est pas nécessairement
la bonne stratégie de prévention des proliférations de cyanobactéries. Il a même été montré que la réduction
des concentrations en nitrates pouvait favoriser la sélection dans une communauté phytoplanctonique de
cyanobactéries hétérocystées (Tilman et al. 1982) ;

• la possession de certains pigments accessoires (phycocyanine, allophycocyanine et phycoérythrine) localisés
à la surface des thylacoïdes permet à certaines espèces d’utiliser comme source d’énergie lumineuse pour la
photosynthèse, les longueurs d’onde encore présentes en profondeur. D’autres espèces sont capables d’exploiter
les faibles niveaux d’énergie lumineuse des eaux très turbides. L’intérêt de pouvoir coloniser cette zone profonde
(supérieure à 15 mètres dans les lacs alpins par exemple) est que les concentrations en nutriments y sont en
général plus élevées qu’en surface.

Certaines espèces de cyanobactéries ont des capacités importantes de stockage du phosphore (réserves de
polyphosphate) et de l’azote (sous forme de cyanophycine et de phycocyanine) dans les cellules. D’autres sont
capables d’utiliser des formes très variées du carbone (Oliver & Gant 2000). Ces aptitudes ne sont pas
développées de façon égale chez toutes les espèces de cyanobactéries, les stratégies que peuvent sélectionner
ces organismes pour s’adapter sont multiples. Ainsi la faculté des cyanobactéries à mieux échapper à la prédation
que les microalgues semble liée à l’organisation cellulaire particulière de ces organismes et à leur capacité à
synthétiser des toxines :

• de nombreux genres de cyanobactéries sont organisés sous forme de filaments ou de trichomes (exemple :
Anabaena, Planktothrix, Oscillatoria...) qui peuvent être assemblés en faisceaux (exemple : Aphanizomenon),
ou sous forme de colonies (exemple : Microcystis, Aphanothece...) (Couté & Bernard 2001). Cette organisation
les rend plus difficiles à consommer par la plupart des organismes brouteurs du zooplancton. Cependant, si
ces derniers sont présents avant que les filaments ou les colonies aient atteint une taille qui les protège de la
prédation, ils peuvent quand même exercer un contrôle sur ces populations (Oliver & Gant 2000) ;
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• la capacité à synthétiser des toxines pourrait conférer un avantage sélectif aux cyanobactéries par rapport
aux autres microorganismes autotrophes. Bien que le rôle exact de ces toxines ne soit pas encore clairement
établi, il a été montré que ces métabolites, notamment les microcystines, peuvent avoir un impact direct
(mortalité, baisse de fécondité...) sur le zooplancton (Humbert et al. 2001a). D’autres métabolites secondaires
peuvent aussi inhiber la croissance des microalgues (Smith & Doan 1999) et l’activité de certains
consommateurs (Sellner 1997).

De plus, certaines espèces de cyanobactéries sont dotées d’une bonne capacité de résistance aux infections
virales par les cyanophages. Chez Synechococcus, Waterbury et Valois (1993) ont montré que les populations de
cyanobactéries étaient dominées par des cellules résistantes aux phages capables de les infecter alors que les
populations de microalgues sont très sensibles aux infections virales (Tarutani et al. 2000). Dans le lac du Bourget,
Dorigo et al. (2004) ont constaté que la dynamique des cyanophages n’était pas corrélée à la dynamique de
P. rubescens ce qui suggère un faible contrôle de cette communauté par les virus. Cette question fait l’objet
d’une attention croissante de la part de la communauté scientifique, notamment par rapport aux perspectives
offertes dans la lutte contre les proliférations de cyanobactéries.

Les akinètes générés par certaines cyanobactéries (par exemple Anabaena et Aphanizomenon) en conditions
environnementales particulièrement défavorables, leur permettent de résister, par exemple, au gel ou à la
sécheresse. Lorsque les conditions environnementales redeviennent propices au développement du
phytoplancton, des filaments cyanobactériens sont très rapidement générés à partir de ces cellules, ce qui peut
être considéré comme un avantage sélectif pour la « recolonisation » d’un milieu. Une autre stratégie permettant
la survie consiste à s’installer dans les sédiments pendant l’hiver. Plusieurs études ont montré que Microcystis,
par exemple, avait un cycle de vie comportant une phase benthique de la fin de l’automne au printemps, puis
une phase pélagique de l’été jusqu’à l’automne (Brunberg & Blomqvist 2002, 2003).

En résumé, dans l’état actuel des connaissances, il est encore extrêmement difficile de prédire le développement
d’une prolifération de cyanobactéries dans un plan d’eau ou dans certains cours d’eau. Le développement des
outils de modélisation devrait permettre, à terme, de mieux cerner les paramètres environnementaux essentiels
déterminant le déclenchement d’une prolifération de cyanobactéries. Cependant, dans certains cas, une bonne
connaissance des sites, reposant sur de longues séries chronologiques, peut permettre d’anticiper les problèmes
liés aux proliférations de cyanobactéries.

3. Les toxines de cyanobactéries ou cyanotoxines

3.1. Structures, caractéristiques physico-chimiques et persistance dans le milieu
des cyanotoxines

Les toxines de cyanobactéries ou cyanotoxines recouvrent une grande variété de structures chimiques et de
mécanismes de toxicité (Sivonen & Jones 1999). En fonction de leur mode d’action, les cyanotoxines sont classées
en hépatotoxines (organe cible principal : le foie), en neurotoxines (organe cible : le système nerveux) ou en
dermatotoxines (organe cible : la peau). Elles sont également classées suivant leur structure chimique. Ce sont
en majorité des peptides cycliques ou des alcaloïdes.
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Points à retenir

• Une prolifération est un phénomène caractérisé par sa dynamique, la production d’une forte biomasse et
la dominance de la communauté phytoplanctonique par un ou deux genres.

• Il n’existe pas de définition précise ni de consensus sur un niveau seuil caractérisant une prolifération.

• Les proliférations de cyanobactéries peuvent perturber le fonctionnement des écosystèmes aquatiques et
les usages de l’eau.

• L’abondance des nutriments (phosphore et secondairement azote, voire manque d’azote) et la stabilité de
la colonne d’eau sont des facteurs favorisant les proliférations essentiellement en période estivale et début
d’automne.

• Selon les sites et les conditions, les proliférations peuvent être quasiment permanentes ou ponctuelles,
rares ou fréquentes, c’est-à-dire largement imprévisibles dans l’état actuel des connaissances.

• Les cyanobactéries présentent de grandes capacités d’adaptation aux variations des caractéristiques
environnementales.



3.1.1. Les hépatotoxines

Ce sont les toxines de cyanobactéries qui sont le plus fréquemment rencontrées lors de proliférations. Elles sont
impliquées dans de nombreux épisodes d’intoxication. Chez les vertébrés, l’organe cible est essentiellement le
foie. D’autres organes tels que les reins ou les intestins peuvent être également altérés.

3.1.1.2. Les microcystines et les nodularines

Ce sont des peptides cycliques à sept acides aminés pour les microcystines (formule générale : cyclo-[D-alanine1-
X2-D-MeAsp3-Z4-Adda5-D-glutamate6-Mdha7]) et à cinq acides aminés pour les nodularines (formule générale :
cyclo-[D-MeAsp1-L-arginine2-Adda3-D-glutamate4-Mdhb5], figure I-1). Leur masse moléculaire est comprise entre
800 et 1100 daltons (Da). Il existe de nombreux variants structuraux de ces molécules et l’on compte à l’heure
actuelle neuf variants de la nodularine (Codd et al. 2005) et plus de 70 variants de microcystines (Sivonen & Jones
1999). Leur toxicité sur souris exprimée en DL50 à 24 h en i.p. est de 50 à plus de 1200 μg.kg-1. Ces toxines sont
solubles dans l’eau et très stables : 90 % de dégradation en 2 à 6 semaines à la lumière. Les toxines de ces deux
familles restent stables et résistantes à l’hydrolyse chimique ou à l’oxydation à pH neutre (≈ 7). Les microcystines
et les nodularines restent actives après ébullition. Dans les échantillons naturels et à l’obscurité, les microcystines
peuvent persister plusieurs mois voir des années (Sivonen & Jones 1999). Les microcystines peuvent être oxydées
par ozonation ou par des agents oxydants forts, ou dégradées par d’intenses radiations ultraviolettes (UV)
(Sivonen & Jones 1999).

3.1.1.3. La cylindrospermopsine et ses analogues

La cylindrospermopsine est un alcaloïde de 415 Da possédant une unité guanidine tricyclique (figure I-2). C’est
une molécule avec une structure de zwitterion, très polaire et très soluble dans l’eau (Chiswell et al. 1999), dont
la toxicité exprimée en DL50 à 24 h en injection intrapéritonéale sur souris est de 2,1 mg.kg-1 (Ohtani et al. 1992).
Cette molécule est peu stable dans un extrait algal (90 % de dégradation en 2-3 jours à la lumière du soleil), mais
seule en solution sa demi-vie est supérieure à 10 jours (Chiswell et al. 1999).

À ce jour, deux variants de la cylindrospermopsine sont répertoriés, un toxique, la 7 épicylindrospermopsine et
un non toxique, la désoxycylindrospermopsine (Briand et al. 2003).
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Figure I-1 : Structure des microcystines (A) et des nodularines (B). X et Z sont des acides aminés variables, R = H
ou CH3.

Figure I-2 : Structure de la cylindrospermopsine.



3.1.2. Les neurotoxines

Les neurotoxines produites par les cyanobactéries sont regroupées en deux familles :

• les anatoxines ;

• la saxitoxine et ses dérivés.

Leur cible est la jonction neuro-musculaire avec un mode d’action spécifique à chacune des familles de
neurotoxines.

3.1.2.1. Les anatoxines

Les anatoxines sont des alcaloïdes synthétisés uniquement par des cyanobactéries (figure I-3).

L’anatoxine-a est une amine secondaire de 165 Da,soluble dans l’eau. Son homologue, l’homoanatoxine-a (179 Da),
possède des propriétés physico-chimiques et toxicologiques très voisines. Leur toxicité sur souris exprimée en
DL50 i.p. est de 200 à 250 μg.kg-1 (Sivonen & Jones 1999). Ces molécules sont peu stables et se dégradent
rapidement en milieu naturel (Duy et al. 2000).

L’anatoxine-a(s) est un ester phosphate d’une N-hydroxyguanine cyclique de 252 Da. Sa toxicité sur souris
exprimée en DL50 à 24 h en i.p. est de 20 μg.kg-1 (Sivonen & Jones 1999). Cette molécule est instable aux pH alcalins
et à la chaleur (Carmichael et al. 1997).

3.1.2.2. La saxitoxine et ses dérivés

Elles sont également produites, outre par les cyanobactéries, par certaines espèces de dinoflagellés marins
(Robillot & Hennion 2001) et sont responsables, en milieu marin, d’intoxications neurologiques parfois mortelles
connues sous le nom d’intoxication paralysante par les fruits de mer (IPFM) ou de « paralytic shellfish poisoning
» (PSP) des anglo-saxons. Ce sont des alcaloïdes à un noyau tétrahydropurique (figure I-4). Vingt-cinq variants
moléculaires de 241 à 491 Da sont connus à ce jour. Certains de ces variants sont non sulfatés tels que la saxitoxine,
mono-sulfatés tels que les gonyautoxines (GTXs) ou doublement sulfatés tels que les C-toxines. Des études en
laboratoire ont montré une grande stabilité de ces molécules, elles peuvent persister plusieurs mois dans l’eau.
Des métabolites plus toxiques peuvent se former. Par exemple, l’évolution de C-toxines en GTXs par ébullition
peut conduire à une augmentation transitoire de la toxicité d’un extrait, avant que ces dernières ne se dégradent
(Negri & Jones 1995, Jones & Negri 1997, Negri et al. 1997, Sivonen & Jones 1999).
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Figure I-4 : Structure générale des saxitoxines.

Figure I-3 : Structure des molécules d’anatoxine-a, homoanatoxine-a, anatoxine-a(s), de gauche à droite.



3.1.2.4. La β-N-méthylamino-L-alanine ou BMAA

La β-N-méthylamino-L-alanine (BMAA) est une molécule de type acide aminé non impliquée dans la synthèse
ribosomale de protéine (figure I-5).

La BMAA est une neurotoxine qui provoque une excitation des neurones. Elle agit comme un agoniste du
récepteur glutamate en mimant les effets de ce neurotransmetteur naturellement présent dans le cerveau.

3.1.3. Les molécules à effets irritants

Des molécules à effets irritants, secrétées ou libérées par les cyanobactéries ont été identifiées dans les eaux de
mer. Il s’agit de l’aplysiatoxine, la debromoaplysiatoxine (Mynderse et al. 1977) et la lyngbyatoxine-a (Cardellina
et al. 1979). La structure générale de ces alcaloïdes dermatotoxiques est présentée en figure I-6.

En revanche, dans les eaux douces, leur présence n’a pas été démontrée : la lyngbyatoxine à ce jour n’a pas été
détectée et l’aplysiatoxine et la débromoaplysiatoxine n’ont fait l’objet ni de recherche ni d’une quantification.

Par ailleurs, les lipopolysaccharides (LPS) constitutifs de la paroi cellulaire de cyanobactéries ou d’autres bactéries
Gram négatives sont suspectés d’être à l’origine d’effets irritants. Dans leur structure moléculaire on discerne
un noyau polysaccharidique, une partie lipidique (lipide A) et une protéine antigénique de type antigène O.
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Figure I-5 : Structure générale de la β-N-méthylamino-L-alanine ou BMAA (A), agoniste du récepteur du
glutamate.

Figure I-6 : Structure générale de toxines à effets irritants détectées dans les eaux marines : A lyngbyatoxines-a,
B aplysiatoxines, C débromoaplysiatoxines.



3.2. Fonction métabolique et déterminisme de la production des cyanotoxines

La fonction métabolique des cyanotoxines reste à élucider. Cette problématique de recherche se structure autour
des questions suivantes :

Pourquoi les cyanobactéries synthétisent-elles des cyanotoxines ?

Quel(s) bénéfice(s) en retirent-elles ?

Ce phénomène est-il la résultante d’une sélection clonale ?

Deux hypothèses peuvent être considérées :

• dans la première, les toxines sont des métabolites secondaires des cyanobactéries, dont la production, régulée
au niveau cellulaire, est une réponse au stress. L’une des approches pour tester cette hypothèse est d’étudier
le contrôle de la production des toxines en relation avec les variations des facteurs de l’environnement. Des
études préliminaires en laboratoire et in situ ont montré une régulation de la production de toxines par certains
facteurs tels que la température, la lumière, les concentrations en nutriments, la salinité et le pH. Une revue
détaillée des travaux réalisés jusqu’en 1998 a été publiée par Sivonen et Jones (1999) ;

• la seconde hypothèse émergente est que les toxines sont des métabolites primaires, dont l’expression est
constitutive. Le taux de production de microcystines par cellule dépendrait du taux de croissance des cellules
et serait donc indirectement influencée par les facteurs environnementaux (Briand et al. 2005). La proportion
relative de clones possédant ou non les gènes de synthèse des toxines déterminerait le niveau global de toxicité
de la population qui prolifère.

Si l’on considère l’ensemble des derniers travaux recensés par Chorus (2001), il est de plus en plus admis que la
production de microcystines est liée au métabolisme primaire et, par conséquent, directement corrélée à la
croissance cellulaire des souches productrices de toxines. Toutefois d’autres études montrent que ce processus
n’est pas exclusif (Araoz et al. 2005). Au vu des données actuelles, les questions citées précédemment restent
non élucidées.

Le niveau de toxicité d’une population de cyanobactéries semble donc déterminé par :

• l’équilibre entre les souches toxiques et non toxiques ;

• l’état physiologique des clones toxiques contrôlant le niveau de synthèse des toxines.

Ces deux processus seraient influencés directement ou indirectement par les facteurs environnementaux
(biotiques et abiotiques).

3.3. Distribution des cyanotoxines

3.3.1. Les hépatotoxines

3.3.1.1. Les microcystines

Parmi les hépatotoxines de structure cyclique, les microcystines sont les cyanotoxines les plus fréquemment
répertoriées dans les phénomènes d’intoxications animales et humaines. Elles sont principalement produites
par des espèces appartenant aux genres Microcystis et Planktothrix. On les retrouve également synthétisées
par certaines espèces des genres Anabaena, Anabaenopsis, Nostoc, Oscillatoria et Hapalosiphon (Sivonen & Jones
1999, Couté & Bernard 2001, Gugger 2001).

Ainsi, elles ont été détectées, entre autres, dans des plans d’eau des pays suivants : Afrique du Sud, Australie, Chine,
Japon, Canada, États-Unis d’Amérique, Allemagne, Danemark, Finlande, France, Portugal, Républiques Tchèque
et Slovaque et Royaume-Uni.

La large distribution géographique des microcystines tient en partie au fait que les espèces appartenant au
genre Microcystis prolifèrent dans les conditions les plus variées. Elles sont retrouvées sous les latitudes les plus
septentrionales jusqu’aux régions les plus chaudes, dans des plans d’eau dont les caractéristiques physico-
chimiques sont variables. La liste des pays précités est non exhaustive. En effet, de nombreuses efflorescences
à Microcystis ont été observées dans d’autres pays, sans qu’il y ait eu systématiquement recherche de toxicité
ou de toxines.

L’espèce Planktothrix agardhii, connue comme étant la plus toxique du genre, a une répartition géographique
plus septentrionale. Elle produit dans la plupart des cas des microcystines. Les premiers travaux rapportent une
hépatotoxicité provoquée chez la souris par des efflorescences à P. agardhii provenant des Pays-Bas (Leeuwangh
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et al. 1983) et de Scandinavie (Berg et al. 1986). Les microcystines ont ensuite été identifiées comme responsables
de cette toxicité (Meriluoto et al. 1989). En Allemagne, les travaux de Fastner et al. (1999) ont montré que de très
nombreuses efflorescences à P. agardhii synthétisent des microcystines. De plus, il s’avère que cette espèce en
produit des quantités aussi importantes que les espèces des genres Microcystis ou Anabaena (Henriksen 1996,
Fastner et al. 1999, Chorus 2001).

Les variants de microcystines produits par les cyanobactéries sont extrêmement divers selon la souche impliquée,
le site, les paramètres environnementaux (composition physico-chimique de l’eau, intensité lumineuse,
température…), la période de l’année ou tout autre facteur influant sur la croissance cellulaire. L’identification
de la ou des espèces de cyanobactéries principalement impliquées dans la prolifération ne permet pas de prédire
avec précision le niveau de toxicité.

3.3.1.2. Les nodularines

La nodularine et ses variants sont produits par la cyanobactérie Nodularia spumigena. Les efflorescences de
cette espèce ont été localisées en mer Baltique, ou dans les eaux saumâtres d’estuaires et de lacs côtiers en
Australie, ainsi qu’en Nouvelle-Zélande (Francis 1878, Sivonen et al. 1989, Sivonen & Jones 1999).

3.3.1.3. La cylindrospermopsine

La cylindrospermopsine est principalement synthétisée par Cylindrospermopsis raciborskii (Ohtani et al. 1992).
Un isomère de toxicité équivalente sur souris, la 7-épicylindrospermopsine, a été mis en évidence chez
Aphanizomenon ovalisporum (Banker et al. 2000). De plus, un analogue moins toxique de la cylindrospermopsine,
la désoxycylindrospermopsine, a été identifiée dans une souche de C. raciborskii (Norris et al. 1999).

La présence de cylindrospermopsine a été principalement répertoriée en Australie où de nombreux cas
d’intoxication liés à la présence de C. raciborskii ont été observés. Récemment des souches de C. raciborskii
produisant de la cylindrospermopsine ont également été signalées en Floride (États-unis) (Burns et al. 2000),
en Thaïlande (Li et al. 2001), en Nouvelle-Zélande (Stirling & Quilliam 2001). Des proliférations de C. raciborskii
se sont également révélées produire de la cylindrospermopsine en Allemagne (Fastner et al. 2003) et en Italie
(Manti et al. 2005). Au Japon, cette toxine est produite par une souche d’Umezakia natans (Harada et al. 1994)
et en Israël, par Aphanizomenon ovalisporum (Banker et al. 1997).

Plusieurs souches de C. raciborskii toxiques ont également été décrites en Europe (Underdal et al. 1999, Bernard
et al. 2003, Fastner et al. 2003). La recherche de la cylindrospermopsine sur des souches isolées s’est avérée
négative, bien qu’un effet toxique chez la souris, localisé au niveau du foie et/ou des poumons, ait été observé
un certain temps après l’exposition. Les localisations hongroise et allemande de l’espèce C. raciborskii sont les
plus septentrionales. En effet, cette espèce a été longtemps considérée comme tropicale ou sub-tropicale. Elle
est actuellement signalée sur tous les continents et dans de nombreux pays (Sivonen & Jones 1999). La toxicité
de C. raciborskii est variable et pas toujours corrélée à la présence de la cylindrospermopsine.

3.3.2. Les neurotoxines

3.3.2.1. Les anatoxines

Les anatoxines sont majoritairement produites par des cyanobactéries planctoniques appartenant aux genres
Anabaena, Oscillatoria, Planktothrix, Cylindrospermum et Aphanizomenon.

L’anatoxine-a a été décrite pour la première fois chez l’espèce Anabaena flos-aquae, au Canada. Depuis, elle a été
identifiée dans plusieurs souches d’Anabaena provenant de lacs finlandais, dans des souches isolées d’Oscillatoria
d’origine écossaise, d’Anabaena et d’Oscillatoria provenant d’Irlande. L’anatoxine-a a également été identifiée
dans des prélèvements en Allemagne et au Japon (Sivonen & Jones 1999, Araoz et al. 2005). Elle a été signalée
en France, pour la première fois, en 2003, produite par l’espèce benthique Phormidium favosum. La synthèse
d’anatoxine-a par une souche isolée a été confirmée (Gugger et al. 2005).

L’homoanatoxine-a a été caractérisée chez une souche d’Oscillatoria formosa isolée en Suède (Sivonen & Jones
1999). Elle a également été isolée en France, la souche productrice étant probablement du genre Lyngbya
(A. Méjean et I. Iteman, Institut Pasteur, non publié).

Enfin, à ce jour, l’anatoxine-a(s) a été détectée dans des souches d’Anabaena flos-aquae isolées aux États-Unis
et en Écosse, et dans une souche d’Anabaena lemmermanii du Danemark (Sivonen & Jones 1999).
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3.3.2.2. La saxitoxine et ses dérivés

Quatre espèces de cyanobactéries sont connues comme productrices de saxitoxine ou de ses dérivés :
Aphanizomenon flos-aquae, Anabaena circinalis, Cylindrospermopsis raciborskii, Lyngbya wollei et une espèce du
genre Planktothrix (Sivonen & Jones 1999). Ces espèces sont rencontrées dans de nombreux pays des deux
hémisphères. Elles produisent aussi des cyanotoxines autres que les saxitoxines.

La saxitoxine et ses dérivés sont principalement retrouvés en Australie, aux États-Unis et au Brésil. Comme pour
la majorité des toxines de cyanobactéries, l’absence d’étalons commercialisés de la plupart des saxitoxines
réduit les possibilités de leur détection, ce qui constitue un élément restrictif à l’acquisition d’une vision globale
de leur distribution.

L’espèce Anabaena circinalis est largement distribuée dans les rivières, ainsi que dans les réservoirs d’eau en
Australie. Seules les souches australiennes sont à ce jour répertoriées comme productrices de saxitoxines.
Contrairement au profil toxique des espèces produisant des microcystines, celui des espèces produisant des
saxitoxines est relativement constant. Pour les souches d’A. circinalis, il est dominé par les C-toxines (Sivonen &
Jones 1999).

Deux espèces de cyanobactéries, Aphanizomenon flos-aquae sur le continent nord américain et
Cylindrospermopsis raciborskii au Brésil, sont connues pour produire des saxitoxines. La production de saxitoxines
par les cyanobactéries semble donc localisée principalement dans les régions tropicales et sub-tropicales,
majoritairement dans l’hémisphère sud et au niveau de l’équateur. Cependant, elles ont été récemment signalées
en Europe : au Portugal, produites par l’espèce Aphanizomenon flos-aquae (Pereira et al. 2000), et en Italie. Dans
ce pays elles sont produites par une espèce appartenant au genre Planktothrix (Pomati et al. 2000) et seraient
responsables de la mort de poissons et de coquillages (Giovannardi et al. 1999, Pomati et al. 2000).

3.3.2.3. La BMAA

Cox et al. (2005) ont détecté la BMAA chez 95 % des genres (20/21) et 97 % des souches (29/30) de cyanobactéries
étudiées provenant des États-unis d’Amérique, d’Europe, d’Inde, d’Israël ou de différents océans ou mers. La
synthèse de la BMAA et son stockage dépendent des conditions de culture. Selon ces auteurs, cette molécule
serait produite par toutes les cyanobactéries symbiotiques, planctoniques ou benthiques, qu’elles soient
terrestres ou aquatiques (eau douce, eau saumâtre ou milieu marin).

La BMAA est retrouvée non seulement sous forme libre, mais également sous forme complexée, intégrée à des
protéines, dont elle peut altérer le fonctionnement ; elle peut alors être libérée par hydrolyse acide. La BMAA
peut être bioaccumulée à différents niveaux du réseau trophique après ingestion et incorporation dans des
protéines qui fonctionnent comme un « réservoir endogène » de neurotoxine.

3.3.3. Les molécules à effets irritants

Des toxines irritantes, produites par des cyanobactéries benthiques, ont été identifiées en milieu marin, dans
des régions tropicales et subtropicales. Elles ont été mises en évidence chez les genres Lyngbya (lyngbyatoxine,
aplysiatoxine et débromoaplysiatoxine), Schizothrix (débromoaplysiatoxine et aplysiatoxine), Oscillatoria
(débromoaplysiatoxine) et Symploca (aplysiatoxine). En revanche aucune de ces toxines n’a été identifiée en
eau douce.

Des lipopolysaccharides (LPS) des parois des cyanobactéries sont suspectés d’être à l’origine d’effets d’irritation
ou allergisants. Ces effets seraient donc susceptibles d’être observés lors de toute prolifération de cyanobactéries
dans les eaux douces.
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Toxines Identification en France Autres pays européens

Hépatotoxines

Microcystines MC-LR, MC-YR, MC-RR, MC-AR, MC-LF, Allemagne, Danemark, Finlande,
MC-LW, MC-FR, MC-deLR, MC-deRR, Portugal, République Tchèque,
MC-deLW, MC-deLF, MC-(O)Y, République Slovène, Royaume-Uni,
MC-m[Glu(OCH3)]-LR, MC-1030, Grèce
8 variants non identifiés.

Nodularines non Mer baltique

Cylindrospermopsine non Allemagne, Italie 

Neurotoxines

Anatoxine-a oui Allemagne, Finlande, Irlande

Homoanatoxine-a oui Norvège

Anatoxine-a(s) non Danemark, Écosse

Saxitoxines non Italie, Portugal

BMAA Non recherchée Pays-Bas, Royaume-Uni, mer baltique

Molécules à effets irritants

Aplysiatoxines Non recherchée Non publiée

Debromoaplysiatoxines Non recherchée Non publiée

Lyngbyatoxines-a Non recherchée Non publiée

Tableau I-III : Synthèse des toxines identifiées en France et distribution dans les autres pays.

Points à retenir

• Les toxines de cyanobactéries ou cyanotoxines recouvrent une grande variété de structures chimiques et
de mécanismes de toxicité.

• Leur(s) fonction(s) métabolique(s) reste(nt) à élucider.

• La présence des cyanotoxines est signalée sur tous les continents.

• La difficulté analytique inhérente à l’identification de certaines toxines masque probablement leur incidence
sur le territoire français, comme par exemple pour l’anatoxine-a.

• Leur distribution au sein des espèces et des souches est variable et non prédictible.

• Les effets toxiques majeurs sont la neurotoxicité et l’hépatotoxicité.
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II. Détection et quantification des cyanobactéries
et de leurs toxines

1. Objectifs et mise en œuvre des méthodes de prélèvement

1.1. Objectifs des analyses et définition des prélèvements 

Un travail d’identification par des analyses qualitatives est parfaitement adéquat pour obtenir des informations
sur :

• la présence des cyanobactéries dans l’échantillon ;

• la proportion relative de cellules qu’elles représentent dans le peuplement ;

• l’identification des genres présents ;

• la toxicité potentielle de certains d’entre eux ;

• la présence de toxines.

En revanche un dénombrement cellulaire ou un dosage de toxines par des analyses quantitatives est nécessaire
pour connaître :

• le nombre d’individus ou de cellules par unité de volume d’eau ;

• la concentration en toxines par unité de volume d’eau.

Les résultats analytiques sont le plus souvent rapportés à un volume d’eau. Plus rarement, ils peuvent être reliés
à une biomasse, exprimée en matière fraîche ou en matière sèche.

Il est important de se souvenir que l’interprétation des résultats dépend totalement de la nature de l’échantillon
(eau, écume, biomasse), de ses modalités de prélèvement (dispositif fermant ou pompe pour l’eau, ramassage
au filet, décrochage de biofilm…) du choix de la position et de la profondeur de prélèvement (Leitão & Couté 2005).

1.2. Nature et modalités du prélèvement

Les quatre premiers instruments de prélèvement présentés dans le tableau II-I (robinet sur une installation de
traitement de l’eau, tube échantillonneur, bouteille de prélèvement, pompe) procurent des échantillons d’eau
sur lesquels il est possible de réaliser des analyses qualitatives et/ou quantitatives portant sur l’identification,
les numérations des microorganismes et le dosage des toxines intra et extracellulaires.

Le prélèvement au filet à plancton (figure I – Livret couleur, tableau II-I) produit un échantillon de biomasse qui
peut suffire pour des analyses qualitatives. Ce type de prélèvement, s’il est complété par un prélèvement d’eau
permettant de rapporter les résultats obtenus sur la biomasse à un volume d’eau par la mesure de la masse de
matière sèche ou le dosage de la chlorophylle, est parfois employé pour réaliser des analyses quantitatives
estimatives. Cependant cette méthode introduit des erreurs et des biais : refoulement lors de la remontée du
filet, colmatage, sélection des genres de grande taille… Avec cette méthode de prélèvement, seule la
concentration intracellulaire en toxines peut être déterminée. Un prélèvement d’eau en parallèle est
indispensable pour déterminer la concentration en toxines extracellulaires. Cette dernière information est
importante car, en fonction de l’état physiologique des cellules de l’efflorescence, en phase de croissance ou de
sénescence, les toxines, qui sont initialement intracellulaires, peuvent être libérées dans l’eau. Le prélèvement
devra être réalisé en perturbant le moins possible le milieu.

Les genres benthiques peuvent également faire l’objet de prélèvements selon les protocoles développés par les
équipes de recherche travaillant sur ces organismes.
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Tableau II-I : Modalités et dispositifs de prélèvements (d’après Leitão & Couté 2005).

Source Schéma
Couche d’eau

prospectée
Volume d’eau

prélevée
Avantages Inconvénients Usages suivis

Robinet usine

(eau brute
au captage ou

eau traitée)

Tube
échantillonneur

Bouteille de
prélèvement

Pompe
(péristaltique
ou à turbine)

Filet à
phytoplancton

Une seule profondeur
échantillonnée /

pas de prélèvement
en surface (écume) /

Insuffisant si distribution
verticale hétérogène.

Peu représentatif si forte
hétérogénéité verticale.

Coût de la bouteille élevé /
échantillonnage long.

Alimentation électrique
nécessaire /

entretien important /
précautions d’usage

(espace mort de tuyau).

Entretien du filet /
volume d’eau filtrée inconnu /

échantillonnage sélectif
(colmatage et refoulement)

inadapté pour analyses
quantitatives.

Facile et rapide  échantillon
identique à ce qui rentre
dans l’usine même point

d’échantillonnage
que pour le contrôle.

Assez facile si accès au bord
ou barque bien représentatif
du risque baignade adapté

aux lacs peu profonds
ou cours d’eau.

Bonne représentation
de la couche de production

algale matériel robuste
adapté pour les lacs profonds.

Précision de la profondeur
d’échantillonnage accès

aux efflorescences
en profondeur.

Bonne représentation
qualitative de la zone
de production algale.

1 litre

1 litre

1 litre x
nb de mètres

de la Zeu

1 litre x
nb de mètres

de la Zeu

quelques
dizaines

à quelques
centaines de

litres prospectés

Au niveau Zp
correspondant
à la profondeur

du captage

Z = 0 – 1 m

Zone
euphotique

(entre la
surface et Zeu)

Zone
euphotique

(entre la
surface et Zeu)

Zone
euphotique

(entre la
surface et Zeu)

Alimentation
en eau potable

(AEP)

Baignade

Suivis
écologiques

(avec réserves

AEP

Suivis
écologiques

AEP

Suivis
écologiques

AEP

Baignade

Suivis
écologiques



1.3. Lieu et profondeur de prélèvement
La principale difficulté inhérente à l’échantillonnage des cyanobactéries en milieu naturel est liée à
l’hétérogénéité de leur distribution dans l’espace et dans le temps. Des proliférations semblent parfois se former
subitement, tandis que d’autres, très visibles à un moment donné, disparaissent brutalement. Ceci est dû aussi
bien aux migrations circadiennes (chapitre I, 1.2), qu’au cycle de vie des populations, à la prédation, aux conditions
climatiques, etc. L’orientation et la force des vents peuvent aussi déplacer significativement les biomasses sur
un même site.

Le lieu et la profondeur d’échantillonnage sont idéalement déterminés en fonction des informations souhaitées :
évaluation du danger en un point donné (au point où le danger semble maximal) ou obtention d’une valeur
moyenne.Les usages de l’eau entrent souvent en ligne de compte pour déterminer ces paramètres :baignade à partir
de la rive, activités nautiques sur l’ensemble du plan d’eau, prise d’eau en profondeur pour la production d’eau
d’alimentation, eau destinée à la consommation humaine distribuée par réseau.

Des considérations pratiques peuvent contraindre le choix du lieu et de la profondeur de prélèvement en milieu
naturel : accessibilité du point de prélèvement souhaité, disponibilité du matériel de prélèvement (tableau II-1).

Les prélèvements effectués au robinet d’une usine de potabilisation ou à l’aide de la bouteille de prélèvement
sont des échantillons représentatifs de la qualité de l’eau produite ou de l’eau captée à une certaine profondeur.
En revanche les prélèvements réalisés au moyen d’un tube échantillonneur, d’une pompe péristaltique, voire d’un
filet à plancton, peuvent fournir une information agrégée sur une hauteur d’eau, par exemple sur la zone
euphotique où se développe le phytoplancton (cf. illustration tableau II-1).

Avant de procéder au prélèvement, une reconnaissance visuelle peut être recommandée pour arrêter
définitivement le lieu de prélèvement en fonction de la stratégie choisie. Une fiche de terrain permet de
consigner, outre les identifiants de la station et de l’échantillon proprement dit, la couleur de l’eau, la direction
et l’intensité du vent, la présence ou non de dépôts colorés sur la berge, d’agglomérats en suspension ou en
surface, ou toute observation pertinente (présence de poissons morts, mauvaises odeurs, …). Ceci requiert une
formation adéquate du préleveur.

Lorsque l’hétérogénéité de la distribution des cyanobactéries devient trop évidente, il est indispensable d’établir
une stratégie de prélèvement statistiquement représentative pour obtenir une information la plus proche
possible de la réalité. Ceci nécessite une bonne connaissance du site et un nombre d’échantillons qui devra être
pris en compte dans les budgets prévisionnels.

1.4. Conservation et transport
Les prélèvements sont placés dans des flacons de capacité 0,5 L ou 1 L préférentiellement en verre, ce dernier
matériau, bien que fragile, étant particulièrement indiqué pour les dosages de toxines qui peuvent s’adsorber
sur les matériaux plastiques (Hyenstrand et al. 2001a, b). Pour des prélèvements destinés uniquement aux
dénombrements cellulaires le matériau est indifferent.

Les échantillons doivent être transportés dans une glacière au frais et à l’obscurité. S’ils ne sont pas analysés
immédiatement, les échantillons peuvent être conservés au réfrigérateur jusqu’à 24-48 h après le prélèvement.
Il est préférable d’analyser immédiatement la fraction extracellulaire.

Les échantillons destinés à des analyses portant sur l’identification des cyanobactéries ou sur leur représentation
dans la communauté phytoplanctonique peuvent également être fixés au lugol ou au formaldéhyde lors du
prélèvement et être conservés à température ambiante à l’abri de la lumière. Le formaldehyde est souvent le
fixateur de choix (tableau II-II).

En revanche l’addition de tout fixateur est à proscrire pour les échantillons destinés à la quantification de toxines.
Si ces deux types d’analyses sont souhaités, il est nécessaire de dupliquer les échantillons.
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Conservateur Avantages Inconvénients

Lugol Faibles volumes utilisés. Colore toutes les algues et peut rendre
1 à 2 gouttes pour 100 mL Très peu onéreux. les observations difficiles.
d’échantillon Non toxique. Ne permet pas le stockage à long terme.

Facilite la sédimentation. Doit être maintenu à l’obscurité.

Formol (Formaldehyde) Incolore. Toxique par inhalation et par contact.
5% dans l’échantillon Conservation longue durée.

Peu onéreux.

Tableau II-II : Caractéristiques des fixateurs.



Pour les prélèvements d’eau de distribution publique généralement chlorée, il convient de neutraliser le chlore
résiduel au moment du prélèvement par un ajout de thiosulfate de sodium afin de limiter la lyse cellulaire et
ne pas influencer la répartition entre la fraction particulaire des toxines et la fraction dissoute. Il conviendra ensuite
de tenir compte de cet ajout lors du choix du protocole d’analyse.

La congélation peut permettre de différer les analyses de toxines. Cependant, en raison de la rupture des cellules
lors de la décongélation, le résultat correspond à la concentration totale de toxines par unité de volume prélevé,
sauf si les fractions intracellulaires et extracellulaires ont préalablement été séparées par filtration.

2. Détection des proliférations, analyse des cyanobactéries

2.1. Détection des proliférations d’algues et de cyanobactéries

L’observation directe d’un hydrosystème est le moyen le plus simple de détecter une prolifération de
cyanobactéries. La couleur de l’eau (coloration anormale ou variation de la coloration sur une période courte, de
l’ordre de quelques jours) et l’aspect de la surface (accumulation de biomasse sous forme d’amas ou de film en
surface) peuvent signaler une prolifération phytoplanctonique, éventuellement due à des cyanobactéries. Une
coloration rouge ou vert-bleue est souvent assez spécifique du développement de cyanobactéries. Cependant,
des proliférations en profondeur peuvent avoir lieu en l’absence de tout changement visible dans l’hydrosystème
et la modification significative de couleur ne peut apparaître que très tardivement par rapport à la dynamique
des proliférations.

2.1.1. Surveillance de paramètres indirects in situ

La significativité de ces paramètres par rapport aux proliférations phytoplanctoniques repose principalement
sur l’observation d’une variation du signal mesuré sur une période courte, de l’ordre de quelques jours, ou au
cours de la journée, en lien avec la physiologie de ces organismes. Ils impliquent donc, pour être utilisables, des
mesures quotidiennes voire pluriquotidiennes. Cette contrainte est compensée, pour certains paramètres, par
la disponibilité de capteurs en continu.

Aucun des paramètres décrits ci-dessous ne permet une détection spécifique des cyanobactéries.

2.1.1.1. Paramètres physiques

Ce sont des outils indicateurs de modifications des écosystèmes pouvant être en relation, entre autres, avec des
évolutions des biomasses d’algues et de cyanobactéries.

Transparence
Les proliférations algales ou de cyanobactéries peuvent limiter la transparence de l’eau, ce qui constitue un
signal d’alerte, en particulier sur un site ayant déjà été l’objet d’une prolifération de cyanobactéries.

La transparence de la colonne d’eau est mesurée à l’aide d’un dispositif intitulé « disque de Secchi » divisé en
secteurs blancs et noirs que l’on immerge (figure J – Livret couleur). La transparence est exprimée par la
profondeur à laquelle il n’est plus possible de discerner les secteurs blancs des secteurs noirs du disque.

On peut parler de variation de la transparence si une différence de 20 à 30 cm est observée entre deux mesures.

Cette méthode n’est pas normalisée, même si l’outil est largement utilisé en limnologie. D’emploi aisé et très
économique, cette méthode est adaptée à une surveillance de routine quotidienne de la transparence.

Cette mesure de la transparence permet aussi d’évaluer la zone euphotique dans laquelle se développe le
phytoplancton en multipliant la valeur mesurée par 2 et constitue, de ce fait, un bon indicateur de la zone
d’échantillonnage.

Turbidité
La turbidité est basée sur la mesure de la lumière réfléchie par des particules en suspension dans la colonne d’eau
et sa valeur augmente globalement en relation avec le nombre de ces particules. Celles ci peuvent être minérales
ou organiques, et constituées par des microorganismes, dont le phytoplancton.

La mesure de la turbidité est réalisée à l’aide de turbidimètres selon la norme NF EN ISO 7027 et exprimée en
NFU (Nephelometric Formazine Unit). Il existe des turbidimètres de terrain, de paillasse ou destinés à la mesure
en continu qui nécessitent un entretien et un nettoyage régulier de la cellule de mesure.

En raison de la forte absorption de la lumière par le phytoplancton, le signal obtenu pourrait être faible par
rapport à la densité équivalente en particules solides inertes. L’augmentation de la turbidité en présence de
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cyanobactéries pourrait donc être limitée. A contrario, les phénomènes liés aux variations de l’hydrologie (crue,
lessivage des sols, remise en suspension des sédiments) peuvent produire, par apports de particules minérales
ou organiques, un signal important de turbidité comme une diminution de la transparence sans lien avec des
proliférations de cyanobactéries. Cependant, ces phénomènes sont généralement bien identifiés par les
gestionnaires, par corrélation avec d’autres paramètres (débit, pluviométrie…).

Compte tenu de ces interférences possibles, et en cas de prolifération avérée, cette méthode permet d’aider à
l’appréciation de la répartition en profondeur du phénomène.

2.1.1.2. Paramètres chimiques

Pour ces paramètres liés au métabolisme basal du phytoplancton, les variations informatives sont celles qui
sont observées entre le jour, où la photosynthèse est active, et la nuit, où la respiration est prépondérante (figure
II-1). En pratique, la mesure de la situation nocturne peut être réalisée en début de matinée, celle de la période
photosynthétique étant réalisée entre 12 h et 18 h.

Ces paramètres sont indicatifs de la présence d’une prolifération, dont les effets dépassent le bruit de fond du
milieu. Ils ne sont pas nécessairement assez sensibles pour identifier le début d’une dynamique de prolifération.

Oxygène
L’oxygène produit par les organismes photosynthétiques est un bon indicateur de l’activité métabolique et de
la quantité de biomasse présente. Il est produit en quantité importante pendant la journée avant d’être
consommé par la respiration des microorganismes, des végétaux et des animaux aquatiques pendant la nuit.
Par conséquent, l’amplitude des variations circadiennes de la concentration en oxygène peut donner une
indication sur la présence et l’importance d’une prolifération.

La variable mesurée est soit la concentration en oxygène exprimée en mg.L-1, soit le pourcentage de la saturation
en oxygène. La solubilité de l’oxygène dépend principalement de la température de l’eau et doit donc être
mesurée sur site à l’aide des oxymètres de terrain manuel ou en continu. Plus les oscillations journalières
deviennent amples et plus la production phytoplanctonique est élevée. Toutefois, elle peut être induite par
d’autres organismes phytoplanctoniques que les cyanobactéries.

pH
Dans les eaux faiblement minéralisées, le pH peut évoluer de une à parfois plus de 2 unités dans la journée, en
relation avec la photosynthèse et la respiration de la biomasse.

La grandeur informative de la présence d’une prolifération est l’amplitude de sa variation circadienne. Elle dépend
de l’activité photosynthétique, du pouvoir tampon de l’eau et de son pH naturel. Une règle simple suggère que
les variations sont significatives, dans un milieu peu tamponné, à partir de 0,5 unités pH pour des analyses
réalisées sur le terrain.
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Figure II-1 : Schéma de principe illustrant une variation jour-nuit de la saturation en oxygène et du pH en présence
d’une prolifération phytoplanctonique (J. Duchemin, AESN).



2.1.2. Surveillance des populations phytoplanctoniques

Il est aussi possible de surveiller des paramètres plus spécifiquement liés aux communautés des organismes
photosynthétiques, voire aux cyanobactéries.

2.1.2.1. Dosage de la chlorophylle a

La quantité de chlorophylle a est corrélée à la biomasse vivante des organismes photosynthétiques (algues et
cyanobactéries). Comme pour d’autres paramètres, la stratégie d’échantillonnage joue un rôle très important
pour l’interprétation et l’analyse de la situation d’un site.

Il existe deux méthodes normalisées pour le dosage de la chlorophylle a : la spectrophotométrie après extraction
à l’acétone à 90 % (Afnor T90-117) et la chromatographie liquide haute performance ou CLHP (Afnor T90-116).

La mesure par spectrophotométrie peut être pratiquée sur site à condition de disposer d’un appareillage
spécifique, mais les analyses de référence par CLHP sont menées en laboratoire.

Compte tenu de la sensibilité de ces méthodes, il est possible de les utiliser pour détecter des proliférations
phytoplanctoniques à un stade précoce et pour suivre la dynamique de la prolifération. En revanche, la
chlorophylle a n’est pas spécifique des cyanobactéries et leur teneur cellulaire moyenne est souvent inférieure
à celles des microalgues. Une diminution de la concentration de l’eau en chlorophylle a peut donc masquer le
remplacement d’une communauté algale par une prolifération de cyanobactéries. Ce phénomène écologique
de succession saisonnière de communautés est fréquent. Il convient donc de mettre en œuvre des moyens
spécifiques aux cyanobactéries pour compléter l’information fournie par la mesure de la chlorophylle a.

2.1.2.2. Analyse de la fluorescence pigmentaire

Grâce aux différences existant dans la composition pigmentaire des différents microorganismes
photosynthétiques, il est possible de qualifier et de quantifier les cyanobactéries par analyse de la fluorescence
émise par les cellules excitées par stimulation lumineuse.

Deux types de sondes submersibles basées sur ce principe sont actuellement commercialisées :

• la première, mise sur le marché en 2002, permet de distinguer les différentes classes de microorganismes
photosynthétiques (chlorophycées, diatomées, cyanobactéries, cryptophycées) par la mesure de l’émission de
fluorescence à 680 nm, caractéristique de la chlorophylle a, après excitation à des longueurs d’onde spécifiques
des différents types de pigments accessoires (Beutler et al.2002).L’information recueillie est traitée par un logiciel
qui fournit une estimation de la quantité (exprimée en μg.L-1 d’équivalent chlorophylle a) des différentes classes
de microorganismes photosynthétiques présents.Ces estimations sont présentées sous la forme d’un profil vertical
de distribution dans la colonne d’eau puisque la sonde est aussi équipée d’un capteur de pression (et également
d’un capteur de température). Les avantages, mais aussi les limites de cette sonde, ont fait l’objet de deux
publications récentes (Leboulanger et al. 2002, Gregor & Marsalek 2004) ;

• la seconde, mise sur le marché en 2004, est dédiée aux cyanobactéries puisqu’elle repose uniquement sur
l’excitation de la phycocyanine qui est le pigment bleu des cyanobactéries. Ses résultats sont exprimés en μg.L-1

de phycocyanine. À l’heure actuelle, aucune étude publiée ne permet de connaître les avantages et les limites
de cet outil.

Ces méthodes, qui sont encore en cours de validation, sont prometteuses car elles pourraient permettre à terme
de s’affranchir des difficultés actuelles rencontrées pour le suivi des cyanobactéries. En effet, à la différence des
comptages au microscope, l’estimation de la quantité et de la distribution dans la colonne d’eau des
cyanobactéries est très rapide (quelques minutes) ce qui autorise un suivi en plusieurs points d’un plan d’eau
lorsque cela est nécessaire (distribution non homogène des cyanobactéries). Enfin ces méthodologies peuvent
être utilisées pour le suivi des cyanobactéries benthiques dont l’échantillonnage était jusqu’ici très difficile à
réaliser.

Des dispositifs similaires basés sur l’analyse pigmentaire sont aussi actuellement développés sous la forme de
stations fixes plus adaptées au suivi de la qualité des eaux en entrée d’usine de traitement des eaux
d’alimentation (Beutler et al. 2002, Paresys et al. 2005).

2.1.3. Détection à distance

Les cellules algales absorbent certaines longueurs d’ondes en réponse à l’excitation par la lumière solaire.

Certains satellites d’observation (SeaWIFS, Envisat) sont équipés de dispositifs d’enregistrement des ondes
émises à la surface de la terre et restituent des images dont des processus de traitement adaptés extraient des
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informations quantitatives sur les formations végétales aériennes ou aquatiques. L’analyse de séries temporelles
d’images peut permettre la détection des proliférations superficielles. Le problème principal est la résolution
(1,1 à 4,5 km pour SeaWIFS) qui fait que ces dispositifs sont destinés à évaluer des aires étendues : milieu marin
ou grands lacs. Avec l’évolution des technologies, les images pourraient servir à la quantification précoce des
proliférations, mais sous réserve d’une organisation de l’achat des images et de leur traitement, inenvisageable
au niveau d’un site particulier.

2.2. Identification et quantification des cyanobactéries dans les eaux

Toutes les proliférations phytoplanctoniques ne constituent pas un danger pour la santé, ce qui implique une
analyse détaillée du risque sanitaire pour chaque situation.

À quelques exceptions près, qui sont signalées, les méthodes présentées ci-dessous sont pratiquées en laboratoire
et imposent donc de recourir à des prélèvements.

2.2.1. Identification des cyanobactéries

2.2.1.1. Observation microscopique sans quantification

L’observation au microscope optique d’un échantillon d’eau conduit à l’identification taxonomique des différentes
classes de microalgues présentes ainsi que des cyanobactéries.

Comme pour les méthodes suivantes, les performances sont conditionnées notamment par le type et la qualité
de l’échantillonnage et par la conservation du prélèvement. Un grossissement de 200 x à 1 000 x permet de
distinguer la plupart des cyanobactéries des autres constituants du phytoplancton.

Il n’existe pas de méthode normalisée. Cette détermination taxonomique est réalisée par des phycologues ou
des techniciens formés à cette analyse. Si la détermination au niveau du genre est relativement aisée et peut
être mise en oeuvre en routine après formation, celle au niveau de l’espèce, basée sur des critères
morphologiques, reste l’apanage de spécialistes. De plus, la détermination au niveau de l’espèce est actuellement
remise en cause par les approches moléculaires qui vont sans doute profondément modifier la taxonomie des
cyanobactéries dans les prochaines années.

La détermination du genre est essentielle pour identifier une toxicité potentielle tout en sachant que celle-ci
pourra varier de façon très importante en fonction du génotype et donc des souches. La formation initiale du
personnel chargé de l’identification doit être réalisée par des experts.

2.2.1.2. Méthodes en développement

Les progrès accomplis en biologie moléculaire ont permis le développement de méthodes basées sur des sondes
oligonucléotidiques spécifiques d’un genre ou d’un gène et permettant de détecter au sein d’un mélange de
populations la cible recherchée. Ces méthodes sont en développement et doivent mettre en œuvre des protocoles
permettant d’éviter les interférences sur les signaux comme par exemple l’auto-fluorescence des cellules ou les
effets inhibiteurs des matrices aqueuses. Les mises en œuvre se font :

• par hybridation in situ directement dans la cellule bactérienne. La spécificité des sondes permet d’identifier,
dans un échantillon naturel ou un tapis bactérien, des cyanobactéries appartenant aux genres visés par les
sondes. Cet outil peut donc permettre de détecter la présence de genres potentiellement toxiques dans une
efflorescence (Schönhuber et al. 1999) ;

• par amplification par la méthode PCR afin de détecter dans un échantillon d’eau des cellules de genres
potentiellement toxiques. En association à l’identification du genre, la présence des gènes responsables de la
synthèse des microcystines peut aussi être recherchée et ainsi donner une indication sur le potentiel toxique
des cyanobactéries présentes. Des travaux portant sur l’utilisation de la méthode PCR en temps réel ont montré
que cette technique permet une approche semi-quantitative en évaluant le nombre de génomes pour un
genre donné de cyanobactéries. La proportion du génotype toxique au sein de la population peut également
être évaluée grâce à cette approche (Kurmayer & Kutzenberger 2003, Vaitomaa et al. 2003) ;

• par l’usage de puces à ADN. Le greffage sur supports solides d’oligonucléotides spécifiques des principales
espèces ou principaux genres de cyanobactéries a permis le développement récent de puces à ADN qui
permettent de détecter les espèces ou genres présents et de procéder à une semi-quantification (Castiglioni
et al. 2004).
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2.2.2. Dénombrement cellulaire et quantification de la biomasse

Une fois la présence de cyanobactéries potentiellement toxiques avérée, la quantification de la biomasse de
cyanobactéries peut permettre d’évaluer l’importance de la prolifération et de sa toxicité potentielle. Elle se
situe en amont ou en complément à la recherche de toxines. Si la quantification porte sur tout le phytoplancton,
elle informe également sur la dynamique de la prolifération des cyanobactéries (minoritaire, dominante). La
quantification de la biomasse de cyanobactéries peut être exprimée par différentes unités selon la méthode
retenue.

2.2.2.1. Dénombrement de cellules, de colonies ou de filaments

Le dénombrement est réalisé par observation en microscopie optique d’un échantillon d’eau de volume connu,
qui peut avoir fait l’objet d’une pré-concentration ou d’une dilution.

Le nombre de cellules, colonies, filaments ou trichomes de chaque genre ou espèce est déterminé. Pour les
cyanobactéries filamenteuses, le comptage peut se faire en nombre de filaments, et pour les coloniales, en
nombre de colonies par millilitre. Les recommandations sanitaires internationales font référence à des
concentrations exprimées en cellules par millilitre.

L’incertitude de la numération dépend du nombre d’objets comptés (cellules ou colonies). Elle est, pour des
spécialistes formés et entraînés, de l’ordre de 20 % pour une centaine d’unités dénombrées et de respectivement
10 % et 5 % pour 400 et 1600 unités dénombrées. Dans une première approximation, l’erreur relative est
considérée comme inversement proportionnelle à la racine carrée du nombre d’objets comptés.

Les protocoles opératoires peuvent varier selon les laboratoires et il existe plusieurs méthodes de dénombrement.

En cours de normalisation par le CEN (CEN TC 230/WG 2/TG 3/N73 « Water quality – Guidance standard for the
routine analysis of phytoplankton abundance and composition using inverted microscopy (Utermöhl
technique) » ), le comptage par la technique de Utermöhl (1958) est réalisé avec un microscope inversé et des
cuves de sédimentation à fond transparent de volume variable (Sournia 1978). La sédimentation peut prendre
quelques heures à une journée.

Le comptage par microscopie directe sur des cellules de numération de Malassez (1 μL), Nageotte (50 μL) ou
Neubauer (60 μL). Ces dernières sont préférables à la première en raison de leur plus grand volume. Cette
méthode est rapide car elle ne nécessite pas d’attendre la sédimentation des cellules.

Ces deux méthodes considérées comme pouvant être employées en routine sont très chronophages en fonction
de la précision requise et du nombre d’espèces à différencier. Il leur est souvent reproché de ne pas prendre en
compte la variabilité de la taille des cellules entre espèces. Des procédures de comptage rapide sont souvent
développées régionalement dans le cadre de programmes de surveillance. Elles sont adaptées en fonction des
caractéristiques des efflorescences locales (prévalence d’un taxon ou grande diversité spécifique, espèce
filamenteuse ou coccoïde, formant colonies ou composée de filaments ou de cellules distinctes).

Le dénombrement permet d’évaluer la part des cyanobactéries dans le peuplement phytoplanctonique, tout en
identifiant la présence de genres potentiellement producteurs de cyanotoxines.

2.2.2.2. Comptage par utilisation de la cytométrie en flux

Le cytomètre en flux est un appareil qui permet de compter des cellules individuelles entraînées dans un flux
liquide. Ces cellules traitées par un colorant fluorescent et alignées les unes derrière les autres dans ce flux sont
excitées par une source lumineuse, un laser en général. Elles émettent alors des signaux de fluorescence qui sont
captés par un détecteur, permettant ainsi l’obtention d’informations sur leur nombre (que l’on peut rapporter
à un volume) mais aussi sur certains paramètres physiologiques (contenu en ADN par exemple). Cette technique
est déjà couramment utilisée pour le dénombrement des picocyanobactéries en milieu marin. Elle est en cours
de développement pour l’ensemble des cyanobactéries des eaux douces. Son avantage principal réside dans
l’obtention, en quelques secondes et avec une très grande précision, d’un dénombrement cellulaire. Cependant
cette technique n’est pas actuellement adaptée aux cyanobactéries organisées en trichomes, en filaments ou
en colonies.

2.2.2.3. Dosage de la chlorophylle a

Le principe et les caractéristiques de la méthode sont identiques à celles présentées au 2.1.2.1 et ne présente pas
de spécificité vis-à-vis des cyanobactéries sauf si l’observation microscopique préalable a révélé que la
communauté phytoplanctonique était dominée significativement par des cyanobactéries.
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Cette méthode rapide et simple, lorsque la mesure est réalisée par spectrophotométrie, entraîne une
surestimation de la biomasse de cyanobactéries, si d’autres populations phytoplanctoniques sont présentes en
proportion notable.

Certains travaux ont essayé de proposer des correspondances entre la concentration en chlorophylle a et le
nombre cellules pour différentes espèces d’intérêt, afin de faciliter l’application des seuils de gestion proposés
par l’OMS (SEHD 2002).

L’équivalence de 10 μg.L-1 de chlorophylle a pour 20 000 cellules de cyanobactéries par mL est souvent avancée
mais pour l’Ouest de la France après suivi de 26 sites et de plus de 300 échantillons durant presque six mois en
2002, la relation semble davantage être de 30-40 μg.L-1 de chlorophylle a pour 20 000 cyanobactéries par mL
(DGS et al. 2004).

Le rapport entre chlorophylle a et phaeophytine a donne des indications sur l’état physiologique des algues de
l’efflorescence ou de la qualité de la conservation de l’échantillon : un taux important de phaeophytine a traduit
une sénescence, donc un relargage potentiel de toxines ou une mauvaise conservation de l’échantillon.

2.2.2.4. Mesure de la masse de matière sèche

La grandeur mesurée est la masse de l’échantillon après lyophilisation, rapportée au volume initial de
l’échantillon. Cette méthode est assez sensible mais elle ne permet pas d’estimer le peuplement de
cyanobactéries si d’autres classes de phytoplancton sont représentées dans la prolifération ou si l’échantillon
comprend beaucoup de matières minérales en suspension.

Sur culture pure en laboratoire, la concentration en toxines est mieux corrélée avec la masse de matière sèche
d’un échantillon qu’avec le nombre de cellules.

Outre le biais lié à la composition spécifique de l’échantillon, l’incertitude liée aux particules minérales ou
organiques présentes dans l’échantillon d’eau atténue encore l’intérêt de cette méthode globale par rapport au
dosage de la chlorophylle a par exemple. Cette méthode est plutôt utilisée dans le domaine de la recherche. Deux
méthodes normalisées peuvent être utilisées pour procéder à ces mesures.

2.2.2.5. Calcul du biovolume

Le biovolume est calculé par estimation du volume cellulaire moyen pour chaque espèce de l’échantillon et
multiplication par le nombre de cellules par unité de volume. Chaque cellule est assimilée à une forme
géométrique simple, cylindre, sphère… (Lund & Talling 1957, Lund et al. 1958, Osmera 1966, Rott 1981).

Cette méthode n’est pas normalisée. Elle exige beaucoup de temps et de précision dans les mesures, et reste plutôt
vouée au domaine de la recherche.

Il s’agit d’estimer pour chaque espèce de l’échantillon le volume cellulaire associé, afin de s’affranchir du biais
de la concentration cellulaire qui n’intègre pas la différence de taille des cellules selon les espèces. Le biovolume
est assimilé à une masse de matière fraîche, en considérant que ces organismes ont la même densité que l’eau.

2.2.3. Étude de l’intégrité des cellules

Cette méthode, qui n’est pas normalisée et dont les applications sont plutôt du domaine de la recherche, peut
permettre d’évaluer l’effet d’un traitement sur l’état physiologique des cellules et ainsi d’évaluer le potentiel de
relargage de toxines intracellulaires.

L’intégrité de la paroi des cyanobactéries peut être évaluée par des techniques de fluorescence. Les cellules dont
les membranes cellulaires sont intactes sont colorées par le diacétate de fluorescéine, tandis que les cellules dont
les membranes sont endommagées prennent la coloration de l’iodure de propidium (Drikas et al. 2001a).

La capacité de ces méthodes à fournir différentes informations est résumée dans le tableau II-III.
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Détection des Détection des
Identification

Quantification des MéthodeMéthodes
proliférations cyanobactéries

des genres
cyanobactéries normaliséetoxinogènes

Observation visuelle +/– +/–
(avec expérience) – – non

Transparence +/– – – – non

Turbidité – – – – oui

Dosage O2 (variation jour/nuit) +/– – – – oui

Dosage pH (variation jour/nuit) +/– – – – oui

Sonde fluorimétrique + + – + non

Observation microscopique + + + +/– en cours

Dosage de Chl a + – – +/–
(si classe dominante) oui

Tableau II-III : Aptitude des méthodes disponibles à fournir différentes informations. +/– signifie : imparfaitement
adapté, +: parfaitement adapté, –: inadapté.

Points à retenir

• La grande variabilité temporelle et spatiale des efflorescences de cyanobactéries nécessite que les stratégies
et les techniques de prélèvement soient déterminées avec rigueur pour que les résultats soient
interprétables.

• En routine, seule l’observation microscopique par un personnel entraîné permet la détermination spécifique
et la numération des cyanobactéries. Les méthodes sont en cours de normalisation par le CEN.

• Les méthodes non spécifiques peuvent être des indicateurs utilisables pour le dépistage et pour l’aide à la
surveillance des proliférations de cyanobactéries.

• L’historique des suivis phytoplanctoniques sur plusieurs années permet de hiérarchiser les sites à risques.



3. Détection et analyse des cyanotoxines

3.1. Préparation de l’échantillon

Il existe une gamme étendue de méthodes utilisées en laboratoire pour détecter, identifier et quantifier les
cyanotoxines dans l’eau, dans la biomasse algale ou dans les denrées alimentaires. Avant toute mesure de
l’analyte, il faut procéder à la préparation de l’échantillon pour obtenir un dosage fiable. C’est au niveau des étapes
de préparation mais surtout d’extraction et de purification que les différences de protocole entre l’analyse des
diverses matont les plus importantes.

La préparation d’un échantillon d’eau brute comprend en particulier la séparation des fractions solide et liquide.
Cette séparation est indispensable pour distinguer les toxines intracellulaires, liées à la fraction solide, des
toxines extracellulaires, en solution dans le milieu (fraction liquide). La concentration totale de toxines par unité
de volume peut être obtenue par la somme de ces résultats, si l’échantillon permet des analyses quantitatives.
Dans le cas d’un échantillon prélevé au filet ou d’un échantillon d’écume, la concentration en toxines doit être
rapportée à la biomasse sèche.
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Figure II-2 : Stratégie analytique suivie pour l’analyse des cyanotoxines dans l’eau et les denrées alimentaires,
de la collecte de l’échantillon au rapport d’essai.
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3.2. Extraction et purification des toxines

Les échantillons doivent être préparés de façon à optimiser l’extraction des toxines tout en limitant l’extraction
concomitante de matières organiques susceptibles d’interférer avec les toxines.

3.2.1. Toxines dissoutes dans les eaux

L’extraction et la concentration, à partir d’échantillons d’eau filtrée, des toxines dont la polarité est nulle
(hydrophobes) à importante (hydrophile) repose le plus souvent sur une technique liquide-solide sur cartouche
avec différents supports d’adsorption selon la nature des toxines. Ainsi, la silice greffée n-octadécyle (C18) est
l’adsorbant le plus utilisé pour les cyanotoxines hydrophobes à modérément hydrophiles. Elle convient
parfaitement pour l’extraction des microcystines. En revanche, elle est inutilisable pour les toxines les plus
polaires (anatoxine-a, cylindrospermopsine, saxitoxines).

L’extraction de l’anatoxine-a repose sur l’emploi de cartouches remplies de copolymères de styrène
divinylbenzène apolaires et de N-vinylpyrrolidone qui présentent un spectre d’extraction beaucoup plus large
et qui sont également adaptées à l’extraction des toxines polaires, cylindrospermopsine et saxitoxines.

3.2.1. Biomasse de cyanobactéries

3.2.1.1. Extraction

L’extraction est pratiquée sur la fraction solide de l’échantillon préalablement séparée par filtration sur un
support de maille de 1 à 2 μm. Elle est réalisée par un solvant ou un mélange de solvants directement sur le matériel
ainsi isolé, conformément à la dernière version du projet de norme ISO/FDIS 20179, ou après lyophilisation. Le
choix d’un solvant acidifié permet de limiter la co-extraction de protéines cellulaires (Harada et al. 1994).
L’efficacité de ces approches dépend bien évidemment de la matrice concernée et du type de cyanotoxine visé.
Ainsi, l’acide acétique s’avère plus efficace pour les microcystines les plus polaires, mais très médiocre pour les
plus hydrophobes d’entre elles (Lawton et al. 1994b). Le méthanol s’avère être un solvant bien adapté, car il
présente l’avantage de combiner un bon rendement d’extraction et une moindre difficulté d’évaporation.
Cependant, utilisé seul, il ne permet qu’un médiocre recouvrement des microcystines très polaires.

Les connaissances acquises pour les microcystines soulignent qu’il est indispensable de recourir à des extractions
successives avec des solvants de polarités différentes pour toute famille de toxines dont les différents analogues
sont de polarité variable. Il a aussi été montré que l’extraction à partir d’un lyophilisat nécessite la présence
d’eau dans le solvant d’extraction (Fastner et al. 1998).

À titre d’exemple, pour les microcystines, l’extraction est réalisée trois fois par un volume de mélange méthanol-
eau (75-25 V/V). Les trois extraits sont rassemblés dans un même récipient qui est soumis à sonication sur de la
glace. L’extrait sera ensuite purifié sur cartouche.

Il est important de noter qu’en dehors des microcystines les solvants indiqués sont issus de travaux de recherche
qui n’ont pas été mis à l’épreuve de validations.
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Toxines Solvants d’extraction Références ou expertise des membres du groupe

Microcystines Méthanol - eau Projet de norme ISO/FDIS 20179

Cylindrospermopsine Méthanol pur (Harada et al. 1994, Eaglesham et al. 1999) 
Solution d’acide acétique 5% (Hawkins et al. 1997) 

Anatoxine-a Milieux aqueux, acidifiés ou non (Robillot & Hennion, 2001)
(0,05 M acide acétique par exemple)
Mélange eau - méthanol

Saxitoxines Acide acétique
Solution acide (pH 3) avec 25% de méthanol (Carmichael et al. 1997)

Tableau II-IV : Exemples de solvants utilisés pour l’extraction des différentes cyanotoxines.



3.2.1.2. Purification des extraits

Les procédures de purification des extraits s’appuient couramment sur l’extraction sur phase solide (SPE)
généralement en phase inverse sur support C18.

À titre d’exemple, pour les microcystines, l’extrait est déposé sur une cartouche de résine C18 préalablement
conditionnée, le flacon contenant l’extrait est rincé par du mélange méthanol-eau ensuite déposé sur la
cartouche. Pour éliminer les matières organiques non retenues, la cartouche est lavée par quelques ml de
mélange méthanol-eau (20-80 V/V). Les microcystines retenues sont alors éluées par un mélange méthanol/eau
(90-10 V/V) acidifié par 0,1 % d’acide formique. L’éluat est évaporé sous azote puis dissout dans 50 μl d’un
mélange méthanol/eau (20-80 V/V) avant d’être mis en flacons d’analyse. L’extrait est prêt pour l’analyse par
chromatographie.

3.2.3. Cas des matrices complexes : poissons, légumes et compléments alimentaires

3.2.3.1. Extraction

Dans les matrices complexes comme le poisson, le problème est de réaliser une extraction complète des toxines
tout en minimisant la co-extraction d’interférences comme des protéines cellulaires, de la matière grasse, et plus
particulièrement les phospholipides, qui pourraient perturber ultérieurement l’analyse par chromatographie.

Dans le cas des microcystines, différents solvants d’extraction similaires à ceux utilisés pour la biomasse des
cyanobactéries ont été testés. Comme pour l’extraction de la biomasse des cyanobactéries, les mélanges
méthanol-eau peuvent varier majoritairement du solvant pur (Zurawell et al. 1999, Magalhaes et al. 2003) au
méthanol à 75 % dans l’eau (Lawrence & Menard 2001). Le mélange méthanol-eau (75-25 V/V) retenu par le
projet de norme ISO/FDIS 20179 présente l’avantage d’extraire à la fois les microcystines hydrophobes et les
microcystines les plus polaires. Quel que soit le solvant, l’extraction des toxines reste cependant incomplète. En
effet, les microcystines sont majoritairement liées de façon covalente aux protéines phosphatases de la matrice.
Seule la fraction libre des microcystines peut donc être extraite. Cette fraction est estimée à 24 % de la teneur
totale dans le cas du foie de poisson et peut même descendre jusqu’à 0,1 % lors d’essais sur des larves de crabes
(Williams et al. 1997).

À ce jour, seule l’oxydation de Lemieux, qui rompt les molécules de microcystines et dégage le groupement
ADDA qui est ensuite dosé par CG-SM, permet d’extraire totalement les microcystines. Cependant cette méthode
est fastidieuse et ne peut raisonnablement pas être envisagée comme une méthode de routine (Williams et al.
1997). Une autre technique est décrite par Robinson et al. (1991) pour rompre la liaison covalente des
microcystines. Il s’agit d’une dénaturation thermique suivie d’une digestion par de la pronase, une protéase
hydrolysant pratiquement n’importe quelle liaison peptidique liant deux acides aminés en configuration L.

À ce stade les microcystines sont quasiment les seules cyanotoxines à avoir fait l’objet d’études dans les poissons
et les méthodes actuelles ne permettent pas d’obtenir un dosage fiable.

3.2.3.2. Purification

Si une étape de purification sur SPE C18 peut s’avérer suffisante sur des échantillons d’eau, elle est insuffisante
sur la plupart des matrices biologiques solides. C’est pourquoi une seconde SPE doit être appliquée avec une
séparation complémentaire, soit par échange d’ions, soit en phase normale ou autre. Pour cela des phases
stationnaires de silice pure sont souvent utilisées (Tsuji et al. 1994, Tsuji et al. 1996). Mais ces cartouches SPE à
usage unique, de coût modéré, restent de spécificité modeste, tout particulièrement lorsqu’elles sont comparées
à des techniques d’immunoaffinité. Des exemples de production d’anticorps monoclonaux dirigés contre la
microcystine-LR (Kondo et al. 1996) ont été rapportés. La purification résultante des microcystines et de leurs
métabolites, même sur des matrices très complexes (foie de souris et de rat), est d’une efficacité remarquable
(Kondo et al. 2002, Aranda-Rodriguez et al. 2003). Le principal inconvénient de la purification par immunoaffinité
reste la spécificité de ces colonnes, l’absence de disponibilité commerciale, leur coût lorsqu’elles existent et le
risque de contamination croisée inter-échantillons, la cartouche étant utilisée plusieurs dizaines de fois.
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3.3. Identification et dosage des toxines

3.3.1. Méthodes physico-chimiques

• Microcystines
En raison de leurs masses molaires et de leurs structures chimiques, la séparation des microcystines se fait par
chromatographie liquide sur des colonnes en phase inverse de type C18. L’élution est réalisée au moyen d’une phase
mobile acétonitrile-eau acidifiée à 0,5 % en TFA ou acide formique.

La détection peut être réalisée par spectrophotométrie UV. L’identification des différentes microcystines s’appuie
essentiellement sur le temps de rétention de ces analytes dans la colonne chromatographique, leurs spectres
UV étant presque parfaitement superposables. Cette identification n’est possible que lorsque des étalons de
référence sont accessibles. La détermination précise de la composition et de la nature de ces toxines dans les
échantillons analysés n’est donc pas toujours possible avec ce type de détecteur.

Afin de se soustraire aux interférences de détection toujours possibles dans les matrices complexes, il est
recommandé d’utiliser une détection par la spectrométrie de masse qui offre une garantie d’identification et
qui permet de mettre en évidence la présence des différentes toxines à partir de leurs ions caractéristiques.

Dans l’eau, les appareils d’analyse actuellement disponibles permettent d’atteindre des seuils de quantification
de l’ordre 0,1 à 0,2 μg.L-1 en MC-LR lorsque l’extraction porte sur un échantillon de 0,5 L au minimum.

• Cylindrospermopsine (CYN)
Ce composé polaire est faiblement retenu sur la silice greffée nC18 mais peut tout de même être séparé par
chromatographie de partage à polarité de phase inversée, avec détection UV. Le spectre d’absorption est
maximum à 262 nm.

Codd et al. (2001) ont pu mettre en évidence la présence de CYN, dans des cours d’eau où du bétail s’était
intoxiqué, par couplage CLHP/SM-SM.

La limite de détection pour une eau brute est approximativement de 3 μg de CYN.L-1.

• Anatoxines
La séparation est réalisée par CLHP en phase inversée sur une colonne de silice greffée C18 et une phase mobile
isocratique contenant une faible proportion d’acétonitrile ou de méthanol, avec une détection UV à 227 nm. Les
détections par fluorescence ou spectrométrie de masse après dérivation de l’anatoxine-a permettent
d’augmenter la sensibilité. La dérivation peut être réalisée par différents réactifs (Codd et al. 2001, Robillot &
Hennion 2001). Araoz et al. (2005) proposent une méthode couplant CPG et SM sans dérivation. Il n’existe pas
d’étalon commercial.

• Saxitoxines (Frémy et al. 2001)
La séparation des variants de cette famille de toxines est réalisée par CLHP avec appariement d’ions et la
détection est principalement réalisée par fluorescence. La détection par spectrométrie de masse pose des
difficultés techniques de désolvatation et ne s’est pas révélée très efficace jusqu’à présent.

Une dérivation pré ou post-colonne est réalisée pour rendre les saxitoxines fluorescentes car ces molécules ne
fluorescent pas naturellement. Sur la vingtaine d’analogues identifiés, un peu moins d’une dizaine d’étalons
sont disponibles commercialement. Plusieurs méthodes de dérivation pré-colonne ont été mises au point dont
celle de Lawrence & Niedzwiadek (2001). Cette méthode permet une bonne séparation des différents variants,
à l’exception des épimères, sur une colonne de type silice greffée C18 associée à un gradient d’élution. Cette
méthode est en cours de validation par l’AOAC. Elle permet l’obtention de profils très détaillés mais est très
chronophage.

Différentes méthodes très couramment employées font appel au principe de dérivation en ligne post-colonne :
la méthode de Sullivan & Wekell (1987) utilise une colonne à base de polystyrène divinyl-benzène et un gradient
d’élution binaire. La méthode d’Oshima (1995) fait appel à une colonne de polarité de phase inversée greffée C8

et à trois solutions isocratiques de caractéristiques physico-chimiques (composition, pH, température du réacteur
post-colonne) différentes pour une séparation complète. Cette dernière méthode est la plus utilisée car c’est elle
qui apporte le meilleur compromis entre apport d’information et temps d’analyse.
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• BMAA
Les principales méthodes d’analyse de la BMAA (β-N-methyl-amino-L-alanine) ayant permis d’obtenir des
données de contamination dans différentes matrices sont les suivantes :

- celle de l’équipe de Cox et Murch (2003, 2004, 2005) a été utilisée pour l’analyse de la BMAA sous sa forme libre
et sous sa forme liée aux protéines dans des cyanobactéries, des cycades (parties végétales et farine), des
roussettes (chauve-souris de l’Île de Guam) et des cerveaux humains. La quantification de la BMAA totale
nécessite une première étape pour extraire la BMAA libre à l’aide d’une solution acide. La BMAA liée est extraite
par hydrolyse acide à chaud puis purifiée sur SPE. Les BMAA (libre et liée) sont ensuite dérivées pour être
détectables par fluorescence après une séparation CLHP en phase inverse. L’identification du pic de BMAA peut
être réalisée par comparaison avec un étalon commercial ou par couplage chromatographie liquide/
spectrométrie de masse.
Il conviendrait néanmoins de vérifier que cette méthode donne des résultats satisfaisants pour l’ensemble des
matrices pour lesquelles elle a été utilisée (végétaux bruts, prélèvements humains, aliments et animaux). Afin
de garantir les résultats, il serait notamment nécessaire de déterminer des taux de récupération de la BMAA
qui ne sont pas indiqués dans les travaux publiés ;

- celle de l’équipe de Duncan (Duncan et al. 1989, Duncan et al. 1990, Duncan et al. 1992) pour l’analyse des
aliments (dont graines et farines de cycades), des tissus et des fluides biologiques (dont l’urine) est basée sur
une analyse par chromatographie gazeuse couplée à la spectrométrie de masse (CG-SM). La BMAA est extraite
de la matrice par une solution acide, puis trans-esterifiée et ré-extraite par du dichlorométhane. La BMAA est
ensuite quantifiée par CG-SM après dérivation de l’extrait.
Cette méthode utilise une extraction plus douce que l’extraction de la méthode de Cox. Il est raisonnable de
penser que, dans ce cas, seule la fraction libre de la BMAA est extraite. Il serait nécessaire de le confirmer ;

- d’autres méthodes sont disponibles dans la littérature mais n’ont pas donné lieu à des études répétées. Comme
celle de l’équipe de Duncan, elles sont basées sur une analyse CG-SM (Wang et al. 1989, Charlton et al. 1992).

• Molécules à effets irritants
Il n’existe pas de cible analytique précise.

Dans la troisième édition des « Guidelines for drinking-water quality », l’OMS apporte des éléments sur les
limites de détection attendues par différentes techniques (tableau II-V).

Le tableau II-VI propose une comparaison des méthodes de détection des microcystines et des nodularines basée
sur les revues analytiques de Botana (2000) et de Robillot et Hennion (2001).

La combinaison de la chromatographie liquide (HILIC : Hydrophilic Interaction Liquid Chromatography) avec la
spectrométrie de masse permet la détection et le dosage d’un ensemble particulièrement intéressant de toxines
dont les saxitoxines, l’anatoxine-a (ATX-a), la cylindrospermopsine (CYN), la désoxycylindrospermopsine (doCYN)
et les microcystines -LR et -RR (Dell’Aversano et al. 2004).
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Technique Limite de détection Méthode associée Commentaire

CLHP 0,1-1 μg.L-1 Extraction des cellules Possibilité de distinguer 
par méthanol aqueux à 75 % les variants quand les
ou concentration étalons sont disponibles
des microcystines dissoutes
sur cartouches C18

Immuno-essais 0,1-0,5 μg.L-1 Microcystines dissoutes Utile pour le criblage
(ELISA) ou extraites des cellules mais la quantification

par extraction aqueuse est moins précise que
la CLHP

PP2a 0,5-1,5 μg.L-1 Microcystines dissoutes Utile pour le criblage
ou extraites des cellules mais la quantification
par extraction aqueuse est moins précise

que la CLHP

Tableau II-V : Limites de détection par différentes techniques (OMS 2004)



3.3.2. Méthodes immunologiques ou immunoessais

Ces méthodes sont basées sur le principe de la reconnaissance de motifs structuraux spécifiques de certaines
toxines ou familles de toxines par des anticorps. Elles sont en général développées sous la forme d’essai ELISA,
mettant en œuvre des anticorps poly- ou monoclonaux dirigés contre une toxine.

• Hépatotoxines
Pour les microcystines et pour un dosage dans l’eau, plusieurs kits ELISA sont commercialisés et leur domaine
de linéarité est compris entre 0,5 et 5 μg équivalents MC-LR.L-1 selon les kits. La réactivité croisée avec d’autres
microcystines ou la nodularine varie selon les tests, sans relation systématique avec la toxicité réelle des variants.
La limite de quantification dans les eaux de surface et les eaux potables se situe à 0,2 μg éq. MC-LR L-1 (Robillot
& Hennion 2001).

Ces kits utilisent des anticorps polyclonaux dont la spécificité n’est pas définie et les résultats sont sensibles aux
interférences résultant d’effets de matrice : concentration en méthanol, salinité, pH des échantillons (Metcalf
et al. 2000b). Ils sont destinés à la détection de toxines dissoutes dans l’eau et des précautions doivent être
prises en cas d’utilisation sur des extraits cellulaires et des matrices complexes pour éviter les faux positifs.

Leur utilisation pour la surveillance ou la préalerte est envisageable, à condition que leurs performances fassent
l’objet d’une validation préalable. Leur extension à la surveillance de sites suppose de connaître le profil toxinique
des efflorescences locales et la réactivité croisée des différents variants.

- 52 -

> Sommaire

Méthodes et techniques

Bioessai sur souris

Méthodes CLHP

CLHP/SM

CLHP/Fluorimétrie

CLHP / UV-DAD

Test phosphatase
radiométrique

Tests phosphatase
colorimétrique

fluorimétrique
Oxydation de
Lemieux/CG/ SM

Immuno-essai

Avantages

Détection de toutes
les substances actives.
Effet physiologique
Détermination DL50

Sélectivité
Profil toxinique
normalisation en cours
pour UV et SM

Grande sélectivité
Identification
des toxines

Identification partielle
des toxines grâce
aux spectres

Sélectivité, méthode
la plus sensible

Sensibilité adaptée

Spécifique
des microcystines
et des nodularines

Spécifique
des microcystines
et des nodularines

Inconvénients 

Manque de sensibilité
et de sélectivité

Pré-concentration,
purification nécessaires,
coût des équipements

Identification moins sûre
que par la SM

Identification moins sûre
que par la SM

Coût élevé, méthode
laborieuse, pas
d’identification
des toxines

Manque de sélectivité,
pas d’identification
des toxines

Préconcentration requise
Fastidieuse, coût
des équipements
Détection des variantes
non ou peu toxiques

Détection des variantes
non ou peu toxiques
Détection de 1
à quelques variants :
réactivité croisée
à connaître

Limite de détection
indicative

non précisé

10-100 ng.L-1

50-100 ng.L-1

20-50 ng.L-1

20 ng.L-1

100-200 ng.L-1

10 μg.g-1 de foie
de poisson

50-150 ng.L-1

Application

En l’absence
d’information disponible
et si risque pour la santé
publique

Routine
Confirmation

Routine possible sur
les matrices validées

Routine possible sur
les matrices validées

Recherche

Routine si kit commercial
validé

Recherche

Routine si kit commercial
validé et réactivité
croisée connue

Tableau II-VI : Comparaison des méthodes de détection des microcystines et des nodularines.



• Neurotoxines
Des anticorps poly- et monoclonaux anti-saxitoxine ont été développés et un kit Elisa a été commercialisé pour
doser les toxines paralysantes dans les coquillages. Ce kit ne permet pas de doser la néosaxitoxine en raison d’une
faible réactivité croisée avec cette toxine, comme avec d’autres variants. En effet, la famille des saxitoxines
compte plus de 20 variants et il est difficile d’en avoir une bonne reconnaissance immunologique complète.
Dans le cas des coquillages, les problèmes de spécificité rajoutent à l’incertitude de la mesure conduisant à des
risques de faux positifs. Sous conditions de connaître le profil des toxines présentes localement, cela pourrait
constituer un outil de dépistage efficace.

Un nouveau kit saxitoxines existe sur le marché mais n’a pas encore été caractérisé par un organisme
indépendant.

3.4. Détection de la toxicité

Dans un hydrosystème affecté de façon apparemment continue par un développement de phytoplancton
peuvent en réalité se succéder des efflorescences dominées par différentes cyanobactéries, susceptibles de
produire au cours du temps une grande variété de profils toxiniques.

Les connaissances acquises sur l’efflorescence (espèce, historique du site) sont importantes et orientent le choix
des tests à mettre en œuvre pour évaluer l’activité toxique de l’échantillon extrait.

Plusieurs méthodes biologiques de détection ont été développées pour les cyanotoxines qui s’appuient sur le
caractère toxique et la (les) cible(s) de ces toxines, tels leurs caractères hépatotoxique, neurotoxique, ou encore
cytotoxique. Les tests de toxicité aiguë par nature ne répondent que pour des valeurs critiques et ne sont pas
très spécifiques.
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Figure II-3 : Spécificité et sensibilité comparées des principales techniques utilisées pour la mesure des
cyanotoxines. L’échelle des sensibilités sur l’axe des abscisses place à son extrémité haute la spectrométrie de
masse en particulier en tandem (SM/SM) ou haute résolution (HRSM). L’échelle des spécificités sur l’axe des
ordonnées sépare nettement la spectrométrie de masse ou la RMN, et les techniques non spécifiques telles
que le bio-essai souris ou encore la CCM.
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3.4.1. Essais in vivo (Chorus & Bartram 1999)

En recherche, les bioessais sur vertébrés sont utilisés pour identifier les organes cibles de la toxine en vue de la
compréhension de son mécanisme d’action. En surveillance ils pourraient être utilisés pour identifier le caractère
toxique d’un échantillon et préciser le type de toxicité, hépatotoxicité ou neurotoxicité.

Les bioessais sur animaux, non spécifiques d’un type de toxine, sont utilisés pour objectiver la toxicité globale
d’une efflorescence. Ils reposent tous sur l’injection ou le contact direct d’un animal avec un extrait obtenu à
partir de biomasse de cyanobactéries, d’un échantillon d’eau concentré ou d’une matrice complexe.

Cependant, l’extraction conditionne le spectre de toxines qui pourra être détecté. Un minimum de deux séries
de tests, associé à une extraction des hépatotoxines d’une part et des neurotoxines d’autre part, est recommandé.

L’injection d’un extrait à des vertébrés (souris, poisson…) permet de reproduire, au moins partiellement, les
processus de distribution et de métabolisation des toxines susceptibles d’apparaître chez l’homme. Les toxines
nécessitant une bio-activation ou dont le mode d’action implique un composé spécifique des vertébrés supérieurs
peuvent ainsi révéler leur activité. Cependant les toxines d’action rapide comme les neurotoxines peuvent
masquer la présence concomitante de toxines d’action plus lente comme les hépatotoxines.

3.4.1.1. Essai sur souris

Essai le plus couramment utilisé, il peut être réalisé à partir d’extrait, d’un lysat de cellules ou d’une solution de
lyophilisat filtrée. Dans tous ces cas, d’autres composés cellulaires peuvent interférer dans l’expression de la
toxicité, qui peut aussi être associée à d’autres toxiques. Ce bioessai peut être utilisé en tant que méthode
qualitative (présence/absence) ou semi-quantitative par référence à une cyanotoxine considérée comme
représentative d’une famille de cyanotoxines.

L’essai se fait par injection intrapéritonéale à un minimum de trois souris pour au moins deux dilutions de
l’extrait à tester. Les souris restent en observation 24 h puis sont sacrifiées (Falconer 1993). La période
d’observation doit être prolongée à 7 jours lorsque la présence des cylindrospermopsines est suspectée. Les
symptômes observés et les résultats de l’examen post-mortem permettent de diagnostiquer la famille de
cyanotoxine (hépatotoxine, neurotoxine) à l’origine de l’intoxication. Les résultats sont exprimés en Dose Létale
Minimale (DLM) par mg de poids sec de cellule et par kg de poids corporel.

Dans le cadre de l’évaluation de la salubrité des coquillages, le bioessai sur souris, méthode qualitative et
équivalent quantitative, est la méthode de référence réglementaire au niveau communautaire.

Le bioessai sur souris reste la seule approche capable de rallier fiabilité, rapidité, quantification globale de la toxicité
et orientation vers l’identité de la (ou des) toxine(s) présente(s) dans un échantillon. Néanmoins, il présente les
inconvénients suivants : manque de spécificité, en particulier en présence des substances interférentes et
problèmes d’éthique face à l’utilisation des animaux pour les tests de laboratoire.

3.4.1.2. Bioessais sur invertébrés

À ce jour, les bioessais sur invertébrés ne sont ni validés, ni intercalibrés pour la recherche et la quantification
d’une ou plusieurs cyanotoxines.

Parmi les bioessais sur invertébrés permettant de mettre en évidence une toxicité globale, le bioessai sur Artemia
salina est le plus utilisé à ce jour car il ne nécessite pas de haute technicité, ni humaine ni matérielle. Des kits
commerciaux standardisés sont aujourd’hui disponibles. Toutefois, la détection de faibles concentrations de
cyanotoxines nécessite la purification préalable de l’échantillon.

La comparaison des résultats obtenus pour la microcystine avec ces kits, le bioessai sur souris et la
chromatographie liquide haute performance s’est avérée satisfaisante (Lawton et al. 1994a).

Le bioessai sur daphnie permet également de mettre en évidence la toxicité des microcystines (Baird et al. 1989).
À titre expérimental, divers bioessais ont été publiés, utilisant les moustiques adultes ou leurs larves (Turell &
Middlebrook 1988, Kiviranta et al. 1993), la mouche (Drosophila melanogaster) (Ross et al. 1985, Swoboda et al.
1994), des locustes (criquet, sauterelle) pour la détection des saxitoxines, (McElhiney et al. 1998), ces organismes
n’étant pas sensibles à la microcystine-LR ou à l’anatoxine-a.

En conclusion, les bioessais sur invertébrés pêchent par leur incapacité à distinguer les différents types de
toxicité. Pour certains, la lourdeur des manipulations ou du maintien des populations limite leur emploi.
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3.4.2. Essais in vitro

3.4.2.1. Essais sur lignées cellulaires

Basés sur le mode d’action des toxines à l’échelle cellulaire, ils présentent les avantages des méthodes
quantitatives miniaturisées, tout en évitant les essais sur animaux. Ils ne peuvent cependant simuler qu’en
partie les effets du métabolisme d’un animal sur les xénobiotiques absorbés.

Ils présentent donc un spectre de détection étroit et sont spécifiques d’une activité toxique caractéristique
d’une classe de cyanotoxines. Ils ne permettent pas d’identifier formellement la (ou les) toxine(s) à l’origine de
l’effet observé. Les résultats sont exprimés en équivalent de la toxine qui sert à la calibration du test.

Pour les microcystines, différents essais fondés sur des cultures d’hépatocytes ont été rapportés par Chorus et
Bartram (1999), mais aucun n’est utilisé en routine. Les tests de cytotoxicité ou d’agglutination sur des cellules
non-cibles (fibroblastes, hématies) ne se sont pas révélés suffisamment fiables.

Pour les saxitoxines, des essais ont été développés pour la surveillance des fruits de mer (Chorus & Bartram
1999). Un test sur neuroblastomes permet de détecter les substances modulatrices de l’activité des canaux
sodiques dépendant du potentiel de membrane, ce qui correspond au mode d’action in vivo des saxitoxines. Il
faut toutefois signaler que la comparaison inter-laboratoire pour validation d’un kit commercial a échoué il y a
quelques années pour une application sur coquillages, en partie en raison de la complexité de la matrice et du
manque de robustesse du test.

Des modèles de peau reconstituée utilisés pour la recherche cosmétique pourraient être employés pour apprécier
les effets irritants des cyanotoxines ou des extraits de cyanobactéries.

3.4.2.2. Les méthodes enzymatiques et moléculaires

En dehors du cas des saxitoxines et de la cylindrospermopsine, ces méthodes sont toutes enzymatiques. Elles
mettent en évidence des propriétés communes à un groupe de toxines ou plus spécifiques d’une toxine. Il s’agit
de la mise en évidence du pouvoir inhibiteur de l’extrait sur l’activité d’une enzyme, le plus souvent impliquée
dans le mode d’action de la toxine in vivo. Elles ne constituent cependant pas une identification des toxines en
cause, qui doit être réalisée par les techniques chromatographiques.

Ces méthodes ont été développées avec le souci d’aboutir à une quantification de l’activité toxique, par l’étude
de dilutions successives.

• Microcystines, nodularines et inhibition des protéines phosphatases
L’inhibition de la protéine phosphatase est un test de dépistage sensible pour les microcystines et les nodularines.

L’essai détecte les microcystines et les nodularines, le résultat est exprimé en équivalent de la toxine étalon,
souvent la MC-LR. Les microcystines et la nodularine, tout comme l’acide okadaïque (une phycotoxine marine),
inhibent les protéines phosphatases de type 1 et 2A (PP1 et PP2A) in vitro et in vivo à des concentrations de l’ordre
de 0,1 μg MC-LR L-1. Cette propriété a été mise à profit pour développer des tests enzymatiques dans lesquels la
transformation d’un substrat par la protéine phosphatase est inhibée par la présence de microcystines.

Une version est basée sur le dosage du 32P libéré par un substrat radioactif suite à l’action enzymatique de la
phosphatase (PP1 et PP2A) (Ortea et al. 2004, Robillot & Hennion 2004). La sensibilité est excellente puisque la
détection de quelques centaines de picogrammes est assurée ; de plus, ce test est rapide, de l’ordre de quelques
heures, et utilisable sur de larges séries d’échantillons. La méthode a été utilisée pour doser des microcystines
dans l’environnement marin, des extraits de foie de saumons (Andersen et al. 1993), des microcystines
hydrophobes extraites de cyanobactéries d’eau douce (Craig et al. 1993) ou encore dans l’eau de boisson (Lambert
et al. 1994). Bien que cette méthode ait été largement utilisée en recherche, son application en routine a été freinée
pour des raisons liées à l’utilisation de la radioactivité, qui nécessite l’acquisition de matériels spécifiques, la
sensibilisation des personnels et l’agrément du laboratoire. C’est l’une des raisons pour lesquelles des variantes
évitant l’utilisation de matériels radioactifs furent également développées. L’inhibition de la phosphatase peut
être également assurée par colorimétrie (An & Carmichael 1994) ou bioluminescence (Isobe et al. 1995).

Un test utilisant une enzyme PP2A commerciale a été étudié sur des échantillons de cultures et des prélèvements
environnementaux (Robillot & Hennion 2001). Sur les eaux de surface, des effets de matrice entraînent quelques
faux positifs pour de très faibles concentrations en toxines. Pour les matrices cellulaires, l’extraction au méthanol
permet d’éviter la co-extraction d’une activité phosphatase endogène qui tend à sous estimer le contenu en
microcystines (Codd et al. 2001). La limite de détection de ce test est de 0,1 μg équivalent MC-LR.L-1, lorsque ce
variant est utilisé pour l’étalonnage du test.
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Ce test est un bon candidat pour la surveillance de la toxicité de sites historiquement sujets à la production de
microcystines. Néanmoins, en raison de la toxicité très diverse des variants de microcystines produites par une
efflorescence, la présence de microcystines devra être confirmée par des méthodes chromatographiques lors de
résultats positifs.

• Anatoxine-a(s) et inhibition de l’acétylcholine-estérase
L’inhibition in vitro et in vivo de l’acétylcholine-estérase (AchE) par l’anatoxine-a(s) a permis le développement
d’un test enzymatique qualitatif et quantitatif (Mahmood & Carmichael 1987). Cet essai n’est pas spécifique de
l’anatoxine-a(s) et détecte toute activité anticholinestérasique, notamment celle des pesticides
organophosphorés et des carbamates. C’est un essai alternatif au bioessai sur souris pour cette toxine et les
résultats quantitatifs sont exprimés en équivalents de la toxine étalon. La toxicité réelle de l’échantillon peut
être différente en fonction de l’activité biologique des variants présents dans l’échantillon.

• Cylindrospermopsine
Des essais d’inhibition de la synthèse protéique à l’aide d’un test utilisant un lysat commercial de réticulocytes
de lapin ont été réalisés. Cette technique permet de visualiser l’incorporation de leucine tritiée par la synthèse
des protéines. Les premiers résultats ont montré une bonne corrélation avec les quantifications par CLHP (Froscio
et al. 2001).

• Saxitoxines
Un test de compétition de la liaison au récepteur est en cours de mise au point (Llewellyn & Doyle 2001).
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Points à retenir

• Il existe de nombreuses techniques de détection quantitative, semi-quantitative ou qualitative des
différentes cyanotoxines, mais l’identification univoque et le dosage individuel des différentes molécules
d’une famille de toxines nécessite le recours aux méthodes chromatographiques.

• À la date de rédaction, aucune des méthodes d’identification et de dosage de ces toxines n’est normalisée,
même si l’identification et le dosage des microcystines -RR, -YR et -LR par extraction sur phase solide et CLHP
est en voie de normalisation à l’ISO.

• Il existe des problèmes pour l’étalonnage des dosages en raison de difficultés d’approvisionnement et/ou
de l’absence de certains étalons de toxines.

• Des essais in vivo peuvent permettre une évaluation globale d’un effet toxique.

• Des mesures enzymatiques rapides et sensibles sont intéressantes pour assurer un suivi de routine.

• Il n’existe pas de méthodes de dosage fiable des microcystines dans les denrées alimentaire d’origine
animale ou les tissus animaux.
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Tableau II-VII : Aptitudes des différentes méthodes utilisables en « routine ».

Méthodes
Effets toxiques / toxicité

Réponse observée
Quantification

des toxines
Identification

des toxines
Temps de réponse Remarque

Essais sur animaux
Souris

Poissons (Danio renio, Oryzia latipes, …)

Micro-crustacés (Artémia, Daphnie, …)

Essais sur bactéries
Microtox

Essais cellulaires

Essais immunologiques
Monoclonal
Polyclonal

Essais enzymatiques
Phosphatases (PPA)

Acétylcholinestérase

Analyses chromatographiques
CLHP/fluorescence
CG/SM 
CLHP/UV
CLHP/SM

1-8 jours

1-15 jours

1-2 jours

quelques heures

1-3 jours

1 jour

1-2 jours

1-2 jours

1-2 jours

-

-

-

-

-

-

-
-

-

-

+ (si étalon)

+ (saxitoxines)
- (autres toxines)

-

-

-

+ (saxitoxines)
-

+ (microcystines
et nodularines)

+ (microcystines
et nodularines)

+ anatoxine a(s)

+ (si étalon)

Toxicité globale
(hépatotoxines, neurotoxines)

Toxicité globale (hépatotoxines)

Toxicité globale

Toxicité globale

Toxicité cellulaire
neuroblastomes
hépatocytes

Microcystines, Nodularines,
Saxitoxines

Cible moléculaire

Cible moléculaire

Isolement des molécules

- Sensibilité et spécificité limitée
- A remplacer dans le cadre de la législation

européenne limitant les tests sur animaux

- Utilisé en écotoxicologie

- Non spécifique des cyanotoxines
- Non recommandé

- Non spécifique
- Non recommandé

- Sensible et spécifique
- Sensible mais spécificité controversée

- Sensible et spécifique de familles de toxines

- Sensible et spécifique de familles de toxines

- Spécificité et sensibilité variables

- Seules méthodes de quantification de toxines
normalisées

PP2A : protéine phosphatase de type 2A ; CLHP : chromatographie en phase liquide à haute performance ; CG : chromatographie en phase gazeuse ; SM : spectrométrie de masse ; UV : ultraviolets.
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Paramètre recherché Norme

Turbidité NF EN ISO 7027 (2000). Qualité de l’eau - Détermination de la turbidité. 24 p.

Oxygène dissous ISO 5813, 1983. Qualité de l’eau. Dosage de l’oxygène dissous.
Méthode iodométrique. 8 p.
ISO 5814, 1990. Qualité de l’eau. Dosage de l’oxygène dissous.
Méthode électrochimique à la sonde. 12 p.

pH NF T90-008, 2001. Qualité de l’eau - Détermination du pH. 6 p.

Chlorophylle a ISO 10260, 1992. Qualité de l’eau - Mesurage des paramètres biochimiques -
Dosage spectrométrique de la chlorophylle a. 12 p.
NF T90-117, 1999. Qualité de l’eau - Dosage de la chlorophylle a et d’un indice
phéopigments - Méthode par spectrométrie d’absorption moléculaire. 12 p.

Détermination de la masse NF EN 872, 1996. Qualité de l’eau - Dosage des matières en suspension -
de matière sèche Méthode par filtration sur filtre en fibres de verre. 12 p.

NF T90-105-2, 1997. Qualité de l’eau - Dosage des matières en suspension -
Méthode par centrifugation. 8 p.

Microcystines Projet norme ISO/FDIS 20179, 2005. Water quality - Determination of microcystins -
Method using solid phase extraction (SPE) and high performance liquid
chromatography (HPLC) with ultraviolet (UV) detection.

Tableau II-VIII : Méthodes d’analyses normalisées.



III. Caractérisation des dangers

1. Toxicologie

Les données toxicologiques concernant les cyanotoxines sont souvent parcellaires à l’exception des données de
toxicité aiguë. De plus, les expériences sont réalisées soit avec des toxines purifiées soit avec des extraits de
cyanobactéries, ce qui peut conduire à des différences de toxicité car les composés présents dans ces extraits
peuvent avoir des effets synergiques ou antagonistes. Il faut donc prendre avec précaution les résultats publiés
obtenus avec des extraits bruts.

Par ailleurs, les études toxicologiques suivent des protocoles parfois difficilement comparables en terme de
modèle animal, de temps d’exposition, de voie d’administration, d’effets observés et de validité statistique des
résultats.

1.1. Les hépatotoxines

1.1.1 Les microcystines (MCs)

À ce jour, plus de 70 variants de microcystine (MC) ont été identifiés. Il est important de signaler que leur structure
chimique variable présente des différences de solubilité dans l’eau ce qui peut conduire à des variations dans
les organes cibles, le métabolisme et la bioaccumulation (Craig et al. 1993, Gupta et al. 2003).

La MC-LR, qui présente une toxicité élevée sur souris, est la toxine la plus fréquemment détectée dans les
écosystèmes. Elle est de ce fait la plus étudiée et la mieux connue. Peu de données sont disponibles sur les autres
variants de la microcystine.

1.1.1.1. Mécanismes de la toxicité

Les MCs se lient à des protéines phosphatases à sérine/thréonine, essentiellement les PP1 et PP2A, en établissant
des liaisons covalentes dans le cytoplasme entre leur résidu Mdha (N-methyldihydroalanine) et les cystéines 273
et 226 des sous-unités catalytiques de ces enzymes (McKintosh et al. 1990, Runnegar et al. 1995a, Bagu et al. 1997).

L’inhibition de ces enzymes entraîne une modification de l’état de phosphorylation de nombreuses protéines.
Il en résulte des effets divers et en particulier :

• une perte de l’intégrité du cytosquelette (altération des micro filaments, des filaments intermédiaires et des
microtubules), et en conséquence une nécrose ;

• une apoptose des hépatocytes mais aussi des cellules glomérulaires et tubulaires proximales (Eriksson et al.
1990, Eriksson et al. 1992, Khan et al. 1996, McDermott et al. 1998, Fischer & Dietrich 2000, Fischer et al. 2000,
Hooser 2000, Lankoff et al. 2003).

Cette atteinte des hépatocytes conduit à une hémorragie hépatique importante pouvant entraîner la mort
(Dawson 1998).

Différents travaux ont montré que la MC-LR peut également induire des dommages oxydants sur les
macromolécules (ex: protéines, acides nucléiques, lipides) (Gehringer et al. 2003, Lankoff et al. 2003, Zegura et
al. 2003, Botha et al. 2004, Bouaïcha & Maatouk 2004).

1.1.1.2. Absorption, distribution, métabolisme et excrétion

Il n’existe pas d’étude publiée sur la toxicocinétique par voie orale des microcystines.

Les MCs sont des composés plutôt hydrosolubles. Mis à part peut-être certains variants plus hydrophobes, elles
ne franchissent pas facilement les membranes cellulaires (Vesterkvist & Meriluoto 2003). Un système de
transport des ions organiques utilisé par les acides biliaires leur permet de traverser les membranes limitant
l’organotropisme aux quelques organes (en particulier le foie, l’intestin et le cerveau) exprimant ces transporteurs
(Runnegar et al. 1991, Falconer et al. 1992, Runnegar et al. 1995b, Fischer et al. 2005).
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Après administration orale, elles sont transportées à travers l’iléon dans la circulation sanguine grâce à ces
transporteurs. De même les MCs sont activement transportées dans les hépatocytes par ce même mécanisme,
les acides biliaires y étant des substrats « naturels » (Runnegar et al. 1991, Falconer et al. 1992, Runnegar et al.
1995b, Fischer et al. 2005). Chez les mammifères et les poissons, la MC-LR s’accumule ensuite rapidement dans
le foie (Runnegar et al. 1981, Fischer & Dietrich 2000, Fischer et al. 2000).

Il a par ailleurs été montré que l’administration intratrachéale de MC-LR s’accompagne d’une absorption rapide
à partir du poumon et induit une atteinte hépatique (Ito et al. 2001).

L’injection intrapéritonéale ou intraveineuse de doses sublétales de MCs chez la souris ou le rat montre qu’environ
70 % de la dose est rapidement localisée au niveau du foie (Falconer et al. 1986, Runnegar et al. 1986, Brooks &
Codd 1987, Robinson et al. 1989, Meriluoto et al. 1990, Robinson et al. 1991, Lin & Chu 1994, Nishiwaki et al. 1994).

La métabolisation de la MC-LR se fait principalement dans le foie par conjugaison avec le glutathion (GSH). Elle
est réalisée par les glutathion S-transférases. Cette conversion en un composé plus polaire (MC-GSH) est corrélée
à une déplétion en glutathion. Ce composé est retrouvé pour différents types d’organismes : chez des végétaux
(Ceratophyllum demersum), des invertébrés (Daphnia magna, Dreissena polymorpha, Artemia salina), des poissons
(Danio rerio) et des mammifères (rat et souris) (Kondo et al. 1996, Pflugmacher et al. 1998,Takenaka 2001, Beattie
et al. 2003). Des acides mercapturiques ont été également identifiés dans l’urine. De plus, un conjugué à la
cystéine a été identifié in vitro (Kondo et al. 1992) et in vivo (Pflugmacher et al. 2001).

Ces conjugués se sont révélés considérablement moins toxiques chez la souris que le composé parent. De plus,
ils n’induisent pas d’inhibition des protéines phosphatases à sérine/thréonine (Kondo et al. 1992, Kondo et al.
1996, Metcalf et al. 2000a, Ito et al. 2002).

L’élimination fécale reste faible mais constante (environ 1 % par jour) tandis que l’excrétion urinaire, plus précoce,
prend en charge 9 % de la dose. Cette dernière est limitée en raison de la fixation hépatique qui diminue la
quantité de toxine disponible dans le plasma (Robinson et al. 1991).

1.1.1.3. Toxicité aiguë (3)

Chez les mammifères, l’intoxication aiguë par les MCs se caractérise par la destruction de l’architecture hépatique,
menant à une hémorragie massive et une mort en quelques heures (Lakshmana Rao & Bhattacharya 1996). Des
altérations de l’épithélium bronchique sont observées par voie d’administration intratrachéale. Des signes de
néphrotoxicité au niveau vasculaire, glomérulaire et tubulaire ont été également rapportés (Siegelman et al. 1984,
Bruno et al. 1994, Khan et al. 1996, Nobre et al. 1999, Nobre et al. 2001, Gupta et al. 2003).

L’instillation intranasale de microcystine-LR à la souris entraîne une nécrose extensive de l’épithélium de la
muqueuse nasale, avec de larges destructions des tissus jusqu’aux vaisseaux sanguins (Fitzgeorge et al. 1994).

Les variants de microcystines sont, pour la plupart, très toxiques en administration intrapéritonéale chez la
souris à des doses comprises entre 50 et 300 μg.kg-1 (Sivonen & Jones 1999).

Pour la MC-LR, les toxicités aiguës par voies intrapéritonéale (ip), intranasale (in) et intratrachéale (it) sont
similaires : les DL50 sont respectivement de 25 à 150 μg.kg-1, 36 à 122 μg.kg-1 et 50 à 100 μg.kg-1 (Lovell et al. 1989,
Miura et al. 1991, Fitzgeorge et al. 1994, Kuiper-Goodman et al. 1999, Sivonen & Jones 1999, Ito et al. 2001).

Les DL50 par voie intrapéritonéale de plusieurs microcystines « communes » (-LA, -YR, -YM) sont du même ordre
de grandeur que celles de la MC-LR alors que celle de la MC-RR est 10 fois plus élevée.

Par voie orale (en gavage) et selon la souche de souris, la DL50 de la MC-LR, à 24 h, varie entre 5 mg.kg-1 et
10,9 mg.kg-1 (Yoshida et al. 1997, Fawell et al. 1999a). Elle est plus élevée chez le rat (Fawell et al. 1994, Fawell et
al. 1999a).

La toxicité aiguë des MCs apparaît variable selon que les animaux sont à jeun ou non, y compris lors de l’injection
intrapéritonéale (Miura et al. 1991).
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(3) La toxicité aiguë est généralement exprimée par la dose létale 50 % (DL50).



1.1.1.4. Toxicité sub-chronique (4)

Fawell et al. (1994) ont mené une étude de 13 semaines avec administration par gavage à des groupes de 15 souris
mâles et femelles de microcystine-LR pure. Les doses étaient de 0, 40, 200 ou 1 000 μg.kg-1.j-1. Dans le groupe le
plus exposé, tous les mâles et la plupart des femelles montrent des altérations hépatiques incluant une
inflammation chronique, une dégénérescence focalisée d’hépatocytes et des dépôts d’hémosidérine. Chez les
souris mâles, à la dose de 1 000 μg.kg-1.j-1, les transaminases sériques sont élevées, la gamma glutamyl transférase
diminuée, les taux des protéines totales sériques et des albumines sériques légèrement diminués. Dans le
groupe des femelles exposées à 1 000 μg.kg-1.j-1, seules les transaminases sont élevées.

La dose de 40 μg.kg-1.j-1 est considérée comme la dose sans effet nocif observée (DSENO). Dans le groupe exposé
à 200 μg.kg-1.j-1 on note une légère atteinte hépatique chez un mâle et deux femelles (Fawell et al. 1994).

L’administration d’extraits d’A. flos-aquae via l’alimentation chez la souris, pendant 43 jours, a permis d’établir
une DSENO, pour la MC-LR, de 333 μg.kg-1.j-1 pour tous les aspects toxicologiques (Schaeffer et al. 1999).

Heinze et al. (1999) ont mis en évidence des dommages hépatiques permettant de déterminer une DMENO de
50 μg.kg-1.j-1 chez le rat, par voie orale (eau de boisson, 28 jours, MC-LR pure).

Chez le porc, l’exposition orale à des extraits de Microcystis aeruginosa, pendant 44 jours, a mis en évidence des
dommages dose dépendants, limités au foie, permettant de déterminer une dose minimale avec un effet nocif
observable (DMENO) de 100 μg.kg-1.j-1 (Falconer 1994).

L’administration en i.p. chez le lapin, d’extraits contenant de la MC-LR et de la MC-RR, pendant trois semaines,
provoque une dégénérescence parenchymateuse et une fibrose périportale du foie. Une diminution dose-
dépendante de l’activité ALAT hépatique a été observée chez le rat traité par voie i.p. avec 16, 32 et 48 μg.kg-1.j-1

pendant 28 jours (Solter et al. 2000).

Par voie intranasale des lésions hépatiques dose-dépendantes et un effet cumulatif ont été obtenus chez la
souris. L’application d’une seule dose de MC-LR de 31,3 μg.kg-1 n’entraîne pas d’augmentation de poids du foie.
Administrée pendant 7 jours, cette dose entraîne une augmentation du poids de l’organe de 75 %. Il faut une dose
de 500 μg.kg-1 pour obtenir cet effet en une seule administration (Fitzgeorge et al. 1994).

1.1.1.5. Toxicité chronique (5)

L’administration orale, par l’eau de boisson pendant un an, d’extraits de Microcystis (équivalent à 750-12000 μg.kg-1.j-1

de MC-YM) à des souris, provoque des altérations hépatiques ainsi qu’une augmentation des bronchopneumonies
(Falconer 1991,1998).Des atteintes rénales après 8 mois de traitement tous les deux jours,par voie intrapéritonéale,
avec de la MC-LR ou de la MC-YR (10 μg.kg-1) ont été observées chez le rat (Milutinovic et al. 2003). Les effets sont
en général plus importants avec la MC-LR qu’avec la MC-YR. Les altérations de la physiologie rénale semblent
impliquer les voies de la phospholipase A2 et de l’acide arachidonique (Nobre et al. 2003).

Des souris femelles BALB/c âgées de six semaines ont reçu pendant 18 mois 20 μg.L-1 de microcystine-LR dans
l’eau de boisson. La quantité moyenne ingérée a été estimée à 35,5 μg par souris. Aucun signe de toxicité ou
d’accumulation de la toxine n’ont été observés (Ueno et al. 1999).

1.1.1.6. Génotoxicité

Chez les procaryotes, les résultats obtenus par les essais de mutation génique (test d’Ames sur Salmonella
typhimurium et test sur Bacillus subtilis) sont négatifs avec la MC-LR pure alors qu’avec des extraits, les résultats se
sont révélés contradictoires (Grabow et al. 1982, Runnegar & Falconer 1982, Repavich et al. 1990, Ding et al. 1999).

In vitro et in vivo, diverses études rapportent des altérations de l’ADN (mutations ponctuelles, cassures et
réarrangements chromosomiques, formation de micronoyaux, mitose aberrantes, adduits d’oxydation) sans que
le potentiel génotoxique puisse être défini de façon claire (Repavich et al. 1990, Rao & Bhattacharya 1996, Suzuki
et al. 1998, Ding et al. 1999, Lankoff et al. 2003, Maatouk et al. 2004, Zegura et al. 2004, Zhan et al. 2004).
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(4) Les études de toxicité sub-chronique consistent en l’administration de doses répétées, pendant une durée d’au moins 13 semaines (90 jours).
Dans certaines études, les temps d’exposition sont cependant inférieurs. Ces expériences permettent de définir des doses sans effet nocif
observé (DSENO) et/ou des doses minimales avec un effet nocif observable (DMENO). Ces valeurs sont définies pour un modèle animal et
une voie d’exposition donnée. Les paramètres observés peuvent être : le poids corporel des animaux ou des organes, les modifications
histologiques (notamment du foie) et biologiques (Alanine Amino-Transférase : ALAT, Aspartate Amino-Transférase : ASAT, Á-glutamyl
transpeptidase, Á-glutamyl transférases et protéines sériques).

(5) La toxicité chronique est évaluée par une exposition répétée durant une grande partie de la vie de l’animal (18 mois pour la souris, 2 ans pour
le rat).



1.1.1.7. Cancérogénèse

In vitro

Sur des hépatocytes de rat, la MC-LR s’est montrée capable d’induire des proto-oncogènes (6) tels que c-jun et c-
fos, impliqués dans la promotion tumorale (Sueoka et al. 1997).

In vivo (7)

Les études de promotion à moyen terme, comportant une étape d’initiation préalable, ont montré un effet
promoteur de tumeur :

• au niveau hépatique avec l’induction de foyers prénéoplasiques après administration i.p. de MC-LR (10 μg.kg-1)
(Nishiwaki-Matsushima et al. 1992) ;

• sur la peau et sur le colon de souris avec des extraits de Microcystis administrés via l’eau de boisson (Falconer
1991, Humpage et al. 2000).

Chez la souris, l’administration subchronique par voie i.p. de MC-LR (20 μg.kg-1) provoque l’apparition de nodules
hépatiques contrairement à l’administration orale de 80 μg.kg-1 de MC-LR (Ito et al. 1997).

L’administration chronique chez la souris via l’eau de boisson, pendant un an, d’extraits de M. aeruginosa (doses
de 750 à 12 000 μg.kg-1.j-1 en équivalent MC-YM), provoque des dommages hépatiques ainsi qu’une augmentation
des bronchopneumonies et de la mortalité dans les groupes recevant les plus fortes concentrations. Si aucun
cancer du foie n’a été induit, une promotion tumorale a été signalée (Falconer et al. 1988).

1.1.1.8. Reprotoxicité

L’étude de Fawell et al. (1999) rapporte des retards de poids et d’ossification du squelette sur la descendance des
souris traitées par gavage du 6e au 15e jour de la gestation avec une dose de MC-LR pure de 2000 μg. kg-1.j-1.
Néanmoins, ces effets sont associés à une toxicité maternelle. À la dose de 600 μg.kg-1. j-1, aucun signe de toxicité
n’est observé chez les progénitures et les mères (DSENO = 600 μg.kg-1.j-1). Ces résultats sont en accord avec ceux
de Falconer et al. (1988) qui, hormis des cas de microcéphalie chez les nouveaux nés, ne rapportent aucun signe
de tératogenèse, de mortalité embryonnaire ou de diminution de la fertilité chez des souris recevant un extrait
de Microcystis aeruginosa de concentration en toxine non définie, par l’eau de boisson.

Une autre DSENO de 333 μg.kg-1.j-1 de MC-LR, par consommation d’extraits d’A. flos-aquae (pendant 21 à 43 jours)
a été obtenue. À cette dose aucun effet néfaste n’est apparu sur la croissance et la reproduction des souris
traitées, ni sur le développement fœtal, la survie ou le poids des organes des nouveaux nés (Schaeffer et al.
1999).

Aucun effet tératogène n’a été mis en évidence chez la souris et le crapaud par Chernoff et al. (2002). Chez le
poisson, l’embryotoxicité de la MC-LR est avérée : elle affecte le taux d’éclosion et de survie et augmente la
fréquence d’embryons anormaux (Liu et al. 2002).

1.1.1.9. Immunotoxicité

Différentes études in vitro suggèrent un effet immunosuppresseur des MCs. Il a été observé que ces toxines
pouvaient moduler l’adhésion des leucocytes polynucléaires humains, altérer la phagocytose et l’activité de
certaines cellules (cellules NK (8)). L’inhibition dose dépendante de la prolifération des lymphocytes B et T a
également été observée, dès 1 μM dans certains cas (Hernandez et al. 2000, Yea et al. 2001, Zhang et al. 2001b,
Shen et al. 2003).

La production d’interleukine IL-2 (9), du TNF-α(10) et la synthèse d’oxyde nitrique dans les macrophages sont
également affectées (Nakano et al. 1989, Nakano et al. 1991, Pahan et al. 1998, Rocha et al. 2000, Yea et al. 2001,
Nobre et al. 2003).
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(6) Gène impliqué dans le contrôle de la division cellulaire et dont la mutation peut être à l’origine de tumeurs.

(7) La cancérogenèse chimique s’effectue en trois étapes :
- une étape d’initiation par application d’une substance mutagène rendant certaines cellules aptes à développer un cancer (cellules initiées) ;
- une étape de promotion par application d’une substance conduisant à la multiplication des cellules initiées et à l’apparition de cellules

cancéreuses. Il y a promotion lorsque le temps écoulé entre l’initiation et l’apparition des tumeurs est réduit par la substance appliquée ;
- une étape de progression caractérisée par l’acquisition de la malignité.
Une même substance peut être initiatrice et promotrice.

(8) Les cellules NK (Natural Killer) sont des cellules tueuses naturelles chargées de détruire des cellules infectées par des virus ou des cellules
tumorales.

(9) (10) L’IL-2 (interleukine-2) et le TNF-α (facteur nécrosant des tumeurs) sont des cytokines, médiateurs solubles de l’immunité, qui permettent
la communication entre différents acteurs du système immunitaire.



1.1.1.10. Tableau des valeurs toxicologiques (tous aspects)

1.1.1.11. Conclusions

Par voie orale (en gavage) et selon la souche de souris, la DL50 de la MC-LR, à 24 h, varie entre 5 mg.kg-1 et
10,9 mg.kg-1.

Les toxicités par voies intranasale et intratrachéale sont aussi élevées que par voie intrapéritonéale. Des effets
cumulatifs, mesurés par l’augmentation de poids du foie, ont été rapportés par exposition intranasale avec une
dose de 31,3 μg.kg-1.j-1 (pendant 7 jours).

La MC-LR est un promoteur tumoral avéré mais il n’est pas clairement établi que cette substance soit
génotoxique.

Concernant les effets subchroniques, les conditions expérimentales de l’étude de Fawell et al. (1994) avec de la
MC-LR pure administrée par gavage à des souris pendant 13 semaines et observation d’effets précoces, permettent
de considérer la DSENO de 40 μg.kg-1.j-1 comme pertinente pour rendre compte d’une exposition subchronique.

Cette valeur a été retenue par l’OMS pour établir une dose journalière tolérable (DJT) par voie orale de 0,04 μg.kg-1.j-1

avec application d’un facteur de sécurité de 1 000 : 10 pour la transposition à l’homme, 10 pour la variabilité de
la sensibilité au sein de l’espèce humaine, 10 pour tenir compte de la durée de l’étude, de la promotion tumorale,
des connaissances réduites dans le domaine de la toxicité de la repoduction (chapitres VI et VII).

En retenant une consommation de 2 L d’eau par jour pour un adulte de 60 kg, si l’eau représente 80 % des
apports quotidiens en microcystine, la concentration maximale de microcystine-LR admissible dans l’eau de
boisson est de 1 μg.L-1.
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Toxicité Voie administration Valeurs repères Toxine Source

DL50 = 5 mg.kg-1 (souris, gavage) MC-LR (Fawell et al. 1994,
Orale Fawell et al. 1999a)

DL50 = 10,9 mg.kg-1 (souris, gavage) MC-LR (Yoshida et al. 1997)

Aiguë IP 25 μg.kg-1 < DL50 < 150 μg.kg-1 MC-LR (Kuiper-Goodman
et al. 1999)

IN 36 μg.kg-1 < DL50 < 122 μg.kg-1 MC-LR (Fitzgeorge et al. 1994)

IT 50 μg kg-1 < DL50 < 100 μg.kg-1 MC-LR (Ito et al. 2001)

DSENO = 40 μg.kg-1.j-1 MC-LR (Fawell et al. 1994,
(souris, gavage, 13 semaines) Fawell et al. 1999a)

DMENO = 50 μg.kg-1.j-1 MC-LR (Heinze 1999)
(rat, eau de boisson, 28 jours)

Subchronique Orale DMENO = 100 μg/kg p.c. j-1 Extrait de (Falconer 1994)
(porc, eau de boisson, 44 jours) M. aeruginosa

DSENO = 333 μg.kg-1.j-1 Extrait (Schaeffer et al. 1999)
(souris, alimentation, 43 jours) d’A. flos-aquae

DSENO = 600 μg.kg-1.j-1 MC-LR (Fawell et al. 1994,

(souris, gavage, 10 jours) Fawell et al. 1999a)
Embryotoxicité Orale

DSENO = 333 μg.kg-1.j-1 Extrait (Schaeffer et al. 1999)
(souris, alimentation, pendant d’A. flos-aquae
la gestation et la lactation)

DSENO = 333 μg.kg-1.j-1 Extrait (Schaeffer et al. 1999)
Tératogénèse Orale (souris, alimentation, pendant d’A. flos-aquae

la gestation et la lactation)

Tableau III-I : Valeurs toxicologiques pour les microcystines pour différentes voies d’administration (orale, IP :
intrapéritonéale, IN : intranasale, IT : intratrachéale). MC : Microcystine.



Compte tenu de la toxicité aiguë de cette toxine, Dietrich et Hoeger (2005) ont cherché à identifier une valeur
de référence aiguë. Ils proposent de s’appuyer sur la plus basse valeur sans effet hépatotoxique de microcystine-
LR injectée par voie intra-péritonéale égale à 25 μg.kg-1 (Kotak et al. 1993) à laquelle ils appliquent un facteur de
10 considérant que la toxicité par voie i.p. est 10 fois plus forte que la toxicité par voie orale (soit 250 μg.kg-1) puis
un facteur de sécurité de 100 d’extrapolation de l’animal à l’homme et de variabilité intra espèce, soit une valeur
toxicologique de référence aiguë de 2,5 μg.kg-1.

La dose unique sans effet est donc pour un adulte de 60 kg égale à 150 μg ; pour un enfant de 20 kg de 50 μg et
un nourrisson de 12,5 μg.

1.1.2. Les nodularines (Nod)

Neuf nodularines ont été isolées à ce jour (Codd et al. 2005) et la plus étudiée est la nodularine R. La molécule
qui contient une valine à la place de l’arginine est connue sous le nom de motuporine et a été isolée d’une
éponge de Papouasie-Nouvelle-Guinée (De Silva et al. 1992). La toxicité de la nodularine présente des similitudes
avec celle des MCs.

1.1.2.1. Mécanismes de la toxicité

Les études de toxicité ont été menées principalement sur la nodularine-R. Comme les MCs, la nodularine agit
en inhibant des phosphatases à sérine/thréonine (PP1 et PP2A essentiellement), même si les potentialités
d’inhibition sont différentes (Yoshizawa et al. 1990). À la différence des MCs, la toxine n’établit pas de liaison
covalente avec les phosphatases (Goldberg et al. 1995, Bagu et al. 1997).

1.1.2.2. Absorption, distribution, métabolisme et excrétion

Suite à une administration i.p., le transport de la nodularine jusqu’au foie s’effectue via la veine porte et les
structures du cycle entéro-hépatique (Towner et al. 2002). Il est possible que cette toxine soit moins efficacement
absorbée que la MC, car le temps de survie après administration d’une dose létale minimale est plus long (2 à 3
h) que celui obtenu avec la MC-LR (1 à 1,5 h) (Carmichael et al. 1988).

Un conjugué au glutathion a été détecté dans les moules (Sipiä et al. 2001).

1.1.2.3. Toxicité aiguë

Pour la nodularine-R il n’existe que des données de toxicologie aiguë. Comme les MCs, l’intoxication aiguë par
cette toxine provoque une nécrose du tissu hépatique avec hémorragie (Runnegar et al. 1988). Les DL50 i.p. varient,
chez la souris, entre 50 et 150 μg.kg-1 et entre 50 et 60 μg.kg-1 chez le rat.

Une valeur de DL50 i.p. de 60 μg.kg-1 est généralement mentionnée pour cette toxine (Carmichael 1988, Eriksson
et al. 1988, Kiviranta et al. 1990). Ces valeurs sont proches de celles obtenues avec la MC-LR pour la même voie
d’administration, mais le temps de survie est supérieur avec la nodularine.

La toxicité par voie orale (boisson), chez la souris, est beaucoup moins importante que par voie i.p., au moins d’un
facteur 200 (Kiviranta et al. 1990). Aucun effet toxique, par administration orale d’une efflorescence de Nodularia,
à des souris et des rats, n’a été mis en évidence, alors qu’une toxicité était obtenue par voie i.p. (Kalbe 1984).

1.1.2.4. Génotoxicité et cancérogenèse

La formation d’adduits d’oxydation sur la guanine (8-oxo dG) a été observée après traitement par la nodularine-
R, in vitro sur des hépatocytes primaires de rat (à 2 et 10 ng.ml-1) et in vivo sur le foie de rat, en i.p., à 50 μg.kg-1

(Maatouk et al. 2004).

Le potentiel cancérogène de la nodularine a été mis en évidence par des études in vitro et in vivo. Cette toxine
est un promoteur tumoral plus puissant que la MC-LR (Sueoka et al. 1997). L’induction de foyers prénéoplasiques
a été obtenue même en l’absence d’un traitement préalable avec un initiateur.

En accord avec ces observations, la nodularine s’est montrée capable d’activer plusieurs proto-oncogènes des
familles fos et jun (en i.p., 50 μg.kg-1) ainsi que le TNF-α (Ohta et al. 1994). Cette induction, mesurée in vitro sur
hépatocytes de rat, s’est révélée légèrement plus importante que celle engendrée par la MC LR.

Dans l’état actuel des connaissances, la nodularine peut-être considérée comme une substance cancérigène. La
génotoxicité doit faire l’objet d’études complémentaires.
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1.1.2.5. Autres toxicités

Il n’existe pas d’information publiée concernant la tératogenèse ou l’embryotoxicité pour la nodularine. Une
étude rapporte l’inhibition de la biosynthèse de la testostérone par un phénomène d’apoptose affectant les
cellules de Leydig (Park et al. 2002).

Une immunotoxicité affectant la lymphoprolifération de façon dose dépendante, a été mise en évidence in vitro
et in vivo (Yea et al. 2001).

1.1.2.6. Conclusions

Il n’existe pas de données publiées de toxicité aiguë concernant la voie orale, pour la nodularine. Elle serait, chez
la souris, du même ordre de grandeur (de l’ordre du mg.kg-1) que celle obtenue avec la MC-LR.

Les données de toxicité chronique et subchronique font également défaut. La nodularine est un promoteur
tumoral puissant. Il existe de fortes présomptions quant à son potentiel génotoxique.

Aussi, en l’état actuel des données disponibles, il n’est pas possible de déterminer une valeur toxicologique
repère qui permette de dériver une valeur toxicologique de référence aiguë ou chronique. Compte tenu des
présomptions qui pèsent sur son caractère génotoxique et cancérogène, des études sont nécessaires pour
pouvoir mieux cerner le risque de cette famille de toxines.

1.1.3. La cylindrospermopsine (CYN)

1.1.3.1. Mécanismes de la toxicité

La cylindrospermopsine provoque une inhibition irréversible de la synthèse protéique en interagissant avec les
ARN de transfert. La partie uracile de la toxine serait en partie responsable de sa toxicité, par inhibition
compétitive au niveau d’un site catalytique.

1.1.3.2. Absorption, distribution, métabolisme et excrétion

Des travaux montrent que la cylindrospermopsine pénètre dans les cellules par simple diffusion, du fait de son
faible poids moléculaire. Une faible fraction pourrait être prise en charge par les transporteurs des acides biliaires
(Chong et al. 2002).

L’excrétion s’effectue comme suit : 50 % de la dose sont éliminés en 6 h dans l’urine, environ 10 % sont éliminés
dans les fèces et 20 % se retrouvent dans le foie.

La métabolisation de la cylindrospermopsine requiert l’intervention des cytochromes P450 (11) (Runnegar et al.
1995c). L’inhibition de ces cytochromes, par différents composés, offre un certain niveau de protection des souris
vis-à-vis d’une dose létale en i.p. (Runnegar et al. 1995c, Banker et al. 2001, Froscio et al. 2001, Norris et al. 2002).

1.1.3.3. Toxicité aiguë

Les symptômes rapportés lors d’une intoxication humaine survenue en Australie sont : des malaises, des
vomissements, des maux de tête, une perte d’appétit, des troubles du transit intestinal (diarrhée ou constipation),
une déshydratation et une augmentation de la taille du foie.

En i.p. chez la souris, les altérations majeures sont rapportées sur le foie, mais le rein, le poumon, le thymus, la
rate, le cœur et l’intestin peuvent également subir des dommages (Hawkins et al. 1985, Harada et al. 1994,Terao
et al. 1994, Bernard et al. 2003). Les mêmes genres de lésions sont observés lors d’une administration orale par
gavage (Seawright et al. 1999).

Par voie i.p., la mortalité chez la souris est observée au-delà de 50 μg.kg-1. La DL50 à 24 h est estimée à 2100 μg.kg1.
Elle est de 200 et 170 μg.kg-1 à 5 et 7 jours respectivement (Ohtani et al. 1992).

Par voie orale chez la souris, la DL50, obtenue avec des extraits de cultures de C. raciborskii, est comprise entre
4,4 mg.kg-1 et 6,9 mg.kg-1 en équivalent CYN (Seawright et al. 1999, Shaw et al. 2000).
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(11) Les cytochromes P450 constituent une famille d’enzymes impliquées dans le métabolisme des stéroïdes et la détoxication des xénobiotiques
(drogues, médicaments, polluants). Ils sont particulièrement abondant dans le foie.



1.1.3.4. Toxicités chronique et sub-chronique

L’ingestion par gavage chez la souris, pendant 10 et 11 semaines, donne des valeurs de DSENO de
30 μg.kg-1.j-1 et de 60 μg.kg-1.j-1 selon les effets observés (Humpage & Falconer 2003).

Dans une autre étude, l’exposition à des extraits, par gavage (14 jours) et via l’eau de boisson (90 jours), a permis
de définir des DSENO de 10 μg.kg-1.j-1 et de 150 μg.kg-1.j-1 respectivement. La différence de toxicité obtenue,
pourrait s’expliquer par des dommages au niveau du tractus gastro-intestinal, provoqués par les gavages
successifs, qui accroîtraient l’absorption de la toxine (Shaw et al. 2000).

Aucune étude de toxicité à long terme n’est disponible actuellement pour cette toxine.

1.1.3.5. Génotoxicité et cancérogenèse

Concernant la génotoxicité, des adduits à l’ADN ont été obtenus in vivo, dans le foie de souris après injection ip.
In vitro la formation de micronoyaux est rapportée et des cassures de l’ADN ont été obtenues (Humpage &
Falconer 1999, Shaw et al. 2000). Les seuls cas d’intoxication humaine par de la CYN ont été signalés à Palm Island
(Australie) en 1979. Le suivi de la population aborigène de cette zone exposée à cette toxine sur plusieurs années
tend à montrer des taux de cancers hépatiques et gastro-intestinaux à des niveaux environ 5 fois plus élevés
mais cette étude n’est pas jugée suffisante pour affirmer l’existence d’une relation causale (Falconer 2004).

1.1.3.6. Conclusions

En toxicité aiguë, par voie orale, la DL50 chez la souris se situe entre 4,4 et 6,9 mg.kg-1. Une étude réalisée sur
11 semaines, par administration orale à des souris de cylindrospermopsine purifiée, permet de retenir une DSENO
de 30 μg.kg-1.j-1 (Humpage & Falconer 2003).

Il est possible de retenir cette DSENO pour dériver une valeur toxicologique de référence chronique à titre
provisoire, en l’attente de données plus robustes pour une telle estimation de risque. En appliquant un facteur
de sécurité de 3000 (10 pour la variabilité interspécifique, 10 pour la variabilité intraspécifique, 10 pour le passage
d’une étude subchronique à un risque chronique et 3 pour tenir compte du fait que des effets génotoxiques sont
suspectés), on obtient une dose journalière tolérable de 0,01 μg.kg-1.j-1.

En retenant l’hypothèse d’une consommation de 2 litres d’eau par jour pour un adulte de 60 kg, si l’eau représente
80 % des apports quotidiens en cylindrospermopsine, la concentration maximale de cylindrospermopsine
admissible dans l’eau de boisson est de 0,24 μg.L-1 arrondie à 0,3 μg.L-1.

Les données concernant la cancérogenèse sont encore insuffisantes.

1.2. Les neurotoxines

1.2.1. Les anatoxines

Les trois anatoxines les plus étudiées sont l’anatoxine-a, l’anatoxine-a(s) et l’homoanatoxine.

1.2.1.1. Mécanismes de la toxicité

Les anatoxines, dont la cible est la jonction neuromusculaire, provoquent la paralysie des muscles striés
squelettiques dont les muscles respiratoires. La mort survient par arrêt respiratoire en quelques minutes à
quelques heures. L’anatoxine-a, l’anatoxine-a(s) et l’homoanatoxine ont cependant des modes d’action différents.

L’anatoxine-a est un agoniste nicotinique à acétylcholine des jonctions nerveuses et neuro-musculaires. Cette
liaison provoque une dépolarisation locale qui ouvre les canaux Ca2+ et Na+ voltage dépendant. Suite à une
dépolarisation extrême, la transmission électrique est bloquée.

L’anatoxine-a(s) est un inhibiteur irréversible de l’acétylcholinestérase. Elle présente un mécanisme d’action
similaire à celui des insecticides organophosphorés. L’hypersalivation est l’un des nombreux symptômes
rapportés lors d’intoxications animales. Cette salivation est à l’origine du (s) ajouté au nom de la toxine.

1.2.1.2. Toxicité aiguë

Pour l’anatoxine-a, les différentes voies d’administration ont été explorées. Les valeurs de DL50 obtenues chez la
souris sont consignées dans le tableau III-II. Les doses toxiques par voies orale et intranasale sont beaucoup
plus faibles que par voie intrapéritonéale.

- 66 -

> Sommaire



1.2.1.3. Toxicités chronique et sub-chronique

Les données existantes ne concernent que l’anatoxine-a, en toxicité sub-chronique.

Par voie i.p. chez le rat aucune toxicité n’est rapportée à 80 μg.kg-1.j-1 pendant 21 jours (Astrachan et al. 1980).

Par voie orale, aucune toxicité n’est obtenue à 510 μg.kg-1.j-1 pendant 49 jours, chez le rat en ajoutant cette toxine
partiellement purifiée à l’eau de boisson (Astrachan et al. 1980) tandis qu’une DSENO de 8 μg.kg-1.j-1 (toxine
purifiée) est déterminée, chez la souris, par gavage pendant 4 semaines (Fawell et al. 1999b). Ces études
apparaissent néanmoins insuffisantes pour dériver une valeur toxicologique de référence.

1.2.1.4. Génotoxicité et cancérogenèse

Les seuls résultats concernant cet aspect proviennent de l’étude de Repavich et al. (1990), dans laquelle des
cassures chromosomiques ont été mises en évidence à partir de 0,8 μg.mL-1 d’anatoxine-a(s), sur lymphocytes
humains in vitro.

1.2.1.5. Reprotoxicité

Des malformations et des retards de croissance ont été observées, chez le fœtus, après administration i.p. de
125 μg.kg-1 trois fois par jour d’anatoxine-a partiellement purifiée à des hamsters femelles gestantes (Astrachan
et al. 1980).

Aucun signe de tératogenèse ni de toxicité maternelle n’a été rapporté, chez la souris, par gavage (2,46 mg. kg-1.j1)
avec cette toxine (Fawell et al. 1999b).

1.2.1.6. Conclusion

Les valeurs toxicologiques concernent, pour l’essentiel, l’anatoxine-a. La DL50 en intoxication aiguë par voie orale,
pour cette toxine, est comprise entre 5 et 15 mg.kg-1. Concernant les effets subchroniques ou chroniques, aucune
valeur toxicologique n’apparaît comme pertinente pour établir une dose journalière tolérable.

Les données de génotoxicité et de cancérogenèse sont insuffisantes.

1.2.2. Les saxitoxines et leurs dérivés

Les saxitoxines et leurs dérivés ont été plus largement étudiés dans le domaine marin où elles sont responsables
de l’IPFM (Intoxication Paralysante par les Fruits de Mer). Elles sont connues sous l’acronyme PSP pour « paralytic
shellfish poisons ». Les données toxicologiques disponibles proviennent donc majoritairement des études
menées dans ce cadre. De nombreux variants, classés en trois groupes, ont été identifiés : les carbamates (STX,
neoSTX, GTX1, GTX2, GTX3, GTX4), les décarbamoyles (dcSTX, dcGTX2, dcGTX3) et les sulfocarbamoyles (B1, B2, C1,
C2, C3, C4). Parmi ces variants, la saxitoxine, qui est la plus toxique, est la mieux connue (tableau III-III).

1.2.2.1. Mécanismes de la toxicité

Les saxitoxines (STX) et leurs dérivés ont une action pharmacologique similaire à la tétrodotoxine (TTX) en
agissant par bloquage de la transmission nerveuse par liaison avec le site 1 des canaux Na+ voltage dépendant,
qui traversent la membrane plasmique de nombreuses cellules excitables (nerfs, fibres de muscles squelettiques
et la plupart des fibres musculaires cardiaques). Lorsqu’une dépolarisation appropriée de la membrane cellulaire
a lieu, le canal change de conformation et permet ainsi le passage du sodium du milieu extracellulaire vers
l’intérieur de la cellule. La repolarisation s’effectue par transport inverse des ions K+. Les saxitoxines et leurs
dérivés bloquent les canaux sodium sans affecter les canaux potassium, provoquant un ralentissement ou
l’abolition de la propagation du potentiel d’action. Tous les analogues sont considérés occuper le même site du
récepteur mais les affinités diffèrent largement selon les structures des toxines et les isoformes des canaux
(Shimizu 2000). La fonction 7,8,9-guanidine de la toxine est impliquée dans le blocage du canal.
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Toxine
Voie d’administration (dose en μg.kg-1))

Intrapéritonéale Intraveineuse Orale Intranasale

Anatoxine-a 375 < 100 > 5 000 2 000 

Homoanatoxine 250 

Anatoxine-a(s) 20

Tableau III-II :Toxicité (DL50 en μg.kg-1) chez la souris pour différentes voies d’administration des toxines de type
anatoxine (Mahmood & Carmichael 1986, Matsunaga et al. 1989, Fitzgeorge et al. 1994).



1.2.2.2. Absorption, distribution, métabolisme et excrétion

En injection i.v., la STX, comme les substances acides, se distribue instantanément dans le compartiment
vasculaire puis rapidement dans l’ensemble du corps (demi-vie sérique de 22 minutes). Elle est de plus capable
de franchir la barrière hémato-encéphalique. Elle est séquestrée, dans différents tissus, par fixation à des
récepteurs membranaires localisés. La demi-vie dans le corps est comprise entre 12 et 18 h.

Des études in vitro signalent le rôle d’un système de transport actif, impliqué dans l’absorption intestinale des
saxitoxines et de leurs dérivés (Andrinolo et al. 2002). L’élimination de la toxine, par excrétion urinaire, n’est
possible que lorsqu’elle est libre dans le compartiment intravasculaire. L’affinité des différents variants, avec les
récepteurs cités ci-dessus, va donc déterminer l’efficacité de cette excrétion qui peut varier entre 10 et 25 % de
la dose totale. Aucune élimination fécale n’a été mise en évidence (Hines et al. 1993, Stafford & Hines 1995,
Andrinolo et al. 1999, Lagos & Andrinolo 2000).

Les expériences réalisées par Hines et al. (1993) et Andrinolo et al. (1999) concluent à l’absence de métabolisation
de la STX. Pourtant, la biotransformation de cette toxine dans les coquillages, et son inactivation par fixation à
des protéines dans les fluides circulatoires de différents animaux (amphibiens, poissons, reptiles et arthropodes)
ont été mises en évidence (Negri & Jones 1995, Llewellyn 1997).

Les patients qui survivent 24 h à une intoxication par la saxitoxine et ses dérivés ont une excellente chance d’un
rétablissement rapide (Long et al. 1990, Montebruno 1993). Ces observations suggèrent bien que ces toxines
sont rapidement excrétées et/ou sont métabolisées. Si aucune donnée sur le métabolisme chez l’homme n’est
disponible, en revanche, ces toxines ont été retrouvées dans le sérum et l’urine de patients intoxiqués en Alaska
en 1994. L’élimination de la toxine présente dans le sérum est réalisée dans les 24 h et l’urine a été identifiée comme
une route majeure d’excrétion (Gessner et al. 1997).

L’hydrolyse des toxines N-sulfocarbamoyles en carbamates plus toxiques ne semble pas être significative pour
la santé humaine.

1.2.2.3. Toxicités aiguë et sublétale

En affectant la propagation du potentiel d’action, les saxitoxines et leurs dérivés conduisent à une paralysie,
notamment des muscles respiratoires, ce qui provoque la mort en quelques minutes. Les carbamates (STX,
neoSTX, GTX1 à GTX4) et les décarbamoyles (dcSTX, dcGTX2 et dcGTX3) sont les plus toxiques. La saxitoxine est
le composé le plus puissant chez la souris. La toxicité relative des différentes toxines apparentées à la saxitoxine
est présentée dans le tableau III-III.

- 68 -

> Sommaire

Toxine Toxicité spécifique (MU(12).μmole-1) Toxicité relative

Carbamates
STX 2 483 1
neoSTX 2 295 0,92
GTX1 2 468 0,99
GTX2 892 0,36
GTX3 1 584 0,64
GTX4 1 803 0,73

Décarbamoyl
dcSTX 1 274 0,51
dcGTX2 382* 0,15
dcGTX3 935*0,38

Sulfocarbamoyl
B1 (GTX5) 160 0,064
B2 (GTX 6) 180 0,072
C1 15 0,006
C2 239 0,096
C3** 33 0,013
C4** 143 0,057

Tableau III-III : Toxicité spécifique des analogues de saxitoxine, exprimée en unité souris (M.U. : Mouse Unit)
par μmole de toxine (Oshima 1995, Batoréu et al. 2005)
(* Après ré-examen, ** Estimé par la mesure de GTX1, GTX4 formés par hydrolyse acide)

(12) Mouse unit : il s’agit de la quantité de saxitoxine qui fait mourrir une souris de 20 g en 15 minutes après administration par voie intrapéritonéale.



Chez la souris, les DL50 pour la saxitoxine sont d’environ 10 μg.kg-1, 3 μg.kg-1 et 260 μg.kg-1 pour les voies i.p., i.v.
et orale, respectivement (tableau III-IV).

La comparaison de susceptibilité entre différents animaux (tableau III-V) montre que la toxicité orale varie peu
selon les espèces (McFarren et al. 1960).

L’exposition préalable à des doses de saxitoxine sublétales diminue la sensibilité des rats à une exposition
ultérieure. Si l’on compare la DL50 de rats prétraités et la DL50 de rats non prétraités, celles des premiers est
environ 50 % supérieure à celle des seconds (McFarren et al. 1960).

Selon Price et al. (1991), 200 à 500 μg équivalent-STX provoque chez l’homme des symptômes PSP légers (e.g.
paralysie), 500 à 2000 μg des symptômes modérés et des doses supérieures à 2000 μg sont létales.

Une dose minimale de 2 μg.kg-1, pour laquelle on observe des effets non nocifs (DMENO), a été identifiée à partir
d’un ensemble de données de la littérature recensant les cas d’intoxications chez l’homme couvrant un large
spectre de personnes (âge, sexe, …), et à partir d’une intoxication à niveau moyen réversible (FAO/IOC/WHO
2004).

1.2.2.4. Autres toxicités

Les données de toxicités chronique, sub-chronique, de reprotoxicité et de cancérogénèse font défaut. L’étude de
Repavich et al. (1990) signale un effet génotoxique (cassure de chromatides) avec de la néosaxitoxine sur des
lymphocytes humains. Cependant la concentration en toxine utilisée n’est pas connue.

1.2.2.5. Conclusions

Une dose minimale, pour laquelle on observe des effets non nocifs, de 2 μg.kg-1 a été identifiée à partir d’un
ensemble de données de la littérature recensant les cas d’intoxications chez l’homme. Suite à la récente
consultation d’experts FAO/IOC/WHO en septembre 2004 sur les phycotoxines retrouvées dans les mollusques
bivalves, une dose de référence aiguë de 0,7 μg.kg-1 d’équivalent-STX a été déterminée pour ce type de composés
en appliquant un facteur de sécurité de 3 à la dose de 2 μg.kg-1.

Tous les autres aspects toxicologiques sont insuffisamment documentés, pour ces toxines, notamment les effets
chroniques et aucune valeur de référence chronique n’a pu être établie.
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Animal
Toxicité orale de la STX (DL50 en μg.kg-1)

Mons et al. (1998) McFarren et al. (1960)

Souris 260-263 420
Rat 192-212 212
Singe 277-800 400-800
Chat 254-280 280
Lapin 181-200 200
Chien 180-200 200
Cochon d’Inde 128-135 128
Pigeon 91-100 100

Tableau III-V : Toxicités orales (DL50 en μg.kg-1) de la STX chez diverses espèces (McFarren et al. 1960,
Mons et al. 1998).

Voie d’administration DL50 en μg.kg-1

Orale 260-263
Intraveineuse 2,4-3,4

Intrapéritonéale 9,0-11,6

Tableau III-IV : Toxicité aiguë de la STX chez la souris, par différentes voies d’administration
(Wiberg & Stephenson 1960).



1.3. Les molécules à effets irritants

Les effets irritants des molécules provenant de cyanobactéries sont peu documentés.

Des cyanotoxines à effets irritants ou allergiques ont été identifiées en milieux marin et saumâtre : il s’agit de
l’aplysiatoxine, de la débromoaplysiatoxine et de la lyngbyatoxine (Mynderse et al. 1977, Cardellina et al. 1979).

La présence de ces toxines en eau de mer provoque, chez le baigneur, des allergies et des irritations sévères,
connues sous le nom de « démangeaison du baigneur ». Ces toxines se sont également révélées être de puissants
promoteurs de tumeurs (Fujiki et al. 1990). En revanche, en eau douce, aucune de ces toxines n’a été identifiée
jusqu’à nos jours.

Néanmoins, des phénomènes d’irritations liés à la baignade dans des plans d’eau douce contaminés par des
cyanobactéries ont été rapportés et confirmés par une approche épidémiologique. En effet, l’étude de Pilotto et
al. (1997) a montré que la fréquence des symptômes d’irritation de la peau et des oreilles survenus chez les
individus ayant pratiqué des activités aquatiques dans une eau contaminée par des cyanobactéries
(> 5 000 cellules.mL-1) était corrélée à la quantité de cyanobactéries et au temps passé dans l’eau.

Plusieurs études ont cherché à identifier l’agent causal.

Ainsi, Törökné et al. (2001) ont mis en évidence, en utilisant des tests toxicologiques de référence, des effets
allergiques et d’irritation plus ou moins importants avec des échantillons naturels d’efflorescences
monospécifiques (Anabaena, Aphanizomenon, Microcystis et Cylindrospermopsis). En revanche, des souches
axéniques également testées dans cette étude (Anabaena, Oscillatoria et Microcystis), n’étaient pas allergènes.

Dans une étude plus récente, Pilotto et al. (2004) n’ont pas pu établir de relation dose dépendante, en appliquant
des patchs contenant des cyanobactéries à des volontaires.

De plus, ni les études de Pilotto et al. (1997, 2004), ni l’étude de Törökné et al. (2001) n’ont permis d’identifier avec
certitude l’agent causal.

À l’heure actuelle, trois hypothèses sont avancées pour expliquer les effets irritants ou allergiques observés
après la baignade ou la pratique de sports nautiques dans les plans d’eau douce. Il pourrait s’agir :

• de cyanotoxines non identifiées ;

• de LPS de cyanobactéries ;

• d’autres molécules irritantes ou allergéniques associées aux cyanobactéries.

En conclusion, des phénomènes d’irritation et d’allergie ont été observés chez des individus ayant pratiqué la
baignade ou des sports aquatiques dans des eaux contaminées par des cyanobactéries. Cependant, en eau
douce, le ou les agents responsables de ces phénomènes n’ont pas été identifiés. La mise en place d’un
programme de recherche destiné à identifier l’agent causal est donc nécessaire.
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Tableau III-VI : Tableau récapitulatif des valeurs toxicologiques répertoriées. Les valeurs toxicologiques retenues comme valeurs repères sont en gras.

Toxines Toxicité Valeurs Repères Toxines Sources

Microcystines

Cylindrospermopsine

Anatoxine-a

Saxitoxine

Fawell et al. (1994, 1999)

Falconer et al. (1994)

Heinze (1999)

Schaeffer et al. (1999)

Fawell et al. (1994, 1999)

Schaeffer et al. (1999)

Shaw et al. (2000)

Shaw et al. (2000)

Humpage et Falconer (2003)

Fawell et al. (1999)

Astrakan et al. (1980)

Fawell et al. (1999)

FAO/IOC/WHO (2004)

MC-LR

Extrait de Microcystis aeruginosa

MC-LR

Extrait d’A. flos-aquae

MC-LR

Extrait d’A. flos-aquae

Culture (C. raciborskii)

Extrait acellulaire
(C. raciborskii)

CYN

Anatoxine-a

Anatoxine-a partiellement purifiée

Anatoxine-a

équivalent-STX

DSENO = 40 μg.kg-1.j-1 (souris, gavage, 13 semaines)

DMENO = 100 μg.kg-1.j-1 (porc, eau de boisson, 44 jours)

DMENO = 50 μg.kg-1.j-1 (rat, eau de boisson, 28 jours)

DSENO = 333 μg.kg-1.j-1 (souris, alimentation, 43 jours)

DSENO = 600 μg.kg-1.j-1 (souris, gavage, 10 jours)

DSENO = 333 μg.kg-1.j-1 (souris, alimentation,
pendant la gestation et la lactation)

DSENO = 10 μg.kg-1.j-1 (souris, gavage, 14 jours)

DSENO = 150 μg.kg-1.j-1

(souris, eau de boisson, 90 jours)

DSENO = 30 μg.kg-1.j-1

(souris, gavage 1 fois/J, 11 semaines)

DSENO = 98 μg.kg-1.j-1 (souris, gavage, 28 jours)

DSENO = 510 μg.kg-1.j-1 (rat, eau de boisson, 49 jours)

DSENO = 2,46 mg.kg-1.j-1 (souris, gavage, 10 jours)

DSNEO = 2 μg.kg-1 (cas d’intoxications chez l’homme)

Subchronique

Embryotoxicité
Tératogenèse

Subchronique

Subchronique

Embryotoxicicté
Tératogénèse

Aiguë



Dans un souci d’aide à la décision pour le gestionnaire, au regard des données disponibles et en l’attente de
nouvelles études de toxicologie, des valeurs toxicologiques de référence peuvent être retenues à titre provisoire,
en plus de la DJT de 0,040 μg.kg-1.j-1 et de la concentration maximale réglementaire dans l’eau de boisson de
1 μg.L-1, déjà fixée par l’OMS pour la microcystine-LR :

Microcystine-LR
Valeur toxicologique de référence aiguë : 2,5 μg.kg-1 (soit 150 μg pour un adulte de 60 kg, 50 μg pour un enfant
de 20 kg et 12,5 μg pour un nourrissons de 5 kg).
Cas des mélanges de microcystines : il est conseillé d’additionner les résultats obtenus pour les différentes
microcystines et de comparer à la valeur de référence aiguë ou à la DJT.

Cylindrospermopsine
Valeur toxicologique de référence chronique : 0,01 μg.kg-1.j-1.
Concentration maximale tolérable dans l’eau de boisson : 0,3 μg.L-1 calculée sur la base d’un adulte de 60 kg,
consommant 2 litres d’eau par jour et en considérant que l’apport de l’eau représente 80 % des apports totaux
en toxine.

Saxitoxines
Valeur toxicologique de référence aiguë : 0,7 μg.kg-1.
Concentration maximale tolérable dans l’eau de boisson : 3 μg.L-1 en équivalent saxitoxine.
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Points à retenir

• Trois principaux types de toxicité sont associés aux cyanotoxines : l’hépatotoxicité, la neurotoxicité et, de
manière moins établie, la dermatotoxicité.

• Des différences de toxicité existent entre les variants d’une même famille de toxines.

• D’une façon générale, la toxicité des cyanotoxines par voie orale est plus faible que par voie intrapéritonéale.
Pour la microcystine-LR, la DL50 est comprise entre 5 mg.kg-1 et 10,9  mg.kg-1 par voie orale alors qu’elle est
comprise entre 25 μg.kg-1 et 150 μg.kg-1 par voie intrapéritonéale.

• La toxicité aiguë a été évaluée pour les hépatotoxines (microcystines, nodularine-R et cylindrospermopsine)
ainsi que pour les neurotoxines (anatoxines, saxitoxines).

• Quelques études chez l’animal ont permis d’identifier des effets subchroniques et chroniques de la
microcystine-LR. Pour les nodularines, la cylindrospermopsine et les neurotoxines (anatoxines, saxitoxines),
ces effets restent à étudier.

• Pour la microcystine-LR, la dose sans effet nocif observé de 40 μg.kg-1.j-1 en exposition subchronique peut
être retenue comme valeur toxicologique repère. L’OMS a défini une DJT pour une exposition chronique de
0,04 μg.kg-1.j-1 à partir de cette valeur.

• La dose sans effet nocif observé de 30 μg.kg-1.j-1 pour la cylindrospermopsine, obtenue en exposition
subchronique, peut être retenue comme valeur toxicologique repère.

• Pour les anatoxines,seule l’anatoxine-a a fait l’objet de quelques études de toxicité subchronique. Cependant,
compte tenu de la qualité de ces études, aucune valeur toxicologique repère n’a pu être identifiée.

• Pour les saxitoxines, une valeur toxicologique repère de 2 μg.kg-1 a été identifiée à partir d’un ensemble de
données de la littérature recensant les cas d’intoxications chez l’homme. Cette valeur a été retenue par un
groupe d’experts de la FAO pour dériver une valeur de référence aiguë de 0,7 μg.kg-1 (facteur de sécurité de
3 appliquée à la valeur toxicologique repère).

• La cancérogenèse a été insuffisamment étudiée pour les cyanotoxines. Les études disponibles montrent que
la microcystine-LR et la nodularine sont des substances potentiellement cancérogènes par effet de
promotion tumorale. Il existe de fortes présomptions quant à la génotoxicité de la nodularine. Pour la
microcystine-LR, le potentiel génotoxique n’est pas clairement établi.

• Les composés responsables des effets irritants restent à identifier.

• En conclusion, les connaissances sur le devenir des cyanotoxines dans l’organisme humain et animal
(absorption, distribution, métabolisme et excrétion) et leurs propriétés toxiques sont très parcellaires et de
nombreuses études seront nécessaires pour caractériser le risque que peuvent présenter ces substances.
L’acquisition de données toxicologiques est limitée par l’absence ou le coût élevé des toxines purifiées.



2. Épidémiologie des intoxications par les cyanotoxines

2.1. Intoxications animales

Le premier cas publié d’intoxication animale par les cyanotoxines remonte au XIXe siècle. Francis (1878) rapporte
l’intoxication mortelle d’animaux domestiques (bovins, ovins, chevaux, porcs et chiens) par ingestion d’une
écume de Nodularia spumigena en Australie. Depuis, de nombreux cas d’intoxications aiguës affectant des
animaux domestiques ou sauvages (poissons, canards, foulques et autres oiseaux d’eau, rats musqués, visons,
moufettes et rhinocéros) ont été décrits sur tous les continents (Chorus & Bartram 1999, Briand et al. 2003).
L’apparition de cas d’intoxication par les cyanotoxines en conditions naturelles de production et d’exposition
alimente la problématique des risques pour la santé humaine. Ces intoxications signifient que des concentrations
environnementales réalistes de cyanotoxines sont susceptibles de produire des effets aigus sur la santé des
animaux voire des humains.

2.1.1. Intoxications hépatiques

Les signes de toxicité hépatique sont les plus fréquemment décrits lors des autopsies. Dans les cas les plus
récents, l’ingestion de cyanobactéries et les lésions caractéristiques du foie ont pu être mises en évidence. Les
cyanobactéries qui ont été impliquées le plus fréquemment dans ces épisodes sont les suivantes (Chorus &
Bartram 1999) :
• Microcystis aeruginosa ;
• Nodularia spumigena ;
• Planktothrix agardhii (ex-Oscillatoria agardhii) ;
• Cylindrospermopsis raciborskii.

Les toxines impliquées de façon certaine dans des cas d’intoxication hépatique sont les suivantes :
• nodularine ;
• microcystines ;
• cylindrospermopsines.

Il serait intéressant d’accorder une importance plus grande aux lésions observées en parallèle du syndrome
prédominant lors de telles intoxications. Elles peuvent être indicatives d’activités secondaires des toxines. En
particulier, la cylindrospermopsine (Thomas et al. 1998, Saker & Eaglesham 1999) présente lors d’intoxication
naturelle une activité sur le système cardiovasculaire (hémorragies épicardiques et myocardiques), confirmée
lors d’études toxicologiques sur des modèles animaux (Seawright et al. 1999).

2.1.2. Intoxications neurologiques

D’après Chorus et Bartram (1999), les autres mortalités d’animaux fréquemment attribuées à des cyanobactéries
correspondent à des intoxications neurologiques aiguës menant à la mort par paralysie respiratoire. Elles ont
concerné des animaux domestiques (bovins, ovins, chiens) ou sauvages (oiseaux d’eau). Les toxines impliquées
sont :
• anatoxine-a et -a(s) ;
• saxitoxines.
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Mortalité de bovins en estive sur les alpages suisses (Mez et al. 1997)

Trois principaux types de toxicité sont associés aux cyanotoxines : l’hépatotoxicité, la neurotoxicité et, de Au
cours des deux dernières décades, plus de 100 bovins ont été trouvés morts au pâturage sur un nombre limité
d’alpages du comté des Grisons en Suisse. Les mortalités dues à une nécrose aiguë du foie apparaissaient de
mi-août à mi-septembre, en général suite à des périodes de temps sec et chaud. La clinique des animaux
trouvés en vie comprenait parfois des signes neurologiques. Les autopsies montraient, outre les lésions
hépatiques, des atteintes du système cardiovasculaire. Les petits lacs glaciaires oligotrophes reliés par des
ruisseaux constituent la seule source d’abreuvement des troupeaux. Des tapis cyanobactériens se forment
dans ces points d’eau et tendent à s’accumuler sur la grève. Les auteurs ont mis en évidence la production
de microcystines par les souches d’Oscillatoria limosa et O. tenuis constitutives de ces tapis. Sur des données
convergentes, ils concluent à l’intoxication du bétail par ces cyanotoxines, sans écarter la présence
concomitante d’une neurotoxine.



Les cyanobactéries associées comprenaient les espèces suivantes :

• Anabaena flos-aquae ;

• Anabaena circinalis ;

• Aphanizomenon flos-aquae ;

• Cylindrospermopsis raciborskii ;

• Oscillatoria sp. ;

• Phormidium favosum.

2.1.3. Autres intoxications

Si les cas d’intoxications aiguës sont les plus fréquemment rapportés, au moins un épisode de mortalité différée
a été signalé. Il concerne des moutons intoxiqués par Microcystis aeruginosa. Les signes cliniques sont ceux
d’une insuffisance hépatique associée à une photosensibilisation secondaire, qui se manifeste par des réactions
semblables à de très sévères coups de soleil (Carbis et al. 1995).

Il est remarquable que les ruminants soient victimes de ces intoxications au même titre que les animaux
monogastriques. Ceci suggère que l’absorption des cyanotoxines est particulièrement rapide par rapport à leur
transformation par les microorganismes du rumen ou que cette transformation n’a pas lieu.

Les mortalités de poissons lors d’efflorescences de cyanobactéries peuvent être dues à la déplétion nocturne en
oxygène dissous et ne doivent pas être systématiquement imputées à la présence de toxines.

L’absence d’observations concernant des effets à long terme sur la santé des animaux est à souligner. Cependant
ceci ne permet pas de conclure à l’absence d’effets sur la santé lors d’expositions chroniques à de faibles
concentrations de toxines. En effet, aucune étude épidémiologique ne semble avoir été conduite sur des
populations soumises à une telle exposition.

Codd (1983) rapporte qu’un sondage non publié réalisé par plusieurs scientifiques sur 26 pays d’Europe indique
que la moitié d’entre eux ont connu des cas d’intoxications animales avérées ou probables par les cyanotoxines.
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Intoxications de chiens par l’anatoxine-a en Écosse (Edwards et al. 1992)

En juillet 1990 et 1991 plusieurs chiens sont morts après s’être baignés ou avoir bu près de la berge du Loch
Insch. La mort se produisit dans les 30 minutes suivant l’apparition des symptômes, qui évoquaient une
neuro-intoxication. Le lac ne présentait pas d’efflorescence flagrante à cette période, mais les abords de la
berge étaient recouverts par des tapis de cyanobactéries benthiques du genre Oscillatoria. Les extraits obtenus
à partir des tapis bactériens et des contenus stomacaux des chiens morts se sont révélés très neurotoxiques
lors du test souris et contenaient de l’anatoxine-a. La souche de cyanobactéries isolée du lac et mise en
culture produisait également cette toxine. Les auteurs n’ont pas trouvé de microcystines dans ces extraits
mais n’écartent cependant pas la présence possible d’autres cyanotoxines masquées par l’effet très rapide
de l’anatoxine-a.



2.1.4. Intoxications animales décrites en France

En France, de rares épisodes de mortalités d’animaux en relation avec une exposition aux cyanobactéries ont été
recensés dans le cadre du Rapport final de la Direction des Services vétérinaires (DSV) de Lozère sur les risques
induits par les cyanobactéries d’eau douce (Sarazin et al. 2000) commandé par le Ministère en charge de
l’environnement et la Direction Générale de la Santé (DGS). Selon l’enquête EFFLOCYA, des mortalités de poissons
et d’oiseaux sont apparues sur 22 % des sites affectés par une efflorescence. Il n’a pas pu être démontré que ces
mortalités étaient spécifiquement dues à des toxines de cyanobactéries.L’évaluation de la toxicité de l’efflorescence
n’a pas systématiquement été réalisée et les examens vétérinaires réalisés sur certains sites n’ont pas permis de
déterminer la cause des mortalités. Aucune mortalité de bovins ou d’ovins n’a été recensée. Par ailleurs, le rapport
regroupe d’autres travaux de suivis d’efflorescences. Au lac de Villerest, affecté en 1992 par une efflorescence à
Microcystis aeruginosa, un chien est mort d’une nécrose hépatique à la suite d’une baignade. En 1998, les
concentrations en microcystine-LR ont atteint 40 μg.L-1 dans les cellules et 2 μg.L-1 pour la fraction dissoute.

Pendant les étés 2002 et 2003 des mortalités suspectes de chiens et de chevreuils ont été observées en Lozère.
Ainsi en 2002, des 26 chiens qui ont présenté les signes d’une intoxication neurologique, 20 sont morts. En 2003,
ce sont 11 chiens qui ont montré des symptômes d’intoxication et 6 animaux en sont morts. L’hypothèse d’une
intoxication par malveillance ou par exposition accidentelle à des produits à usage agricole a été écartée après
l’enquête de gendarmerie et la recherche dans l’estomac des animaux des produits toxiques pouvant être
incriminés, notamment les organophosphorés et les carbamates. En effet des inhibiteurs des cholinestérases
qui n’ont pu être identifiés ont été détectés dans l’estomac de plusieurs chiens. Par ailleurs, des cyanobactéries
potentiellement neurotoxiques sont identifiées parfois en très grande quantité sur les sites où les chiens se
sont baignés. L’anatoxine-a est identifiée dans un échantillon prélevé plusieurs semaines après les mortalités.
Un faisceau de présomptions permet d’incriminer ces organismes, même si l’identification formelle de toxines
dans l’estomac des animaux a échoué (Bertrand et al. 2004).

Pendant l’été 2003, trois chiens ont présenté des troubles nerveux après s’être baignés dans une rivière du Jura
et deux sont morts. Les contenus stomacaux de deux chiens contenaient du phytoplancton dont des genres de
cyanobactéries potentiellement toxiques. Les échantillons environnementaux ont révélé la présence majoritaire
de cyanobactéries benthiques et périphytiques. La recherche des toxines a montré l’absence de microcystine ou
de saxitoxine, mais la présence d’anatoxine-a. L’anatoxine-a a également été identifiée dans le foie d’un des
chiens. Une souche de Phormidium favosum, isolée des prélèvements environnementaux, a été identifiée comme
produisant de l’anatoxine-a (Gugger et al. 2005).
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Lieu, année (référence)

Royaume-Uni, 1989
(Done & Bain 1993)

Ecosse, 1990 et 1991
(Gunn et al. 1992),
Edwards et al., 1992)

Ecosse, 1992
(Codd et al. 1992)

Suisse, années 70 à 95
(Mez et al. 1994),
Mez et al., 1997,
(Naegeli et al. 1997)

Italie, 1997
(Giovannardiet al. 1999)

Cyanobactérie et/ou toxine
impliquée ou suspectée

M. aeruginosa

Oscillatoria benthique
Anatoxine-a, hépatotoxine ?

Oscillatoria benthique
Anatoxine-a

Oscillatoria benthique

Oscillatoria et Aphanizomenon
dominants, Anabaena
Saxitoxine.

Cas rapportés

Mortalités de 15 chiens et 20 moutons.
Nécrose hépatique accompagnée
d’hémorragies, néphrose tubulaire
chez deux moutons autopsiés.

3 chiens morts en 1990.
1 chien mort en 1991, 1 chien avec signes
neurologiques, hypersalivation guéri
après traitement vomitif

Neuro-intoxications avec 2 chiens
morts, 2 chiens guéris Identification
des cyanobactéries et des toxines dans
les échantillons environnementaux
et l’estomac des chiens.

Mortalités de veaux et de génisses
en alpage (plus de 100 sur la période).
Clinique mixte incluant des symptômes
neurologiques et des signes
d’hépatotoxicité après autopsie.

Mortalités de poissons et de
mollusques. Contamination
de la chair de ces deux classes
d’animaux par la saxitoxine.

Contexte de l’intoxication

Abreuvement dans le lac affecté
par une efflorescence et mort
dans les prés à proximité.

Promenade le long de la rive,
abreuvement ou baignade selon
les cas.

Consommation sur la rive de vase
et de matelas d’algues décollés
du fond.

Abreuvement dans des mares
ou des petits torrents, caractérisés
par la présence de matelas sur
le fond ou flottant à la surface.

Contamination par l’alimentation
ou par immersion.

Tableau III-VII : Intoxications animales en Europe (hors France) documentées dans la littérature scientifique.



L’observation de mortalités d’animaux est parfois proposée comme critère d’alerte pour la surveillance de la
toxicité des efflorescences de cyanobactéries. L’examen des données recueillies au cours de l’enquête EFFLOCYA
montre que des problèmes ont été signalés chez l’homme (dermatoses, conjonctivites, problèmes respiratoires)
en l’absence de mortalités d’animaux. Ce critère ne semble donc pas assez sensible pour assurer la protection
des populations. L’observation de mortalités animales reste cependant un indicateur de l’urgence des mesures
à prendre et surtout un indicateur de l’existence ou de la persistance de problèmes de toxicité.

2.2. Intoxications humaines

2.2.1. Effets sur la santé à court terme

Les gastro-entérites et les affections hépatiques constituent la pathologie la plus citée parmi les cas d’intoxications
humaines par les cyanotoxines (tableau III-VIII).
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Lieu, année (référence)

Ohio River, USA, 1931
(Tisdale 1931)

Harare, Zimbabwe,
1960-1965 (Zilberg 1966)

USA
(Lippy & Erb 1976)

Palm Island,
Australie, 1979
(Bourke et al. 1983)

Armidale, Australie, 1981
(Falconer et al. 1983a)

Itaparica Dam,
Brésil, 1988
(Teixeira et al. 1993)

Caruaru, Brésil, 1996 
(Jochimsen et al. 1998,
Pouria et al. 1998)

Cyanobactérie et/ou toxine
impliquée ou suspectée

Prolifération de cyanobactéries

Microcystis aeruginosa

Plus de 100 000 cell.L-1 des
genres Schizotrix, Plectonema,
Phormidium, Lyngbya

Cylindrospermopsis raciborskii
cylindrospermopsine

Microcystis

Anabaena et Microcystis
(eau brute : 1104 -
9755 colonies.mL-1)a

Aphanizomenon spp.
Oscillatoria spp.
Microcystines

Cas rapportés

Gastro-entérites.

Gastro-entérites saisonnières
chez l’enfant.

Gastro-entérites touchant 62% de
la population raccordée sur 5 jours.

Hépato-entérites, 148 hospitalisations
(enfants surtout).

Plusieurs gastro-entérites.
Affections du foie.

2 000 gastro-entérites sur 42 jours,
dont 88 mortelles (surtout
des enfants).

Unité d’hémodialyse : 166 cas
de symptômes neurologiques
et des signes d’hépatotoxicité,
60 morts.

Contexte de la contamination

Traitement apporté à l’eau
(au moment de l’épidémie sauf
si précisé pour la combattre)
Développement d’une
prolifération sur un bras
du fleuve, lors d’une sécheresse
exceptionnelle.
Préchloration, sédimentation,
filtration, chloration, sulfate de
cuivre, aération, charbon activé,
permanganate, ammonium,
déchloration : tous inefficaces
pour réduire le goût, l’odeur,
ou la teneur en toxines.

Développement saisonnier
d’une prolifération.

Cas survenus dans les 5 jours
suivant le traitement de la
ressource au CuSO4.
Traitement : filtration, chloration.

Cas survenus dans la semaine
ayant suivi le traitement
de la ressource au CuSO4.
Traitement : préchloration,
clarification au sulfate de cuivre,
filtration, chloration.

Modification des paramètres
biologiques après le traitement
de la ressource au CuSO4 (1 ppm).

Développement d’une immense
prolifération dans le réservoir.

Evènement survenu après
une période de sécheresse.
Traitement municipal de l’eau :
décantation, filtration sur sable,
chloration. A l’unité de dialyse :
filtration sur sable, charbon,
résine échangeuse d’ions et
filtration « micropore ».

Tableau III-VIII : Cas rapportés ou suspectés d’intoxications par cyanotoxines dans l’eau de distribution.

a la conversion en cellules.mL-1 dépend de la taille des colonies. Dans une telle prolifération, un minimum de 100 cellules par colonie peut être
attendu (Chorus & Bartram 1999).



Les intoxications aiguës répertoriées dans la littérature scientifique coïncident toutes soit avec la sénescence
naturelle d’une efflorescence, soit avec la destruction d’une efflorescence par application d’un traitement algicide.
Ces deux mécanismes ont pour effet la libération des toxines intracellulaires. Ceci peut conduire à des
intoxications à caractère épidémique si les dispositifs de traitement de l’eau ne permettent pas d’éliminer les
toxines dissoutes.

Il est à noter que la littérature ne rapporte pas de cas d’intoxication individuelle, ceux-ci passent probablement
inaperçus dans l’ensemble des gastro-entérites idiopathiques.

Les comptes-rendus de certains épisodes d’intoxication contiennent des informations épidémiologiques
précieuses, ils sont développés ci-dessous.

2.2.1.1. Troubles intestinaux suite à une exposition orale

Tisdale (1931) relate le développement d’une épidémie de troubles intestinaux dans la ville de Charleston, USA.
Cette épidémie, qui n’a pu être attribuée à aucun agent infectieux, a coïncidé avec l’envahissement de la ressource
en eau par des cyanobactéries à l’origine d’un goût et d’une odeur très désagréables. Les autorités sanitaires ont
pressé les habitants de boire cette eau, dont les paramètres microbiologiques étaient conformes aux critères
définis pour l’eau potable, plutôt que d’utiliser des sources ou des puits de qualité douteuse. L’épidémie a touché
plusieurs milliers de personnes, soit 10 à 15 % de la population des quartiers alimentés par cette ressource,
pendant la semaine où l’odeur et le goût de l’eau potable étaient les plus prononcés. La clinique est celle d’une
gastro-entérite d’apparition soudaine et afébrile, touchant plutôt les personnes âgées de plus de 10 ans.

Au Brésil,Teixera et al. (1993) attribuent une épidémie de gastro-entérite à la consommation de l’eau du barrage
d’Itaparica dans la région de Bahia. Environ 2000 cas, dont 88 se révélèrent mortels et touchèrent principalement
des enfants, ont été enregistrés sur une période de 42 jours dans les seuls quartiers alimentés par cette ressource.
Ni agent infectieux, ni métaux lourds n’ont pu être mis en évidence dans l’eau, mais des cyanobactéries
appartenant aux genres Anabaena et Microcystis étaient présentes dans l’eau à des concentrations de l’ordre
de 100 à plus de 900 000 cellules par mL.

En Australie, Falconer et al. (1983a) ont montré l’apparition de troubles hépatiques suite au traitement algicide
appliqué sur une prolifération de Microcystis produisant de la microcystine-YM dans le réservoir d’Armidale.
L’étude épidémiologique rétrospective souligne l’augmentation significative des gamma-glutamyl transférases
sanguines dans le groupe consommant l’eau du réservoir par rapport au groupe utilisant d’autres ressources en
eau potable. Cette enzyme sérique constitue un indicateur sensible des lésions hépatiques. Il est à noter que
l’augmentation moyenne de cette enzyme traduisait une atteinte hépatique mineure, mais quelques individus
dans la population étudiée ont présenté des augmentations très importantes, indiquant des lésions hépatiques
substantielles.

Toujours en Australie, une épidémie plus grave, le « Palm Island Mystery Disease », est apparue en 1979 après le
traitement d’un réservoir avec du sulfate de cuivre. Les plaintes des consommateurs pour mauvais goût et odeur
désagréable de l’eau ont motivé l’intervention des autorités. Dans la semaine suivant le traitement, de nombreux
enfants ont développé une gastro-entérite sévère. Au total 140 enfants et 10 adultes ont dû être hospitalisés. La
clinique, outre une atteinte hépatique, indiquait des lésions rénales étendues. La surveillance de ce site a permis
d’attribuer cette intoxication à la production de cylindrospermopsine (CYN) par Cylindrospermopsis raciborskii
(Hawkins et al. 1985).

Ces deux derniers incidents soulignent l’importance des suivis environnementaux fins dans le cas de traitements
systématiques de retenues eutrophes par des algicides.

Le caractère épidémique de cette série d’intoxication souligne les limites des systèmes de traitement de l’eau
concernés pour éliminer les cyanotoxines. La sensibilité individuelle, associée peut-être à une exposition plus
importante, semble prédisposer certains individus à développer des formes aggravées d’intoxication. Cependant
l’observation d’une incidence des troubles de l’ordre de 10 à 60 % selon les épisodes indique une insuffisance
générale des procédés de traitement courants, assurant par ailleurs une bonne conformité aux critères sanitaires
alors en vigueur. La spécificité de ces épidémies réside dans l’intoxication par des toxines libres, résultant de la
sénescence naturelle ou de la destruction brutale des efflorescences.

L’analyse de ces évènements justifie d’accorder une attention particulière aux procédés de traitement capables
d’éliminer les cyanotoxines libres ou les cyanobactéries sans provoquer leur lyse.
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2.2.1.2. Troubles de santé suite à une exposition parentérale par dialyse

En février 1996, le centre de dialyse rénal de Caruaru au Brésil a été alimenté avec de l’eau brute uniquement
chlorée. Ceci a conduit à l’intoxication par voie parentérale de 126 personnes en traitement.Tous les patients ont
présenté des symptômes neurologiques d’apparition précoce. Par la suite 108 patients, soit 85 %, ont développé
des lésions hépatiques manifestes et 60 personnes sont décédées des suites de cette intoxication. Outre l’atteinte
hépatique caractéristique, les patients ont manifesté précocement des symptômes neurologiques graves :
malaises, troubles auditifs et visuels, convulsions, ainsi que des désordres hématologiques, biochimiques et
cardiovasculaires distincts des complications résultant de l’insuffisance hépatique (Jochimsen et al. 1998, Pouria
et al. 1998). Les toxines en cause, qui ont été identifiées dans les prélèvements de foie et de sang, sont les
microcystines -YR, -LR et -AR. La concentration moyenne en microcystine des foies des personnes décédées est
de 223 ng.g-1. L’utilisation de données de toxidynamie expérimentale produit une concentration estimée de l’eau
utilisée de 19,5 μg.L-1, soit une valeur 20 fois supérieure au seuil retenu pour l’eau de boisson. Une telle
concentration dans le milieu est par ailleurs tout à fait vraisemblable (Carmichael et al. 2001). Considérant le
potentiel de promotion tumorale des microcystines, les auteurs concluent en outre que les survivants à cette
exposition présentent un risque supérieur de développer des cancers du foie.

Cet accident souligne la vulnérabilité particulière des dialysés vis-à-vis de l’exposition aux cyanotoxines par
rapport aux consommateurs d’eau d’alimentation. Par ailleurs davantage d’importance devrait être accordée aux
symptômes neurologiques et cardiovasculaires observés chez ces patients exposés aux microcystines. Les
activités hépatotoxiques et promotrices de cancer de ces molécules ont jusqu’à aujourd’hui focalisé l’attention
des chercheurs au détriment de ces autres modes d’action.

2.2.1.3. Troubles de santé liés à la baignade ou à des activités nautiques

Des problèmes de santé liés à la baignade ont été rapportés et sont consignés dans l’encadré suivant.

• Voie cutanée

La principale voie d’exposition au cours d’activités aquatiques est le contact cutané. Il a été décrit dans la
littérature, ou rapporté, des cas d’irritations cutanées, oculaires ou nasales accompagnées ou non de signes
digestifs, voire de fièvre, chez des personnes s’étant baignées ou ayant pratiqué certaines activités nautiques
dans des étendues d’eau avec une prolifération algale (Billings 1981, Turner et al. 1990, Pilotto et al. 1997).

La publication de Törökné et al. (2001) qui présente des tests d’irritation cutanée et oculaire réalisés avec des
méthodes de référence en toxicologie, sur le cobaye et le lapin, montre un effet irritant et allergène de certaines
cyanobactéries, sans que l’on puisse relier ces effets à la quantité de toxine produite. L’effet allergène le plus
important a été obtenu avec un échantillon naturel d’Aphanizomenon non toxique, alors que les échantillons
toxiques de Microcystis, étaient moins allergènes. L’application d’une concentration élevée de MC-LR pure
(1,5 μg.mL-1), ne provoque que des effets allergènes légers sur 22 % des animaux (Törökné et al., 2001).

Chez l’homme, les travaux de Pilotto et al. (2004), basés sur l’application de patch à des volontaires, ont montré
qu’une faible proportion d’individus (de 20 à 24 %) exposés à des monocultures non axéniques de cyanobactéries
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1959 : Canada - En dépit des avertissements et de la mort de bétail, treize personnes qui s’étaient baignées
dans une eau infestée par des cyanobactéries ont été malades (nausée, douleurs musculaires, maux de tête,
diarrhée). Les selles des malades contenaient des cellules de Microcystis spp. et d’Anabaena circinalis (Dillinger
& Dehnel 1960).

1989 : Angleterre - Dix soldats présentèrent des symptômes d’intoxication (vomissements, diarrhée, douleurs
abdominales, maux de gorge, cloques aux lèvres) après avoir nagé ou fait du canoë dans une eau affectée
par une importante efflorescence à Microcystis spp. Deux présentèrent une pneumonie sévère et nécessitèrent
des soins intensifs (Turner et al. 1990).

1991 : Australie - Deux cas de conjonctivite et un cas d’éruption cutanée attribués à la baignade dans une
efflorescence d’Anabaena circinalis (Christopher et al. 1991).

1991 : Australie - Deux adolescentes sont victimes de gastroentérite et de myalgie après s’être baignées dans
une eau contaminée par Anabaena (Williamson & Corbet 1993).

1995 : Australie - L’étude épidémiologique de Pilotto et al. (1997) montre que des problèmes sanitaires tels
que des irritations des yeux, de la peau et des oreilles, de la fièvre, des ulcères buccaux, des diarrhées, des
vomissements et des états grippaux, sont survenus après des activités aquatiques.



(Microcystis aeruginosa, Anabaena circinalis, Nodularia spumigena, Aphanocapsa incerta et Cylindrospermopsis
raciborskii), présentait des irritations de la peau à des concentrations couramment rencontrées dans les eaux
douces, de l’ordre de 5 000 à 300 000 cellules.mL-1 (Pilotto et al. 1997). Il s’agit de manifestations modérées qui
se résolvent rapidement sans aucun traitement. Cette étude n’a pas permis d’établir l’existence d’une réponse
dose dépendante. De plus, les souches productrices de toxines n’étaient pas plus irritantes que celle qui n’en
produisait pas. Les individus allergiques n’étaient pas significativement plus sujets aux irritations de la peau que
les autres. Ceci semble en contradiction avec les travaux antérieurs de Heise (1951), Mc Elhenney et al. (1962), Mittal
et al., (1979), travaux toutefois réalisés avec des tests intradermiques, ce qui correspond moins à l’exposition
occasionnée par la baignade.

Ces résultats suggèrent qu’il existe chez certaines cyanobactéries des molécules à action irritative, voire
allergique, sans relation avec les cyanotoxines.

Les lipopolysaccharides (LPS), constitutifs de la paroi cellulaire des bactéries à Gram négatif, sont suspectés
d’être à l’origine de phénomènes d’irritation ou d’allergie (Sivonen & Jones 1999). Les LPS des cyanobactéries
semblent cependant moins toxiques que ceux d’autres bactéries à Gram négatif (Keleti & Sykora 1982, Raziuddin
et al. 1983).

• Ingestion et inhalation

Les deux autres voies d’exposition lors d’activités aquatiques sont l’ingestion accidentelle d’eau et l’inhalation
d’aérosols (par exemple lors d’activités comme le ski nautique). Malgré ce risque d’intoxication, aucun cas de
décès humain associé à la baignade n’a été rapporté. Des symptômes de diarrhée, de vomissements, de fièvre,
de maux de tête et de gorge, de toux sèche ont été rapportés (Carmichael 1995, Rapala et al. 2005b). Ces signes
sont souvent plus tardifs que les irritations cutanées. Des cas de pneumonie ont été attribués à la pratique du
canoë dans une eau contaminée par une efflorescence dominée par Microcystis aeruginosa productrice de MC-
LR (Turner et al. 1990).

En conclusion, s’il est vrai que des effets irritants plus ou moins sévères ont été recensés chez l’homme, en eau
douce, l’agent responsable n’a pas pu être mis en évidence. En revanche, de véritables molécules irritantes
(aplysiatoxine, débromoaplysiatoxine et lyngbyatoxine) responsables de la « démangeaison du baigneur » ont
été identifiées en milieu marin (voir chapitre I).

À l’heure actuelle, concernant l’agent causal des effets irritants, trois hypothèses sont considérées comme
possibles : il s’agirait de cyanotoxines non-identifiées, de LPS de cyanobactéries ou d’autres molécules irritantes
ou allergéniques associées aux cyanobactéries. La mise en place d’un programme de recherche destiné à
confirmer ou infirmer ces hypothèses serait souhaitable.

2.2.2. Effets sur la santé à long terme

Il s’agit ici d’évaluer les effets à long terme : risque chronique ou subchronique.

Concernant l’exposition ponctuelle à une dose sublétale de cyanotoxines, il n’existe actuellement aucune donnée
sur les conséquences pour la santé humaine. Carmichael et al. (2001) préconisent le suivi attentif des survivants
de l’intoxication par dialyse de Caruaru. Ils considèrent que cet accident malheureux pourrait ainsi fournir des
informations précieuses sur les effets à long terme d’une exposition ponctuelle à dose sublétale aux
microcystines, actuellement suspectées d’être des promoteurs tumoraux.

2.2.2.1. Risque chronique et cancer

Quatre études écologiques spatiales qui traitent du sujet ont été analysées :

• deux études chinoises publiées (Yu et al. 1989, Ueno et al. 1996), dont l’objectif est d’établir une corrélation entre
l’incidence des cancers primitifs du foie (très élevée dans certaines régions de Chine) et les différentes ressources
en eau utilisées pour la production d’eau potable ; également de clarifier le rôle possible des microcystines dans
cette maladie à étiologie multiple ;

• une étude américaine (Fleming et al. 2002) qui cherche à associer grâce à un Système d’Information
Géographique, la localisation des cas de cancers primitifs du foie et la nature des ressources en eau ;

• une étude chinoise (Zhou et al 2002) qui étudie l’association entre les cancers colorectaux et le niveau de
contamination par les MCs des différentes ressources utilisées pour l’eau de boisson.

La quantification du rôle de l’eau et en particulier des cyanotoxines dans les cancers primitifs du foie est
difficilement dissociable d’autres facteurs de risques telles que les aflatoxines.
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• L’étude de Yu et al. (1989) établit une relation entre la nature des aliments ingérés, les aflatoxines, l’eau de
boisson et le cancer primitif du foie. Le rôle des aflatoxines s’appuie sur un protocole d’analyse et d’exposition
détaillé (concentration en aflatoxines B1 et M1 mesurées dans les aliments et les urines des consommateurs)
et les résultats permettent d’établir une relation dose-réponse linéaire entre aflatoxines et cancer du foie. Le
rôle de l’eau est estimé en comparant qualitativement la nature de la ressource en eau et l’incidence des
cancers primitifs du foie. Les taux de mortalité de cancers primitifs du foie sont de l’ordre de 100, 91 et 4 cas
pour 100 000 personnes dont l’eau d’alimentation provient respectivement de mares / fossés, de rivières ou
de puits profonds.

• Devant ce même constat de l’incidence élevée des cancers du foie en Chine, Ueno et al. (1996) recherchent à
quantifier le rôle de l’eau, facteur de risque supplémentaire présumé (en compléments des facteurs de risques
déjà identifiés : aflatoxines et virus de l’hépatite B). Une importante campagne d’analyses visant à estimer la
contamination de l’eau en microcystine met en évidence 3 échantillons positifs sur 14 eaux de fossés analysées.
Les concentrations en MCs variant de 0,09 à 0,46 μg L-1. Les conclusions de cette étude évoquent une synergie
potentielle entre aflatoxines et MCs.

• L’étude américaine (Fleming et al. 2002) conclut à une corrélation statistique non significative entre le risque
d’avoir un cancer primitif du foie et le fait d’habiter dans une zone alimentée par une eau de surface (versus
eau profonde pour le groupe témoin). Les mesures des MCs ont été réalisées à la ressource en eau.

Ces trois études, dont les résultats aboutissent sur plusieurs points à des conclusions différentes, comportent
plusieurs sources d’incertitudes. L’exposition des populations aux facteurs de risques est le plus souvent difficile
à reconstituer :

• dans les études chinoises, le protocole est peu détaillé. Il est mentionné que les habitudes de consommation
(% eau de surface versus % eau profonde) évoluent au cours des 15 années qui précèdent ces études, sans que
les conséquences n’aient été envisagées sur l’estimation de l’exposition ;

• pour l’étude américaine, la mobilité des populations, la consommation de l’eau du robinet ainsi que les effets
des filières de traitement d’eau potable sur les microcystines n’ont pas été renseignés, ce qui engendre un
risque important d’erreurs de classement.

Concernant les cancers colorectaux, Zhou et al. (2002) mettent en évidence, par une étude épidémiologique sur
408 cas, que l’incidence des cancers colorectaux est significativement plus élevée chez les sujets buvant de l’eau
provenant de rivières et de mares (RR respectivement de 7,94 et 7,70) par rapport à ceux approvisionnés par des
puits. Ils établissent de plus une corrélation entre l’incidence de ces cancers et la contamination de l’eau de
boisson par la microcystine, les rivières et mares étant les plus contaminées. Les auteurs concluent à la nécessité
de confirmer l’étiologie par des études complémentaires.

À l’heure actuelle, seules les données issues d’expérimentations animales constituent une source fiable pour
conduire une évaluation de risque sanitaire. La parution des résultats d’une étude canadienne d’évaluation des
risques présentés par la microcystine-LR dans l’eau d’alimentation est à surveiller de près. Le protocole repose
sur l’étude de l’oncogenèse du foie chez le rat, considérant la voie d’ingestion, le pouvoir promoteur de tumeur
ayant déjà été prouvé chez l’animal par voie parentérale.

L’absence de données épidémiologiques ou de toxicologie chronique spécifiques de l’homme ne permet pas
d’écarter l’existence d’un risque chronique lié à l’ingestion de microcystine.

Le cancer primitif du foie est une pathologie pour laquelle la certification des causes de décès pose des problèmes
particuliers de validité pour plusieurs raisons (Remontet et al. 2003).

Un certain nombre de cancers secondaires du foie (évolution métastasique hépatique de cancers initiaux localisés
dans d’autres tissus) sont certifiés en cancers primitifs du foie,

Un sous-enregistrement des cancers du foie est observé dans certaines régions par manque d’argument
histologiques. En effet, seuls 10 départements nationaux disposent de registres du cancer du foie.

Devant le manque d’exhaustivité et de précision dans le recensement des cancers primitifs du foie, conséquence
d’un diagnostic difficile (distinction cancer primitif versus cancer secondaire) et d’une mortalité élevée de cette
pathologie, l’utilisation des registres du cancer primitif du foie ne parait pas adaptée à la mise en place d’un
programme de surveillance des effets à long terme de la microcystine-LR.

En conclusion, cette analyse ne fournit pas de données suffisantes pour conclure à l’existence d’un risque à long
terme épidémiologiquement fondé.

- 80 -

> Sommaire



2.2.2.2. Risque chronique et maladies neuro-dégénératives

Dans l’Ile de Guam, la BMAA a été retrouvée concentrée jusqu’à 10 000 fois le long de la chaîne trophique, des
cyanobactéries aux chauves-souris (Cox et al. 2003, Murch et al. 2004). Un taux de maladies neurodégénératives
(sclérose amyotrophique latérale, Alzheimer, Parkinson) beaucoup plus élevé que dans d’autres populations et
corrélé à la présence de la BMAA dans le cerveau des malades a été observé chez les habitants de cette île. Le
réservoir protéique endogène de neurotoxine permet une libération lente de la BMAA, qui pourrait avoir des effets
neurologiques chroniques et récurrents à l’échelle de plusieurs années ou dizaines d’années. Cette toxicité
chronique pourrait expliquer la période de latence observée pour les maladies neurodégénératives de certaines
populations vivant à Guam (e.g. la population Chamorro).

Comme les cyanobactéries sont des producteurs primaires à la base d’un certain nombre de chaînes alimentaires,
d’autres populations humaines que celles de Guam pourraient être exposées à cette neurotoxine. La présence
de BMAA a été observée dans les tissus de cerveau de patients Canadiens atteints de la maladie d’Alzheimer (Murch
et al. 2004). Selon ces auteurs, la BMAA jouerait un rôle chez les patients atteints de maladies neurodégénératives.
Un plus grand nombre d’étude de patients atteints de ces maladies est à réaliser pour confirmer cette hypothèse.
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Points à retenir

• Les intoxications animales par les cyanotoxines sont connues depuis la fin du XIXe siècle. Elles doivent
alerter les autorités sanitaires du développement de proliférations toxiques, mais ne sont pas assez sensibles
pour servir d’indicateur de la toxicité des proliférations de cyanobactéries.

• Des intoxications humaines se traduisant par des épidémies de gastro-entérites afébriles d’apparition
soudaine ont été attribuées à la présence de cyanotoxines dans l’eau de boisson.

• Les intoxications humaines, via les loisirs nautiques, suspectées être d’origine cyanobactérienne, se
traduisent également par des cas groupés de troubles digestifs et/ou d’irritation cutanéo-muqueuse.

• Lors des loisirs nautiques, elles surviennent suite à l’ingestion de cyanobactéries et/ou de toxines présentes
dans les eaux brutes. Lors d’intoxications par l’eau de boisson, elles sont associées à la consommation d’eau
contenant des cyanotoxines libres, qui n’ont pas été retenues par le traitement ou qui ont été libérées au
cours du traitement par la lyse des cellules.

• À ce jour, aucune intoxication humaine associée aux cyanotoxines n’a été documentée en France. En
revanche, des mortalités de chiens ont été attribuées à des cyanotoxines.

• D’après les données épidémiologiques, l’eau serait le vecteur prépondérant d’intoxication de l’homme par
les cyanotoxines. Néanmoins d’autres sources d’exposition doivent être investiguées.



- 82 -

> Sommaire



IV. État des lieux de la situation française

1. Contexte et mise en place d’une base de données cyanobactéries

Afin d’alimenter le volet exposition de l’évaluation des risques et de fournir aux gestionnaires une image de la
situation française concernant les proliférations de cyanobactéries, une base de données numérique rassemblant
des résultats de prélèvements effectués dans différentes zones aquatiques en France métropolitaine et en Corse
a été mise en place à l’Afssa, puis finalisée et validée lors de l’analyse des données à l’Afsset.

Du fait de l’absence d’un système de recueil systématique de ces données, différents organismes susceptibles
de suivre les cyanobactéries ont été sollicités. Parmi les organismes sollicités, la Direction générale de la santé,
les Agences de l’eau Adour-Garonne, Artois-Picardie et Rhin-Meuse, Electricité de France (EDF), le Syndicat des
producteurs et distributeurs d’eau (SPDE), la DIREN Bretagne, l’Université de Rennes 1 et l’Institut
interdépartemental des barrages et réservoirs de la Seine (IIBRS) ont accepté de fournir les données dont ils
disposaient. Les informations recueillies se présentaient sous forme de rapports de synthèse ou de résultats
bruts sous format papier ou excel.

Cette compilation de données ne peut être considérée comme exhaustive, que ce soit sur le plan géographique,
chronologique ou des paramètres visés. Qui plus est, en raison de la variété des producteurs de données, des
objectifs poursuivis, des laboratoires impliqués et des méthodes d’analyses mises en œuvre dont aucune n’est
normalisée à la date de rédaction du rapport, une grande prudence est de mise pour l’interprétation et la
généralisation des résultats des analyses statistiques.

La base regroupe les informations ayant trait à :

• la localisation géographique et temporelle du prélèvement : date, département, commune, zone aquatique et
parfois lieu de prélèvement ;

• l’usage de l’eau : adduction d’eau publique [AEP], eau de baignade contrôlée [BLB], eau associée à différentes
activités nautiques [BLAN] ou autres : pêche, irrigation, barrages… ;

• le type de l’eau : eau brute ou eau traitée dans le cas des prélèvements en eaux AEP ;

• les résultats du dénombrement des cellules de cyanobactéries ;

• le pourcentage de cyanobactéries par rapport au total des algues (phytoplancton) calculé à partir du nombre
de cellules ;

• les résultats de dosage des microcystines ;

• le genre ou l’espèce des cyanobactéries observées ;

• les résultats de dosage de chlorophylle a (en μg.L-1).

Malheureusement, toutes ces informations ne sont pas disponibles pour chaque prélèvement et peuvent, de plus,
être définies de manière différente d’un rapport à l’autre.

L’analyse effectuée n’a pas pour objectif d’identifier les déterminants physiques, biologiques ou écologiques
associés au phénomène de prolifération des cyanobactéries ou de production de cyanotoxines, mais d’évaluer
le phénomène « cyanobactéries » en France métropolitaine compte tenu des données et des paramètres
recueillis.

1.1. Prélèvement

L’usage de l’eau dans laquelle le prélèvement a été effectué était dans la plupart des cas renseigné dans les
rapports recueillis. Une vérification de l’usage baignade et de l’usage  pour l’alimentation en eau potable (AEP)
a été réalisée au travers des noms des communes, grâce aux bases de données SISE-Eaux pour les sites AEP et
SISE-Baignades. Certaines zones aquatiques à usage mixte ont alors pu être identifiées et renseignées comme
tel dans la base de données. Néanmoins, dans la plupart des analyses statistiques effectuées, chaque résultat
de prélèvement est associé à un unique usage de l’eau : celui indiqué dans les rapports. Le type de zone aquatique
(rivière, lac, étang, …) était parfois renseigné et a pu être complété pour les sites de baignade grâce à SISE-
Baignades. Ce paramètre a été introduit a posteriori et n’a pas été l’objet d’une analyse exhaustive.
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L’indication « lieu de prélèvement » mentionnée dans les rapports dépend de l’usage de l’eau. Dans le cas d’une
baignade par exemple, il s’agit soit du nom du lieu-dit, soit du nom usuel de la baignade considérée. Au niveau
de l’usage AEP, le nom indiqué peut être celui de la station de traitement d’eau, le nom du lieu de captage ou
encore le nom du point de surveillance dans le référentiel SISE-Eaux. Une information sur la zone
d’échantillonnage (amont, aval, prise d’eau) est parfois disponible ainsi que la profondeur à laquelle le
prélèvement a été effectué. Les prélèvements dans les eaux de loisirs (baignades et/ou activités nautiques) sont
réalisés dans la majorité des cas à proximité de la berge dans la couche d’eau de 0 à 1 m, alors que les
prélèvements associés aux usines de traitement d’eau ont lieu, pour ce qui est des eaux brutes, au point de
captage ou au robinet d’arrivée dans l’usine, directement relié au point de captage, qui est la plupart du temps
situé en profondeur. Les prélèvements en eaux traitées sont effectués à la fin de la filière de traitement (eau
refoulée).

L’information « lieu de prélèvement » en tant que telle est parfois différente d’un rapport à l’autre et n’est pas
toujours présente ; elle n’a pu être complétée et validée dans le temps imparti. Les résultats de prélèvements
ont donc été agrégés au niveau de la commune en distinguant les différents usages de l’eau. La commune
associée à l’information usage de l’eau est ainsi l’unité de lieu minimale avec laquelle les analyses statistiques
ont été effectuées. Par abus de langage et par simplicité, l’appellation « site de prélèvement » désignera
désormais cette variable commune usage de l’eau. Néanmoins, ce paramètre agrège dans certains cas des
données provenant de différentes zones aquatiques ou provenant de différents points de prélèvement au sein
d’une même zone aquatique. Il a effectivement été constaté a posteriori que neuf sites de prélèvement AEP
regroupaient en fait les données provenant de différentes zones aquatiques ; il en est de même pour sept sites
de prélèvement en eaux destinées aux loisirs de baignades (BLB) et 13 en eaux classées en diverses activités de
loisirs nautiques (BLAN). Dans quelques autres cas, la zone aquatique considérée est la même, mais le point de
prélèvement diffère. En tout, ce sont plus de 80 % des prélèvements qui sont néanmoins bien référencés.

1.2. Dénombrement et identification des cyanobactéries

Les résultats numériques du dénombrement des cellules de cyanobactéries (CC) ont tous été exprimés en nombre
de cellules par mL. Certains rapports n’indiquent pas le résultat du dénombrement, mais simplement la détection
ou l’absence de détection de cellules de cyanobactéries. Ces informations ont été prises en compte dans la base :
l’absence de détection de CC a été codée 0 alors que la présence de CC sans résultat numérique a été codée NC
(non communiqué). Rappelons que l’absence de détection de cellules de cyanobactéries dans l’échantillon ne
signifie pas leur absence certaine dans la zone aquatique considérée. Trois variables ont été créées à partir du
résultat du dénombrement :

1. PCC (Présence des CC) qui prend la valeur 1 lorsque des CC ont été détectées dans le prélèvement et 0 dans le
cas contraire ;

2. l’abondance correspondant à la quantité de cellules de cyanobactéries dénombrées lorsque celles-ci sont
présentes dans le prélèvement ;

3. la classe d’abondance : cinq classes ont été définies, en partie fondées sur les classes proposées par l’OMS :
0–2 000 CC.mL-1 ; >2 000–20 000 CC.mL-1 ; >20 000–100 000 CC.mL-1 ; >100 000–1 million de CC.mL-1 et la classe
plus de 1 million de CC.mL-1.

Le pourcentage des cellules de cyanobactéries par rapport au total algal (phytoplanctonique) était parfois précisé
et calculé à partir du nombre de cellules. À partir de ce paramètre une variable dominance a été créée : elle vaut
1 lorsque ce pourcentage dépasse 50 % et 0 dans le cas contraire.

L’identification des cyanobactéries dans les données recueillies s’arrête la plupart du temps au niveau du genre
et c’est donc à ce niveau de classification que les analyses statistiques ont été effectuées. Qui plus est, la
systématique des cyanobactéries subit actuellement des modifications en particulier au niveau de l’espèce.
L’identification des cyanobactéries suit la même logique que le dénombrement : ce n’est pas parce qu’un genre
n’a pas été identifié dans un prélèvement, qu’il est absent du site de manière certaine.

À partir des genres et/ou espèces de cyanobactéries identifiés dans les prélèvements, il est nécessaire d’évaluer
la présence ou l’absence de genres potentiellement toxiques. Pour cela, la liste des espèces et des genres
potentiellement toxiques élaborée par le groupe de travail Afssa (chapitre I tableau I-II) à partir de la littérature
a été utilisée : un genre de cyanobactéries est considéré comme potentiellement toxique dès qu’une espèce
appartenant à ce genre est considérée comme potentiellement toxique. Cette manière de procéder conduit a
priori à surévaluer la présence de cyanobactéries potentiellement toxiques dans un prélèvement. Les genres et
espèces de cyanobactéries retrouvés dans la base de données sont présentés dans le tableau IV-I.
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Espèces Genres
Aphanizomenon flos-aquae

Aphanizomenon issatschenkoi Aphanizomenon

Aphanizomenon sp.
Aphanothece sp Aphanothece

Aphanocapsa sp. Aphanocapsa
Anabaenopsis sp. Anabaenopsis

Anabaena sp.
Anabaena affinis

Anabaena crassa
Anabaena spiroides

Anabaena flos-aquae Anabaena

Anabaena heterospora
Anabaena solitaria
Anabaena smithii
Anabaena planctonica

Anabaena circinalis

Calothrix sp. Calothrix
Cylindrospermopsis raciborskii Cylindrospermopsis

Coelomoron sp.
Coelomoron

Coelomoron pusillum
Coelosphaerium sp. Coelosphaerium

Chroococcus sp. Chroococcus
Woronichinia sp.

Woronichinia
Woronichinia naegeliana

Limnothrix sp.
Limnotrix planctonica Limnothrix
Limnotrix redekei
Merismopedia sp.

Merismopedia
Merismopedia tenuissima
Lemmermanniella pallida Lemmermanniella
Lyngbya sp. Lyngbya

Microcystis sp.
Microcystis flos aquae

Microcystis aeruginosa Microcystis

Microcystis viridis

Microcystis wesenbergii

Nostoc sp. Nostoc

Planktolyngbya subtilis Planktolyngbya
Planktothrix sp.
Planktothrix mougeotii Planktothrix

Planktothrix agardhii

Phormidium sp. Phormidium

Rhaphidiopsis sp. Rhaphidiopsis

Synechococcus sp. Synechococcus

Snowella sp. Snowella
Pseudanabaena mucicola
Pseudanabaena limnetica Pseudanabaena

Pseudanabaena galeata
Pseudanabaena sp.
Gomphospheria sp. Gomphospheria
Oscillatoria sp. Oscillatoria

Rhabdoderma sp. Rhabdoderma

Tableau IV-I : Genres et espèces retrouvés dans la base de données constituée. 24 taxons sont suivis de sp,
témoignant du fait qu’une espèce du genre considéré a été trouvée, mais pas identifiée. Les genres et espèces
potentiellement toxiques figurent en gras.



1.3. Dosage des microcystines

Les données recueillies relatives aux cyanotoxines concernent exclusivement les divers variants de microcystines
(MC), la microcystine-LR (MC-LR) étant bien souvent prise comme référence.

Les méthodes d’analyse des microcystines recensées dans la base sont au nombre de quatre : méthode
enzymatique PP2A (protéine phosphatase 2A), méthode immunologique ELISA (Enzyme linked Immuno Sorbent
Assay), chromatographie liquide haute performance ultra-violet CLHP-UV et spectrométrie de masse CLHP-SM.

Les méthodes PP2A et ELISA produisent une réponse moléculaire globale, qui ne permet pas de distinguer les
quantités des différents variants de MC. Les résultats sont exprimés en microgramme (μg) d’équivalent MC-LR
étalon par litre. Cependant, cette réponse peut être entachée d’un biais résultant de l’affinité variable des
différents variants de MC avec les enzymes ou les anticorps utilisés.

Les méthodes CLHP-UV et CLHP-SM sont des méthodes séparatives qui permettent de déterminer le profil
toxinique du mélange, c’est-à-dire la nature et les quantités des différents variants présents. La méthode CLHP-
UV, contrairement à la méthode CLHP-SM, ne permet de détecter et de quantifier que les variants pour lesquels
les étalons sont disponibles. Les résultats de ces deux méthodes sont exprimés soit en μg de chaque variant par
litre, soit en μg.L-1 d’équivalent MC-LR (correspondant à la somme des différents variants), soit en μg.L-1 de MC-
LR mesurant uniquement la quantité de MC-LR.

Compte tenu des différentes méthodes d’analyses rencontrées et de la diversité d’expression des résultats de
dosage, il est apparu nécessaire de convertir les résultats dans une seule unité : la quantité totale de
microcystines. Les données ainsi harmonisées ont donc tendance a priori à maximiser le danger vis-à-vis de la
MC, puisque la MC-LR fait partie des variants de microcystines les plus toxiques.

Si pour un même prélèvement, deux résultats de dosage des microcystines provenant de deux méthodes
différentes étaient disponibles, la méthode CLHP a été privilégiée et au sein de cette technique analytique, le
résultat en spectrométrie de masse (SM) a été retenu. Néanmoins, cette méthode ayant un taux de présence
très faible dans la base (de l’ordre de 3 % des données), les résultats des deux approches CLHP-UV et CLHP-SM
ont été agrégés sous l’appellation CLHP. Dans tous les cas, un unique résultat de dosage des microcystines
exprimé en μg de MC totales par litre a été retenu pour chaque prélèvement.

Par ailleurs, les limites de détection et de quantification étant différentes d’une méthode analytique à une autre
et d’un laboratoire à un autre, la limite de quantification la plus élevée (0,16 μg.L-1) identifiée dans les rapports
a été prise comme référence ; tous les résultats inférieurs à cette limite ont été remplacés par l’indication ND
(pour non-détecté). Cela concerne au plus une cinquantaine de valeurs. Dans la base ainsi constituée, la limite
de détection est égale à la limite de quantification des MC et vaut 0,16 μg.L-1.

2. La base en quelques chiffres

La base de données cyanobactéries ainsi constituée comprend 4 273 lignes, c’est-à-dire 4 273 résultats de
prélèvements effectués dans des zones aquatiques continentales pendant la période 2002-2004(13). Ces résultats
concernent 442 communes et 59 départements. Un résultat de dénombrement (présence/absence et bien
souvent comptage) des cellules de cyanobactéries est disponible pour 3 897 de ces prélèvements, mais
l’information taxonomique des genres de cyanobactéries observées n’est présente que pour 1 709 seulement(14)

de ces prélèvements. Le résultat de dosage des microcystines est disponible pour 1 492 prélèvements et pour 1 116
de ces prélèvements le résultat du dénombrement cellulaire conjoint est également disponible. Environ 61 %
des résultats de dosage des MC ont été obtenus par la méthode CLHP(15), 31 % par la méthode ELISA, 3 % par la
méthode PP2A et 5 % par une méthode non renseignée dans les rapports. Les méthodes CLHP et ELISA
représentent donc la majorité des données (92 %). L’utilisation de la méthode CLHP apparaît en nette décroissance
entre l’année 2002 et l’année 2004, au profit de la méthode ELISA.

Seuls 299 des 4 273 prélèvements (i.e. 7 %) ont été effectués en eaux traitées(16) : un résultat de dénombrement
des CC est disponible pour 102 de ces prélèvements – 12 départements et 23 communes sont concernés – et un
résultat de dosage des microcystines pour 226 prélèvements –soit 13 départements et 45 communes–. Une très
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(13) L’ensemble des données recueillies initialement concernait les années 2000 à 2004, mais le nombre de données disponibles pour les années
2000 et 2001 était très faible devant celui des années 2002 à 2004 (moins de 3 %). Par souci d’homogénéité, il a été décidé de n’exploiter
que les données des années 2002 à 2004.

(14) Ceci provient certainement du fait que l’on a eu accès dans un grand nombre de cas qu’aux rapports de synthèse et non aux résultats bruts
complets du dénombrement cellulaire.

(15) Il s’agit dans la quasi-totalité des cas de la méthode CLHP-UV, la méthode CLHP-SM ayant été très peu utilisée.
(16) Quelques données recueillies (10 en tout) concernaient des eaux prélevées à des étapes intermédiaires de traitement ; du fait de leur trop

faible nombre, ces données n’ont pas été prises en compte dans la base telle que décrite ici.



nette progression du nombre de prélèvements en eaux traitées est constatée de 2002 à 2004 : 18 prélèvements
ont été effectués en 2002, 37 en 2003 et 169 en 2004. Les données sur les eaux traitées proviennent donc très
majoritairement de l’année 2004 (74 %) que ce soit pour les dénombrements de CC ou les dosages des MC.

Les prélèvements effectués en eaux brutes (3 974 données) proviennent à peu près à part égale d’eaux AEP
(1 249 données, soit 31 % du total), d’eaux de baignade (1 607, i.e. 40 %) et d’eaux liées à des activités nautiques
(1 073, i.e. 27 %). Restent 45 prélèvements effectués dans des zones aquatiques associées uniquement à un usage
autre tel que la pêche, l’irrigation,etc. ; du fait de leur faible nombre,ceux-ci n’ont pas été exploités lors des analyses
statistiques. De même, les données proviennent à peu près à part égale des trois années prises en compte, avec
néanmoins une légère progression de 2002 à 2004 : 1 184 données pour l’année 2002 (i.e. 30 % du total), 1 246
pour l’année 2003 (i.e. 31 %) et 1 538 pour l’année 2004 (i.e. 39 %).

Un résultat de dénombrement cellulaire est disponible pour 95 % des prélèvements en eau brute. En revanche,
les dosages de microcystines en eaux brutes ont été effectués avec une fréquence plus importante dans les
prélèvements effectués en eaux AEP (639) que dans ceux effectués en eaux BLAN (293) ou en eaux BLB (330). Ils
ont été effectués majoritairement l’année 2002 (42 % du total), puis l’année 2004 (37 %) et enfin l’année 2003
(20 %).

De manière générale, la répartition croisée des données par années et usages ne conduit pas à des effectifs de
prélèvements homogènes. Ont été constatés par exemple : une progression très nette du nombre de
prélèvements effectués en eaux de baignade de 2002 (7 % du total des prélèvements) à 2004 (22 %) ; un nombre
de prélèvements effectués en eaux AEP deux fois plus faible en 2003 qu’en 2002 et 2004 ; et une proportion de
prélèvements effectués en eaux BLAN 3 à 5 fois plus faible l’année 2004 que durant les deux années précédentes.

Environ 92 % des données de la base proviennent de prélèvements effectués pendant les mois de juin à octobre
compris, et 74 % pendant les mois de juillet à septembre uniquement. Cette disproportion dans la répartition
mensuelle des données est plus marquée encore pour les résultats de dosage des microcystines et pour les eaux
traitées, plus marquée également pour les sites de baignade que pour les eaux AEP ou celles liées aux activités
nautiques. En revanche, cette répartition saisonnière des données est peu différente d’une année sur l’autre
(2002 à 2004).

Du mois d’avril à septembre, c’est-à-dire lorsque le nombre de données est important, les trois années 2002 à
2004 représentent donc à peu près le même pourcentage de données, de même que les trois principaux usages
que sont AEP, BLB et BLAN. En revanche, les données du mois de décembre proviennent essentiellement de
l’année 2002 ; les données du mois de mars proviennent presque entièrement de l’année 2004 ; les données du
mois de février proviennent majoritairement des eaux BLAN et les données du mois de novembre des eaux
AEP…

La répartition géographique des prélèvements est également très contrastée (figure K – livret couleur). Le nombre
de départements pour lesquels il existe au moins un résultat de dénombrement des CC est de 57, mais il varie
entre 28 et 36 suivant l’année considérée (de 2002 à 2004) et l’usage : il est de 28 pour l’AEP, de 37 pour BLB et
de 19 pour BLAN. Le nombre de prélèvements par département –ceux pour lesquels des données ont été fournies–
est très variable d’un département à l’autre : il est compris entre 2 et 738 pour les trois années 2002-2004
agrégées ; sa valeur médiane(17) est de 20. Autrement dit, 50 % des départements considérés admettent moins
de 20 données sur les trois années cumulées tout usage confondu.

Sont constatées une absence de données pour tout l’est de la France (zone en bleu clair sur la figure K – livret
couleur) et une concentration des données disponibles essentiellement dans les régions Bretagne, Pays de la Loire,
Basse Normandie et dans une moindre mesure Limousin.

Le nombre de communes pour lesquelles il existe au moins une donnée de dénombrement cellulaire est de 430
sur les trois années 2002-2004, ce qui représente au sein de chaque département concerné entre 1 et 36
communes suivant le département et l’année, soit 5 en valeur médiane. Le nombre de données par commune
et par année est compris entre 1 et 93 suivant la commune et l’année considérées ; il est de 5 en valeur médiane.
Pour 70 % des communes concernées, il n’y a qu’une année de données, pour 25 % des communes deux années
de résultats et pour 5 % trois années de résultats. Autrement dit, il ne peut être évoqué de suivi pluriannuel des
dénombrements de cyanobactéries au niveau des communes pour les années 2002 à 2004.

Pour les dosages des microcystines, les nombres de départements, de communes et de prélèvements sont encore
plus faibles, mais la répartition géographique concernant la provenance des données est identique. En eaux
brutes, ils concernent respectivement 24 départements et 80 communes pour l’usage AEP, 26 départements et
78 communes pour l’usage BLB, 10 départements et 50 communes pour l’usage BLAN.
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(17) La médiane d’un échantillon est la valeur qui sépare les 50 % plus faibles valeurs de l’échantillon des 50 % plus fortes.



Un résultat sur la teneur en chlorophylle a de l’eau est disponible pour 1 705 prélèvements, dont 10 en eau traitée.
Ces résultats concernent 218 communes et 38 départements. La répartition temporelle des résultats de
chlorophylle a est identique à celle des résultats de dénombrement cellulaire. La répartition géographique est
un peu différente : il y a moins de données en provenance du centre de la France.

3. Méthode d’analyse statistique des données

Différents biais liés à l’échantillon des données disponibles sont à craindre :

1. des biais liés au recueil des données : tous les organismes possédant des données de cette nature n’ont pas
forcément été contactés et les organismes contactés n’étaient soumis à aucune obligation quant à la
communication de leurs données en totalité ou en partie. Il est par conséquent difficile de dire si cet échantillon
est ou non représentatif des prélèvements effectués en France pour dénombrement des cellules de
cyanobactéries et/ou dosage des microcystines. Il convient de noter que les zones à fort relief en tête de bassin
versant sont en général beaucoup moins favorables aux proliférations phytoplanctoniques que celles en aval,
où les écoulements sont plus lents et les temps de séjour plus longs. L’absence de données dans certaines
régions, en particulier dans l’est de la France, pourrait être lié au fait qu’il y a moins de problème de prolifération
de cyanobactéries dans ces régions. Par ailleurs, l’utilisation plus ou moins importante pour la production
d’eau de consommation humaine des eaux souterraines, indemnes de cyanobactéries, peut diminuer la
vigilance sur les eaux de surface dans certaines régions ;

2. des biais liés aux prélèvements : sur quels sites ont-ils été effectués, pourquoi et quand ? Ces sites font-ils l’objet
de traitements par des algicides ? À quel emplacement sur le site ? La répartition des données au sein de
l’échantillon apparaît en effet comme très déséquilibrée temporellement (surtout au niveau mensuel) et
géographiquement : la majorité des données recensées proviennent de prélèvements effectués dans l’ouest
et le centre de la France, sur les mois de juin à octobre. Ceci a-t-il une influence sur les résultats de
dénombrement des CC et de dosage des MCs ?

3. des biais liés aux usages (ou réglementations) sur les dosages des microcystines, qui ne sont manifestement
pas effectués de manière systématique avec le dénombrement cellulaire. Sont-ils effectués uniquement
lorsque le résultat du dénombrement cellulaire est important ?

Ces problèmes d’échantillon sont à l’origine potentiellement de biais dans l’estimation des caractéristiques
statistiques du phénomène « cyanobactéries ».

Des méthodes d’analyses statistiques multivariées ont donc été employées afin d’estimer les influences
respectives des paramètres mois, année, usage de l’eau et sites de prélèvement sur le résultat du dénombrement
cellulaire et celui du dosage des microcystines et ce de manière à fournir une image du phénomène «
cyanobactéries » indépendamment des disproportions de données présentes au sein de l’échantillon.
L’extrapolation des résultats de cette base à l’ensemble du territoire français métropolitain restera néanmoins
délicate du fait de l’absence de données pour l’est de la France en particulier.

Les variations de la présence et de l’abondance des cellules de cyanobactéries ont donc été analysées, au travers
des résultats de prélèvements sur eaux brutes, en fonction des paramètres cofacteurs : usage de l’eau, mois et
année, en prenant en compte un potentiel effet lié au site(18) ou au département(19) de prélèvement.

L’objectif de cette analyse est double :

1. déterminer l’influence respective de chacun de ces paramètres ;

2. prédire une probabilité de présence, une abondance ou un risque de dépassement d’une valeur seuil sur
chaque site de prélèvement à l’échelle mensuelle, indépendamment du nombre de données disponibles.

La méthode d’analyse statistique employée appartient à la classe des régressions linéaires généralisées avec effets
mixtes. Cette approche permet de distinguer l’influence des paramètres globaux : saison, usage et année, estimée
grâce à l’ensemble des données, d’un effet lié au site de prélèvement. Elle permet par conséquent de s’affranchir
en partie des disproportions de données provenant des différents sites de prélèvement pour estimer l’influence
des paramètres globaux. Les fonctions linéaires utilisées sont du premier ordre, c’est-à-dire sans interaction
entre les paramètres considérés et sans effet quadratique. On fait donc l’hypothèse qu’il n’y a pas d’interaction
majeure entre les effets des paramètres mois, usage, année et localisation géographique, hypothèse discutée
par la suite.
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(18) Rappel : il s’agit du paramètre combiné commune X usage.

(19) Dans ce cas, les données sont agrégées au niveau département.



Suivant les analyses, les données des mois de novembre à avril ont été regroupées du fait de leur faible nombre.
Un nouveau paramètre mois a donc été défini : il prend les valeurs « hiver » (agrégeant les données de novembre
à avril), mai, juin, juillet, août, septembre et octobre.

Les résultats de dénombrement cellulaire ont été analysés séparément des résultats de dosage des microcystines
et les résultats en eaux traitées séparément des résultats en eaux brutes. Le nombre de données eaux traitées
n’a pas permis l’utilisation d’une telle approche ; ces données ont uniquement fait l’objet d’une analyse
descriptive simple.

Description des modèles utilisés

Régression linéaire généralisée logistique avec prise en compte d’effets mixtes

Soit Pijkl la probabilité de présence des cellules de cyanobactéries le mois i, dans une eau ayant un usage j,
l’année k sur le site de prélèvement l ; celle-ci est exprimée au travers du modèle suivant :

logit(Pijkl) = const + α mois i + β usage j + γ année k + ε lieu l

où :

• logit(P) = log(P/(1 – P)) ;

• const est la constante générale ;

• α mois i, β usage j, γ année k correspondent respectivement aux effets fixes du mois i, de l’usage j et de l’année k,
estimés sur l’ensemble des données ;

• ε lieu l est un effet aléatoire lié au site de prélèvement.

Les coefficients de ce modèle sont estimés par ajustement sur les résultats des prélèvements au travers de
la variable PCC qui prend pour chaque prélèvement la valeur 1 lorsque le résultat du dénombrement est positif
(présence de CC) et 0 dans le cas contraire.

Les coefficients du modèle étant estimés, la probabilité de présence des CC peut être prédite chaque mois,
pour chaque usage, chaque année et chaque site, quel que soit le nombre de données présentes dans
chaque cas, grâce à la formule suivante :

Pijkl  =
exp(const + α mois i + β usage j + γ année k + ε lieu l)

1 + exp(const + α mois i + β usage j + γ année k + ε lieu l)

Un modèle dans lequel l’effet site est remplacé par un effet département de prélèvement a également été
testé. Cette approche a de plus été utilisée pour modéliser le risque de dépassement de la valeur de 100
000 CC.mL-1, à partir d’une variable PCC100m qui vaut 1 pour un prélèvement sur lequel le nombre de CC
observées dépasse 100 000 CC.mL-1 et 0 dans le cas contraire.

Régression linéaire généralisée lognormale avec prise en compte d’effets mixtes

Soit NbCCijkl le nombre de cellules de cyanobactéries dénombrées le mois i, dans une eau ayant un usage j,
l’année k sur le site de prélèvement l, le modèle ci-dessous est alors ajusté sur les résultats de dénombrement :

log10(NnCCijkl) = const + α mois i + β usage j + γ année k + ε lieu l

où :

• α mois i, β usage j, γ année k sont respectivement les effets du mois i, de l’usage j et de l’année k ;

•  ε lieu l est un effet aléatoire lié au site de prélèvement.

Les coefficients des différents paramètres étant estimés à partir des résultats de prélèvements, il est ensuite
possible de prédire le nombre moyen de cellules de cyanobactéries attendu dans chaque cas à partir de la
formule suivante :

NnCCijkl = 10 const + α mois i + β usage j + γ année k + ε lieu l

Un modèle remplaçant l’effet site de prélèvement par un effet département a également été testé.

Des démarches similaires ont été employées pour l’analyse des résultats de dosage des microcystines.

Afin de garantir une certaine robustesse dans l’analyse des résultats, le ou les modèles ont été ajustés sur :
(1) l’ensemble des données disponibles et exploitables pour chaque analyse et (2) les sites de prélèvement
pour lesquels il y a au moins quatre résultats de prélèvements. Ce faisant, environ 90 % des résultats de
prélèvements disponibles et exploitables ont été utilisés pour cette deuxième analyse, mais moins de 60 %
des sites de prélèvement potentiels sont concernés.

- 89 -

> Sommaire



4. Résultats en eaux brutes

4.1. Dénombrement cellulaire

4.1.1. Influence des paramètres sites, mois, année et usage

Ont été analysés de manière séparée : (1) la probabilité de présence des cellules de cyanobactéries dans un
prélèvement effectué sur un site, (2) l’abondance moyenne des CC lorsqu’elles sont présentes et (3) la probabilité
(appelée « risque 100 000 ») que l’abondance dépasse 100 000 cellules par mL. Ces analyses statistiques reposent
suivant les cas sur 2 400 à 3 700 données. Dans chaque cas, l’influence des variables cofacteurs mois, usage, année
et sites de prélèvement a été étudiée. Les résultats sont présentés ci-dessous de manière synthétique.

L’ordre d’influence des variables précédemment citées apparaît identique sur la probabilité de présence des CC,
l’abondance et le « risque 100 000 » ; il s’agit dans l’ordre décroissant : du site de prélèvement, du mois (saison),
de l’usage et de l’année, dont l’influence, contrairement aux autres paramètres, n’apparaît pas systématiquement
statistiquement significative.

L’influence prépondérante du paramètre site de prélèvement (commune X usage) montre que la prolifération
de cyanobactéries est d’abord liée à la nature et aux caractéristiques propres à chaque zone aquatique.
Néanmoins, le type de zone aquatique (rivière, lac, étang, …), tel que référencé dans la base, semble n’avoir
aucune influence sur la présence et l’abondance des cellules de cyanobactéries. Si la présence de cyanobactéries
apparaît comme un phénomène très largement observé sur les sites de prélèvement pour lesquels des données
sont disponibles (tableau IV-II), les très fortes valeurs d’abondance et les forts risques de dépassement de la
valeur de 100 000 CC.mL-1 sont le fait d’un nombre de sites réduit. La vulnérabilité ou non-vulnérabilité d’un site
vis-à-vis des proliférations de cyanobactéries semble, qui plus est, se reproduire d’années en années. Une analyse
portant sur 82 sites pour lesquels au moins deux années de données et au moins trois données par an étaient
disponibles a fait apparaître une corrélation interannuelle moyenne de 0,63 sur l’abondance moyenne des CC
et de 0,53 sur l’abondance maximale de chaque site (valeurs estimées sur 1 632 résultats de dénombrement
cellulaire).

L’agrégation des données au niveau département, à la place du « site de prélèvement », modifie peu les résultats :
bien qu’inférieur à l’effet site, l’effet du département est encore supérieur à ceux des paramètres mois et usage.
Autrement dit les sites qui admettent les plus fortes proliférations de cyanobactéries sont regroupés dans
certains départements sans que les données disponibles dans la base ne permettent d’expliquer ou d’interpréter
ce phénomène. Le « risque 100 000 » est plus important dans les régions Pays de la Loire et Bretagne, ainsi que
dans les départements Vienne, Indre, Cher et Creuse. À noter qu’il s’agit également des zones géographiques
pour lesquelles le nombre de données est le plus élevé.

Les mois à plus forte probabilité de présence des CC sont les mois de septembre et d’octobre, mais l’abondance
et le « risque 100 000 » sont supérieurs aux mois d’août et septembre. Les mois à plus faible probabilité de
présence et plus faible abondance sont les mois de novembre à avril(20). La saisonnalité de la prolifération des
cyanobactéries est particulièrement bien mise en évidence par la figure IV-1 (évolution saisonnière et
pluriannuelle des classes d’abondance(21)).
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(20) Rappel : les données de novembre à avril sont agrégées.
(21)  Rappel : cinq classes d’abondance ont été définies, en partie fondées sur les classes proposées par l’OMS : 0–2 000 CC.mL-1 ;

> 2 000–20 000 CC.mL-1 ; >20 000–100 000 CC.mL-1 ; >100 000–1 million de CC.mL-1 et la classe plus de 1 million de CC.mL-1.



Indépendamment de l’effet mois, la probabilité de présence des CC dans les prélèvements associés aux eaux BLB
est supérieur à celui des prélèvements en eaux AEP, celui des prélèvements en eaux BLAN étant intermédiaire.
De même, le « risque 100 000 » est significativement plus faible dans les prélèvements en eaux AEP que dans
ceux effectués dans les eaux BLB et BLAN. Il s’agit probablement bien plus d’un effet lié au prélèvement, c’est-
à-dire à son emplacement et à sa profondeur (effet de bordure et de surface), que d’un effet lié à la nature de
la zone aquatique considérée : dans les eaux BLB et BLAN, les prélèvements sont effectués en surface (0-1 m) et
au bord (i.e. où se développent principalement les cyanobactéries), alors que les prélèvements en zone AEP
correspondent à des eaux plus profondes plus éloignées des bords.

Connaître la typologie et les caractéristiques de chaque site de prélèvement serait indispensable afin d’expliquer
cette prépondérance du paramètre site et de confirmer l’influence du paramètre usage de l’eau.

Le modèle utilisé ne prend pas en compte d’éventuelles interactions entre les effets des paramètres mois, année,
usage et localisation géographique du site de prélèvement : l’effet de chaque mois est considéré à peu près le
même chaque année et sensiblement identique également du nord au sud de la métropole. La faible interaction
entre la saison et la localisation géographique (département) a pu être confirmée sur l’abondance. Ceci pourrait
être expliqué par le fait que la majorité des données proviennent à peu près de la même latitude. Le nombre de
données n’a pas permis de le vérifier sur la probabilité de présence des CC et le « risque 100 000 ».

4.1.2. Prédiction de valeurs

4.1.2.1. Probabilité de présence des cellules de cyanobactéries

Le modèle considéré pour l’estimation de la probabilité de présence des CC dans un prélèvement prend en
compte les effets des paramètres mois, usage (AEP, BLB et BLAN) et site de prélèvement. Sont concernés
3 743 données et 427 sites de prélèvement. Il s’agit d’une régression logistique de la variable PCC, qui prend 
la valeur 1 en présence de CC dans un prélèvement et 0 dans le cas contraire. Le coefficient de détermination(22)

de l’ajustement est de 0,47, témoignant de l’existence d’une certaine variabilité non expliquée par le modèle,
en particulier au sein de chaque site de prélèvement. Une fois ajusté, le modèle permet la prédiction des
probabilités de présence des CC pour chaque site de prélèvement, chaque mois, en distinguant les différents
usages. La distribution des valeurs prédites pour chaque site de prélèvement associé à un usage AEP est décrite
dans le tableau IV-II.
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(22) Le coefficient de détermination d’un modèle est égal à 1 moins la variance des résidus sur la variance des valeurs expérimentales. Attention,
le coefficient de détermination calculé sur un modèle logistique ne peut être comparé à celui obtenu dans une régression avec la loi normale
(moindres carrés) car dans le cas de la régression logistique, sont comparées des valeurs réelles nécessairement égales à 0 ou à 1 (présence
ou absence des CC) à des valeurs prédites intermédiaires entre 0 et 1 (probabilité de présence des CC).

Figure IV-1 : Proportions des résultats de dénombrement dans chaque classe d’abondance en fonction du mois
sur les trois années 2002-2004 [résultats bruts sans modélisation].
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Le tableau IV-II se lit de la manière suivante : au mois d’août, par exemple, sur les 93 sites de prélèvement associés
à l’usage AEP, la moitié admettrait une probabilité de présence des CC supérieur à 83 % (médiane) ; 25 %
admettent une probabilité de présence des CC inférieur à 40 % (quantile(23) 25 %) et 25 % supérieur à 91 % (quantile
75 %). La moyenne de la probabilité de présence des CC est de 67 % pour ce même mois sur les 93 sites de
prélèvement AEP. Dans cette moyenne, chaque site de prélèvement a le même poids quel que soit le nombre de
données disponibles pour chacun.
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AEP (93 sites
de prélèvement)

hiver* mai juin juillet août sept. oct.

moyenne 0,47 0,53 0,61 0,63 0,67 0,76 0,75

min 0,03 0,04 0,06 0,07 0,09 0,16 0,16

quantile 5 % 0,04 0,06 0,10 0,11 0,15 0,25 0,24

quantile 25 % 0,15 0,20 0,30 0,33 0,40 0,55 0,54

médiane 0,56 0,65 0,76 0,78 0,83 0,90 0,90

quantile 75 % 0,72 0,79 0,86 0,88 0,91 0,95 0,95

quantile 95 % 0,89 0,93 0,95 0,96 0,97 0,98 0,98

max 0,97 0,98 0,99 0,99 0,99 1,00 1,00

Tableau IV-II : Distribution des probabilités de présence des cellules de cyanobactéries prédits pour chaque site
de prélèvement AEP.

* La modalité hiver regroupe les mois de novembre à avril.

BLAN (102 sites) hiver* mai juin juillet août sept. oct.

moyenne 0,53 0,59 0,68 0,69 0,74 0,81 0,81

min 0,05 0,07 0,12 0,13 0,17 0,27 0,26

quantile 5 % 0,08 0,11 0,18 0,20 0,25 0,38 0,38

quantile 25 % 0,31 0,39 0,52 0,55 0,63 0,75 0,75

médiane 0,56 0,65 0,76 0,78 0,83 0,90 0,90

quantile 75 % 0,78 0,83 0,90 0,91 0,93 0,96 0,96

quantile 95 % 0,92 0,95 0,97 0,97 0,98 0,99 0,99

max 0,95 0,97 0,98 0,98 0,99 0,99 0,99

Tableau IV-III : Distribution des probabilités de présence des cellules de cyanobactéries prédits pour chaque site
de prélèvement BLAN.

* La modalité hiver regroupe les mois de novembre à avril.

BLB (232 sites) hiver* mai juin juillet août sept. oct.

moyenne 0,63 0,68 0,75 0,76 0,80 0,86 0,86

min 0,03 0,04 0,06 0,07 0,09 0,16 0,16

quantile 5 % 0,16 0,22 0,32 0,34 0,42 0,57 0,56

quantile 25 % 0,34 0,43 0,56 0,58 0,66 0,78 0,77

médiane 0,75 0,81 0,88 0,89 0,92 0,95 0,95

quantile 75 % 0,86 0,90 0,94 0,94 0,96 0,98 0,98

quantile 95 % 0,93 0,95 0,97 0,97 0,98 0,99 0,99

max 0,96 0,97 0,98 0,98 0,99 0,99 0,99

Tableau IV-IV : Distribution des probabilités de présence des cellules de cyanobactéries prédits pour chaque site
de prélèvement BLB.

* La modalité hiver regroupe les mois de novembre à avril.

(23) Le quantile 5 % d’un échantillon est la valeur qui sépare les 5 % plus faibles valeurs de cet échantillon des 95 % plus fortes. Entre le quantile
5 % et le quantile 95 %, par exemple, se trouvent 90 % des valeurs.



La présence de cellules de cyanobactéries apparaît comme un phénomène largement répandu quels que soient
l’usage de l’eau et la période de l’année : la probabilité de présence moyenne des CC dans un prélèvement est
compris entre 47 % en hiver pour l’usage AEP et 86 % au mois de septembre pour l’usage BLB. Néanmoins, les
plus fortes probabilités de présence des CC sont observées au mois de septembre et d’octobre (entre 75 et 86 %
en moyenne) ; elles sont plus importantes pour les prélèvements en eaux BLB et BLAN que pour ceux en eaux
AEP.

4.1.2.2. Abondance moyenne des cellules de cyanobactéries

Pour l’abondance, un modèle avec effet mois et effet site de prélèvement est ajusté sur l’ensemble des données
disponibles correspondant aux usages AEP, BLAN et BLB agrégées(24). Ce faisant 2 629 résultats d’abondance non
nulle et 327 sites de prélèvement sont pris en compte. Le nombre de CC, lorsqu’il est non nul, est censé suivre
une loi lognormale, ce qui a pu être vérifié. Le coefficient de détermination du modèle est de 0,62.

Les valeurs prédites à partir de ce modèle sont les moyennes géométriques(25) de l’abondance des CC –lorsqu’elles
sont présentes– associées à chaque site de prélèvement pour chaque mois. La distribution de ces valeurs associées
aux 327 sites de prélèvement concernés est décrite dans le tableau IV-V.

Le tableau IV-V se lit de la manière suivante : 75 % des sites de prélèvement, sur lesquels il y a apparition de CC,
admettraient, lorsqu’elles apparaissent, une abondance moyenne (géométrique) inférieure à 3 000 cellules par
mL en hiver et inférieure à 50 000 cellules par mL en septembre. Néanmoins 5 % des sites de prélèvement
admettent des valeurs d’abondance moyenne bien supérieures (entre 300 000 et 2 millions de cellules par mL)
pour ce même mois. Ces sites admettent également de très fortes valeurs d’abondance le reste de l’année.

Il ne s’agit en aucun cas des valeurs maximales qui peuvent apparaître chaque mois sur chaque site de
prélèvement ; celles-ci sont naturellement bien supérieures, mais elles n’ont pas été modélisées.

4.1.2.3. Risque de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1

Pour le risque de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1, un modèle avec prise en compte des effets mois,
usage et site de prélèvement est ajusté sur l’ensemble des données disponibles. Ce faisant, 3 544 données et
417 sites de prélèvement sont concernés. Le coefficient de détermination de l’ajustement est de 0,46. Une fois
ajusté, le modèle permet de prédire les probabilités de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1 associées
à chaque site de prélèvement pour chaque mois et chaque usage. La distribution de ces valeurs pour les 89 sites
de prélèvement associés à l’usage AEP est décrite dans le tableau IV-VI.
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Sur 327 sites
de prélèvement
(tous usages hiver* mai juin juillet août sept. oct.

confondus)

min 1 4 3 8 11 15 6

quantile 5 % 21 98 86 210 280 380 150

quantile 25 % 190 840 740 1 810 2 410 3 300 1 290

médiane 900 3 900 3 400 8 400 11 200 15 300 6 000

quantile 75 % 2 900 13 000 11 400 27 800 37 100 50 800 19 900

quantile 95 % 18 000 80 000 71 000 172 000 229 000 313 000 123 000

max 110 000 510 000 450 000 1 090 000 1 450 000 2 000 000 780 000

Tableau IV-V : Distribution des abondances moyennes de cellules de cyanobactéries prédites (cellules.mL-1) pour
chaque site de prélèvement lorsqu’elles sont présentes.

* La modalité hiver regroupe les mois de novembre à avril.

(24) L’usage de l’eau ne semble pas avoir une influence très significative sur l’abondance moyenne des cellules de cyanobactéries (lorsqu’elles
sont présentent) au sein de notre échantillon ; c’est pourquoi les résultats provenant des différents usages ont été agrégés pour cette
analyse.

(25) La moyenne géométrique d’un échantillon de taille n est la racine nième du produit des n valeurs de l’échantillon. Elle peut également se
calculer à partir de l’exponentielle de la moyenne arithmétique (moyenne usuelle) des valeurs de l’échantillon transformées en log. Cette
moyenne est employée quand les données traitées suivent une loi de probabilité lognormale (distribution dissymétrique qui se caractérise
par une grande quantité de faibles valeurs et une faible quantité de fortes valeurs, parfois distantes de plusieurs ordres de grandeur). Elle
correspond dans ce cas à la médiane des données, c’est-à-dire à la valeur qui sépare les 50 % plus faibles valeurs des 50 % plus fortes.



Au mois de septembre, par exemple, sur les 89 sites de prélèvement associés à l’usage AEP, la moitié aurait un
« risque 100 000 » supérieur à 5 %. La moyenne du « risque 100 000 » est de 12 % pour ce même mois sur les
89 sites AEP. Pour cet usage de l’eau, les fortes valeurs de « risques 100 000 » sont vraiment le fait d’une minorité
de sites.
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AEP (89 sites
de prélèvement)

hiver* mai juin juillet août sept. oct.

moyenne 0,01 0,04 0,04 0,07 0,07 0,12 0,06

min 0,00 0,00 0,00 0,01 0,01 0,02 0,01

quantile 5 % 0,00 0,00 0,00 0,01 0,01 0,02 0,01

quantile 25 % 0,00 0,01 0,01 0,01 0,02 0,03 0,01

médiane 0,00 0,01 0,01 0,02 0,03 0,05 0,02

quantile 75 % 0,00 0,01 0,01 0,03 0,03 0,07 0,02

quantile 95 % 0,06 0,24 0,22 0,38 0,41 0,59 0,32

max 0,11 0,40 0,37 0,56 0,59 0,76 0,50

Tableau IV-VI : Distribution des valeurs de risque de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1 prédites pour
chaque site de prélèvement AEP.

* La modalité hiver regroupe les mois de novembre à avril.

BLAN (97 sites) hiver* mai juin juillet août sept. oct.

moyenne 0,03 0,12 0,11 0,17 0,19 0,27 0,15

min 0,00 0,00 0,00 0,01 0,01 0,02 0,01

Q5 % 0,00 0,01 0,01 0,02 0,02 0,04 0,01

Q25 % 0,00 0,02 0,02 0,05 0,05 0,11 0,04

médiane 0,01 0,04 0,03 0,07 0,08 0,15 0,05

Q75 % 0,02 0,11 0,10 0,19 0,21 0,37 0,16

Q95 % 0,16 0,50 0,48 0,66 0,69 0,83 0,61

max 0,37 0,76 0,74 0,86 0,87 0,94 0,83

Tableau IV-VII : Distribution des valeurs de risque de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1 prédites pour
chaque site de prélèvement BLAN.

* La modalité hiver regroupe les mois de novembre à avril.

BLB (231 sites) hiver* mai juin juillet août sept. oct.

moyenne 0,03 0,09 0,09 0,15 0,16 0,24 0,12

min 0,00 0,01 0,01 0,02 0,02 0,04 0,01

Q5 0,00 0,01 0,01 0,03 0,03 0,06 0,02

Q25 0,00 0,02 0,02 0,04 0,05 0,09 0,03

médiane 0,01 0,03 0,03 0,06 0,07 0,13 0,05

Q75 0,02 0,09 0,09 0,17 0,19 0,33 0,14

Q95 0,14 0,45 0,43 0,62 0,65 0,80 0,56

max 0,65 0,91 0,90 0,95 0,96 0,98 0,94

Tableau IV-VIII : Distribution des valeurs de risque de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1prédites pour
chaque site de prélèvement BLB.

* La modalité hiver regroupe les mois de novembre à avril.



La moyenne du risque de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1 de mai à octobre est donc comprise
entre 11 et 27 % pour les eaux à activités nautiques, entre 9 et 24 % pour les eaux de baignade et entre 4 et 12 %
pour les eaux AEP. Néanmoins, il est très différent d’un site à l’autre et apparaît comme très important sur 5 à
10 % sites, en particulier pour les eaux BLB et BLAN, quelle que soit d’ailleurs la période de l’année. Les plus fortes
valeurs de « risques 100 000 » sont le fait d’une minorité de sites. En dehors de ceux-ci, le « risque 100 000 » est
pratiquement nul pendant les mois de novembre à avril, quel que soit l’usage de l’eau considéré.

4.1.3. Discussion quant à la représentativité de l’échantillon

Comme cela a déjà été souligné, la représentativité spatiale et temporelle des prélèvements avec dénombrement
des CC n’est pas assurée : tous les départements ne sont pas représentés ; le nombre de prélèvements est très
différent d’un département à l’autre, d’un site à l’autre, d’un mois à l’autre ; la proportion de données en fonction
des usages de l’eau n’est pas la même d’une année sur l’autre… Les effets de la saison et de l’usage ont été
précédemment analysés. Trois questions peuvent se poser vis-à-vis du nombre de prélèvements effectués sur
chaque site :

1. le nombre de prélèvements est-il plus important dans les zones aquatiques où la prolifération des
cyanobactéries est plus importante ?

2. Les sites pour lesquels il existe plusieurs années de données ont-ils une abondance de CC plus importante ?

3. Dans une zone aquatique donnée, les prélèvements sont-ils effectués de manière privilégiée lorsque la
présence de cyanobactéries est soupçonnée ?

Les réponses à ces questions sont présentées ci-dessous.

Dans la modélisation, la probabilité de présence et l’abondance des cyanobactéries sont apparues positivement
et significativement corrélées au nombre de données disponibles pour chaque site de prélèvement. Les sites sur
lesquels plus de prélèvements sont effectués sont également ceux sur lesquels la présence des CC est plus
fréquente et l’abondance plus importante. Des sites apparemment identifiés comme vulnérables vis-à-vis de la
prolifération de cyanobactéries sont donc l’objet d’une surveillance accrue.

Les prélèvements effectués dans les communes pour lesquelles une seule année de données est disponible ont
été comparés à ceux des communes pour lesquelles au moins deux années de données sont disponibles, au
travers du pourcentage de présence et de l’abondance des CC. Le premier groupe concerne 299 communes et
comprend 1 676 résultats (dénombrements des CC) de prélèvements sur eaux brutes ; le deuxième groupe
concerne 129 communes et comprend 2 110 résultats toujours sur eaux brutes.

Les différences observées entre ces groupes des communes sont faibles. Qui plus est, les deux paramètres
analysés (pourcentage de présence et abondance des CC) évoluent en sens inverse : le pourcentage de présence
des CC est supérieur sur les prélèvements associés aux communes du premier groupe par rapport au second (83 vs
76 %), mais l’abondance moyenne y est inférieure (moyenne géométrique de 10 000 vs 13 500 CC.mL-1) [résultats
bruts sans modélisation]. Autrement dit, il n’y a pas vraiment de différence entre les prélèvements effectués dans
ces deux groupes de communes.

Après analyse, il apparaît que 67 % des prélèvements ont lieu le lundi ou le mardi. A contrario, seuls 4,6 % des
prélèvements ont lieu le vendredi, samedi et dimanche. De manière générale, au niveau d’une zone aquatique,
les prélèvements ne semblent donc pas être effectués préférentiellement lorsque l’apparition de cyanobactéries
est soupçonnée. Ces valeurs sont équivalentes quel que soit l’usage de l’eau considéré.

Le pourcentage de présence des cellules de cyanobactéries dans les prélèvements est compris entre 70 et 84 %
[résultats bruts] suivant le jour de la semaine considéré. Les prélèvements correspondant aux jours les moins
représentés au niveau du nombre de prélèvements (du vendredi au dimanche) n’admettent pas un pourcentage
de présence des CC supérieur à ceux des jours les plus représentés (lundi et mardi). Il en est de même pour
l’abondance moyenne. Les prélèvements effectués en dehors du lundi et du mardi, ne sont pas faits
spécifiquement parce qu’une prolifération de cyanobactéries est soupçonnée.

L’échantillon des résultats de dénombrements est biaisé du fait des disproportions de données mensuelles d’une
part et du nombre de données disponibles pour chaque site de prélèvement d’autre part : un plus grand nombre
de prélèvements est effectué pendant les mois et sur les sites où la présence et l’abondance des cellules de
cyanobactéries sont plus importantes. L’approche de régression employée permet de corriger en bonne partie
ces biais. La représentativité des résultats statistiques obtenus dépend alors de la représentativité de l’échantillon
des sites pour lesquels des résultats de prélèvements sont disponibles (biais potentiel lié au recueil des données).
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4.1.4. Relation entre abondance et dominance des cyanobactéries

Le pourcentage représenté par les cyanobactéries par rapport au total algal est fourni pour 2 143 prélèvements
avec abondance non nulle. La moyenne (géométrique) de l’abondance de ce sous-échantillon est de 11 000 CC.mL-1

et l’écart type (géométrique) de 18. Ces valeurs sont très proches de celles de l’échantillon complet (2 653 valeurs)
des résultats de dénombrement avec abondance non nulle (12 400 CC.mL-1 et 16 respectivement pour la moyenne
et l’écart type géométriques). Le sous-échantillon des prélèvements pour lesquels l’information sur le
pourcentage des CC est disponible est donc représentatif en terme d’abondance de l’échantillon complet des
prélèvements avec résultats de dénombrements cellulaires non nuls. La relation entre pourcentage représenté
par les cyanobactéries (par rapport au total algal) et abondance des cellules de cyanobactéries a alors été
analysée.

Bien que significative, la relation croissante entre abondance des CC et le pourcentage qu’elles représentent par
rapport au total algal est peu prédictive du fait d’une très grande dispersion des valeurs. La relation (moins
exigeante) entre abondance et dominance des CC, variable qui vaut 1 si le pourcentage représenté par les CC est
supérieur à 50 % et 0 dans le cas contraire, a alors été analysée. La probabilité que les cyanobactéries soient
dominantes apparaît effectivement comme une fonction significative et prédictive de l’abondance (régression
logistique). Le tableau IV-IX fournit la probabilité que les cellules de cyanobactéries soient dominantes en
fonction du nombre de cellules de cyanobactéries.

À partir de 2 500 CC.mL-1, il y a plus de 50 % de chance que les cyanobactéries soient dominantes (i.e. qu’elles
représentent plus de 50 % du total algal) ; à partir de 10 000 CC.mL-1, la probabilité qu’elles soient dominantes
est de 70 % environ.

4.1.5. Taxonomie

Les prélèvements avec information taxonomique (1 699 données en eaux brutes) admettent des niveaux
d’abondance en CC identiques à ceux de l’ensemble des prélèvements avec résultats de dénombrement non
nuls (moyenne géométrique de 15 700 versus 12 400 CC.mL-1 ; écart type géométrique de 14 vs 16). Ce sous-
échantillon de valeurs est donc représentatif de l’ensemble des données disponibles dans la base en terme
d’abondance en CC.

En tout, 27 genres différents de cyanobactéries ont été recensés dans la base (tableau IV-I). Le nombre de genres
identifiés par prélèvement est compris entre 1 et 12 ; sa valeur médiane est de 2 sur les trois années considérées,
tous usages confondus. Environ 97 % des 1 699 prélèvements avec détermination taxonomique (soit 1 648
prélèvements) présentent au moins un genre potentiellement toxique [résultat brut]. Ce pourcentage de
présence de genres potentiellement toxiques dans les prélèvements est pratiquement identique suivant les
années et les usages de l’eau. Entre 1 et 3 genres potentiellement toxiques sont retrouvés dans 83 % des
prélèvements avec détermination taxonomique. Les différences inter-départements du pourcentage de présence
de genres potentiellement toxiques sont faibles.

Une prédominance de la présence de certains genres est constatée : Planktothrix identifié dans 46 % des
prélèvements et sur 65 % des sites (sur 214), Microcystis dans 43 % des prélèvements et 75 % des sites,
Aphanizomenon respectivement dans 40 % et 64 %, Anabaena dans 34 % et 54 %, et Woronichinia dans 23 % et
32 %, les autres genres ayant un pourcentage de présence inférieur à 10 %. Il s’agit là de résultats bruts et non
de valeurs prédites par modélisation.
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Abondance en nombre de CC par mL Probabilité que les CC soient dominantes (IC* 95 %)

100 10 % ± 3

1 000 35 % ± 4

2 500 50 % ± 4

10 000 70 % ± 3

100 000 90 % ± 2

Tableau IV-IX : Relation entre abondance et dominance des cellules de cyanobactéries.

* Intervalle de confiance à 95 % autour de la valeur moyenne.



Ces genres, considérés comme potentiellement toxiques, sont les plus fréquemment rencontrés dans les
prélèvements et, qui plus est, lorsqu’ils sont présents dans un prélèvement, ils ont entre 70 et 80 % de chance
d’être le genre dominant. De manière générale les différents genres de cyanobactéries ne semblent pas avoir
les mêmes distributions d’abondance (tableau IV-X).

Plankthotrix admet des niveaux d’abondance nettement supérieurs aux genres Anabaena, Woronichinia,
Microcystis, et supérieurs également au genre Aphanizomenon. En revanche, c’est chez Anabaena que la plus
grande variabilité d’abondance est observée.

L’évolution saisonnière des genres de cyanobactéries les plus fréquemment rencontrés dans la base de données
est présentée sur la figure L – livret couleur. Le genre Planktothrix apparaît comme le plus représenté (en nombre
de cellules) tout au long de l’année. Deux pics d’abondance apparaissent : un au mois de juillet et le deuxième
au mois de septembre, pour les genres Planktothrix, Aphanizomenon et Anabaena. Ceci semble en contradiction
avec les résultats de l’analyse de régression sur l’abondance totale des CC. En revanche, un phénomène similaire
apparaît l’année 2002 et dans une moindre mesure en 2003 dans de l’analyse pluriannuelle des pourcentages
de chaque classe d’abondance [résultats bruts] présentée figure IV-1. Effectivement, la majorité des données
avec information taxonomique proviennent des années 2002 et 2003, à part égale. Ce phénomène de double
pic, très marqué l’année 2002, mais pas du tout l’année 2004, pourrait être lié à des différences météorologiques
interannuelles et ne peut être considéré a priori comme une généralité.

4.1.6. Relation entre abondance des cyanobactéries et teneur en chlorophylle a

L’échantillon des résultats de chlorophylle a comprend 1 695 valeurs, issues de prélèvements en eaux brutes,
comprises entre 0,05 et 1 656 μg.L-1. La moyenne géométrique de cet échantillon de valeurs est de 23 μg.L-1 (écart-
type géométrique de 3,3) ; 90 % des résultats de chlorophylle a sont compris entre 4 et 128 μg.L-1.Valeurs extrêmes
mises à part, la distribution des résultats de chlorophylle a se rapproche de la distribution lognormale.

Le sous-échantillon des prélèvements pour lesquels un résultat de chlorophylle a est disponible n’est pas tout
à fait représentatif de l’ensemble des prélèvements quant aux résultats de dénombrement des CC. Le
pourcentage de présence des CC dans les prélèvements avec teneur en chlorophylle a est significativement
supérieur à celui des prélèvements sans résultat de chlorophylle a (83 versus 72 %). Il est de même pour
l’abondance des CC (16 000 versus 8 500 CC.mL-1 en moyenne géométrique).

La relation entre nombres de cellules de cyanobactéries et niveaux de chlorophylle a est présentée figure IV-2.
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Genres de cyanobactéries Moyenne géométrique
en nombre de CC.mL-1

Ecart type géométrique

Aphanizomenon 6 400 12

Anabaena 1 900 21

Woronichinia 1 350 8

Microcystis 1 950 10

Plankthotrix 16 200 15

Tableau IV-X : Caractéristiques statistiques de l’abondance des genres de cyanobactéries prépondérants.



En dehors des valeurs extrêmes –autrement dit, entre 5 et 130 μg.L-1 de chlorophylle a, ce qui représente plus de
90 % des valeurs–, aucune relation exploitable n’est observée entre résultats de dénombrement des CC et teneur
en chlorophylle a telle que mesurée par le protocole en vigueur. À partir de 5 μg.L-1 de chlorophylle a, des résultats
de dénombrement supérieurs à 10 000 CC.mL-1peuvent apparaître et, inversement, à 100 μg.L-1de chlorophylle a,
les cellules de cyanobactéries ne sont pas nécessairement présentes. Le fait de ne travailler que sur les cas où
les cyanobactéries sont dominantes où très dominantes (i.e. où elles représentent plus de 50 % ou plus de 75 %
du total algal) modifie peu ce qui vient d’être dit.

En revanche, une relation entre concentration en chlorophylle a et probabilité de dépassement de valeurs seuils
sur le nombre de CC peut être établie. La probabilité que le nombre de CC d’un prélèvement dépasse 20 000 par
mL (respectivement 100 000 CC.mL-1) apparaît comme une fonction significative et prédictive de la teneur en
chlorophylle a entre 5 et 130 μg.L-1 (régression logistique). Le tableau IV-XI fournit les probabilités de dépassement
de la valeur de 20 000 CC.mL-1 (resp. 100 000 CC.mL-1) en fonction de la concentration en chlorophylle a.
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Figure IV-2 : Relation entre nombre de cellules de cyanobactéries par mL et concentration en chlorophylle a en
μg.L-1, estimée sur 1 585 résultats de prélèvements [résultats bruts sans modélisation]. Les données sur les eaux
brutes des trois années 2002 à 2004 et des différents usages ont été agrégées.

Concentration en Probabilité que le nombre de CC Probabilité que le nombre de CC
chlorophylle a en μg.L-1 dépasse 20 000 par mL (IC* 95 %) dépasse 100 000 par mL (IC* 95 %)

10 20 % ± 3 6 % ± 3

25 38 % ± 3 15 % ± 3

50 55 % ± 4 29 % ± 4

75 66 % ± 5 40 % ± 5

100 72 % ± 5 47 % ± 5

125 77 % ± 5 54 % ± 5

Tableau IV-XI : Relation entre concentration en chlorophylle a et probabilité de dépassement d’un seuil (20 000
et 100 000) sur le nombre de cellules de cyanobactéries par mL, estimée à partir de 1 444 résultats de
prélèvements. Les données sur les eaux brutes des trois années 2002 à 2004 et des différents usages ont été
agrégées.

* Intervalle de confiance à 95 %.



Il se confirme bien que même pour de faibles teneurs en chlorophylle a, une abondance de CC importante peut
être observée : à partir de 10 μg.L-1 de chlorophylle a, il y a 20 % de chance que le nombre de CC dépasse 20 000
par mL et 6 % de chance qu’il dépasse 100 000 par mL…

La prise en compte du pourcentage que les cyanobactéries représentent par rapport au total algal dans la relation
entre chlorophylle a et risque de dépassement des valeurs de 20 000 et 100 000 CC.mL-1 améliore de manière
significative le caractère prédictif de cette relation (régression logistique). Autrement dit, si le niveau de
chlorophylle a et le pourcentage que les cyanobactéries représentent par rapport au total algal sont connus, la
probabilité de dépasser 20 000 CC.mL-1 (resp. 100 000 CC.mL-1) peut être prédite avec une relative bonne précision,
± 3,5 % pour l’intervalle de confiance à 95 % (figures IV-3 et IV-4). Néanmoins,cette relation ne fournit pas le nombre
de CC, mais seulement le risque de dépassement d’une valeur ; cette information est pertinente en terme de
gestion si ce risque est faible ou fort, mais pas s’il est entre les deux.

La figure IV-3 se lit de la manière suivante : le risque de dépassement de la valeur de 20 000 CC.mL-1 est une fonction
croissante à la fois de la teneur en chlorophylle a et du pourcentage relatif des CC par rapport au total algal. Pour
une teneur en chlorophylle a de 50 μg.L-1, le risque de dépasser 20 000 CC.mL-1 est inférieur à 0,2 si les CC
représentent mois de 30 % du total algal ; il est supérieur à supérieur à 0,8 si les CC représentent plus de 80 %
du total algal.
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Figure IV-3 : Risque (probabilité) de dépassement de la valeur de 20 000 CC.mL-1 en fonction de la teneur en
chlorophylle a et du pourcentage représenté par les CC par rapport au total algal.



L’OMS a établi une relation entre teneur en chlorophylle a et nombre de CC à partir de mesures en laboratoire
sur des cyanobactéries. Elle est a priori exploitable sur le terrain, si les cyanobactéries sont les seules algues
présentes ou si elles sont très majoritaires. Dans notre analyse, aucune relation prédictive entre chlorophylle a
et nombre de CC n’est observée ; seule une relation probabiliste a pu être estimée. Cinq facteurs intervenant sur
la relation entre nombre de CC et teneur en chlorophylle a d’un prélèvement peuvent expliquer ce phénomène :

1. la proportion plus ou moins importante que les cyanobactéries représentent par rapport aux autres algues
phytoplanctoniques ;

2. la taille des cellules de cyanobactéries qui peut être très différente d’un genre ou d’une espèce à l’autre ;

3. la quantité de pigment chlorophyllien par unité de volume cellulaire qui diffère également d’une espèce de
cyanobactéries à l’autre mais également entre les différents types d’algues ;

4. la plus ou moins grande facilité d’extraction de la chlorophylle a à partir des cellules de cyanobactéries et sa
dégradation rapide dans le temps ;

5. les erreurs dues aux difficultés de dénombrement cellulaire chez certains genres de cyanobactéries.

L’étude Grand Ouest (DGS et al. 2004) avait établi une relation significative et positive entre nombre moyen de
cellules de cyanobactéries et teneur moyenne en chlorophylle a à partir de résultats de prélèvements sur le
terrain. Par comparaison avec la présente analyse, il est à noter que dans l’étude Grand Ouest :

1. le nombre de sites de prélèvement est beaucoup plus faible (26 vs 200) et ceux-ci avaient été choisis pour leur
forte abondance en CC ;

2. la période d’étude est plus courte et ne concerne qu’une seule année de prélèvements ;

3. les méthodes de prélèvement, de dénombrement des CC et de mesure de la chlorophylle a sont beaucoup plus
homogènes.

La diversité des sites de prélèvement et par conséquent des peuplements phytoplanctoniques, les évolutions
saisonnières et écologiques, font qu’aucune relation prédictive n’apparaît entre chlorophylle a et dénombrement
des cellules de cyanobactéries dans notre étude. Au vu de notre analyse et tous sites confondus, la mesure de
la teneur en chlorophylle a ne peut pas être un indicateur exploitable en terme de gestion de la présence ou de
l’abondance des cellules de cyanobactéries et se substituer au dénombrement de ces dernières. Elle reste pour
autant un indicateur du peuplement phytoplanctonique total.
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Figure IV-4 : Risque (probabilité) de dépassement de la valeur de 100 000 CC.mL-1 en fonction de la teneur en
chlorophylle a et du pourcentage représenté par les CC par rapport au total algal.



4.2. Dosage des microcystines

Le sous-échantillon des prélèvements avec un résultat de dosage des microcystines apparaît clairement biaisé
par rapport à l’échantillon total des prélèvements en ce qui concerne l’abondance des cellules de cyanobactéries.
Les prélèvements avec dénombrement cellulaire et dosage des microcystines admettent un pourcentage de
présence des CC et une abondance très significativement (p <<10-3) supérieurs aux prélèvements avec uniquement
un dénombrement cellulaire (95 % vs 71 % pour le pourcentage de présence des CC et 70 000 vs 5 000 CC.mL-1

pour ce qui est de l’abondance en moyenne géométrique). La probabilité, par exemple, d’avoir plus de
20 000 CC.mL-1 est de 36 % sur le total des prélèvements avec dénombrement des CC ; elle est de 72 % sur les
prélèvements avec un résultat de dénombrement des CC et dosage des MCs [résultats bruts]. Les dosages de
microcystines sont effectués lorsque l’abondance est importante, sans qu’apparaisse pour autant de valeur seuil
en-dessous de laquelle aucun dosage de MC ne soit effectué. Fournir, comme pour le dénombrement des CC, le
résultat du dosage des microcystines sur chaque site de prélèvement n’est donc pas possible.

Comme pour les dénombrements cellulaires, les prélèvements effectués pour dosage des MCs ont lieu
majoritairement le lundi et le mardi. Les caractéristiques des prélèvements le reste de la semaine ne sont pas
différentes de celles de ces deux jours.

Près de 63 % des résultats de dosage des microcystines en eaux brutes sont en-dessous du seuil de détection et
de quantification (fixé à 0,16 μg.L-1 dans notre base(26)), et ce quel que soit l’usage de l’eau dans laquelle le
prélèvement a été effectué. La distribution des résultats est extrêmement dissymétrique : 88 % des valeurs sont
inférieures à 3 μg.L-1, 8 % sont incluses entre 3 et 15 μg.L-1 et les 4 % restants des valeurs sont étalées entre 15 et
1 600 μg.L-1.

Les 17 valeurs supérieures à 100 μg.L-1 ont été analysées séparément en reprenant chaque rapport. Il ressort de
cette analyse que :

• trois valeurs correspondent à des erreurs d’unité ;

• neuf concernent le même site de prélèvement : elles sont associées à de très fortes abondances de
cyanobactéries (supérieures à 1 million de CC.mL-1 dans 4 cas et à 300 000 CC.mL-1 dans les 5 cas restants) et
sont issues de prélèvements en surface au sein d’efflorescences ;

• deux ont été cataloguées comme provenant également d’efflorescences sur un autre site ;

• la plus élevée (1 600 μg.L-1) provient d’un prélèvement effectué au filet à plancton ;

• les deux dernières restent sans explication particulière.

Autrement dit, ces plus fortes valeurs, mises à part deux, trouvent une explication : elles sont issues de
prélèvements effectués au sein d’efflorescences.

La proportion de résultats dépassant 1 μg.L-1est plus faible dans les eaux AEP (13 %) que dans les eaux BLB (25 %)
et BLAN (33 %). Environ 95 % des résultats sont inférieurs à 2,5 μg.L-1 dans les eaux AEP, mais inférieurs à 16 μg.L-1

dans les eaux BLB et BLAN [résultats bruts]. Ceci provient probablement en bonne partie des seuils sur le nombre
de cellules de cyanobactéries à partir desquels les dosages de microcystines sont effectués, seuils qui sont
différents dans les eaux AEP et dans les eaux BLB ou BLAN. L’abondance moyenne (géométrique) des
prélèvements AEP avec dosage des MCs est de 23 000 CC.mL-1 environ ; elle est respectivement de 135 000 et
150 000 CC.mL-1 pour les eaux BLB et BLAN [résultats bruts].

Trois analyses ont alors été menées à propos des microcystines ; elles concernent :

1. l’influence du genre des cyanobactéries présentes sur la concentration en microcystines ;

2. la relation entre abondance cellulaire et concentration en MC ;

3. l’influence de cofacteurs (usage, mois, année, méthode analytique) sur cette relation.

Les résultats de ces analyses sont présentés ci-dessous.
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(26) Rappel : afin d’homogénéiser les seuils de détection et de quantification liés aux différentes méthodes analytiques et aux différents
laboratoires, toute valeur inférieure à 0,16 μg.L-1 a été considérée comme non-détectée (ND). La limite de détection et de quantification des
microcystines pour la base de données est donc égale à 0,16 μg.L-1.



4.2.1. Influence du genre des cyanobactéries identifiées sur la concentration
en microcystines

Les prélèvements avec dosage des microcystines et détermination taxonomique sont au nombre de 715. La
probabilité de dépassement du seuil de quantification des microcystines (0,16 μg.L-1) ainsi que celle de
dépassement de la valeur de 1 μg.L-1 ont été expliquées en fonction de la présence(27) puis de l’abondance des genres
les plus fréquemment retrouvés, autrement dit : Planktothrix (identifié dans 46 % des prélèvements), Microcystis
(43 %), Aphanizomenon (40 %), Anabaena (34 %), Woronichinia (23 %), Aphanocapsa (10 %), Coelosphaerium (9 %),
Oscillatoria (9 %), Limnothrix (8 %) et Merismopedia (8 %). Les genres en gras sont considérés comme
potentiellement toxiques et producteurs de microcystines. L’approche employée est la même que pour l’analyse
des résultats de dénombrement des CC : il s’agit de la régression logistique sans interaction, avec prise en compte
d’effets mixtes (chapitre IV-3).

Il ressort de cette analyse que le genre Microcystis a une influence systématiquement significative positive sur
les concentrations en MC, que ce soit sur la probabilité de détection ou sur la probabilité de dépassement de la
valeur de 1 μg.L-1, au travers de sa présence et de son abondance. Planktothrix, Anabaena et Aphanocapsa ont
une influence également significative positive par leur abondance sur la probabilité de détection ou sur la
probabilité de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1. Enfin, les genres Woronichinia, Aphanizomenon, et dans une
moindre mesure Coelosphaerium, ont une influence significative négative sur les concentrations en MC, mais
celle-ci dépend de l’analyse statistique considérée. Ceci pourrait être lié à des aspects écologiques.

L’abondance des Microcystis apparaît comme plus explicative que le simple paramètre présence, à la fois sur la
probabilité de détection des MCs et sur la probabilité de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1. Le paramètre
présence des Microcystis est plus explicatif que l’abondance totale (tous genres confondus) des cyanobactéries ;
c’est a fortiori vrai pour l’abondance des Microcystis. Néanmoins le niveau d’explication de l’abondance totale
des CC sur les concentrations en MC reste proche de celui du paramètre Microcystis. L’information concernant
la taxonomie des cyanobactéries n’étant pas présente à chaque dénombrement, la relation entre concentration
en MC et abondance totale des cyanobactéries sera utilisée dans la suite de l’étude.

Par ailleurs, le nombre de genres différents observés au sein d’un prélèvement pourrait avoir un effet négatif
sur les concentrations en MC : plus le nombre de genres observés est faible, plus les concentrations en MC
seraient fortes et inversement. Bien que significative, l’influence de ce paramètre reste limitée. Elle pourrait être
liée à l’effet négatif, précédemment constaté, des genres Woronichinia, Aphanizomenon et Coelosphaerium sur
la concentration en MC.

4.2.2. Relation entre abondance des cyanobactéries et concentration en microcystines

La figure IV-5 a été construite à partir de 946 résultats de prélèvement comportant un résultat sur l’abondance
des CC et un résultat de dosage des MC. Aucune relation bijective et par conséquent prédictive entre l’abondance
des CC et la concentration en MC n’est observable : un niveau d’abondance des CC n’engendre pas un niveau défini
de concentration en MC, mais une borne supérieure (ligne continue) de concentration en MC peut néanmoins
être définie (mise à part deux points outliers). Des bornes supérieures correspondant à différents niveaux de
confiance peuvent également être estimées : la ligne en pointillé correspond au quantile 95 % (pour une
abondance cellulaire donnée, on a 95 % de chance que la concentration en MC soit inférieure à cette valeur) ; la
ligne en tiret-point correspond au quantile 90 %.
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(27) Variable qui vaut 1 lorsque le genre est identifié dans un prélèvement et 0 dans le cas contraire.



S’il n’existe pas de relation bijective entre abondance en CC et concentration en MC, il existe néanmoins une
relation en terme de probabilité (figure IV-6) : plus le nombre de cellules de cyanobactéries augmente, plus la
probabilité de détecter des microcystines et de mesurer de fortes concentrations est importante.
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Figure IV-5 : Relation entre le nombre de cellules de cyanobactéries et la concentration en microcystines sur
946 résultats de prélèvements [résultats bruts].

Figure IV-6 : Relation entre le nombre de cellules de cyanobactéries et la probabilité de dépassement d’un seuil
sur la concentration en microcystines, élaborée à partir de 946 résultats de prélèvements par régression
logistique (IC95 % = intervalle de confiance à 95 %).



Sur la figure IV-6, à 1 000 CC par mL, la probabilité de détecter des MC (i.e. d’avoir une valeur supérieure à
0,16 μg.L-1) est supérieure à 20 % ; la probabilité que la concentration en MC dépasse 1 μg.L-1 est inférieure à 4 %
et celle que la concentration en MC dépasse 5 μg.L-1 est pratiquement nulle. En revanche, à partir de 10 000 CC
par mL, les probabilités de dépassement des valeurs de 0,16 μg.L-1, 1 μg.L-1 et 5 μg.L-1 sont respectivement de l’ordre
de 33 %, 10 % et 2 %... À partir de 100 000 CC.mL-1, elles sont respectivement de l’ordre de 45 %, 25 % et 8 %.

Il faut noter qu’aucun cofacteur n’a été pris en compte dans la relation entre nombre de cellules de cyanobactéries
et concentration en microcystines établie précédemment (voir discussion ci-dessous).

4.2.3. Discussion à propos de la relation entre abondance des CC et concentration en MC

La relation précédemment présentée entre abondance cellulaire et probabilité d’observer un certain niveau de
concentration en MC doit être relativisée. Une analyse fondée sur 938 résultats de prélèvement, prenant en
compte les cofacteurs tels que l’usage de l’eau, la saison, l’année de prélèvement, la méthode analytique de
mesure des microcystines ainsi que le site de prélèvement, a été menée. La méthodologie employée est la même
que celle précédemment utilisée pour le nombre de cellules de cyanobactéries (chapitre IV.3).

Il ressort de cette analyse que les paramètres : mois, année, méthode analytique et dans une moindre mesure
usage ont une influence significative sur la relation entre abondance cellulaire et concentration en microcystines,
que ce soit au travers de la probabilité de détection des MC (probabilité de dépassement de la valeur de 0,16 μg.L-1)
ou de la probabilité de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1. L’influence de ces paramètres reste identique, qu’un
effet lié aux sites de prélèvement soit pris en compte ou non. La régression est plus explicative sur la probabilité
de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1 de MC (coefficient de détermination de 0,48) que sur la probabilité de
détection des MC (coefficient de 0,38). L’échantillon n’est pas correctement équilibré suivant les différents
paramètres utilisés : en particulier, la méthode ELISA a été très peu utilisée pour les prélèvements BLB et BLAN.
Néanmoins, si seuls les résultats issus de la méthode analytique CLHP sont exploités, des résultats similaires sont
observés quant à l’influence des paramètres mois, année et usage.

L’effet site de prélèvement reste prépondérant comme dans toutes les analyses effectuées sur les résultats de
dénombrement cellulaire.

La méthode analytique a une influence supérieure à celle des paramètres mois, année et usage sur la probabilité
de détection des MC. En revanche, sur la probabilité de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1, les trois paramètres
méthode analytique, mois et année ont une influence similaire, et supérieure à celle du paramètre usage.

La méthode d’analyse ELISA conduit à des niveaux de concentration en MC supérieurs à ceux de la méthode CLHP :
à nombre de CC identique, l’écart entre les deux méthodes est de 36 unités de pourcent en moyenne sur la
probabilité de détection des microcystines (probabilité de dépassement de la valeur de 0,16 μg.L-1) et de 25 unités
de pourcent sur la probabilité de dépassement du seuil de 1 μg.L-1. Bien que théoriquement corrigé au sein de
la base, ceci pourrait provenir de différences de seuil de détection entre les deux méthodes.

À abondance en cellules de cyanobactéries équivalente, l’année 2002 a conduit à des niveaux de concentration
en MC supérieurs à l’année 2004, l’année 2003 ayant atteint des niveaux intermédiaires. L’écart entre les deux
années 2002 et 2004 est en moyenne de 17 unités de pourcent sur la probabilité de détection des microcystines
et de 23 unités de pourcent sur la probabilité de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1.

À nombre de CC identique, les prélèvements effectués en eaux AEP et BLB admettraient des niveaux en MC
inférieurs à ceux des prélèvements effectués en eau BLAN. Les écarts estimés sont en moyenne de 12 unités de
pourcent sur la probabilité de détection des MC comme sur la probabilité de dépasser la valeur de 1 μg.L-1.

Indépendamment du nombre de CC, le paramètre saison a également une influence significative sur la
concentration en MC. Il ressort systématiquement des analyses qu’à nombre de CC équivalent, la concentration
en MC est significativement plus élevée en juillet et plus basse au mois de juin. L’écart moyen entre ces deux
mois est de 16 unités de pourcent sur la probabilité de détection des microcystines et de 20 unités de pourcent
sur la probabilité de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1. Le mois de juillet apparaît alors comme le mois avec
le plus fort risque de détection de MC et de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1, alors même que ce n’est pas le
mois de plus forte abondance cellulaire. Le mois de septembre ressort également comme ayant, à abondance
équivalente, une probabilité de dépassement de la valeur de 1 μg.L-1 significativement plus élevée.

Les données du mois de juillet pour les MC proviennent majoritairement de l’année 2002, année pour laquelle
est également observé un pic sur le nombre de cellules de cyanobactéries au mois de juillet avec des valeurs
d’abondance très élevées (figure IV-1). Les résultats précédents ne peuvent probablement pas être généralisés
pour toutes les années. Le risque d’apparition de fortes concentrations en MC sera considéré comme plus
important de juillet à septembre inclus.
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5. Résultats en eaux traitées

5.1. Dénombrement cellulaire

Le nombre de prélèvements en eaux traitées avec résultat de dénombrement algal est très faible (102) ; qui plus
est, sa répartition suivant les années est très déséquilibrée : une donnée pour l’année 2002, 38 pour 2003 et
63 pour 2004.

Le pourcentage de présence des CC dans les prélèvements eaux traitées est de 36 % sur les 102 résultats ; il est
donc significativement inférieur à celui des eaux brutes qui est de 76 %. Quand la présence de cellules est relevée,
l’abondance en moyenne géométrique est de 100 CC.mL-1 et 75 % des résultats positifs sont inférieurs à 500.
Malheureusement, rien ne permet pour l’instant d’évaluer la représentativité de ces statistiques.

Pour 88 des 102 prélèvements effectués en eaux traitées, un résultat de prélèvement sur eau brute correspondant
(même lieu de prélèvement, même date) est disponible, rendant possible l’analyse de la relation entre les résultats
de dénombrement en eau brute et ceux en eau traitée correspondant. Signalons néanmoins que le délai de
transit de l’eau au sein de l’usine de traitement (avec prise en compte ou non de la bâche de stockage) peut être
plus ou moins long et différent d’une usine à l’autre(28) ; de ce fait, l’eau du prélèvement eau brute n’est pas
directement celle du prélèvement eau traitée correspondant.

Le pourcentage de présence des cellules de cyanobactéries ainsi que l’abondance des CC sont plus faibles sur
les prélèvements eaux brutes conjoints aux prélèvements eaux traitées que sur l’ensemble des prélèvements
effectués sur les eaux brutes AEP disponibles dans la base de données. Les prélèvements eaux traitées disponibles
n’ont donc pas été effectués a priori lorsqu’une prolifération de cyanobactéries était soupçonnée dans les eaux
brutes.

Sur 26 des 88 prélèvements doubles (eau brute/eau traitée), le résultat de dénombrement est nul sur l’eau brute ;
pour 6 de ces 26 cas, la présence de cellules de cyanobactéries est néanmoins observée dans le prélèvement en
eau traitée correspondant, sans que le résultat du dénombrement ne soit d’ailleurs fourni.

Sur les 88-26 = 62 cas associés à une présence de cellules de cyanobactéries en eau brute, seuls 23 admettent
un résultat en eau traitée positif. Autrement dit, dans 37 % des cas, les cyanobactéries présentes dans les eaux
brutes le sont également dans les eaux traitées.

La moyenne géométrique de l’abondance en eau brute est de 3 000 CC.mL-1 environ lorsqu’il n’y a pas eu de
détection dans l’eau traitée, et de 8 000 CC.mL-1 environ dans le cas contraire. Cette différence est statistiquement
significative(29). Autrement dit, le niveau d’abondance dans l’eau brute pourrait déterminer la probabilité de
détecter des cyanobactéries dans les eaux traitées : plus il y a de cyanobactéries dans l’eau brute, plus il y a de
chance d’en retrouver dans l’eau traitée.

Le ratio entre nombre de CC en eau brute et en eau traitée est en moyenne important : le niveau d’abondance
moyenne passe de 8 000 CC.mL-1 en eau brute à 40 CC.mL-1 en eau traitée, ce qui correspond à un ratio moyen
(moyenne géométrique) de 200 environ entre le nombre de cellules en eau brute et celui en eau traitée.
Néanmoins, ce ratio est très variable d’un prélèvement à l’autre : il est compris entre 4 et 20 000 sur 23 valeurs.
Son interprétation par rapport à l’efficacité du traitement est délicate du fait du temps de transit de l’eau au
sein de l’usine.

5.2. Dosage des microcystines

Dans la base de données, 226 résultats de dosage des microcystines en eau traitée sont disponibles. La
distribution de ces résultats se trouve dans le tableau IV-XII. Malheureusement, aucune information ne permet
d’évaluer la représentativité de cet échantillon de mesures de microcystines en eau traitée.

- 105 -

> Sommaire

(28) Des problèmes de discontinuité dans le pompage de l’eau brute peuvent également apparaître.
(29) p<0,05 par un student t test avec l’hypothèse d’équivariance ou non.



Sur les 226 prélèvements effectués sur eaux traitées avec dosage des microcystines, 150 sont associés à un
prélèvement sur eau brute correspondant avec également un dosage des microcystines (même lieu, même
date).

Dans un cas, des microcystines ont été détectées dans l’eau traitée, alors qu’elles ne l’ont pas été dans l’eau
brute correspondante (erreur ? différence dans les seuils de détection ? influence du décanteur à boue ? temps
de transit ?). Sur 74 cas où des microcystines sont détectées dans l’eau brute, seuls 20 (27 %) sont associés à une
détection positive dans l’eau traitée. Paradoxalement, le niveau de microcystines dans les eaux brutes qui conduit
à une détection de MC dans les eaux traitées serait inférieur au cas où il n’y a pas de détection en eau traitée.

Le ratio entre concentration en microcystines eau brute/eau traitée est compris entre 0,56 (dans ce cas, la
concentration en eau traitée est a priori supérieure à celle de l’eau brute) et 14,6 ; il est de 1,6 en moyenne
géométrique et de 2,6 en moyenne arithmétique, sur 20 valeurs au-dessus du seuil de quantification. Il apparaît
donc relativement faible par rapport à celui constaté précédemment sur le nombre de cellules de cyanobactéries.

6. Conclusions

Les données recueillies – soit 4 273 résultats de dénombrement des cellules de cyanobactéries [CC] et/ou de
dosage des microcystines [MC] sur les années 2002-2004, provenant de 442 communes – sont issues
majoritairement de plans de surveillance sanitaire des eaux de surface en France métropolitaine concernant des
sites d’adduction d’eau publique [AEP], des baignades surveillées [BLB] ou d’autres sites associés à différentes
activités nautiques [BLAN]. La base de données mise en place à partir de ces données ne résulte donc pas comme
dans l’étude Grand Ouest (DGS et al. 2004), par exemple, d’un plan d’expérience élaboré de manière prospective
et homogène. En revanche :

1. le nombre de données dans cette base est bien supérieur à celui de l’étude Grand Ouest (DGS et al. 2004)(30),
qui portait sur 350 résultats de prélèvements environ et 26 sites ;

2. la couverture géographique est plus importante, même si la majorité des données proviennent des régions
Bretagne, Pays de la Loire, Basse Normandie, Limousin et Poitou-Charentes et qu’il n’y a pas de données pour
tout l’est de la France.

La base de données mise en place présente des déséquilibres et des biais certains : le nombre de données
disponibles est plus important sur la période de l’année et sur les sites où la prolifération des CC est plus
importante, témoignant de l’origine des données présentes dans la base (plans de surveillance). En revanche les
prélèvements sont effectués essentiellement le lundi et le mardi et ce de manière plus ou moins régulière suivant
les sites et la saison. Ils ne sont donc pas effectués spécifiquement au moment où un développement de CC est
soupçonné. Par ailleurs, il n’y a pas de suivi pluriannuel des prélèvements sur les sites pour la période considérée.

Une approche de modélisation fondée sur la régression linéaire généralisée avec prise en compte d’effets liés
aux sites de prélèvement a été employée afin de pallier ces inconvénients – autrement dit, pour tenter de donner
le même poids à chaque site et à chaque mois – et de présenter une image la plus « représentative possible »
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AEP Eaux traitées

Valeurs de microcystines Nombre de Données Pourcentage du total

ND (ou <0,16 μg.L-1) 200 88 %

0,16=<  <0,2 15 7,0 %

0,2=<    <0,3 9 4,0 %

0,3 1 0,4 %

1,9 1 0,4 %

Total détecté 26 12 %

Total 226 100 %

Tableau IV-XII : Distribution des valeurs de concentration en microcystines dans les eaux traitées.

(30) La base de données mise en place comprend les données de l’étude Grand Ouest.



du phénomène de prolifération des cyanobactéries et de production des microcystines. Les principaux résultats
prédits à partir de ces analyses sont présentés ci-dessous. Les sites de prélèvement pour lesquels des données
sont disponibles étant localisés essentiellement dans l’ouest et le centre de la France, ils ne sont pas
nécessairement représentatifs de l’ensemble des milieux aquatiques continentaux métropolitains.
L’extrapolation des résultats statistiques à l’ensemble du territoire métropolitain reste délicate : faut-il considérer
que là où il n’y a pas de données, il n’y a pas de problème de prolifération de cyanobactéries ou bien au contraire
généraliser les résultats statistiques obtenus à l’ensemble des régions ?

La présence de CC est attestée dans la majorité (329/427=77 %) des sites de prélèvement pour lesquels des
données en eaux brutes sont disponibles au sein de la base. La probabilité de présence des cyanobactéries est
maximale en septembre-octobre et minimale pendant les mois d’hiver ; elle est en moyenne, sur l’ensemble des
sites de prélèvement, estimée entre 50 % en hiver et 85 % aux mois de septembre-octobre. Elle est plus faible
pour les prélèvements effectués en eaux brutes AEP que pour les prélèvements en eaux BLB ou BLAN. Ceci semble
indépendant du type de zone aquatique considéré (rivière, étang, lac…) et doit être principalement lié à la zone
et à la profondeur du prélèvement, qui diffèrent entre AEP, et BLB ou BLAN : les CC sont plus présentes en bordure
et en surface des zones aquatiques.

Lorsque les cyanobactéries sont présentes, leur abondance moyenne(31) mensuelle est inférieure à 3 000 CC.mL-1

en hiver et à 50 000 CC.mL-1 au mois de septembre (mois de plus forte abondance) pour 75 % des sites (245 sur
327). Près de 5 % des sites (une vingtaine sur 327) admettent par contre de très fortes valeurs d’abondance
moyenne (entre 300 000 et 2 millions de CC par mL).

Le risque de dépassement de 100 000 CC.mL-1 est plus faible dans les prélèvements en eaux brutes AEP que
dans les prélèvements en eaux BLB et BLAN ; il est dans tous les cas maximal au mois de septembre et minimal
pendant les mois d’hiver. Le risque moyen de dépasser 100 000 CC.mL-1 est compris entre 1 % et 12 % suivant la
saison pour les sites AEP (89 sites), et entre 3 % et 25 % environ pour les sites BLB (231) et BLAN (97). Ces valeurs
moyennes masquent une variabilité en fait très importante d’un site à l’autre : ce risque apparaît assez limité
sur la grande majorité de sites AEP, mais important pour un quart des sites BLB ou BLAN, regroupés en partie
dans certains départements en Bretagne et Pays de la Loire, dans le Cher, l’Indre, la Vienne et la Creuse. Connaître
la typologie des zones aquatiques serait particulièrement important afin de comprendre ce phénomène.

La présence d’espèces de cyanobactéries potentiellement toxiques est difficile à évaluer car l’identification
taxonomique s’arrête au genre pour la plupart des prélèvements. Ont donc été considérés comme
potentiellement toxiques tous genres comprenant au moins une espèce potentiellement toxique. Sous cette
hypothèse, la quasi-totalité des résultats de prélèvements comporterait au moins un genre potentiellement
toxique. Néanmoins, cette hypothèse surévalue a priori le danger, car toutes les espèces d’un genre considéré
comme potentiellement toxique ne le sont pas nécessairement. Les genres majoritairement retrouvés dans les
prélèvements sont : Planktothrix identifié dans 46 % des prélèvements et sur 65 % des sites (sur 214), Microcystis
dans 43 % des prélèvements et 75 % des sites, Aphanizomenon respectivement dans 40 % et 64 %, Anabaena
dans 34 % et 54 %, et Woronichinia dans 23 % et 32 %, les autres genres ayant un pourcentage de présence
inférieur à 10 %. Ces genres, tous considérés comme potentiellement toxiques, sont également ceux qui ont
majoritairement été observés dans l’étude Grand Ouest. Planktothrix admet un niveau d’abondance très
supérieur aux autres genres quelle que soit la période de l’année.

Le sous-échantillon des prélèvements avec dosage des microcystines apparaît clairement biaisé par rapport à
l’échantillon total des prélèvements vis-à-vis de l’abondance des cellules de cyanobactéries : les dosages de
microcystines sont effectués lorsque l’abondance est importante en particulier dans les eaux BLB et BLAN.

La détection(32) et la concentration en microcystines ont pu être reliées de manière positive et significative à la
présence et/ou à l’abondance des genres Microcystis, Planktothrix, Anabaena et Aphanocapsa (dans l’ordre
d’influence), et de manière générale au nombre total de cellules de cyanobactéries. Cette relation dépend de la
méthode analytique de dosage des microcystines (CLHP ou ELISA), de l’usage de l’eau dans laquelle le prélèvement
a été effectué (AEP, BLB et BLAN), du mois de l’année et même du site de prélèvement. La probabilité de détecter
des microcystines et d’avoir des concentrations importantes est maximale du mois de juillet au mois de
septembre inclus.
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(31) Il s’agit de la moyenne géométrique, qui est utilisée lorsqu’un échantillon présente une loi de probabilité de type lognormale (distribution
dissymétrique caractérisée par la présence importante de faibles valeurs et l’existence de fortes valeurs en faible effectif). Elle est équivalente
dans ce cas à la médiane de l’échantillon, autrement dit à la valeur qui sépare les 50 % plus faibles valeurs des 50 % plus fortes.

(32) Afin d’homogénéiser les seuils de détection et de quantification liés aux différentes méthodes analytiques et aux différents laboratoires,
toute valeur indiquée comme telle dans le rapport d’analyse ou inférieure à 0,16 μg.L-1 a été considérée comme non-détectée (ND). La limite
de détection et de quantification des microcystines pour la base de données est donc égale à 0,16 μg.L-1.



Aucune relation exploitable en gestion entre teneur en chlorophylle a et nombre de CC n’est ressortie d’une
analyse effectuée sur 1 585 résultats de prélèvements avec dénombrement cellulaire et mesure de la chlorophylle a.
La probabilité d’observer une forte valeur d’abondance de CC augmente bien de manière significative avec la
teneur en chlorophylle a, mais il s’agit bien d’une relation probabiliste et non déterministe. Qui plus est, il n’y a
pas de seuil exploitable sur les teneurs en chlorophylle a en dessous duquel le nombre de CC observé reste
faible : dès 10 μg.L-1 de chlorophylle a – ce qui est une faible valeur –, la probabilité d’observer plus de
20 000 CC.mL-1 est déjà de 20 % et celle d’observer plus de 100 000 CC.mL-1 de 6 %. À partir de 25 μg.L-1 de
chlorophylle a, les probabilités d’observer plus de 20 000 et plus de 100 000 CC.mL-1sont respectivement de 38 %
et 15 %. La prise en compte du pourcentage que les cyanobactéries représentent par rapport au total algal dans
les relations entre chlorophylle a et risques de dépassement des valeurs de 20 000 et 100 000 CC.mL-1 améliore
de manière significative le caractère prédictif de ces relations probabilistes.

Environ 300 prélèvements parmi les 4 273 de l’échantillon total ont été effectués en eaux traitées (sortie d’usine).
L’analyse des résultats de ces prélèvements a montré :

• la présence de CC dans 36 % (37/102) des résultats de prélèvements, avec un niveau d’abondance inférieur à
500 CC.mL-1 la plupart du temps ;

• la détection (valeurs supérieures à 0,16 μg.L-1) de MC dans 12 % (26/226) des prélèvements, avec des
concentrations inférieures à 0,3 μg.L-1 sauf dans un cas ;

• un ratio moyen entre l’eau brute et l’eau traitée important sur le nombre de cellules de cyanobactéries (200
en moyenne), mais faible sur les concentrations en MC (entre 1 et 2).

• le fait que les prélèvements en eaux traitées ne semblent pas avoir été effectués spécialement lorsqu’une
prolifération de cyanobactéries était soupçonnée en eau brute.

Rien ne permet d’évaluer pour l’instant la représentativité de ces résultats.

Cette étude avait pour objectif d’effectuer un état des lieux sur la contamination des zones aquatiques
continentales par les cyanobactéries et les microcystines, état des lieux le plus « représentatif possible » compte
tenu des biais importants que comporte l’échantillon de données mis en place. Elle n’a pas eu pour objectif
d’expliquer la présence ou l’abondance des cellules de cyanobactéries en fonction de déterminants physiques,
chimiques, biologiques ou météorologiques, en particulier parce que ces informations n’étaient pas disponibles.
L’étude Grand Ouest en revanche avait montré l’influence :

1. de certaines caractéristiques liées à la zone aquatique sur la contamination en cyanobactéries (profondeur et
ancienneté par exemple) ;

2. de la météorologie sur le phénomène de prolifération à court terme.

Une étude à plus grande échelle : (1) sur les typologies des zones aquatiques et (2) sur l’influence de la
météorologie serait particulièrement pertinente.
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Points à retenir

• Une absence de données pour tout l’est de la France est à déplorer dans la base constituée et analysée. La
majorité des données provient de l’ouest et du centre de la France.

• La présence de cellules de cyanobactéries est attestée dans la majorité des sites pour lesquels des résultats
de prélèvements sont disponibles. Sur certains sites, la présence de cyanobactéries est attestée toute l’année.

• Les prélèvements effectués sur des sites de baignade ou sur des sites liés à des activités nautiques admettent
des probabilités de présence de cyanobactéries et des risques de dépassement de la valeur de 100 000
cellules de cyanobactéries par mL supérieures à ceux effectués dans des eaux destinées à la production d’eau
potable. Ce phénomène indépendant du type de la zone aquatique considérée : rivière, lac, étang…, est
probablement lié à la profondeur et à la zone de prélèvement au sein du milieu aquatique, deux paramètres
qui diffèrent suivant l’usage de l’eau (effets de surface et de bord dans la prolifération des cyanobactéries).

• Les très fortes valeurs d’abondance sont le fait d’une minorité de sites regroupés dans certains
départements, ceux d’ailleurs pour lesquels il y a le plus de données. Une analyse fine de la typologie de
ces sites serait particulièrement intéressante.

• Aucune relation prédictive déterministe entre nombre de cellules de cyanobactéries et concentration en
microcystines n’a pu être observée ; seule une relation probabiliste a pu être établie et quantifiée : plus le
nombre de cellules est important, plus la probabilité d’observer de fortes valeurs de microcystines est
élevée. Cette relation dépend malheureusement de nombreux cofacteurs : genre des cyanobactéries
présentes, méthode de dosage des microcystines, période de l’année, année, voire site de prélèvement.

• La probabilité de présence des cyanobactéries est maximale en septembre-octobre ; les plus fortes valeurs
d’abondance apparaissent en août-septembre et les plus fortes concentrations en microcystines entre juillet
et septembre, mais des variations interannuelles significatives sont observées. L’étude Grand Ouest avait
montré à court terme une influence significative de la météorologie sur le phénomène de prolifération des
cyanobactéries.

• Aucune relation prédictive déterministe, exploitable en gestion des risques, entre nombre de cellules de
cyanobactéries et teneur en chlorophylle a n’a pu être observée ; seule une relation probabiliste a pu être
établie et quantifiée. La prise en compte du pourcentage que les cellules de cyanobactéries représentent
par rapport au total algal améliore la relation précédente : la probabilité d’observer de grandes quantités
de cyanobactéries peut être exprimée comme une fonction croissante de la teneur en chlorophylle a et de
la part relative des cyanobactéries par rapport au total algal.

• Des cellules de cyanobactéries et des microcystines ont été retrouvées dans des prélèvements effectués en
eaux traitées. L’abattement eau brute/eau traitée est plus important sur le nombre de cellules de
cyanobactéries que sur les concentrations en microcystines.
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V. Modalités de maîtrise des dangers

1. Prévention et maîtrise de la croissance des cyanobactéries

Les proliférations de cyanobactéries sont souvent liées à l’état d’eutrophisation des plans et des cours d’eau ce
qui implique d’agir sur le statut trophique et le régime hydrologique. La connaissance de l’état et de l’évolution
des paramètres caractéristiques de l’état trophique des ressources et de leurs bassins versants est un préalable
indispensable à toute action. Il ne saurait se concevoir d’action curative sans mise en œuvre, si nécessaire, d’une
réduction des apports en azote et phosphore au sein des ressources.

1.1. Actions sur le statut trophique

Les nutriments importants pour la croissance des cyanobactéries sont l’azote, le phosphore et le carbone.

Le phosphore minéral joue un rôle majeur car les cellules possèdent une compétence de stockage de ce nutriment
qui peut être utilisé pour 3 à 4 divisions. Dans les écosystèmes naturels, 1 μg de phosphore peut permettre le
développement d’une biomasse atteignant 100 μg de matière organique correspondant approximativement à
1 μg de chlorophylle a. Le ratio moléculaire N/P est optimal à 16 mole.mole-1 pour la croissance de presque tous
les taxons phytoplanctoniques. Dans des conditions de saturation des nutriments, les populations de Microcystis
ont des ratios N/P plus élevés proches de 24 (Chorus 2001). D’autre part, les cyanobactéries formant des colonies
contiennent plus de phosphore (≈ 0,13 μmole.mm-3) que les cellules isolées (≈ 0,07 μmole.mm-3).

Le rapport N/P ne semble donc pas être le bon, ou le seul, critère pour définir le risque de prolifération de
cyanobactéries.

La concentration en phosphore pourrait, pour certains genres, être un paramètre prédictif. Xie et al. (2003) ont
montré que le faible rapport N/P n’était pas la cause du développement de Microcystis mais en était le résultat
et que la concentration en phosphore était la clé de régulation des cyanobactéries ne fixant pas l’azote,tel Microcystis
aeruginosa. Chorus & Bartram (1999) citent l’exemple d’une ressource avec une concentration en phosphore total
de 600 μg.L-1 et des densités de cyanobactéries élevées correspondant à 200 μg.L-1 de chlorophylle a.

Dans les lacs, la limitation des proliférations de cyanobactéries passe par la réduction drastique des
concentrations en phosphore, la valeur seuil à atteindre dépendant de la profondeur. Kennedy & Cook (1982) ont
montré qu’il fallait atteindre des concentrations de 30 à 50 μg.L-1 de phosphore biodisponible (orthophosphate,
polyphosphate et phosphore organique dans l’eau). Ces concentrations sont généralement citées pour les lacs
mésotrophes de plaines mais dans les lacs mésotrophes alpins et nordiques, sujets à stratification, le seuil à ne
pas dépasser est plus faible de l’ordre de 10 à 20 μg.L-1 (Chorus & Bartram 1999).

L’eutrophisation est le plus souvent augmentée par les apports de phosphore provenant des activités
anthropiques (eaux usées : métabolisme humain et animal, lessives, ruissellement, érosion et lessivage des sols,
déforestation).

1.1.1. Limitation des apports de nutriments et en particulier du phosphore

1.1.1.1. Apport diffus

Les codes de bonnes pratiques et les programmes d’action initiés par la « Directive nitrates » (91/CEE/271)
apportent certaines protections vis-à-vis des fuites de phosphore (limitation des épandages de déjections
animales, couverture hivernale des sols, bandes enherbées). Le phosphore étant retenu dans les sols par le
complexe argilo-humique, contrairement à l’azote, c’est dans les zones où des épandages répétés d’amendements
phosphorés ou de déjections animales et humaines ont saturé les sols qu’il conviendrait, en application de la
directive 76/464/CEE (substances dangereuses) et de la directive 2000/80/UE (directive cadre sur l’eau), de
mettre en œuvre des programmes de lutte contre l’érosion et d’actions spécifiques axées sur le phosphore. Ces
mesures s’ajouteraient efficacement à celles relatives aux rejets ponctuels d’eaux usées (interdiction des lessives
avec phosphates, déphosphatation sur stations d’épuration importantes, amélioration de l’assainissement non
collectif) ou aux effluents d’élevage (PMPOA), pour une nécessaire diminution des flux de phosphore vers les plans
d’eau et rivières lentes sensibles aux proliférations de cyanobactéries.
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Des techniques de piégeage du phosphore par des pré-retenues en amont des plans d’eau permettent de
protéger le plan d’eau final. Un exemple donné par Chorus & Bartram (1999) est celui du lac Kis Balaton en
Hongrie qui est un réservoir d’une surface d’environ 60 km2 qui retient les apports de phosphore et protège le
lac Balaton 10 fois plus grand. Il est montré que l’impact de la réduction de la charge en phosphate sur le
développement des algues n’est pas directement visible en raison d’un équilibre chimique qui tend à recharger
la colonne d’eau en phosphore par celui contenu dans les sédiments. S’y trouvant piégé sous certaines formes
de phosphore biogénique ou lié aux éléments minéraux tels que Fe, Mn, Ca, il redevient disponible pour la
biomasse en raison des conditions anoxiques du milieu. Ce nouvel équilibre est fonction dans le temps de la
profondeur du plan d’eau. Le phosphore peut être ainsi recyclé plusieurs fois dans l’année. L’activité des vers de
vase, les remises en suspension par la navigation ou le vent, pour les rivières ou plans d’eau peu profonds, peuvent
aussi favoriser ces relargages.

Dans tous les cas, après réduction et/ou suppression des apports polluants, le retour à un état d’équilibre peut
prendre beaucoup de temps (Lafforgue 1998). Il a été estimé que, dans les eaux superficielles, la durée nécessaire
pour atteindre 90 % de diminution théorique de la concentration est égale à 3 fois le temps de séjour moyen
de l’eau. Une diminution importante des apports de N et P dans des lacs de Norvège a induit une période de
transition de 10 ans pendant laquelle l’eutrophisation et les développements d’algues vertes ont fortement
chutés alors qu’en parallèle un genre de cyanobactérie avait colonisé ces ressources en utilisant la charge interne
en P (Solheim 2002). Le même phénomène a été observé dans le lac du Bourget où une cyanobactérie toxique,
Planktothrix rubescens, prolifère depuis quelques années alors que les concentrations en phosphore ont diminué
de 120 à 30 μg.L-1 dans le lac depuis les années 1980 (Jacquet et al. 2005).

1.1.1.2. Apports directs

Dans l’ensemble, les apports directs par les eaux usées représentent la majeure partie des charges en phosphore.
Selon les habitudes alimentaires et l’utilisation de produits ménagers, l’apport journalier par personne se situe
dans une fourchette de 1,8 à 4 g.j-1 de P, dont 1 g au moins est en relation avec le métabolisme humain et donc
incompressible. La part maîtrisable à la source est représentée par les polyphosphates des détergents ménagers
pour le lavage du linge et de la vaisselle. Les réglementations, l’évolution du marché et dans certains pays
l’interdiction pure et simple des polyphosphates dans les lessives ont permis de diminuer de manière sensible
l’apport journalier individuel. Par exemple, en France, en l’absence de réglementation contraignante, la part des
lessives dans les apports ménagers de phosphore à chuté de 30 % entre 1990 et 1996, portant son pourcentage
de contribution à 27 % de la charge urbaine totale (Lavoux & Rechatin 1998). Les produits de remplacement
employés dans les lessives ne doivent pas à leur tour poser d’autres types de problèmes.

Malgré la diminution des apports à la source, le phosphore est le moins bien éliminé des polluants urbains.
L’élimination moyenne au plan national du P dans les stations d’épuration publiques de plus de 10 000
équivalents habitants est estimé à 42 %, contre 46 % pour l’azote réduit et 88 % pour la DBO (Juin 2002). Il
n’existe pas de source complète donnant la quantité de phosphore, toutes origines confondues, effectivement
émise dans l’environnement aquatique en France.

Concernant les eaux usées urbaines, pour une ressource annuelle écoulée de 191 km3 en France et un objectif de
50 μg.L-1, il faut au moins 83 % d’abattement du P en moyenne en comptant des apports de 2,5 g.habitant-1.j-1

de P et une population de 60 millions d’habitants. Cette valeur correspond environ à la suppression totale des
phosphates des lessives pour le linge.

Ce résultat indicatif basé sur des hypothèses très simplificatrices donne évidemment une sous-estimation
importante du taux d’abattement à atteindre localement puisqu’il ne tient pas compte des apports industriels
ni agricoles ni des stocks internes aux cours d’eau et encore moins des ressources hydrologiques locales qui
peuvent être inférieures à la moyenne. Un objectif plus sévère de 10 μg.L-1 demande alors 96,5 % d’abattement.

Des tels rendements moyens sur un grand pays sont en pratique inatteignables par les seuls moyens de
l’épuration en dehors de toute considération économique, sauf dans des bassins versants petits et très bien
contrôlés.

1.1.2. Précipitation in situ du phosphore

1.1.2.1. Utilisation de sels de fer ou d’aluminium

Les produits les plus cités sont les sels de fer ou d’aluminium qui permettent de précipiter les phosphates sous
forme de phosphate de fer ou d’aluminium insolubles (Cook, 1993). Une expérience citée par Lafforgue (1998)
dans l’Ouest de la France à l’étang du Moulin Neuf a montré un abattement très net en phosphore après
l’injection de sulfate d’aluminium sur le cours de la rivière de Pont l’Abbé en aval d’une pisciculture.
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Kennedy & Cook (1982) ont utilisé ce traitement avec succès mais insistent sur la quantité d’aluminium (Al) à
ajouter : la précipitation/adsorption de P diminue quand le rapport molaire Al/P diminue. Si ce rapport est de
2 à 4, elle disparaît. Dans la pratique, 1 mg d’aluminium peut potentiellement éliminer 0,3 à 0,6 mg de P par litre.
Ils concluent que l’utilisation de sulfate d’aluminium est plus appropriée pour limiter le relargage de phosphore
des sédiments que pour traiter la colonne d’eau. Le traitement par ces sels provoque une précipitation stable
du phosphore dans les sédiments.

L’ajout d’aluminium dans des eaux à faible pouvoir tampon peut provoquer une diminution du pH. Lam et al.
(1995b) ont montré que le traitement à l’aluminium provoquait dans l’eau une augmentation de microcystine.

Prepas et al. (1997) ont utilisé des sels de fer et montré qu’ils pouvaient être utilisés comme nutriments. Dans
certains cas, le fer peut stimuler la croissance des cyanobactéries et des algues. De plus, contrairement à
l’aluminium, le fer ne bloque pas de manière durable le phosphore et dans des conditions anoxiques qui se
produisent souvent en fond de retenue, le fer ferrique est réduit en ion ferreux ce qui s’accompagne alors d’un
relargage de phosphore dans la colonne d’eau. L’utilisation de sel de fer au sein même d’une retenue doit donc
être accompagnée d’un suivi régulier des concentrations en oxygène dans le profil de la masse d’eau et une
aération régulière de la colonne d’eau doit être pratiquée afin d’éviter la redissolution du phosphore piégé dans
les sédiments.

1.1.2.2. Utilisation de chaux ou calcite

Ces composés ont été utilisés pour précipiter le phosphore présent dans la colonne d’eau mais ce phénomène
est réversible, en particulier quand les couches profondes sont très pauvres en oxygène, un relargage du
phosphore peut alors se produire. Ces traitements précipitent également certaines cellules phytoplanctoniques.

L’usage de chaux et de carbonate de calcium a montré son efficacité sur la maîtrise des proliférations
phytoplanctoniques (Prepas et al. 1990, Babin et al. 1994, Zhang & Prepas 1996a, b, Chambers et al. 2001, Prepas
et al. 2001b, Zhang et al. 2001a), notamment en limitant le phosphore disponible. Des résultats tout à fait opposés
ont été cependant constatés par d’autres auteurs (Reedyk et al. 2001).

D’après Prepas et al. (2001b) la chaux provoque une saturation de la colonne d’eau en Ca++ qui produit alors une
précipitation de phosphore sous forme d’hydroxy-apatite qui, une fois dans les sédiments, continue à adsorber
le phosphore.

En été, à température élevée, il se produit une précipitation naturelle de CaCO3 et un piégeage naturel de
phosphore. La chaux provoque également une floculation du phytoplancton (Zhang et al. 2001a). Ces mêmes
auteurs ont constaté un changement important immédiatement (< 20 jours) après une seule application de la
chaux dans un lac (eau dure) avec une augmentation de la biomasse des cyanobactéries et un changement
dans la composition de la communauté phytoplanctonique. Prepas et al. (2001b) ont observé qu’après un seul
traitement à la chaux (dose de 74 à 107 mg.L-1), le phosphore de la colonne d’eau n’était pas considérablement
réduit mais un abattement important de la chlorophylle a était observé ainsi qu’un changement dans la
composition des communautés microbiennes photosynthétiques. Par contre, pour des applications répétées
annuelles de chaux durant 4 ans à des concentrations comprises entre 5 et 78 mg.L-1, une diminution importante
(90 %) de la concentration en phosphore est observée. Prepas et al. (2001a) ont montré une efficacité de réduction
du phosphore mais avec une réponse limitée dans le temps : le traitement à la chaux doit être répété
régulièrement. Prepas et al. (2001a, 2001b) et Zhang et al. (2001a) concluent que des traitements multiples sont
nécessaires pour le contrôle de la biomasse. Ainsi la croissance des cyanobactéries paraît mieux limitée par ces
traitements que celle d’autres microalgues telles que les chlorophycées.

Kenefick et al. (1993) ont montré que le traitement à la chaux réduisait les concentrations en chlorophylle a
pendant les deux années qui suivaient le traitement.

La durée de l’inactivation du phosphore contenu dans les sédiments diminue avec le pH et avec la concentration
en phosphore de la colonne d’eau. Les expériences faites par Reedyk et al. (2001) sur différents lacs canadiens
ont montré que la chaux était plus efficace que le carbonate de calcium. Un traitement à la chaux de 107 mg.L-1

conduisait à une réduction du phosphore de 85 à 92 % qui n’était apparente que le premier hiver.

Pour Prepas et al. (1990) et Babin et al. (1994) des traitements multiples sont nécessaires pour la gestion à long
terme de la concentration en phosphore. Ces traitements permettent également la floculation des cellules
algales et la précipitation de calcium qui réduit les concentrations de nutriments tels que le fer nécessaire à la
croissance du phytoplancton.

Le traitement à la chaux contrôle la disponibilité de nutriments et n’agirait pas directement par effet toxique
sur les cellules et Kennedy & Cook (1982) n’observent pas de relargage de microcystine lors de ce type de
traitement.
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1.1.3. Actions physiques

Le relargage du phosphore contenu dans les sédiments peut être limité par différents moyens.

1.1.3.1. Dragage des sédiments

Cette opération a plusieurs objectifs :

• supprimer les apports polluants générés par les sédiments anoxiques ;

• réduire la consommation d’oxygène à l’interface eau-sédiment afin de limiter les risques d’anoxie hypolimnique ;

• augmenter la colonne d’eau et agir sur le développement des macrophytes (de 3 à 10 m).

Le dragage peut s’avérer intéressant pour des lacs peu profonds et envasés dont la charge interne en phosphore
est prépondérante.Toutefois, les conséquences sont temporairement importantes en raison de la suppression de
la faune et de la flore benthiques et des frayères à poissons, pour les plans d’eau inférieurs à 3 m (Lafforgue 1998).

1.1.3.2. Oxygénation des eaux en profondeur

Cette méthode d’aération par oxygène ou par air est très critiquée et les résultats apparaissent très controversés.
Elle est souvent utilisée et commercialisée avec des objectifs contradictoires (Chorus & Bartram 1999) :

• déstratifier la colonne d’eau pour empêcher la multiplication des cyanobactéries ;

• oxyder la surface des sédiments pour diminuer les teneurs en fer, manganèse et ammonium dans l’eau.

La perturbation de la colonne d’eau peut modifier la composition du peuplement phytoplanctonique en
sélectionnant des genres plus adaptés à ces conditions hydrodynamiques. Elle peut également générer une
distribution du phytoplancton sur toute la colonne d’eau ce qui empêche le producteur d’eau de prélever à une
profondeur non colonisée.

La déstratification peut entraîner une augmentation de la température à la surface des sédiments, conduisant
à une augmentation du relargage du phosphore. C’est pourquoi le brassage artificiel pour limiter le relargage
de phosphore est jugé peu efficace (Hart et al. 2002).

1.1.4. Lutte biologique

Trois techniques ont été décrites pour agir sur la chaîne trophique :

• ajout de poissons consommateurs du phytoplancton ;

• réduction des prédateurs du zooplancton ;

• modification des communautés végétales.

Le faible nombre de résultats publiés et les retours d’expériences ne permettent pas de se prononcer sur la
validité de ces procédés.

1.1.4.1. Apport de poissons consommateurs du phytoplancton

Il s’agit, en général, des carpes argentées Hypophthalmychthys molitrix qui consomment les cyanobactéries.
Cette méthode est utilisée depuis longtemps au Maroc (Echihabi et al. 2001). Un exemple récent est décrit par
Xie et al. (2003) qui ont constaté une disparition des proliférations de cyanobactéries suite à l’introduction de
carpes argentées durant trois ans dans un lac sur lequel des efflorescences avaient été observées durant les
quinze ans précédant l’introduction des poissons.

Les effets liés à l’introduction d’espèces non-indigènes sur l’équilibre écologique et la santé animale devraient
faire l’objet d’une évaluation avant tout recours à ce moyen de contrôle. Par ailleurs, l’attention doit être portée
sur les risques sanitaires pouvant résulter de la consommation des poissons servant à la lutte biologique et
pouvant accumuler des toxines.

1.1.4.2. Réduction des prédateurs du zooplancton

Le principal moyen est la réduction ou la suppression des prédateurs du zooplancton par des pêches spécifiques
ou par l’emploi de poissons ichtyophages comme le brochet.

Ceci a été utilisé dans des petites retenues et étangs pour des courtes périodes de temps (Hrbacek et al. 1998).
Quand ce procédé est utilisé, l’eau devient plus claire en raison d’une diminution du phytoplancton, la population
de zooplancton augmente et les macrophytes se développent, rétablissant une compétition pour les phosphates
avec le phytoplancton. Ces expérimentations nécessitent de contrôler le développement des poissons en répétant
régulièrement l’élimination des poissons zooplanctonophages.
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Ces techniques sont cependant onéreuses et peu fiables en raison de la difficulté du maintien de la qualité du
zooplancton qui est très hétérogène dans un plan d’eau. Par ces manipulations des prédateurs, certaines
cyanobactéries peuvent être privilégiées notamment les formes coloniales de type Microcystis ou Aphanizomenon
(Demelo et al. 1992).

1.1.4.3. Modification des communautés végétales

L’introduction de macrophytes a pour objectif d’induire une compétition vis-à-vis du phosphore. Cette technique
peut être efficace pour des eaux peu profondes quand la concentration en phosphore n’est pas trop élevée et
surtout quand les apports ne sont pas récurrents. Cette technique semble plus efficace pour lutter contre les
cyanobactéries que contre les microalgues et elle a été utilisée avec succès par Carpenter (1989) et Shapiro &
Wright (1984). Il faut toutefois noter que les végétaux puisent le phosphore par les racines ce qui peut réduire
les concentrations dans les sédiments plutôt que dans la colonne d’eau.

Reynolds (1997) considère que la compétition macrophyte/microphyte est très faible si la concentration en
phosphore est supérieure à 0,15 mg.L-1.

1.2. Actions sur le régime hydrologique

L’accumulation des cyanobactéries est le résultat de leur flottabilité et des conditions hydrodynamiques. Elle reflète
aussi partiellement l’état physiologique des cyanobactéries. Quand les cellules sont viables, certains genres sont
capables de migrer verticalement ; les cellules s’accumulent à la surface des plans d’eau généralement lors de
la nuit et sont visibles très tôt le matin pour disparaître pendant la journée. Lorsqu’elles se trouvent en situation
de flotter en surface, il est possible de les évacuer d’une retenue en réalisant des surverses quand le régime
hydrologique le permet, avec l’inconvénient de renvoyer la biomasse dans le cours d’eau et d’éventuelles autres
retenues aval.

1.2.1. Procédés de déstratification en aération diffuse et d’aération hypolimnique 

Ces procédés ont pour objectifs de créer des courants ascendants déstratifiants ou de réinjecter en profondeur
de l’eau ayant été réoxygénée en surface.

Ces techniques sont présentées pour limiter la croissance des cyanobactéries mais leur effet à long terme est
souvent contesté et elles ne peuvent, en tout état de cause, être envisagées que comme mesures accessoires à
la réduction de nutriments.

Steinberg & Zimmermann (1998) ont montré qu’une technique de brassage intermittente qui permet de modifier
régulièrement les conditions de développement du phytoplancton était efficace la première année de mise en
place mais qu’à long terme l’effet était plus mitigé. Ils concluent que cette technique est utilisable pour les lacs
peu profonds (11 à 12 m de profondeur) et que la destratification permanente nécessite une profondeur minimum.
Si celle-ci est faite dans un lac peu profond, une augmentation importante de la biomasse est observée la
première année.

Cette méthode de brassage intermittente a également été mise en application dans le lac d’Hanningfield et a
permis d’éviter le développement de prolifération spécifique de cyanobactéries (Simmons 1997). Gächter &
Wehrli (1998) ont observé une amélioration de la concentration en oxygène de la colonne d’eau mais aucune
efficacité sur le cycle du phosphore dans deux lacs suisses profonds (66 et 87 m de profondeur respectivement).
Antenucci et al. (2002) ont testé différents systèmes de diffusion de l’eau et estiment que l’impact sur la
population algale est limité.

Dans le barrage de Nieuwe Meer en Hollande, Visser et al. (1996) ont montré qu’une profondeur de plus de
20 mètres était nécessaire mais que le brassage intermittent favorise le développement de Microcystis.

Visser et al. (1996) ont montré que la croissance de M. aeruginosa était plus élevée dans les zones de brassage
inefficace. Ceci est confirmé par Köhler (1992) dans le lac Bautzen où un maintien de la biomasse de Microcystis
est observé malgré le mélange.

Latour-Duris et al. (2002) ont constaté une faible efficacité de cette méthode sur la retenue de Grangent (Loire)
avec un système d’aération mis en place en trois endroits différents et à trois profondeurs. Avec une bonne
homogénéité de la température et de l’oxygène dans la colonne d’eau, ils observent une faible efficacité sur les
développements de cyanobactéries.

L’aération hypolimnique n’est applicable que si le lac est très profond mais n’a été utilisée avec succès que dans
le lac Hodgson aux USA (Lafforgue 1998).
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1.3. Traitements algicides des plans d’eau

1.3.1. Sulfate de cuivre

Parmi les traitements algicides expérimentés seul l’usage du sulfate de cuivre a été utilisé sur des ressources à
un niveau significatif.

Le sulfate de cuivre est utilisé depuis très longtemps sur les plans d’eau. Son usage est signalé pour la première
fois en 1880 (Sawyer 1962) en Europe, en 1904 aux USA (Moore & Kellerman 1905) et en 1940 en Australie (Burch
et al. 1998).

La toxicité du cuivre vis-à-vis du phytoplancton est déterminée par l’activité de l’ion Cu2+. Elle varie entre 0,06
et 6.10-7 mg.L-1 de Cu2+ (Mc Knight et al. 1983). Son effet est réduit si le pH est élevé ainsi que dans les eaux dures.
Pour favoriser sa dispersion, des chélates de cuivre ont donc été utilisés et en particulier le citrate de cuivre dans
les eaux dures.

Aux États-Unis, Raman (1995) recommande l’utilisation d’un mélange de sulfate de cuivre : acide citrique dans
le rapport 2:1. Les concentrations en cuivre dans l’eau traitée sont comprises entre 0,05 et 0,125 mg.L-1 de Cu. Brient
et al. (2001) préconisent une utilisation précoce de CuSO4 à des doses de 50 à 80 mg.m-3 dès que le seuil de
vigilance de 10 filaments par mL pour Planktothrix agardhii ou de 10 colonies par mL pour M. aeruginosa est atteint.

Brient et al. (2001) ont étudié l’application de sulfate de cuivre et d’acide citrique à 20 % sur trois retenues
bretonnes sur des suivis à long terme avec jusqu’à 3 applications annuelles. Les cyanobactéries sont éliminées
dans les 48 heures et les milieux sont à nouveau colonisés par les diatomées. Après 3 à 4 semaines, en fonction
de la ressource nutritive et des conditions météorologiques, les cyanobactéries réapparaissent nécessitant un
nouveau traitement au sulfate de cuivre. Cette technique est également utilisée par Van Hullebush et al. (2001).

Les problèmes liés à l’usage du cuivre sont nombreux et conséquents mais les données ne portent que sur la
microcystine-LR :

• Problèmes de santé publique : l’utilisation d’algicides provoque la lyse des cyanobactéries, ce qui libère les
métabolites et composés intra-cellulaires parmi lesquels se rencontrent des toxines et des composés très
odorants (methy-isobornéol, géosmine…) (James & Fawell 1991). Ce relargage se produit très rapidement, dans
les 3 jours qui suivent le traitement (Gupta et al. 2001). Des accidents graves ont montré l’effet potentiel de
tels relargages, comme celui de Palm Island en Australie où de nombreuses personnes ont été victimes d’une
hépatoentérite suite au traitement d’une retenue avec du sulfate de cuivre (Bourke et al. 1983). Jones & Orr (1994)
ont mis en évidence des concentrations en toxines supérieures à 1800 μg.L-1 sur des lacs traités avec des
algicides à base de cuivre. Ces auteurs font état d’une fluctuation des concentrations en microcystine sur le
lac Centenary après un traitement au sulfate de cuivre : 990 μg.L-1 trois heures après le traitement de l’eau du
lac, 1230 μg.L-1 quatre jours après et 110 μg.L-1 après douze jours. Gupta et al. (2001) ont montré qu’une réduction
de 99 % de la concentration en toxines prend environ 3 semaines avec, en général, une phase de latence de 2
à 3 jours voire 2 à 3 semaines en fonction des conditions climatiques. Pour Lam et al. (1995b), le sulfate de cuivre
ne peut être utilisé, comme une solution à court terme, que si l’eau n’est pas utilisée pour la production d’eau
potable pendant 5 à 7 jours. Concernant la cinétique de décroissance des toxines en milieu naturel, la DDASS
de la Manche (2003) a observé dans un barrage à l’amont de la Sélune que la concentration en microcystine
passait de 100 μg.L-1 à 2 μg.L-1 en 8 à 10 jours.

- Résistance : le cuivre peut induire la sélection de souches résistantes : Hanson & Stefan (1984) ont évalué
l’impact de l’utilisation pendant 58 ans de sulfate de cuivre sur des lacs du Minnesota et constaté une
résistance importante de certaines espèces au cuivre, un changement des espèces dominantes avec évolution
d’une prédominance d’algues vertes vers une prédominance d’algues bleues-vertes et une réduction des
macro-invertébrés benthiques. Les algues et les cyanobactéries en particulier peuvent développer des
mécanismes de résistance intracellulaires et extracellulaires. Le mécanisme de résistance extracellulaire des
algues est principalement lié à la présence de 4 types de groupement fonctionnel situés sur la membrane
cellulaire (R-NH2, R-COOH, R-OH et Si-OH) et les ligands secrétés ont des constantes de stabilités élevées avec
le cuivre, ce qui permet de réduire la concentration en cuivre libre Cu2+ (Kiefer et al. 1997). Knauer et al. (1998)
ont montré que Scenedesmus subspicatus pouvait synthétiser des ligands intracellulaires peptidiques qui
complexent le cuivre et réduisent sa toxicité. Cette synthèse est induite par une exposition chronique au
cuivre. La tolérance au cuivre est fonction des souches. Un traitement répété au sulfate de cuivre conduit à
une prolifération d’espèces différentes plus résistantes (Izaguirre 1992, Prepas & Murphy 1998, Soldo & Behra
2000).La résistance a ainsi conduit à augmenter les doses de cuivre dans le lac Matthews où Izaguirre (1992)
observe que des traitements répétés au sulfate de cuivre ont conduit au remplacement d’Oscillatoria par
Phormidium à l’origine de mauvais goûts. Les cyanobactéries Nostoc calcicola sont capables de se détoxifier
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en transportant le cuivre intracellulaire vers le milieu extérieur sous forme de phosphate de cuivre (Verma &
Singh 1991, Verma et al. 1993).

• Impact sur la qualité globale des plans d’eau : l’action du sulfate de cuivre n’est pas spécifique et peut conduire
à la mort d’autres algues mais aussi de micro et macro-organismes (poissons, …), entraînant une consommation
très importante d’oxygène par l’augmentation de la matière organique en décomposition.

- Accumulation dans les sédiments : Brient et al. (2001) observent des concentrations en cuivre de 45 à
300 mg.kg-1 dans les sédiments de certaines retenues selon les modalités de traitement au CuSO4 ce qui est
également observé par Schrader et al. (2002) et Prepas & Murphy (1998). Prepas et al. (1990) montrent que le
cuivre peut être relargué des sédiments par anoxie. Dans les réserves d’eaux riches en acides humiques, le cuivre
peut être complexé, ce qui nécessite d’apporter des quantités plus importantes (Bourke et al. 1983). Ces
phénomènes de complexation sont amplifiés en milieu alcalin lorsque le pH de l’eau est élevé (Mc Knight et
al. 1983). Il convient de ne pas oublier les risques liés à l’accumulation du cuivre dans la chaîne trophique, suite
à la consommation d’organismes aquatiques ou de végétaux cultivés sur les parcelles utilisées pour l’épandage
du produit des curages.

L’OMS rappelle que la lyse d’une prolifération constituée peut exacerber les problèmes liés aux toxines. Elle
considère que les traitements algicides au début du développement d’une prolifération devraient rester une
mesure d’urgence qui comporte des risques écologiques et qu’il est préférable de retenir des solutions qui
préviennent la croissance des cyanobactéries à la source (Chorus & Bartram 1999 p. 267-268).

Concernant les conditions d’utilisation de ces traitements, l’OMS recommande de ne les utiliser que lorsque les
dénombrements cellulaires sont « faibles », pour éviter des excédents de toxines. Ceci devrait être vérifié par des
mesures de toxines. L’application de ce traitement en présence de dénombrements cellulaires élevés ne devrait
être envisagé que si la ressource peut être exclue de l’alimentation des filières de production d’eau potable ou
qu’un traitement d’élimination des toxines fiable est disponible. Dans ce dernier cas, il est rappelé que
l’élimination des cellules entières offre une meilleure sécurité. Enfin l’OMS rappelle que l’utilisation d’algicides
ne devrait concerner que des eaux pour lesquelles l’impact environnemental est acceptable, après vérification
auprès de l’agence de l’environnement local (Chorus & Bartram 1999 p. 282-283).

L’utilisation de sulfate de cuivre, pour lutter contre le développement de cyanobactéries, est pratiquée en France
en dehors de tout cadre réglementaire, notamment sur des ressources destinées à la production d’eau
d’alimentation. Les utilisateurs sont souvent satisfaits des résultats de ces traitements curatifs du point de vue
de la diminution de la biomasse mais suivent rarement le devenir des toxines. L’efficacité préventive souvent
invoquée n’est pas prouvée scientifiquement. L’accumulation du cuivre dans les sédiments est avérée sur les sites
ayant fait l’objet, en parallèle des traitements réguliers au sulfate de cuivre, d’études adaptées. D’après les
quantités appliquées et les concentrations observées dans les sédiments, une partie du flux serait transférée
vers l’aval de l’hydrosystème concerné (Morin & Nicolas 2004).

Le classement toxicologique réglementaire du sulfate de cuivre autorisé comme fongicide en agriculture est R50/53
(Agritox(33), mise à jour du 16/06/1999), c’est-à-dire « très toxique pour les organismes aquatiques, peut entraîner
des effets néfastes à long terme pour l’environnement aquatique ».

Dans le cadre de la Directive Biocides 98/8/CE, le sulfate de cuivre a été notifié par un industriel et donc inscrit
à l’annexe II du Règlement 2023/2003 de la Commission, du 4 novembre 2003. Ce règlement établit le programme
de travail sur les 10 prochaines années pour l’examen systématique de toutes les substances actives qui ont été
identifiées (Annexe I) et notifiées (Annexe II). Cette inscription est notamment demandée pour le type de produit
2 (désinfectants utilisés dans le domaine privé et dans le domaine de la santé publique et autres produits
biocides) : Produits utilisés pour désinfecter l’air, les surfaces, les matériaux, les équipements et le mobilier et
qui ne sont pas utilisés en contact direct avec les denrées alimentaires ou les aliments pour animaux dans les
lieux privés, publics et industriels, y compris les hôpitaux, ainsi que produits algicides.

Sont notamment concernés les piscines, les aquariums, les eaux de bassin et les autres eaux ; les systèmes de
climatisation ; les murs et sols des établissements sanitaires et autres ; les toilettes chimiques, les eaux usées,
les déchets d’hôpitaux, le sol ou les autres substrats (terrains de jeu).

Le sulfate de cuivre fera donc l’objet d’un dépôt de dossier, préparé par les industriels, entre le 1er février 2007 et
le 31 juillet 2007 pour une demande d’inscription de la substance à l’annexe I de la Directive 98/8/CE. L’inscription
ne sera effective que si les experts en charge du dossier jugent que les preuves apportées sont recevables. Ainsi,
les autorisations de mise sur le marché au niveau européen pourront intervenir au plus tôt en 2009.
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(33) Agritox. Base de données sur les propriétés physiques et chimiques, la toxicité, l’écotoxicité, le devenir dans l’environnement, les données
réglementaires des substances actives phytopharmaceutiques, créée par le département de Phytopharmacie et d’Ecotoxicologie de l’INRA.
http://www.inra.fr/agritox/



Le tableau V-I résume les différents procédés cités.
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Points à retenir

• La prévention des proliférations passe par une réduction des apports en azote et surtout en phosphore. Ce
dernier joue en effet un rôle majeur et son apport provient soit des sources domestiques ou agricoles, soit
du relargage dans la colonne d’eau de la charge interne des sédiments.

• Les traitements préventifs efficaces sont ceux qui permettent de réduire les apports en éléments minéraux
nutritifs.

• Une fois la prolifération installée, il est déconseillé d’utiliser des agents biocides au risque de libérer les
toxines ou les substances odorantes dans l’eau.

• S’ils devaient être utilisés, des recommandations de restriction d’usage et de suivi de qualité de l’eau
devraient être associées.
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Tableau V-I : Modalités d’actions sur les proliférations de cyanobactéries.

Type de procédé Avantages Inconvénients Plan d’eau concerné Observations

Réduction des apports de
nutriments (phosphore)

Sel de fer

Sel d’aluminium

Chaux/Calcite

Oxygénation/aération
en profondeur

Dragage des sédiments

Bio manipulation

Déstratification
par aération diffuse

Sulfate de cuivre
Libre ou chélaté

Seule approche compatible avec Directive Cadre
sur l’Eau.

Résultats controversés.

Résultats controversés.

Difficile à mettre en application.

Très critiquée.

Intéressant pour les ressources dont la charge
interne en P est prépondérante.

Effet complémentaire d’actions de réhabilitation.
Évaluation des effets écologiques et sanitaires
nécessaire.

Résultats controversés

Destruction des proliférations effectives, après
temps de latence variable selon genres impliqués.
Approche incompatible avec la Directive Cadre
sur l’Eau.

Tous plans d’eau.

Tous plans d’eau.

Tous plans d’eau.

Eaux dures.

Plans d’eau peu profonds.

Plans d’eau peu profonds.

Brassage intermittent pour lacs plaine.
Aération permanente pour lacs profonds.

Tous plans d’eau.

Délai avant obtention des effets souhaités.
Possibilité de situation transitoirement aggravée.

Risque de relargage de PO4 à partir des sédiments
si conditions anoxiques. Précipitation non durable.
Apport de micro-nutriments aux cyanobactéries.

Accumulation d’aluminium dans les sédiments.
Augmentation de la concentration en aluminium dans
les eaux douces destinées à la consommation humaine.
Relargage possible de toxine.

Traitements à répéter.
Effet dépendant dosage et fréquence.

Dispersion des algues sur toute la colonne d’eau.
Sélection d’autres genres.

Perturbation ponctuelle de l’écosystème.

Pas de recul sur les effets sur équilibre écologique.
Risques pour la santé animale et la santé publique.

Difficultés de mise en œuvre.
Possibilité d’effets opposés.

Surveillance importante des ressources nécessaire
pour déterminer moment d’intervention.
Libération importante de toxines si utilisation
sur des proliférations déjà importantes.
Nécessité d’applications répétées.
Risque de sélection d’espèces résistantes au cuivre.
Accumulation dans les sédiments.
Restrictions d’usages
Suivi de la qualité et impact à long terme nécessaires.

Effet durable.

Précipitation de phosphore

Précipitation de phosphore,
si respect des proportions
entre P et Al
Durabilité

Précipitation de phosphore 
Floculation du phytoplancton

Oxydation surface des sédiments
Homogénéisation colonne d’eau

Exportation de la charge interne
en phosphore

Régulation des populations de
phytoplancton par compétition
écologique

Perturbation de la stratification
thermique
Oxygénation colonne d’eau

Maîtrise des proliférations
débutantes

Actions sur le statut trophique

Traitements algicides



2. Maîtrise de la contamination de l’eau destinée à la consommation humaine
par les cyanotoxines

Les traitements des eaux sont de 2 types seuls ou en complément :

• des traitements de rétention ;

• des traitements de transformation.

Le problème des algues, et plus spécialement des cyanobactéries, a déjà été étudié dans les années 70,
notamment à cause des produits sapides qu’elles peuvent émettre, principalement la géosmine et le 2-
méthylisobornéol (Rebhun et al. 1971, Narayan & Nunez 1974, Glare & Hopson 1975). Comme pour les toxines, il
est important de prendre en compte les molécules dissoutes dans l’eau et celles qui peuvent être libérées lors
de la lyse des cellules.

Sur la quantité totale de toxines mesurée dans un échantillon non filtré, environ 70 % provient des cellules de
cyanobactéries, le reste étant dissous dans l’eau (Donati et al. 1994). La recommandation de l’OMS reprise dans
le Code de la santé publique fixe à 1 μg.L-1 la limite de qualité pour la microcystine-LR sans que ne soit précisé si
l’analyse doit porter sur les fractions dissoutes et particulaires isolées ou en addition. Il sera donc important, même
pour les traitements de rétention des algues, de s’assurer qu’il ne peut se produire de libération de toxines.

Les principaux effets déjà identifiés de la présence de cyanobactéries dans les filières de traitement destinées
à la production d’eau de consommation humaine étaient (Briley & Knappe 2002) :

• une mauvaise coagulation d’autant plus importante que les cyanobactéries comportaient pour certaines des
vésicules à gaz qui faisaient remonter le floc en surface (Bernhardt 1984, Bernhardt et al. 1985, Bernhardt 1987) ;

• une réduction des cycles de filtration (Baylis 1955, Poston & Garnet 1964, Bernhardt 1984, Jansenns et al. 1989,
Prados & Belotte 2002) ;

• une demande en chlore élevée (Hoehn & al. 1980, Wardlaw et al. 1991) ;

• des goûts et des odeurs prononcés (Rashash 1996) ;

• une dégradation microbiologique de la qualité de l’eau dans le réseau de distribution (Schmidt et al. 1998).

Ce n’est que depuis le début des années 1990 que les problèmes de toxines ont été signalés (Wardlaw et al.
1991, Chorus & Bartram 1999).

Dans ce chapitre, sauf dans les cas où la précision serait spécifiée, les procédés et les résultats de traitement décrits
concernent les microcystines, car le nombre de données sur d’autres toxines que les microcystines est faible.

2.1 Actions au niveau des bassins de stockage d’eau brute (de 1 à 3 jours de temps
de séjour)

2.1.1. Actions sur les cellules

La prévention des proliférations est la meilleure méthode pour garantir l’absence de toxines dans l’eau
d’alimentation (voir paragraphe 1.).

• Les sels de cuivre

Ce type de traitement, bien qu’autorisé dans les ouvrages de traitement de potabilisation, était destiné à la
limitation des développements d’algues mais, dès lors que la présence de cyanobactéries est avérée, il est
déconseillé, afin d’éviter tout relargage de toxines ou de métabolites odorants par les cellules lysées.

• L’hydroxyde et le carbonate de calcium

Si la précipitation du carbonate de calcium en usine, ou décarbonatation, ne donne pas de résultats intéressants
pour l’élimination des algues, la décarbonatation dans les bassins de réserve d’eau brute apparaît efficace (Lam
et al. 1995a).

• Les rayonnements UV

L’irradiation par rayonnement UV a montré son efficacité lorsqu’elle est appliquée en entrée du bassin de stockage
d’eau brute, notamment lorsque les eaux contiennent des acides humiques et que le cuivre s’avère inefficace
car complexé (Hessen & Van Donk 1994, Lund & Hongve 1994, Zamir Bin Alam et al. 2001). Les effets rémanents
observés ont d’abord été attribués à la production de H2O2 dont les quantités analysées ne permettent cependant
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pas d’expliquer le phénomène. L’action des UV sur l’ADN interdit toute multiplication des algues sans les tuer
(Tortora et al. 1992). Avec une dose de 370 J.m-2, les algues restent en surface. Par contre, avec une dose de
750 J.m-2, les algues meurent et tombent au fond en induisant les mêmes problèmes que le cuivre.

2.1.2. Action sur les toxines

La dégradation naturelle des toxines demande un temps supérieur aux temps de séjour pris en compte dans
les filières traditionnelles (Bernhardt & Clasen 1991).

Si les toxines sont réputées stables à la lumière solaire, ces composés peuvent être dégradés en présence de
catalyseur que l’on peut éventuellement trouver dans les matières en suspension (Robertson et al. 1997, Shephard
et al. 1998, Feitz et al. 1999a, Feitz et al. 1999b, Shephard et al. 2002). Ces effets sont très dépendant de la qualité
de l’eau et surtout de la présence d’acides humiques (Welker & Steinberg 2000).

Cette dégradation est initiée par les radicaux OH (hydroxyl) (Robertson et al. 1998, Shephard et al. 1998, Robertson
et al. 1999). On a signalé des temps de vie des toxines de 3 à 4 jours dans les réserves d’eaux brutes, lacs … (Cousins
et al. 1996). Il a été noté que si certains composés pouvaient accélérer ces réactions, d’autres peuvent les ralentir :
matières organiques, phosphates, nitrates… (Abdullah et al. 1990, Tsuji et al. 1995, Kano & Sano 1998).

2.2. Actions au sein des filières de traitement

Toutes les méthodes qui piègent la biomasse sans libérer les toxines sont à préférer en raison de l’action de
libération de toxines intervenant après oxydation des cellules.

2.2.1. Prétraitements physiques

• Dégrillage, dessablage, débourbage, tamisage

Ces traitements ne sont pas adaptés à l’élimination des algues puisque même le tamisage ne concerne qu’une
filtration à travers des tamis de 1 à 2 mm de maille. Ces traitements sont donc sans effet sur la rétention des algues
et n’ont bien entendu aucune action sur les toxines dissoutes.

• Microtamisage à 35 micromètres

Selon Mouchet et Bonnelye (1998), 40 à 70 % du phytoplancton peut être retenu. Certaines cyanobactéries,
notamment Microcystis aeruginosa, ne sont retenues qu’à un niveau inférieur à 10 % (Chorus & Bartram 1999).
Aucune action n’est possible sur les toxines dissoutes.

• Aération et aération forcée (stripping)

Ces traitements sont sans effet sur la rétention des cyanobactéries et sur les toxines (Chorus & Bartram 1999).

2.2.2. Prétraitements d’oxydation

Ces traitements d’oxydation sont effectués sur les eaux brutes. Ils concernent : le chlore, le bioxyde de chlore,
l’ozone, le permanganate de potassium et ont en commun le fait de tuer les algues et de provoquer leur lyse
(Sukenik et al. 1987, Lam et al. 1995a, Peterson et al. 1995, Hart et al. 1997, Hall et al. 2000).

• Le chlore et le bioxyde de chlore

Ces deux traitements, et surtout le chlore, sont à déconseiller en tête de traitement à cause des réactions
secondaires et des produits de réaction qu’ils génèrent, notamment les trihalométhanes (THM) pour le chlore
et les chlorites pour le bioxyde de chlore. Les doses utilisées varient de 0,25 à 2 mg.L-1 et sont généralement
fixées en fonction des teneurs en ammoniaque et non pas en fonction des dénombrements en cyanobactéries.

Aux faibles doses, le chlore n’a aucun effet significatif sur les toxines dissoutes étudiées (Hoffmann 1976, Himberg
et al. 1989, Lahti & Hiisvirta 1989, Fujiki 1992, Izaguirre 1992, Carlile 1994, Rositano et al. 1995). Il faut au moins
0,5 mg.L-1 de chlore libre après 30 minutes de contact pour observer une action sur les microcystines (Nicholson
et al. 1993, Carlile 1994, Nicholson et al. 1994, Lahti et al. 1995, Nicholson & Rositano 1997, Maatouk et al. 2002).
À ces doses, la demande en chlore de l’eau doit être totalement satisfaite ce qui conduit généralement à la
formation de composés organochlorés secondaires :THM, dérivés halogénés de l’acide acétique, de l’acétonitrile
(Bonnélye et al. 1995, Graham et al. 1998).

Pour le bioxyde de chlore, très peu de données existent. Il a été signalé cependant que l’action sur les toxines
ne se faisait que pour des concentrations supérieures ou égales à 6 mg.L-1 (Sherman et al. 1995). Ces traitements
(chlore, bioxyde de chlore) sont à proscrire.
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• Le permanganate de potassium

Ce réactif a été utilisé comme algicide depuis 1935 mais les doses à appliquer vont de 1 à 5 mg.L-1 pour détruire
les cellules (Holden 1970). Les éventuels effets sur les toxines dissoutes ne sont pas décrits.

• L’ozone

En pré-ozonation, les doses utilisées sont faibles, de l’ordre de 0,2 à 0,25 mg O3 par mg de carbone organique
total (COT). À ces doses, l’ozone n’est pas algicide mais permet une meilleure clarification de l’eau par
déstabilisation des colloïdes (Bonnélye et al. 1995, Maatouk et al. 2002).

Mouchet et Bonnelye (1998) trouvent que la pré-chloration donne de meilleurs résultats que la pré-ozonation
pour la rétention des cellules sur la chaîne de traitement.

À ces doses habituelles, ces toxines ne sont pas dégradées ce qui nécessite des quantités d’ozone beaucoup plus
importantes. De plus, de très nombreux auteurs ont signalé pour l’ozone l’interférence négative des matières
organiques présentes dans les eaux brutes (Falconer et al. 1983a, Keijola et al. 1988, Lahti & Hiisvirta 1989, Hart
& Stott 1993, Nicholson et al. 1993, Bernazeau et al. 1995, Rositano 1998, Shawwa & Smith 2001).

2.2.3. Groupes de traitements de clarification physico-chimique

Ces traitements associés en entrée de filière englobent : coagulation – floculation – séparation (décantation –
flottation) et la filtration. De nombreuses publications donnent des résultats globaux sur ces ensembles au sein
des chaînes de traitement (Mouchet & Bonnélye 1998).

• Coagulation – floculation – décantation – filtration

- Action sur les cellules
Ce groupe de traitements est efficace pour l’élimination des algues (Mouchet & Bonnélye 1998, Chow et al.
1999) avec des rendements de 50 à 60 %  (Keijola et al. 1988). Par contre, les traitements doivent être optimisés
à l’aide de paramètres précis et en particulier par la mesure du potentiel zêta ou du courant électro-cinétique.
Les algues produisent et libèrent des polysaccharides qui augmentent la demande en coagulant. De plus, lorsque
le pH augmente, la coagulation est moins efficace. Il y a tout d’intérêt à avoir un système automatique
d’optimisation de la dose de coagulant qui vérifie en continu le potentiel zêta des colloïdes (Tilton et al. 1972,
Bernhardt & Clasen 1991, Bernhardt & Schell 1993, Clasen et al. 2000, Briley & Knappe 2002, Lai et al. 2002).

Comme les flocs en période de prolifération algale sont légers, il est recommandé d’utiliser des adjuvants de
floculation : polymères anioniques (Bernhardt & Clasen 1991, Knappe et al. 1998). Dans certains cas, l’utilisation
d’un floculant à base de polymère cationique permet une meilleure élimination des cyanobactéries (Leuschner
1984). Les doses nécessaires pour ce dernier polymère sont cependant supérieures à celles actuellement
autorisées en France.

Cette étape de traitement ne conduit normalement pas à la lyse des cyanobactéries (Montgomery 1985, Chow
et al. 1998, Chow et al. 1999). Par contre, si les boues sont conservées plus de 1 à 2 jours, la lyse est possible et il
a été observé jusqu’à 100 % de relarguage des toxines en 48 heures. Il est donc impératif de prévoir une
élimination permanente des boues (Chorus & Bartram 1999). Au niveau de la décantation, les décanteurs
statiques horizontaux maintiennent les boues pendant des temps assez longs, alors qu’avec les décanteurs
statiques verticaux, l’élimination est très régulière. Pour les décanteurs dynamiques à lit de boues recyclées, ce
point devrait impérativement être pris en compte.

Dans ce groupe de traitement, c’est la filtration qui joue le rôle le plus important, en assurant 90 % de la rétention
totale (Falconer et al. 1983b, Montgomery 1985, Lepisto et al. 1994, Steffensen & Nicholson 1994, Hoeger et al.
2002). Au niveau de la filtration, on peut constater des colmatages importants avec des pertes d’eau pour les
lavages qui peuvent atteindre jusqu’à 20 % (Bernhardt 1984, Lam et al. 1995b, Hart et al. 1997, Hall et al. 2000,
Prados & Belotte 2002). Comme dans les boues des décanteurs, les cyanobactéries retenues sur ou dans les
filtres peuvent se lyser dès 24 à 48 heures de rétention ce qui implique également une bonne gestion de
l’entretien des filtres (Lepisto et al. 1994, Chorus & Bartram 1999).

Mouchet et Bonnelye (1998) signalent que la filtration directe sans traitement chimique préalable n’est pas
efficace pour la rétention des cyanobactéries.

Une attention particulière devra être accordée au traitement des boues pendant lequel les toxines intracellulaires
sont peu à peu libérées. Le recyclage des eaux issues de ces traitements sera donc à proscrire en présence de
cyanobactéries toxiques, mais il ne faudra pas pour autant sous estimer leur impact sur le milieu naturel (Chorus
& Bartram 1999).
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- Action sur les toxines
Ces traitements sont sans action sur les cyanotoxines dissoutes dans les eaux (Bernhardt & Clasen 1991, James
& Fawell 1991, Izaguirre 1992, Nicholson et al. 1994, Hart et al. 1997, Mouchet & Bonnélye 1998). La biodégradation
dans les filtres rapides est beaucoup trop faible pour être prise en compte, les temps de traitement ne dépassant
pas 10 minutes. Seul l’ajout de charbon actif en poudre permet leur élimination (voir paragraphe 3.2.7.1).

• Coagulation – floculation – flottation – filtration

Dans cette étape de traitement, la flottation remplace la décantation. Tous les auteurs s’accordent pour dire
que la flottation donne de meilleurs résultats que la décantation (Welté & Montiel 1995). De plus, l’élimination
continue des boues évite toute lyse des cyanobactéries. Suivant les genres, on obtient des résultats différents :
40 à 80 % pour Microcystis aeruginosa, 90 à 100 % pour Anabaena et seulement 30 % pour Planktothrix (Orikas
& Hrudey 1994, Mouchet & Bonnélye 1998).

L’ozoflottation est une variante de la flottation qui allie l’action oxydante de l’ozone en pré-traitement à l’action
physique de la flottation. Si les doses d’ozone sont faibles, il n’y a pas de lyse des algues et donc de risque de
libération de toxines (Faivre & Langlais 1991, Benoufella et al. 1995). La rétention des algues n’est attribuable qu’à
la flottation.

Ces traitements sont sans action sur les cyanotoxines dissoutes dans les eaux.

2.2.4. Procédés de filtration

• Filtration lente

Elle donne de bons résultats pour la rétention des algues en général et des cyanobactéries en particulier (Mouchet
& Bonnélye 1998, Hitzfeld et al. 2000). Il ne faut cependant pas négliger les risques de relargage de toxines. Il a
été signalé des rétentions de 80 % de Microcystis, 30 à 60 % de Planktothrix et 70 % d’Anabaena (Sherman et
al. 1995).

Des études ont montré que ces traitements pouvaient avoir une certaine efficacité sur la rétention des
cyanotoxines avec jusqu’à 80 % de rétention pour les toxines de Microcystis, 30 à 65 % pour celles de Planktothrix
et 70 % pour celles d’Anabaena (Keijola et al. 1988). Les phénomènes mis en jeu sont la bio-adsorption et la
biodégradation pour laquelle il faut une période d’adaptation de plusieurs semaines. La biodégradation se fait
ensuite après un délai d’une journée, ce qui peut expliquer les résultats présentés plus haut (Bourne et al. 1996).

• Filtration sur berge

- Action sur les cellules
La filtration sur berge est un procédé naturel de traitement des eaux de surface qui consiste à créer un puits dans
les nappes alluviales qui, par pompage, conduit à un cône de dépression ré-alimenté en permanence par l’eau
de la rivière ou du lac. La bonne efficacité de la filtration sur berge avait déjà été mise en évidence pour la
réduction des métabolites odorants de cyanobactéries responsables de goûts indésirables dans les eaux potables
(Chorus & Bartram 1999) et la rétention de la turbidité.

- Action sur les toxines libérées
La filtration sur berge a été signalée comme une bonne méthode de rétention des cyanotoxines (Chorus et al.
1993, Lahti et al. 1998, Chorus & Bartram 1999, Hrudey et al. 1999, Kuhn 1999, Miller et al. 2001, Miller & Fallowfield
2001, Dillon et al. 2002). Ce traitement avait déjà été reconnu comme efficace pour la rétention des micro-
polluants organiques et minéraux (Sontheimer 1980, Miettinen et al. 1994). Les temps de demi-vie varient de 4
à 7 jours (Lam et al. 1995a).

Deux phases sont à prendre en compte : une phase d’adsorption sur les sédiments et une phase de décomposition
abiotique et/ou de biodégradation.

Adsorption sur les sédiments
La microcystine-LR possède un pKa de 3,3 ± 0,3 (Rivasseau et al. 1998). Son KOW est faible (pKow environ 1), ce qui
signifie que lorsque le pH augmente, la toxine devient de plus en plus hydrophile donc soluble (Carmichael
1994). Par contre, les sédiments riches en matières organiques sont acides, ce qui permet une bonne rétention
de cette microcystine. Lahti et al. (1996) signalent des éliminations allant de 97,5 à 99,5 % des toxines, en cumulant
adsorption et biodégradation. C’est l’adsorption sur les argiles qui joue un rôle prépondérant (Dillon et al. 2002).

Biodégradation
Un temps d’adaptation de la flore bactérienne est nécessaire mais ensuite les dégradations peuvent être rapides.
Les essais sur la phosphatase ont montré que les produits de dégradation n’étaient pas toxiques (Jones et al.
1994).
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2.2.5. Traitements d’affinage en extrémité de filières

Ces traitements n’ont pas pour but essentiel la rétention des cellules de cyanobactéries mais sont tout
spécialement mis en place pour l’élimination des micropolluants organiques. Ils comprennent essentiellement :
l’adsorption sur charbon actif et les couplages ozonation – charbon actif.

2.2.5.1. Traitements membranaires

Les cellules de cyanobactéries ayant des tailles de l’ordre du micron, les traitements de microfiltration et
d’ultrafiltration sont des traitements de choix (Lai et al. 2002). Les abattements peuvent atteindre 6 log (Chevalier
et al. 1995, Mouchet & Bonnélye 1998). Par contre, il a été signalé des phénomènes de colmatage très importants
(Tsuji et al. 1995). Les risques de relargage de toxines ont été évoqués (Drikas et al. 2001b).

Concernant les toxines libérées, les traitements d’ultra- et de micro-filtration n’ont aucun effet sur les composés
solubles sauf s’ils sont utilisés conjointement avec du charbon actif en poudre (CAP) (Chorus & Bartram 1999).
Par contre, la nanofiltration et l’osmose inverse ont la propriété de retenir des composés dissous, moléculaires
ou ioniques. Pour la nanofiltration, il est impératif que le point de coupure soit inférieur à 200 daltons (Miller
et al. 2001). Pour l’osmose inverse, Neumann & Weckesser (1998) observent des rétentions des toxines de 96,7
à 99,6 %.

2.2.5.2. Traitements de désinfection physiques ou chimiques

Ces traitements ont pour but la réduction du risque microbiologique, donc l’élimination poussée des
microorganismes. Si des cellules de cyanobactéries sont arrivées jusqu’à cette étape, elles seront tuées et leur
lyse se fera dans le réseau de distribution avec libération éventuelle de toxines.

Concernant les toxines, aux doses normalement utilisées pour la désinfection de l’eau (0,5 mg.L-1 de chlore après
30 minutes de contact pour le chlore et 0,25 mg.L-1 de bioxyde de chlore après 30 minutes de contact), les actions
sur les toxines sont faibles voir nulles (Hoffmann 1976, Himberg et al. 1989, Nicholson et al. 1993, Carlile 1994,
Rositano & Nicholson 1994).

• Pour le chlore, Nicholson et al. (1994) ont signalé qu’à des teneurs supérieures ou égales à 0,5 ppm de résiduel
après 30 minutes, une action était observable sur les microcystines. Pour le bioxyde de chlore, les premiers effets
signalés l’ont été pour des résiduels de 6 mg.L-1 (Chorus & Bartram 1999).

• Ozone

L’ozone est une étape de traitement signalée depuis très longtemps comme pouvant avoir une efficacité sur les
toxines (Keijola et al. 1988, Himberg et al. 1989, Chorus et al. 1993, Fawell et al. 1993, Rositano et al. 1998, Shawwa
& Smith 2001). La dose d’ozone joue un rôle important, il faut au moins 1 mg.L-1 d’ozone pour avoir une action
rapide. Avec 0,5 mg.L-1, il faut 9 minutes pour détruire la toxine (Geering 1999). À la dose optimum de 1 mg.L-1

d’ozone, les réactions se font en moins d’une minute (Rositano 1998). Il est impératif de satisfaire la demande
en ozone de l’eau et d’avoir un résiduel (Carlson 1993, Andrew & Huck 1994, Bose et al. 1994, Rositano 1996,
Rositano et al. 1998). Ce type de traitement risque de conduire à la formation de bromates. Si la demande de l’eau
en ozone est élevée, une décomposition incomplète de la microcystine-LR a été observée (Shawwa & Smith
2001). Les produits de décomposition n’ont pas été étudiés. Certains auteurs en ont repéré sur des
chromatogrammes CLHP (Lawrence et al. 1980, Lahti & Hiisvirta 1989, James & Fawell 1991, Fawell et al. 1993).
Les études sur la phosphatase ont mis en évidence des toxicités qui disparaissent après passage sur le charbon
actif en grains (CAG). À partir des molécules et des mécanismes mis en jeu, certains auteurs ont essayé de prévoir
les molécules susceptibles de se former (Rinehart et al. 1988, Harada et al. 1996). Aucune d’entre elles n’a été
réellement identifiée à ce jour.

Le pH influence l’effet de l’ozone. Si celui-ci augmente, l’efficacité augmente ce qui laisse penser que les
mécanismes d’action sont plutôt radicalaires (Shawwa & Smith 2001). La présence de matières organiques
interfère (Falconer et al. 1983a, Falconer et al. 1983b, Keijola et al. 1988, Lahti & Hiisvirta 1989, Fawell et al. 1993,
Hart & Stott 1993, Nicholson et al. 1993, Rositano & Nicholson 1994, Rositano 1996, Hart et al. 1997, Rositano et
al. 1998, Rositano et al. 2001). On compte par exemple 8 moles d’ozone par mole de toxines pour une eau ultra
pure et respectivement 14, 25 et 41 moles si le COT est de 1, 3 et 5 mg.L-1 (Shawwa & Smith 2001).

• Oxydation avancée

Il s’agit des réactions radicalaires induites par des couplages ozone/UV, ozone/eau oxygénée ou UV/eau oxygénée
(Rositano et al. 1998). Ce type de traitement permet une bonne élimination des toxines ; par contre, comme
pour l’ozone, les produits de réaction n’ont pas été identifiés (Rositano 1998, Cornish et al. 2000, Hoeger et al.
2002). Les dégradations sont initiées par les radicaux hydroxyles (Robertson et al. 1998, Shephard et al. 1998,
Robertson et al. 1999).
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• Photolyse

La photolyse et la photolyse catalysée ont été signalées comme efficaces vis-à-vis des cyanotoxines. Comme pour
l’oxydation avancée, elles font appel à des réactions radicalaires (Tsuji et al. 1995, Robertson et al. 1997, Feitz et
al. 1999a, Feitz et al. 1999b, Welker & Steinberg 2000, Shephard et al. 2002). Des études ont été faites sur la
fixation de catalyseurs, notamment TiO2, sur des particules : fibres de verre, verre, sable, gel de silice, téflon, CAG,
acier inoxydable, fibres tissées, membranes céramiques (Bideau et al. 1995, Hoffmann et al. 1995).

La présence de matières organiques ralentit l’effet des UV (Tsuji et al. 1995, Kano & Sano 1998) ainsi que la
présence de nitrates ou de phosphates (Abdullah et al. 1990). Pour les UV, le pH isoélectrique des toxines donne
les meilleurs résultats (Robertson et al. 1999). Il faudrait donc effectuer les traitements à des pH de l’ordre de 3
pour qu’il y ait un meilleur contact avec le catalyseur.

2.2.5.3. Adsorption des toxines sur charbon actif

L’adsorption sur charbon actif peut se faire :

• soit en tête de traitement en utilisant du charbon actif en poudre (CAP) dans la phase de coagulation ;

• soit en fin de traitement, par filtration sur charbon actif en grains (CAG) ou utilisation de réacteurs à charbon
actif en poudre couplés à des rétentions membranaires de micro ou d’ultra filtration. Le rôle des membranes
pour l’élimination des toxines se limite à la rétention du charbon actif en poudre qui adsorbe les toxines.

• Charbons actifs en poudre

Plusieurs auteurs ont signalé la capacité des charbons actifs en poudre à adsorber les cyanotoxines (Falconer et
al. 1989, Himberg et al. 1989, Nicholson et al. 1994, Bernazeau et al. 1995, Maatouk et al. 2002). Les quantités
nécessaires sont cependant assez élevées, de l’ordre de 20 à 30 mg.L-1 pour éliminer de 90 à 98 % des toxines
présentes au niveau de quelques microgrammes par litre (Keijola et al. 1988, Donati et al. 1993).

Le pH de l’eau joue un rôle important sur le rendement de cette étape. En période de prolifération algale, le pH
peut dépasser les conditions d’essais des charbons.

• Charbons actifs en grains

Dans bien des cas, ce sont des couplages ozone – CAG qui sont mis en place dans les usines. Les CAG ayant pour
but la rétention et/ou la biodégradation soit des molécules n’ayant pas réagi avec l’ozone (Falconer et al. 1989,
Izaguirre 1992, Chorus & Bartram 1999, Rositano et al. 2001, Hoeger et al. 2002, Lai et al. 2002), soit des molécules
formées par l’ozone.

Cette étape est considérée comme très efficace pour la rétention des toxines : rétention supérieure à 90 %
pendant la première année d’utilisation des charbons (Falconer et al. 1989, Lambert et al. 1996). La qualité de l’eau
et notamment la quantité de matières organiques joue un rôle très important car la durée d’efficacité de
rétention des charbons sera diminuée si la charge organique de l’eau est trop forte (Hitzfeld et al. 2000). La
biodégradation de toxines adsorbées a été signalée (Fawell et al. 1993, Lambert et al. 1996, Drikas et al. 2001b).

Peu d’auteurs ont étudié les durées de vie des charbons actifs en grains pour ce paramètre spécifique (Bernazeau
1994, Bernazeau et al. 1995). Mais il faut signaler qu’en France, avec la prise en compte des métabolites de
pesticides dans le Code de la santé Publique articles R.1321-1 à 62, Annexe 13-1-B, les charbons doivent être
régénérés à des fréquences de l’ordre de l’année, ce qui garantit contre toute utilisation de charbons saturés qui
pourraient relarguer les toxines.
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Points à retenir

• La problématique des cyanotoxines impose de considérer d’une part l’élimination des cellules et d’autre part
l’élimination des toxines.

• En ce qui concerne l’élimination des cyanobactéries, il faut absolument prendre en compte les risques liés
à la lyse des cellules qui n’étaient pas jusqu’à présent pris en considération. Cela devrait conduire à supprimer
tous les traitements algicides dans les réservoirs ou les stockages d’eau brute, ainsi que les pré-traitements
algicides (sulfate de cuivre, chlore, bioxyde de chlore) en présence de cyanobactéries.

• La pré-ozonation à la dose de 0,20 à 0,25 mg O3 par mg de COT ne pose pas de problème et améliore la
clarification de l’eau. Il est impératif que les boues ne restent pas plus de 24 voire 48 heures au niveau de
l’étape de clarification car la lyse des cyanobactéries est possible. Cela concerne aussi les cycles de filtration.

• Pour le traitement des boues, le recyclage des eaux en tête de traitement est à proscrire. L’impact du rejet
des eaux dans le milieu naturel après séparation des boues sera à prendre en considération en sachant que
le chaulage conduit à une lyse quasi immédiate. La flottation paraît mieux correspondre à cette nouvelle
problématique, puisque les cyanobactéries sont éliminées au fur et à mesure sans stockage et risque de lyse.

• En ce qui concerne les toxines elles-mêmes, leur élimination est du domaine des étapes d’affinage : ozone
et/ou adsorption. Si ces étapes sont efficaces, peu de données existent sur les produits secondaires de
réaction :hydrolyse,photolyse,biodégradation et oxydation. Il serait bon,comme pour les pesticides,de limiter
l’usage des traitements de transformation et de favoriser les étapes de rétention. Ceci impose, pour les
charbons actifs en grains, de réduire les risques de biodégradation par des régénérations fréquentes
annuelles ou tous les deux ans.

• La filtration sur berge est considérée comme efficace tant pour la rétention des cyanobactéries que pour
la rétention des toxines, et la filtration lente dans une certaine mesure, mais rien n’a été publié sur les
métabolites éventuellement formés

• La micro- et l’ultra-filtration sont très efficaces pour la rétention des cyanobactéries et celle des toxines
uniquement lorsqu’elles sont utilisées avec du CAP. La nanofiltration et l’osmose inverse sont très efficaces
pour la rétention des toxines et, bien entendu, des cellules.
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Tableau V-II : Efficacité des différentes étapes de traitement des eaux sur les cyanobactéries et leurs toxines.

Étapes
de traitement

Principaux procédés Efficacité sur l’élimination des algues Efficacité sur l’élimination des toxines Observations

Bassin de stockage

Pré-traitements
physiques

Pré-traitements
d’oxydation

Traitements
de clarification
physico-chimique

Peut être une zone de prolifération
si mal géré.

À déconseiller, en raison des risques
de libération de toxines et de formation
de composés indésirables.

Nulle.

Nulle.

Chlore : effet à partir de 0,5 mg.L-1 pendant
30 minutes.
Bioxyde de chlore : effet à partir de 6 mg.L-1 .

Absence d’information disponible

Pas d’effet aux doses de traitement habituelles
de 0,2 à 0,25 mg O3 par mg de COT.

Nulle.

Nulle.

Lyse des cyanobactéries avec libération possible
de toxines.

Efficacité prouvée selon certaines publications,
contestée par une autre.

Lyse des algues avec libération possible
de toxines à 750 J.m-2.

Nulle.

Rétention de l’ordre de 30 à 40 % des cellules,
parfois moins pour certains genres.

0,25 à 2 mg.L-1 : doses classiques.

1 à 5 mg.L-1 pour obtenir la lyse avec libération
possible de toxines.

0,2 à 0,25 mg O3 par mg de COT favorise
la clarification sans lyser les cellules.

50 à 60 % d’élimination, principalement
lié à la filtration.
Risque de lyse si conservation des boues
plus de 24 à 48 h.

30 à 100 % d’élimination selon les genres.
Aucun risque de lyse car élimination
des boues en continu.

Sels de cuivre

Hydroxyde et carbonate de  calcium
Gypse

Rayonnements UV

Dégrillage Dessablage
Débourbage Tamisage
Aération Stripping

Microtamisage à 35 μm

Chlore et bioxyde de chlore

Permanganate de potassium

Ozone

Coagulation, floculation, décantation,
filtration

Coagulation, floculation, flottation,
filtration
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Tableau V-II (suite) : Efficacité des différentes étapes de traitement des eaux sur les cyanobactéries et leurs toxines.

Étapes
de traitement

Principaux procédés Efficacité sur l’élimination des algues Efficacité sur l’élimination des toxines Observations

Filtration lente

Filtration sur berge

Affinage

Variable selon la qualité globale
de l’eau

30 à 80 % de rétention selon les toxines.

Élimination de 97,5 à 99,5 % des toxines,
notamment par adsorption sur les argiles.
Produits de dégradation non toxiques.

Efficacité nulle des ultra- et micro-filtrations
seules (sans charbon).
Nanofiltration avec seuil de coupure supérieur
à 200 Da efficace.
Osmose inverse : rétention de 96,7 à 99,6 %
des toxines.

Chlore et bioxyde de chlore aux doses
courantes d’emploi : effet faible à nul.

20 à 30 mg.L-1 pour une élimination
de 90 à 98 % des toxines.

90 % de rétention la première année
d’utilisation.

1 mg.L-1 pendant une minute ou 0,5 mg.L-1

pendant 9 minutes sont efficaces si la
demande en ozone est satisfaite.

Bonne élimination.

30 à 80 % d’élimination selon les genres.
Risque de relargage de toxines.

Efficacité démontrée.

Micro- et ultra-filtration permettent d’atteindre
6 log d’abattement.
Risque de colmatage et de relargage de toxines.

Nulle.
Risque de relargage de toxines si des cellules
sont parvenues jusqu’à cette étape.

Traitements membranaires

Traitements de désinfection

Adsorption sur charbon actif
en poudre

Adsorption sur charbon actif en grain

Ozone

Oxydation avancée



VI. État des lieux des recommandations et des réglementations

1. Eau de baignade

1.1. Pays et instances à l’origine de recommandations

Pour de nombreux pays, la prise en considération du risque « cyanobactérie » lié à la baignade ou aux activités
nautiques est récente ou encore inexistante. Les problèmes sanitaires sont parfois sous estimés, car mal définis
et peu connus. Ils sont de ce fait diversement pris en considération. Les pays les plus avancés en la matière sont
ceux qui connaissent fréquemment des épisodes de prolifération dans les eaux de baignade. C’est le cas par
exemple de l’Australie. Les valeurs seuils définies (nombre de cellules, concentration en toxine, biovolume …) sont
indicatives et provisoires et ne constituent pas des obligations légales.

Au niveau international, des recommandations émanant de l’Organisation mondiale de la santé ont été publiées
en 2003 (OMS, 2003).

Au niveau de l’union européenne la qualité de l’eau des zones de baignade et sports nautiques est régie par la
directive européenne 76/160/CEE adoptée en 1976 et transposée en droit français par le Code de la santé publique
(livre III, articles L1332). Sous le terme « eaux de baignade » sont regroupés les cours et plans d’eau aménagés
pour la baignade et/ou la pratique de loisirs aquatiques, fréquentés de manière répétitive par au moins 10
baigneurs au même instant. Cette directive ne comporte pas de cadre réglementaire pour la surveillance sanitaire
des cyanobactéries ou cyanotoxines. En revanche, l’article 8 de la nouvelle directive eaux de baignade, directive
2006-7 CE du Parlement européen et du Conseil de l’union européenne du 15 février 2006, insiste sur le risque
potentiel lié à la présence de cyanobactéries et demande à ce que des mesures de gestion immédiates soient
prises afin de réduire l’exposition de la population (Journal Officiel de l’union européenne L 64 du 4 mars 2006).

En l’absence de recommandations communautaires spécifiques à la surveillance et gestion du risque lié à la
prolifération de  cyanobactéries dans les eaux de baignade, certains états membres, dont la France, l’Ecosse ou
la République Tchèque, ont adopté les recommandations de l’OMS. D’autres comme l’Allemagne, le Danemark,
les Pays-Bas et la Finlande ont élaboré leurs propes recommandations..

En France, depuis 2003 des recommandations de surveillance et gestion de phénomènes de prolifération de
cyanobactéries dans des eaux de baignade ont été publiées par la Direction générale de la santé (circulaire
DGS/SD7A 2003/270(34), 2004/364(35), 2005/304(36)) sur la base d’un avis du Conseil supérieur d’hygiène publique
de France (avis du CSHPF du 6 mai 2003).

Hors Union européenne, l’Australie a été le premier à développer à l’échelle nationale, par le biais du National
Health and Medical Research Council (NHMRC 2004), ses propres lignes directrices. Au niveau régional, ce pays
a également développé des recommandations propres à certaines provinces: c’est le cas de la région Hunter
(DIPNR 2004), de la Tasmanie (DPIWE 2001) et du Queensland (Queensland Health 2001). Ces lignes directrices
régionales tiennent compte des particularités locales telles que la période de prolifération ou les espèces
cyanobactériennes présentes.

1.2 . Synthèse descriptive des recommandations disponibles

1.2.1. Recommandations de l’OMS

1.2.1.1. Les bases

Après considération des éventuels risques par contact direct (irritations et allergies), inhalation et absorption
(intoxication à court et long termes), l’OMS (2003) a estimé que le risque le plus important était lié à l’ingestion
d’eau contaminée par des cyanotoxines. Elle a retenu trois seuils à partir desquels les risques sanitaires sont accrus
et peuvent changer de nature. L’étude épidémiologique humaine de Pilotto et al. (1997), la DJT de 0,04 μg.kg-1.j-1
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(34) http://www.sante.gouv.fr/adm/dagpb/bo/2004/04-36/a0362536.htm
(35) http://www.sante.gouv.fr/adm/dagpb/bo/2004/04-36/a0362536.htm
(36) http://www.sante.gouv.fr/adm/dagpb/bo/2005/05-08/a0080029.htm



pour la microcystine-LR et la limite provisoire de 1 μg.L-1 admise pour cette toxine dans l’eau de boisson, ont été
utilisées pour définir les niveaux à risque faible et modéré. Le niveau à haut risque a été défini sur la base des
empoisonnements d’animaux et des problèmes sanitaires rapportés chez l’homme, après contact avec de
l’écume. L’OMS précise que les neurotoxines constituent un danger moins important que les microcystines ou
la cylindrospermopsine, car elles sont moins fréquentes et présentes en plus faibles quantités.

1.2.1.2. Programme de surveillance et de mise en alerte

• Seuil à faible risque sanitaire

À partir de l’étude épidémiologique de Pilotto et al. (1997), l’OMS a défini un premier seuil à 20 000 cellules.mL-1

estimé équivalent à 10 μg.L-1 de chlorophylle-a, quand les cyanobactéries dominent pour prévenir les éventuels
problèmes d’irritation et d’allergie attribués à des composés cyanobactériens autres que les cyanotoxines. Elle
ajoute que des effets irritants ont été observés dans cette étude à partir de 5000 cellules.mL-1, mais que cette
valeur n’a pas été retenue car les effets sont légers et concernent un faible nombre d’individus.

Il est précisé qu’à cette densité cellulaire, la concentration potentielle en microcystine serait de l’ordre de 2 à
4 μg.L-1 (voire 10 μg.L-1) pour des proliférations dominées par des cyanobactéries productrices de microcystine.
L’OMS considère qu’à ce stade, les risques sanitaires tels que des irritations cutanées, occulaires ou nasales et
des désordres gastraux-intestinaux sont faibles et les risques à long terme sont considérés comme improbables.

• Seuil à risque sanitaire modéré

Ce seuil de 100 000 cellules.mL-1 ou d’une concentration en chlorophylle a de 50 μg.L-1, si les cyanobactéries sont
dominantes, a été basé sur les considérations suivantes :
- pour un adulte de 60 kg, ingérant 200 mL d’eau en une seule fois ou 100 mL en deux  fois  au cours de la

baignade. Pour une prolifération de Microcystis aeruginosa la concentration en cette toxine serait de 20 μg.L-1

(en prenant 2.10-7 μg de microcystine par cellule) et de 40 μg.L-1 lors d’une prolifération de Plantothrix agardii.
- à partir de cette densité cellulaire, différentes espèces (Microcystis spp. et Anabaena spp. par exemple) sont

susceptibles de former très rapidement de l’écume, ce qui peut entraîner localement des concentrations en toxine
très élevées si ces espèces sont toxinogènes.

À ces seuils, l’OMS considère que les risques à court terme tels que les irritations cutanées sont élevés et qu’il
existe un risque modéré à long terme pour les nageurs et les pratiquants d’activités nautiques (ski nautique,
planche à voile) susceptibles d’ingérer de l’eau accidentellement.

• Seuil à haut risque sanitaire

La présence d’écume caractérise ce troisième seuil. De nombreux cas d’empoisonnements mortels d’animaux
ont été rapportés après ingestion d’écume (Francis 1878, Edwards et al. 1992, Mez et al. 1997, Mez et al. 1998). L’OMS
signale que des problèmes sanitaires chez l’homme ont été suspectés après exposition à de l’écume et précise
qu’à court terme, des risques d’empoisonnement sévères, voir mortels, sont théoriquement possibles pour des
enfants évoluant dans de l’écume pendant une période prolongée et ingérant un volume d’eau important. Des
maladies gastro-intestinales, des dommages hépatiques et des phénomènes d’irritation cutanée peuvent
également survenir par ingestion d’eau ou par contact, respectivement.

1.2.1.3. Mesures à prendre

• Actions à court terme

L’OMS précise que les actions à mener devront être déterminées en fonction de l’importance de l’utilisation de
l’eau et de l’évaluation des risques pour la santé publique.

Seuil à faible risque sanitaire. Il est recommandé d’une part d’apposer sur site des panneaux d’avertissement et
d’autre part d’informer les autorités compétentes.

Seuil à risque sanitaire modéré. La surveillance et les mesures de protection doivent être renforcées. Les deux
principales actions sont : le contrôle quotidien de la présence d’écume, qui peut se former très rapidement (si
des espèces formant de l’écume sont présentes), et la prévention de l’exposition dans les zones propices à la
formation d’écume. Il est recommandé également de suivre si les conditions sont favorables à la formation de
l’écume. Les autorités compétentes doivent être averties. Des campagnes de sensibilisation du public aux dangers
de l’écume doivent être mises en place et des panneaux d’avertissement érigés sur site. Enfin, des mesures de
restriction de la baignade ou des activités nautiques peuvent être prises.

Seuil à haut risque sanitaire. Il convient de prendre des mesures immédiates pour éviter tout contact avec l’écume.
La baignade pourra être interdite. Il est conseillé de faire également un suivi sanitaire. Les recommandations du
seuil précédent peuvent être reprises ici.
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L’information du public. En l’absence de mesures de contrôle des proliférations à effet immédiat, seules des
dispositions visant à informer le public peuvent être efficaces. Ces informations sont les suivantes :

- Éviter les zones où des concentrations d’algues ou de cyanobactéries et/ou d’écume sont visibles dans l’eau ou
sur les rivages, le risque sanitaire le plus important étant le contact direct avec l’eau ou l’ingestion d’eau.

- En l’absence d’écume mais avec une eau turbide et de coloration verdâtre intense, éviter les baignades et au
moins ne pas immerger la tête si la transparence est inférieure à la hauteur du genou.

- Dans de telles circonstances, éviter le ski nautique à cause du risque lié à l’inhalation d’aérosol.

- Pour toute activité nautique susceptible de conduire à une immersion accidentelle en présence d’une
efflorescence d’algues ou de cyanobactéries, porter des vêtements parfaitement étanches. L’eau qui séjourne
longtemps entre la peau et les vêtements de sport nautique constitue un risque important d’éruption cutanée.

- Après les activités nautiques, se laver abondamment pour éliminer tout résidu d’algues ou de cyanobactéries.

- Laver soigneusement les affaires qui ont été en contact avec une efflorescence ou de l’écume d’algues ou de
cyanobactéries.

•  Actions immédiates à effet à long terme

Il s’agit de mesures destinées à réduire l’aptitude des milieux aquatiques à promouvoir les proliférations de
cyanobactéries. Cet objectif peut être atteint en maintenant le phosphore total à des concentrations de 0,01-
0,03 mg.L-1. Il est à noter que, dans le document de l’OMS (2003), donne des valeurs de 0.01 – 0.03 μg.L-1,
probablement dues à une erreur de frappe, il s’agit de mg par litre et non de μg.

Afin de réduire la prolifération des cyanobactéries, l’OMS préconise une réduction ciblée des principales sources
d’apport en phosphore, en particulier l’apport de fertilisants agricoles en utilisant, entre autres, des systèmes
simples de protection des plans d’eau, tels que la plantation de haies sur des bandes de 20 mètres de large le
long des rives permettant de réduire l’érosion et les transferts de phosphore par ruissellements.

1.2.2. Recommandations du National Health and Medical Research Council australien

1.2.2.1. Les bases

Le NHMRC (2004) considère, comme l’OMS, que le risque sanitaire principal est lié à l’ingestion de toxines car
les enfants et les adultes peuvent, au cours d’activités récréatives, ingérer des quantités d’eau susceptibles
d’engendrer des effets nocifs liés aux cyanotoxines (Chorus & Fastner 2001). Les recommandations australiennes
concernent la gestion du risque lié à l’ingestion de microcystines.

La gestion du risque se décline en deux niveaux d’actions :

1 - l’identification des cours et plans d’eau à usage récréatif et leur classification en terme de vulnérabilité à
présenter des proliférations algales ;

2 - l’application d’actions spécifiques en fonction de seuils de gestion.

Les seuils de gestion ont été dérivés à partir d’une concentration limite de microcystines dans l’eau de baignade,
elle-même dérivée des données de l’étude de Falconer et al. (1994).

Pour la gestion du risque lié aux efflorescences de M. aeruginosa, espèce fréquente en Australie, la concentration
limite de microcystines a été convertie en une valeur guide exprimée en nombre de cellules de M. aeruginosa.

Pour gérer les situations où d’autres espèces sont présentes, des valeurs guides de biovolume, calculées en
équivalent M. aeruginosa, sont utilisées pour prendre en compte l’ensemble des cyanobactéries.

1.2.2.2. Arbre décisionnel, vulnérabilité des eaux de baignade

Les plans et cours d’eau doivent être classés comme étant ou non des « zones de baignade ou d’activité
aquatique ». Dans l’affirmative, leur caractérisation s’ensuit afin d’estimer si le site présente des facteurs de risque
de multiplication de cyanobactéries. Si le site est vulnérable, celui-ci doit faire l’objet d’une étude plus approfondie
permettant de lui attribuer une classe de qualité à l’aide d’une grille présentant 5 niveaux (figure VI.2).

La classification du plan d’eau est réalisée d’après sa capacité à permettre un développement de cyanobactéries,
par attribution d’une catégorie de susceptibilité, et d’après un historique des proliférations de cyanobactéries,
lorsque des données sont disponibles. Les catégories de susceptibilité sont définies d’après des données
environnementales telles que : la température, la concentration en phosphore total, la stratification thermique
et les antécédents de contamination par les cyanobactéries (tableau VI-I). Cependant, le document guide ne
présente que quelques combinaisons.
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Cinq classes de qualité ont été définies en combinant les données de susceptibilité et d’historique de
cyanobactéries : très bon, bon, passable, mauvais, très mauvais (tableau VI-II).

Pour les catégories « bon, passable, mauvais », il est recommandé de mettre en place un programme de
surveillance et de mise en alerte, présenté en section 1.2.2.4. L’application de ce programme n’est pas nécessaire
pour la catégorie « très bon » car la probabilité de dépassement des valeurs seuils est faible. Pour la catégorie
« très mauvais », les activités récréatives sont déconseillées.
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L'eau est-elle
utilisée à des fins

récréatives ?

Liste de contrôle de la
qualité de l'eau.

Des facteurs de
risque sont-ils

présents ?

Y a-t-il des
raisons de classer

ce site ?

Il n'y a pas lieu d'évaluer le site.
Faire une évaluation si des usages

récréatifs apparaissent

Risque faible à réévaluer tous
les 5 ans ou si des

changements interviennent

Ces risques
ont-ils été
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Figure VI-1 : Arbre de décision pour la classification des sites à risques (d’après NHMRC 2004).

Facteurs environnementaux

Historique Température de l’eau Phosphore total Stratification Catégorie de
cyanobactérie (°C) (μg.L-1) thermique susceptibilité

Non < 15 < 10 Absente Très faible

Oui 15-20 < 10 Peu fréquente Faible

Oui 20-25 10-25 Occasionnelle Modérée

Oui > 25 50-100 Fréquente Hauteet persistante

Oui > 25 > 100 Très fréquente Très hauteet persistante

Tableau VI-I : Détermination des catégories de susceptibilité des plans d’eau à usage récréatif (d’après NHRMC
2004).



Lorsqu’une discordance est constatée entre la catégorie de susceptibilité et la catégorie « historique cyanobactéries »,
une réévaluation plus approfondie doit être effectuée (voir tableau VI-II).

1.2.2.4. Programme de surveillance et de mise en alerte

• Niveau de surveillance (niveau vert)

Ce niveau est défini pour des concentrations en Microcystis aeruginosa comprises entre 500 et 5000 cellules mL-1

ou pour un biovolume compris entre 0,05 et 0,5 mm3.L-1 en présence d’autres cyanobactéries. Le NHMRC reconnaît
que ces valeurs sont arbitraires mais indique que, dans certains cas, ce nombre de cellules peut constituer un
stade précoce d’une prolifération.

• Niveau d’alerte (niveau orange)

Il est défini par une concentration en Microcystis aeruginosa supérieure à 5000 cellules.mL-1 et jusqu’à
40 000 cellules.mL-1, ou par un biovolume supérieur ou égal à 0,5 et inférieur à 8 mm3.L-1 en présence d’autres
cyanobactéries. Le NHMRC a retenu le seuil de 5 000 cellules.mL-1 d’après les études de Pilotto et al. (1997, 2004),
qui montrent que des troubles tels qu’irritations, désordres gastro-intestinaux, fièvre, état grippal sont possibles
en présence de ce nombre de cellules.

• Niveau d’action (niveau rouge)

Il est atteint au-delà de 40 000 cellules.mL-1 de Microcystis aeruginosa ou lorsque le biovolume est égal ou
supérieur à 8 mm3.L-1, en présence d’autres cyanobactéries avec dominance d’une espèce toxinogène. Le NHMRC
indique que ce biovolume doit s’appliquer aux cyanobactéries toxiques mais aussi aux cyanobactéries dont la
toxicité n’a pas été testée.

Le seuil de 40 000 cellules.mL-1 correspond, selon le calcul, au nombre de cellules pour le seuil de 8 μg.L-1 de
microcystines, considéré par les australiens comme permettant de garantir l’absence d’effets nocifs chez les
enfants, lors d’une exposition subchronique liée aux eaux de baignade.

Le seuil pour les microcystines de 8 μg.L-1 a été obtenu selon la formule et les valeurs paramétriques suivantes :
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Très faible Très bon Bon Passable À réévaluer

Faible Bon Passable À réévaluer À réévaluer

Modérée Passable À réévaluer Mauvais Très mauvais

Haute À réévaluer Mauvais Très mauvais Très mauvais

Très haute À réévaluer Très mauvais Très mauvais Très mauvais

Tableau VI-II : Détermination de la classe de qualité des plans d’eau à usage récréatif (d’après NHMRC 2004).

Catégorie de

susceptibilité

100 x 10 x 10
= 8

0,25 x 5 000  
100 μg.kg-1.j-1: DMENO
10 : pour passer de 100 mL (volume ingéré accidentellement) à 1 L.
10 kg : pour la masse corporelle moyenne d’un enfant.
0,25 : le nombre de jours d’exposition retenu (11 jours/an) est le quart du nombre de jours (44 jours) de l’étude
dont provient la DMENO.
5 000 : Facteur de sécurité : 10 pour la variabilité interspécifique, 10 pour la variabilité intraspécifique, 10 pour
l’incertitude cancérogenèse et 5 pour l’utilisation d’une DMENO à la place d’une DSENO.

A

< 500 cellules.mL-1

B

[500 à 5000[
cellules.mL-1

de 
M. aeruginosa

ou
biovolume de

[0,05 à 0,5[ mm3.L-1

C

[5000 à 40 000[
cellules.mL-1

de
M. aeruginosa

ou
biovolume de

[0,5 à 8[ mm3.L-1

D

≥ 40 000
cellules.mL-1

de
M. aeruginosa

ou
biovolume
≥ 8 mm3.L-1

Catégorie Historique Cyanobactérie



1.2.2.5. Mesures à prendre

Niveau vert. Ce seuil de mise en éveil doit permettre d’initier un programme de surveillance du site si celui-ci
n’existe pas déjà. Le dénombrement et la caractérisation des espèces doivent être mis en œuvre. Il est
recommandé d’être particulièrement attentif à la formation locale d’écume. Lorsque des espèces toxinogènes
sont présentes (Microcystis aeruginosa, Anabaena circinalis, Cylindrospermopsis raciborskii, Aphanizomenon
ovalisporum, Nodularia spumigena), le dénombrement sera au minimum d’une fois par semaine. Pour les autres
espèces, le risque étant considéré plus faible, un échantillonnage tous les 15 jours peut suffire. Le nombre de points
de prélèvement représentatifs du site, dépendra de la taille du plan d’eau.

Niveau orange. Ce niveau doit faire, immédiatement, l’objet d’une notification et d’une consultation auprès des
autorités sanitaires compétentes afin de statuer sur la nature de la prolifération. L’évaluation de la toxicité et
l’analyse des toxines seront réalisées après avis et discussion avec les autorités sanitaires. En particulier, on
considérera les espèces présentes et l’historique du site.

L’échantillonnage aura lieu deux fois par semaine, si des cyanobactéries toxinogènes sont en forte proportion.
Si le risque de toxicité est écarté, une fois par semaine ou tous les 15 jours peut suffire. Il conviendra également
de suivre l’étendue et la répartition spatiale de la prolifération, en contrôlant différents points représentatifs du
site. Il est recommandé de tester la toxicité de l’écume ou d’en analyser les toxines.

Niveau rouge. Ce niveau fait aussi l’objet d’une notification immédiate auprès des autorités locales et des
autorités sanitaires compétentes. Le public est informé par les autorités compétentes (à travers les médias et
par des indications sur site) que l’eau n’est pas convenable pour les activités récréatives et qu’il existe un risque
sanitaire. Le contrôle de l’efflorescence devra se poursuivre comme pour l’alerte orange, en particulier pour
constater le retour à la normale. Ces actions sont mises en place lorsque la présence des cyanobactéries
toxinogènes ou de cyanobactéries dont la toxicité n’a pas été évaluée est confirmée.

Informations destinées au public. Les recommandations destinées au public sont les mêmes que celles du guide
de l’OMS 2003 à l’exception du point supplémentaire suivant: en cas de problème sanitaire, prendre un avis
médical et informer les autorités responsables du site.

1.2.3. Recommandations de la région Hunter (Australie)

Quatre niveaux d’alerte ont été définis par le State Algal Coordinating Commitee (SACC) sur la base des
connaissances scientifiques récentes. Lorsqu’un niveau d’alerte est atteint, il est recommandé de prendre en
considération : les conditions météorologiques, la saison, le lieu de l’échantillonnage et le niveau d’eau. Comme
dans les guides précédents, la toxicité de la prolifération est à considérer en même temps que la densité de
cellules (DIPNR 2004).

1.2.3.1. Programme de surveillance et de mise en alerte

• Niveau d’alerte zéro

Pour des concentrations de cyanobactéries inférieures à 500 cellules.mL-1, le guide indique qu’aucun problème
de qualité de l’eau n’est rapporté.

• Niveau d’alerte faible

Pour des concentrations de 500 à moins de 2000 cellules.mL-1, le guide indique qu’une prolifération rapide des
cyanobactéries est possible si les conditions sont favorables,et que le goût et l’odeur de l’eau peuvent être affectés.

• Niveau d’alerte modérée

De 2 000 à 15 000 cellules.mL-1, une prolifération est en cours. L’eau peut changer de couleur, d’odeur et de goût.
De l’écume peut également se former au-delà de 5 000 cellules.mL-1.

• Niveau d’alerte élevée

Pour des concentrations en cyanobactéries potentiellement toxinogènes supérieures à 15 000 cellules.mL-1. Dans
le cas où des cyanobactéries non toxinogènes dominent, ce niveau est maintenu lorsque le biovolume est
supérieur à 2 mm3.L-1. L’eau est considérée comme impropre aux activités récréatives à cause d’une toxicité
potentielle. Son goût et son odeur peuvent être très affectés et la formation d’écume est probable.

1.2.3.2. Mesures à prendre

Alerte faible. Un programme de surveillance doit être établi.
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Alerte modérée. La surveillance doit se poursuivre et les autorités sanitaires doivent être averties si la ressource
est utilisée pour l’eau de consommation. Le programme de suivi doit également permettre de constater le retour
en dessous du seuil de 2 000 cellules.mL-1.

Alerte élevée. À ce stade, des informations doivent être diffusées par les médias et des avertissements pour le
public seront placés judicieusement sur le site. Une évaluation de la toxicité sera mise en place. Le dénombrement
des cellules doit être effectué de façon hebdomadaire, selon l’importance de l’écume. La surveillance et les
actions entreprises se poursuivront jusqu’à ce que la concentration en cellules descende sous le seuil de 15 000
cellules.mL-1 dans deux échantillonnages hebdomadaires consécutifs.

1.2.4. Recommandations du Queensland (Australie)

Le guide récapitulant les recommandations du Queensland (Queensland Health 2001) reprend celles de l’OMS
et les valeurs seuils publiées en 2003 (OMS 2003).

1.2.5. Recommandations de la Tasmanie (Australie)

Les considérations portent sur l’eau de consommation et l’eau à usage récréatif.Trois niveaux d’alerte croissante,
semblables à ceux de la région Hunter, ont été définis à partir des connaissances acquises sur les caractéristiques
des proliférations de Microcystis. Il est indiqué que l’ingestion d’écume représente le danger le plus important
(DPIWE 2001).

1.2.5.1. Programme de surveillance et de mise en alerte

• Niveau d’alerte 1

Ce niveau est défini pour des concentrations comprises entre 500 et 2 000 cellules.mL-1. Il correspond au stade
précoce d’une prolifération au cours duquel le goût et l’odeur de l’eau peuvent changer.

• Niveau d’alerte 2

Les concentrations en cellules varient de 2 000 à 15 000 cellules.mL-1, ce qui correspond à une prolifération bien
établie. La présence d’écume est de ce fait probable, ce qui constitue un risque sanitaire supérieur.

• Niveau d’alerte 3

Le niveau trois est atteint lorsque l’on dépasse les 15 000 cellules.mL-1. À ce stade, en présence d’une prolifération
toxique, les quantités de toxines sont élevées.

1.2.5.2. Mesures à prendre

Niveau 1. Initier un programme de suivi en routine, s’il n’est pas encore en place. Il doit comprendre l’identification
des espèces en présence et l’inspection régulière de l’eau afin de détecter un éventuel changement de couleur
ou l’apparition d’écume. Si de l’écume est présente, le public doit en être averti. Il sera également informé des
mesures entreprises pour identifier les dangers éventuels.

Niveau 2. Les autorités sanitaires doivent être averties et la toxicité de l’efflorescence évaluée. Il est également
nécessaire de prévenir le public par voie de presse et par une signalisation. La baignade devra être évitée dans
de l’eau ayant changé de couleur ou dans des nappes d’écume, à cause des risques d’irritation des yeux et de la
peau.

Niveau 3. Si l’efflorescence est reconnue toxique, les mises en garde des dangers liés aux activités récréatives
doivent être renforcées (par voie de presse et par distribution d’avis dans les boîtes aux lettres). Des analyses de
toxicité seront conduites deux fois par semaine.

1.2.6. Recommandations aux États-Unis

L’US-EPA (Environmental Protection Agency) n’a pas édité de recommandations sur le sujet. Il semble que tous
les états ne sont pas au même stade de considération du risque « cyanobactérie » dans les eaux à usage récréatif.
Lorsque cette prise en compte existe, les recommandations varient.

Le DHS (Department of Human Services) de l’Orégon recommandait en 2004 (DHS 2004) le seuil d’alerte de
15 000 cellules.mL-1 pour Anabaena flos aquae. Actuellement, ce seuil est placé à 40 000 cellules.mL-1 pour les
efflorescences à Microcystis ou Planktothrix et à 100 000 cellules.mL-1 quand d’autres cyanobactéries
potentiellement toxiques sont présentes. Lorsque ces seuils sont atteints, il est recommandé de placer des avis
sur site, destinés à prévenir le public (Dave Stone, Department of Human Service, communication personnelle).
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Le Department of Health and Family Services de l’état du Wisconsin fait,quant à lui,référence aux recommandations
de l’OMS (DHFS 2004).

Au sein d’un même état, on peut observer des différences de traitement selon les sites. Dans le Montana le lac
Hebgen, qui est un grand lac populaire de baignade, est soumis à un programme de surveillance en été et en
automne. Les sites stratégiques du lac sont régulièrement inspectés. Si une efflorescence est suspectée, un
échantillon est envoyé pour une analyse microscopique. Si besoin, un test de toxicité est réalisé (Michael Suplee,
Montana Department of Environmental Quality, communication personnelle).

1.2.7. Le réseau de surveillance des cyanobactéries et de leurs toxines en Finlande

1.2.7.1. Les bases

Les problèmes de nuisance liés aux cyanobactéries sont connus en Finlande depuis 1967 (Rapala et al. 2005a).
La prise en considération de ces problèmes repose sur un réseau national de surveillance et de collecte de
données qui permet une bonne connaissance du terrain. Cette longue expérience de suivi des cyanobactéries a
mis en évidence que la majorité des proliférations en Finlande sont toxiques. Elle a également permis de révéler
les sites à risque.

Le programme de surveillance proposé pour les eaux de baignade est basé essentiellement sur l’observation.
Les cyanobactéries ne sont pas distinguées des algues. Les raisons de ce choix sont fondées sur le fait que
l’observation permet une réactivité immédiate comparée à l’analyse des toxines, la mise en garde rapide des
usagers étant l’objectif prioritaire. Le suivi par observation est d’un bon rapport coût/efficacité.

Rapala et al. (2005a) soulignent que la surveillance de certains lacs et l’analyse des toxines ont permis de montrer
une bonne corrélation entre la biomasse cyanobactérienne mesurée et la quantité de microcystine. Ils considèrent
que l’observation ou l’examen microscopique permettent une bonne estimation du risque lié aux cyanobactéries.

1.2.7.2. Programme de surveillance et de mise en alerte

L’abondance des cyanobactéries est contrôlée, de juin à août, de façon hebdomadaire par les services de santé
ou de l’environnement locaux ou par des volontaires. Ces personnes ont été formées afin que les observations
soient harmonisées. Quatre niveaux de classement ont été définis :

• Niveau zéro. Absence d’algues à la surface de l’eau ou sur la plage. La transparence de l’eau mesurée au disque
de Secchi est normale.

• Niveau 1. Présence d’algues : des flocons verdâtres sont visibles à la surface de l’eau, dans un échantillon placé
dans un flacon transparent, ou sur le rivage. La transparence de l’eau est réduite par les algues.

• Niveau 2. Abondance d’algues : l’eau a pris une nette coloration. Des tâches d’écume sont visibles sur l’eau ou
la plage.

• Niveau 3. Forte abondance d’algues : on observe des nappes d’écume ou d’épais agrégats sur le rivage.

1.2.7.3. Mesures à prendre

Niveau 1. Une alerte est déclenchée. Elle peut conduire dans certains cas (problème sanitaire, empoisonnement
d’animaux, persistance des cyanobactéries, fréquentation de la plage, etc.) à un examen microscopique et à
l’analyse des toxines.

Niveaux 2 et 3. L’examen microscopique est conseillé et la mise en garde du public est obligatoire.
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La figure VI-2 résume les différentes situations envisagées et les recommandations :

Il est à noter que depuis 1998, le public a été impliqué dans la démarche de surveillance par le biais de numéros
d’appel permettant de recueillir des témoignages.

1.2.8. Recommandations aux Pays-Bas

1.2.8.1. Les bases

Les recommandations de ce pays sont basées sur la DJT de la microcystine-LR proposée par l’OMS et la valeur
admissible pour l’eau de boisson (1μg.L-1) qui en découle. La quantité d’eau susceptible d’être ingérée au cours
d’une baignade est estimée à 100 mL et on a considéré que la baignade avait lieu tous les jours (exposition
chronique). L’historique des sites (antécédents de proliférations de cyanobactéries, décolorations de l’eau et
problèmes sanitaires) est également pris en considération de façon à alléger l’ensemble du travail de surveillance
(Ibelings 2005).

1.2.8.2. Programme de surveillance et de mise en alerte

Trois niveaux d’action ont été définis :

• mise en alerte : niveau déclenché lorsque la concentration en MC-LR est supérieure à 10 μg.L-1,

• mise en alerte, suivi prolongé et interdiction de la baignade : MC-LR > 20 μg.L-1,

• mise en alerte, suivi prolongé et quantification des toxines : présence d’écume.
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Figure VI-2 : Arbre de décision en Finlande (d’après Rapala et al. 2005).



La figure VI-3 présente les différentes situations envisagées :

Dans le texte est précisé que le suivi des sites a permis de montrer que des valeurs supérieures à 20 μg.L-1 de
microcystine pouvaient être atteintes pour des valeurs modestes de chlorophylle a (à partir de 22 μg.L-1) (Ibelings
2005).

1.2.9. Recommandations en Allemagne

Ces recommandations émanent du ministère de l’environnement. La surveillance débute par un contrôle d’indices
d’efflorescence, de la transparence de l’eau et du statut du phosphore total (Chorus 2005). Il n’y a pas de seuil
formel d’interdiction de la baignade. En effet, au seuil > 100 μg.L-1 de MC-LR la baignade est déconseillée et la
fermeture du site est recommandée. La figure VI-4 présente les différentes situations envisagées.
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Figure VI-3 : Arbre décisionnel aux Pays-Bas (Ibelings 2005).



1.2.10. Recommandations au Canada (INSPQ, 2005)

Le Groupe Scientifique sur l’Eau de l’Institut National de Santé Publique du Québec (INSPQ) a élaboré des
recommandations (2005b) qui nuancent l’avis de Santé Canada qui considère que le dénombrement cellulaire
n’est pas un indicateur fiable ou représentatif des concentrations en toxines (Santé Canada, 2003).

L’absence de données démontrant que des effets irritants soient engendrés par les cyanobactéries lors de la
baignade a conduit l’INSPQ à rejeter le seuil à faible risque sanitaire (risques passagers d’irritations) défini par
l’OMS à 20 000 cellules.mL-1. En revanche, le seuil de 100 000 cellules.mL-1 est considéré comme un élément
décisionnel complémentaire lors de l’évaluation d’une situation donnée.

Les recommandations mettent l’accent sur le fait que les valeurs seuil ne sont pas des critères réglementaires ou
des normes et qu’elles ne doivent pas se substituer au jugement professionnel et à la prise en compte de l’ensemble
de la situation. Elles constituent seulement un élément provisoire de décision accompagnant la gestion.

• Seuil d’alerte.

Des seuils d’alerte de 16 μg.L-1 d’équivalent microcystine-LR et de 40 μg.L-1 d’anatoxine-a ont été définis d’après
une évaluation de la concentration limite d’exposition qui permet de garantir l’absence d’effets nocifs chez les
enfants. Le scénario retenu est celui d’un enfant de 10 kg, ingérant un volume de 250 mL au cours d’une session
aquatique. Les valeurs toxicologiques retenues pour la microcystine et l’anatoxine-a sont respectivement, les
DSENO de 40 μg.kg-1.j-1 (Fawell et al. 1994, Fawell et al. 1999a) et de 100 μg.kg-1.j-1 (Fawell et al. 1999b). Un facteur
d’incertitude de 100 a été appliqué à chacune de ces valeurs dans les calculs.
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Figure VI-4 : Arbre décisionnel en Allemagne (d’après Chorus 2005).

1 : lorsque l’on a une bonne connaissance du plan d’eau et de sa susceptibilité aux efflorescences de cyanobactéries ;
2 : selon estimation de la situation concrète, donner des avertissements provisoires et faire une surveillance renforcée du site ;
3 : à appliquer seulement quand la profondeur de l’eau est > à 1 m. Les cyanobactéries coloniales peuvent former des efflorescences à des

transparences d’environ 2 m ;
4 : dans des eaux qui possèdent des strates thermiques et particulièrement dans de vastes plans d’eau, des cyanobactéries peuvent dominer à

partir de 20 μg.L-1 de phosphore total (et parfois moins). Dans de petits plans d’eau bien mélangés, la dominance commence plutôt à partir
de 30-40 μg.L-1 ;

5: intensifier la surveillance du développement des cyanobactéries).



• Mesures à prendre

En cas de prolifération, l’INSPQ recommande d’informer la population d’éviter les activités aquatiques impliquant
un contact avec l’eau.

Si les seuils d’alerte sont dépassés même après disparition de l’efflorescence, la recommandation précitée doit
être maintenue.

1.2.11. Recommandations en France

1.2.11.1. Les bases

Des recommandations de surveillance et gestion de phénomènes de prolifération de cyanobactéries dans des
eaux de baignade ont été publiées par la Direction générale de la santé (circulaire DGS/SD7A 2003/270, 2004/364,
2005/304) sur la base d’un avis du Conseil supérieur d’hygiène publique de France (avis du CSHPF du 6 mai
2003). La surveillance et le contrôle sanitaire ne concernent que les sites de baignade ou activités aquatiques
aménagés et est effectuée sous la responsabilité de la personne publique ou privée responsable de la gestion
de la zone de baignade ou de loisirs nautiques. La surveillance sanitaire est organisée sur la base de trois aspects
: vulnérabilité des eaux (site à faible risque ou à risque), comptage cellulaire et dosage des microcystines en
équivalent microcystine-LR.

1.2.11.2. Programme de surveillance et mesures à prendre

Les gestionnaires de sites ou le maire concerné doivent mettre en place un système de surveillance renforcé pour
les sites à risque (sensibles à l’eutrophisation, ayant déjà présenté des proliférations de cyanobactéries ou
présentant une forte fréquentation) et un système de surveillance visuelle pour les autres sites (circulaire
DGS/SD7A 2003/270, 2004/364, 2005/304).
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* Critères : historique de proliférations, usages du site et niveau de fréquentation

Prélèvement pour observation microscopique.
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Dénombrement cellulaire, identification des genres Repérage des zones d'apparition d'écume

Dénombrements hebdomadaires et suivi des concentrations en toxines au moins bimensuel
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déplacement 
des écumes.

Figure VI-5: Arbre décisionnel en France (d’après  l’avis du CSHPF, 6 mai 2003).

* Surveillance renforcée : observation visuelle et mesure de la turbidité ou observation au disque de Secchi ou mesure du pH. Suivi éventuel de
la chlorophylle-a (entre 10 et 50 μg.L-1 : niveau d’alerte, > 50 μg.L-1 : niveau préoccupant si la dominance des cyanobactéries est établie). La
chlorophylle a ne doit pas être considérée comme un indicateur spécifique des cyanobactéries.



Dans l’avis du 6 mai 2003 du CSHPF, la gestion des phénomènes de prolifération des cyanobactéries est basée
sur les résultats des observations microscopiques et du dénombrement cellulaire. En cas de présence majoritaire
des cyanobactéries, des actions spécifiques sont à mettre en place en fonction des deux niveaux seuils de cellules
tels que recommandé par l’OMS et des recommandations spécifiques en cas d’apparition d’écume ou mousse.

•  Niveau I 

- Comptage inférieur à 20 000 cellules.mL-1 ± 20% (cyanobactéries en population majoritaire).
Gestion : maintien d’une activité normale sur le site mais information du public et des usagers du site par la
pose de panneaux exclusivement au niveau des zones de dépôts d’efflorescence ou d’écume (à adapter en
fonction des variabilités géographiques liées aux vents).
Surveillance : poursuite de la surveillance visuelle renforcée de manière journalière. Réalisation d’un comptage
cellulaire et d’une identification des espèces de cyanobactéries au moins bi-mensuelle.

- Comptage compris entre 20 000 et 100 000 cellules.mL-1 ± 20% (cyanobactéries en population majoritaire).
Gestion : pas de restrictions d’utilisation du site mais information du public et des usagers du site par la pose
de panneaux, notamment au niveau des zones de plus forte présence d’algues (variable en fonction du vent)
et des zones d’usages.
Surveillance : poursuite de la surveillance visuelle renforcée quotidienne du site, observation microscopique,
dénombrement et identification d’espèces à une fréquence d’échantillonnage hebdomadaire.

- Comptage supérieur à 100 000 cellules.mL-1 ± 10% (cyanobactéries en population majoritaire).
Gestion : passage au dispositif de gestion et suivi de niveau II.

• Niveau II

Réalisation d’une recherche et d’une quantification de toxines. Pour ce faire, et en attente de méthodes
normalisées, il est recommandé de procéder à une analyse selon la méthode d’inhibition de l’activité enzymatique
de la PP2A exprimée en équivalent microcystine-LR. Si le laboratoire ne dispose pas de cette méthode, et bien
que ne donnant pas une réponse de même nature, il est également possible de réaliser des dosages de
microcystines par essai immunologique (résultat exprimé en équivalent microcystine-LR) ou par couplage
chromatographie en phase liquide-spectrométrie de masse.

- Concentration en équivalent MCs inférieure à 25 μg.L-1 ± 5 %.
Gestion : limitation de la baignade selon la localisation journalière des zones de plus forte présence de
cyanobactéries et des résultats analytiques des zones d’eau échantillonnées; Information du public et des
usagers du site par la pose de panneaux, notamment au niveau des zones de plus forte présence d’algues
(variable en fonction du vent) et des zones d’usages.
Surveillance : poursuite du suivi avec une fréquence hebdomadaire (dénombrement cellulaire, si ce dernier est
supérieur à 100 000 cellules.mL-1, nouvelle mesure de concentration de toxines).

- Concentration en équivalent MCs supérieure à 25 μg.L-1 ± 5 %.
Gestion : interdiction de la baignade et limitation d’usages pour les loisirs nautiques individuels ou collectifs.
Information du public et des usagers du site par la pose de panneaux, notamment au niveau des zones de plus
forte présence d’algues (variable en fonction du vent) et des zones d’usages.
Surveillance : poursuite du suivi avec une fréquence hebdomadaire (dénombrement cellulaire, si ce dernier est
supérieur à 100 000 cellules.mL-1, nouvelle mesure de concentration de toxines).

• Niveau III

La présence de mousse ou d’écume sur une aire de la zone, conduit au déclenchement du dispositif de suivi de
niveau III.

Gestion : interdiction de la baignade et de toutes les autres activités de loisirs nautiques dans les zones
concernées. Prévenir tout contact de personnes ou d’animaux avec les écumes.
Information du public et des usagers du site par la pose de panneaux, notamment au niveau des zones de plus
forte présence d’algues (variable en fonction du vent) et des zones d’usages.

Surveillance : suivi de l’évolution des mousses ou écumes et de leur localisation, poursuite du suivi du site avec
une fréquence hebdomadaire (dénombrement cellulaire et identification). Suivi des concentrations en toxines
au moins bi-mensuel.

En cas de doute sur les résultats du suivi analytique et en fonction des conditions environnementales, des
mesures plus contraignantes concernant la restriction de pratique des activités nautiques peuvent être prises
par les autorités locales ou les responsables et éducateurs sportifs qui travaillent sur les zones d’activités
nautiques.

L’information du public (extrait de l’avis du 6 mai 2003).

- 141 -

> Sommaire



Le CSHPF propose que dans le message d’information au public et aux usagers des sites de baignade présentant
des phénomènes de proliférations algales soient indiqués :

• les effets possibles lors d’un contact avec de l’eau contaminée par des cyanotoxines (irritations et rougeurs de
la peau, du nez, de la gorge, des yeux, des muqueuses) et lors de son ingestion: maux de ventre, diarrhées,
nausées, vomissements ;

• les résultats de la surveillance ;

• des conseils aux usagers en rappelant d’éviter absolument de se trouver en contact avec des zones de dépôts
abondants et d’irisations de couleur verte et de mousses.

1.3. Synthèse

Un nombre restreint de pays disposent aujourd’hui de recommandations pour la surveillance sanitaire de la
contamination des eaux de zones de baignade et d’activités aquatiques et sa gestion en cas de prolifération de
cyanobactéries ou de contamination par des cyanotoxines. Les recommandations existantes sont généralement
basées sur celles de l’OMS, des spécificités sont toutefois observées dans les plans de gestion de l’Australie, de
l’Allemagne et des Pays-Bas.

Toutes les recommandations s’accordent sur le fait que la présence d’écume est un indicateur d’un risque sanitaire
élevé. Ainsi, l’observation visuelle régulière des cours et plans d’eau constitue la base de la surveillance. En
revanche, l’absence d’écume ne permet pas d’exclure un risque compte tenu du fait que certaines cyanobactéries
comme Planktothrix agardhii produisent de grandes quantités de toxines sans former d’écume.

Globalement, la plupart des institutions considèrent que :

• la prévention des risques liés aux cyanobactéries pour les baignades, commence par une connaissance de la
vulnérabilité d’un site en utilisant les critères tels que l’historique des proliférations, les saisons à risque, les
types d’activité pratiqués, le niveau d’eutrophisation de l’eau ou encore la concentration en phosphore ;

• le risque le plus important est associé à l’ingestion d’eau lors de la baignade et la pratique d’activités aquatiques,
particulièrement en présence d’écume.

Au-delà de la surveillance visuelle, des valeurs guides pour des paramètres de surveillance et de contrôle sanitaire
ont été dérivées à partir de concentrations limites d’exposition permettant de garantir l’absence d’effets nocifs.
Ces concentrations limites d’exposition ont été calculées d’après des scénarios théoriques prenant en compte
des valeurs pour le volume ingéré, la masse corporelle et les VTR qui varient selon les institutions. Ces divergences
conduisent à des valeurs guides différentes.

Les valeurs guides élaborées pour le paramètre « toxine » concernent dans la plupart des cas la MC LR, compte
tenu de leur toxicité, de leur abondance dans les écosystèmes et des connaissances toxicologiques dont on
dispose.

En ce qui concerne les neurotoxines, seul l’INSPQ a développé une valeur d’exposition maximale pour l’anatoxine-a.

Les paramètres de surveillance et de contrôle sanitaire sont généralement: le nombre de cellules par mL, la
concentration en microcystines (μg.L-1), la concentration en chlorophylle a (μg.L-1). Les valeurs guides et les
principales recommandations, retenues pour différents pays, sont résumées dans le tableau VI-III.

La gestion des cas de dépassement des valeurs seuils ou guides se fait en fonction de l’amplitude du dépassement
du seuil considéré à faible risque. L’interdiction d’accès au plan d’eau à tous les usages ou à la baignade varie
selon les institutions.

En France, il apparaît nécessaire de remédier à l’absence de surveillance et de contrôle sanitaire des zones de
baignades et des loisirs aquatiques à faible fréquentation par un public pratiqueant la « baignade spontanée »
et à l’absence de recommandation précise sur la levée de l’interdiction de la baignade et des activités aquatiques.
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Points à retenir

• Moins de 10 pays dans le monde ont élaboré des recommandations de surveillance sanitaire et de gestion
de la prolifération de cyanobactéries dans les cours et plans d’eau aménagés pour la baignade ou la pratique
des activités aquatiques.

• La plupart de ces recommandations sont proches de celles de l’OMS.

• L’historique et les caractéristiques des sites (vulnérabilité à la prolifération, antécédents de proliférations
et de problèmes sanitaires, espèces de cyanobactéries présentes…) sont les éléments clés de la gestion du
risque préconisés dans la plupart des recommandations.

• Les paramètres de surveillance sanitaire en cas de prolifération algale sont généralement la surveillance
visuelle, le dénombrement de cyanobactéries (avec ou sans identification d’espèce), et la concentration en
microcystines.

• La surveillance visuelle des sites est recommandée afin de détecter la présence éventuelle d’écume ou de
zones d’accumulation qui constituent le niveau à plus haut risque sanitaire.

• Lorsque la gestion de phénomènes de prolifération de cyanobactéries se base sur  les concentrations
cellulaires, les valeurs paramétriques pour un risque faible varient selon les pays entre 500 et
< 20 000 cellules.mL-1. Pour un risque élevé avec interdiction de la baignade celles-ci varient de > 15 000 à
> 100 000 cellules.mL-1.

• Lorsque la gestion de phénomènes de prolifération de cyanobactéries est basée sur la concentration en
« équivalent microcystine-LR », des valeurs comprises entre > 16 et 100 μg.L-1 sont préconisées pour éviter
ou interdire la baignade.

• Une seule institution a dérivé une VTR pour l’anatoxine-a et propose un seuil d’exposition maximale de
40 μg.L-1 pour les eaux de baignade.

• En France, la surveillance et le contrôle sanitaire ne concernent que les sites de baignade et autres activités
aquatiques récréatives dits « aménagés », correspondant à des sites à fréquentation répétée et simultanée
par au moins 10 personnes. La surveillance est effectuée sous la responsabilité de la personne publique ou
privée responsable de la gestion de la zone de baignade ou d’activité récréative. La surveillance sanitaire
est organisée sur la base de quatre aspects : vulnérabilité des eaux (site à faible risque ou à risque), comptage
cellulaire et dosage des microcystines en équivalent microcystine-LR et présence ou non d’écume.
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Tableau VI-III : Valeurs guides et principales recommandations retenues pour différents pays (MC-LR : Microcystine LR ; MCs somme des microcystines ).

Niveau Actions Paramètres OMS Allemagne
Canada

I

II

III

< 10 

10 à < 100

> 100

100000

> 16 (MC- LR
ou 

40 μg.L-1

anatoxine a

20000

2 à 4 ( MC-LR)
si cyanobactéries
toxinogènes

10 μg de chlorophylle
a.L-1

100 000

20 à 100 MC-LR  selon
souche de Microcystis
aeruginosa

40 MC-LR
si Plantohtrix agardhii

50 μg
de chlorophille a.L-1

Écume (plusieurs
centaines à plusieurs
millions de
cyanobactéries) 

Nombre de
cyanobactéries
(cellules.mL-1)

MC-LR ou MCs
(μg.L-1)

Indicateur

Nombre de
cyanobactéries
(cellules.mL-1)

MC-LR ou MCs 
(μg.L-1)

Indicateur

Nombre de
cyanobactéries
(cellules.mL-1)

MC-LR ou MCs 
(μg.L-1)

Indicateur

Surveillance
régulière situation
normale

Renforcement
de la surveillance

et

interdiction
de la baignade
avec maintien
des activités
nautiques 

Interdiction
de la baignade

NHMRC*

Australie

500 à 5000
Microcystis
aeruginosa

5000 à 40000
Microcystis
aeruginosa

8

> 40000
Microcystis
aeruginosa

Hunter et
Tasmanie INSPQ

500 à 2000

2000 à 15000

> 15000
cellules
toxinogènes

Finlande

Transparence
réduite

Eau colorée
et tâches
d’écume

Nappes
d’écume

France

< 20 000

20 000 à 10 000

< 25 (MC-LR)

> 100 000
(avec maintien limité
des activités
nautiques)

> 25 (MC-LR) (avec
interdiction des
activités nautiques)

Présence d’écume

Pays Bas

< 10 μg.L-1

10 -20

> 20

Présence
d’écume



2. Eau d’alimentation et autres aliments

2.1. Recommandations de l’OMS

2.1.1. Valeur guide pour la qualité de l’eau d’alimentation

Les toxines de cyanobactéries ont été considérées dès 1998 dans la liste des constituants organiques évalués des
Directives de qualité pour l’eau de boisson de l’OMS (OMS 1998). Les données toxicologiques disponibles ont été
jugées insuffisantes pour fixer des valeurs guides pour les toxines de cyanobactéries, à l’exception de la
microcystine-LR (MC-LR).

Pour fixer la valeur guide pour ce variant de microcystine, l’OMS a retenu une étude de 13 semaines chez la souris
par voie orale. La DSENO a été évaluée sur la base des troubles hépatiques observés à 40 μg.kg-1.j-1.

L’application d’un facteur d’incertitude de 1 000 (10 pour les variations intraspécifiques, 10 pour les variations
interspécifiques, 10 pour les limites de la base de données, en particulier le manque de données sur la toxicité
chronique et la cancérogénicité) conduit à une DJT de 0,04 μg.kg-1.j-1.

L’eau de boisson est considérée comme la principale source d’intoxication par les toxines de cyanobactéries, sa
contribution relative à l’exposition a été estimée à 80 %. Pour un individu de 60 kg, la valeur guide pour l’eau
de boisson, pour une consommation pendant la vie entière, est donc fixée pour la microcystine-LR totale (libre
et intracellulaire) à 1 μg MC LR.L-1.

Cette valeur guide, qui a été confirmée par une étude de 44 jours par voie orale chez le porc, demeure provisoire,
dans l’attente de données complémentaires sur la toxicité des toxines de cyanobactéries et notamment sur la
toxicité chronique de la microcystine-LR.

Dans son ouvrage de 1999 consacré aux cyanobactéries toxiques, l’OMS rappelle la méthode de fixation de cette
valeur guide (Chorus & Bartram 1999). Pour la microcystine-LR, il est indiqué que le dépassement de la valeur
guide de 1 μg.L-1, définie pour une exposition vie entière, peut être toléré pour de brèves périodes si des mesures
sont mise en œuvre à court terme pour interrompre l’exposition par des traitements préventifs ou curatifs. Il peut
s’avérer approprié, dans ces cas, d’informer la population en particulier les sous-populations sensibles : patients
avec des affections hépatiques, parents des nourrissons et des enfants en bas-âge, centres de dialyse ou patients
dialysés à domicile.

Les auteurs rappellent l’existence de plus de 60 variants de la microcystine-LR et la possibilité pour que cette
dernière toxine ne soit pas présente parmi les microcystines détectées, ce qui entraîne des difficultés
d’interprétation des résultats au regard de la valeur guide. Les résultats concernant des variants pour lesquels il
n’existe pas d’étalons peuvent être exprimés en concentration équivalente de microcystine-LR. La toxicité de la
plupart des variants étant inférieure à celle de la microcystine-LR voire nulle, cette concentration équivalente ne
correspond pas à un équivalent toxicité. Cette approche conduit à une estimation « dans le pire des cas » de la
concentration en microcystines toxiques. Les concentrations résultant d’essais sur souris peuvent être exprimées
en équivalents toxicité par rapport à la microcystine-LR si l’essai a été calibré avec cet étalon. Il n’est pas certain
que les résultats d’essai sur protéines phosphatases puissent bénéficier du même traitement. En effet la capacité
des différents variants à entrer dans les cellules et à réagir sur ces enzymes est variable et influe sur la toxicité.

Dans la troisième édition des Guidelines for drinking-water quality, l’OMS note l’activité de promotion tumorale
de cette toxine démontrée par différentes publications (OMS 2004). La valeur guide provisoire est maintenue à
la suite d’une évaluation de risque conduite en 2003. Plutôt que de réaliser un suivi purement analytique de la
toxine, l’OMS préconise de suivre dans les ressources l’augmentation de la densité cellulaire des cyanobactéries
ou la capacité à générer une prolifération. Dans ces situations, une vigilance accrue est recommandée.

2.1 2. Autres recommandations de l’OMS (Chorus & Bartram 1999)

2.1.2.1. Mesures préventives

Selon l’OMS, on peut considérer comme fiable un système de production et de distribution d’eau dont la ressource
ne contient pas de cyanotoxines ou qui comprend une chaîne de traitement capable aussi bien d’extraire les
cellules sans les rompre que d’éliminer les cyanotoxines. L’OMS estime que bien souvent il est possible de
maîtriser efficacement ce danger sans faire appel à des techniques de traitement poussées, par la gestion de la
ressource et le retrait des cellules intactes. Cette organisation souligne que la plupart des épisodes d’intoxication
humaine par l’eau d’alimentation ont eu lieu suite à l’utilisation de sulfate de cuivre sur une prolifération établie
de cyanobactéries.
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Parmi les pratiques sécuritaires, l’OMS considère comme très efficace le recours à une ressource de substitution.
Elle incite à l’enregistrement de la tendance de la ressource à subir des proliférations et à la mise en place de
schémas combinant la surveillance de la dynamique de ces organismes et des actions de gestion appropriées
en fonction de la vulnérabilité du système de production d’eau d’alimentation vis-à-vis de ces évènements.

2.1.2.2. Évaluation de la vulnérabilité des systèmes de production-distribution

L’OMS propose un arbre de décision pour évaluer le niveau de protection d’un système de production-distribution
par rapport au risque représenté par les cyanotoxines. Cet arbre de décision fait appel à différents critères pour
définir 7 niveaux de protection :

• présence d’une étape d’ozonation ou de filtration sur charbon actif, garantie des performances de la filière en
cas de charge organique importante ;

• existence d’un système de surveillance de la présence des cyanobactéries ;

• capacité de la filière à éliminer les cellules de l’eau ;

• présence de conditions conduisant à la rupture des cellules avant que l’eau ne soit captée ;

• présence de genres potentiellement producteurs de saxitoxines ou d’anatoxines ;

• présence d’une étape de chloration de l’eau.

Le rapprochement du niveau de protection du système de production et de distribution d’eau ainsi déterminé
et du niveau de biomasse présente ou pouvant être attendue (tableau VI.IV) permet d’apprécier la vulnérabilité
du système. Les seuils de biomasse décrits ci-dessous sont ceux utilisés par l’OMS pour définir les niveaux d’alerte
1 et 2 pour l’eau d’alimentation.,2 mm3 biovolume.L-1,

2.1.2.3. Mesures de gestion et seuils d’alerte

L’OMS incite les gestionnaires à se doter d’un cadre structuré de gestion des alertes. Elle présente un cadre
ouvert, avec trois niveaux d’alerte. Des actions graduées à associer à chaque seuil d’alerte sont proposées, mais
elles doivent être adaptées à chaque ressource et aux possibilités analytiques et de traitement de l’eau.

• Seuil de vigilance

Ce niveau correspond, par exemple, à la détection dans 1 mL d’eau brute d’une colonie ou de quelques filaments
de cyanobactéries. Quand le seuil de vigilance est atteint, il est conseillé d’augmenter la fréquence
d’échantillonnage, qui doit atteindre une fréquence au moins hebdomadaire, afin qu’un changement rapide de
la biomasse de cyanobactéries puisse être observé.

• Seuil 1 d’alerte (2 000 cellules par mL)

Le seuil 1 d’alerte découle de la valeur guide proposée pour la microcystine-LR dans l’eau d’alimentation et de la
plus forte concentration de microcystine par cellule enregistrée. Ce seuil indique la possibilité de dépasser la valeur
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Niveau de biomasse Description

Faible (long terme) Biomasse de cyanobactéries :
< 2 000 cellules.mL-1 

ou < 0,2 mm3 biovolume.L-1 ,
ou <1 μg chlorophylle a.L-1 

avec des données compilées sur une durée d’au moins 2 mois.

Faible (court terme) Même expression des seuils mais données obtenues sur une période inférieure
à 2 mois. Ceci couvre le recours aux résultats d’une seule analyse et prend en compte
le risque lié à la persistance de toxines après la disparition d’une prolifération.

Modéré-élevé Biomasse de cyanobactéries comprise entre :
Niveau d’alerte 1 2 000  et 100 000 cellules.mL-1 ,

ou 0,2 et 10 mm3 biovolume.L-1 ,
ou 1 et 50 μg chlorophylle a.L-1 

Très élevé Biomasse de cyanobactéries :
Niveau d’alerte 2 > 100 000 cellules.mL-1 ,

ou > 10 mm3 biovolume.L-1 ,
ou > 50 μg chlorophylle a.L-1 

Tableau VI-IV: Description des niveaux de biomasse (Chorus & Bartram 1999).



guide de l’OMS et nécessite d’évaluer la possibilité de capter une eau moins chargée ou l’efficacité de la filière
de traitement à éliminer les toxines.

Un tel niveau de biomasse devrait entraîner un échange avec les autorités sanitaires, la poursuite de la
surveillance des eaux brutes avec une fréquence au moins hebdomadaire et une évaluation de la qualité de
l’eau distribuée par des analyses de toxines.

Si les cyanobactéries présentes sont susceptibles de produire d’autres toxines que la microcystine cette
éventualité doit être investiguée.

Si les analyses de toxines, quelles qu’elles soient, restent négatives, mais que la biomasse reste supérieure au
niveau d’alerte 1, la surveillance des cyanobactéries dans l’eau brute doit être maintenue.

• Seuil 2 d’alerte (100 000 cellules par mL)

Ce seuil décrit, pour l’OMS, une importante prolifération de cyanobactéries, établie et toxique. Ces conditions
témoignent d’un risque accru d’effets néfastes sur la santé à court terme si aucun traitement n’est en place ou
si la filière de traitement n’est pas assez efficace. L’efficacité de la filière de traitement et l’évaluation continue
de ses performances est d’importance primordiale dans ces conditions. L’application d’algicides dans un tel cas
peut augmenter les difficultés de traitement en générant des toxines dissoutes, plus susceptibles de percer à
travers la filière que les cellules. En l’absence d’étape de traitement comprenant du charbon activé ou une autre
technologie avancée, il convient d’envisager la mise en place d’un plan d’urgence pour garantir la distribution
de l’eau d’alimentation. L’eau reste cependant utilisable pour les autres usages que sont la toilette, le lavage,
l’évacuation sanitaire, etc. Une surveillance de la prolifération s’impose pour déterminer le retour à une situation
de fonctionnement normal.

L’OMS présente graphiquement les niveaux de concentrations cellulaires prédits, à partir d’études de terrain, pour
des populations de cyanobactéries ayant des taux de croissance respectifs de 0,35 par jour ou 0,1 par jour (figure
VI-6). Avec un taux de croissance de 0,35 par jour, il faut environ 12 jours à une population pour passer du seuil 1
d’alerte au seuil 2. L’OMS signale que, sous des climats chauds, des populations naturelles peuvent doubler en
moins de 2 jours.
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Figure VI-6: Croissance potentielle d’une population de cyanobactéries à partir d’une concentration initiale de
100 ou 1 000 cellules à des taux de croissance (μ) de 0,1 ou 0,3.j-1 (OMS 1999).



2.1.2.4. Évaluation de la vulnérabilité de la ressource aux phénomènes de proliférations
de cyanobactéries

L’OMS conseille d’identifier les ressources superficielles les plus sensibles aux proliférations de cyanobactéries
afin de cibler la surveillance. Les informations permettant de caractériser la vulnérabilité sont de 5 ordres :
historiques, physiques, hydrauliques, chimiques et biologiques. Considérant ces 5 facteurs de risques, une
ressource peut être considérée comme à risque si :

• des informations historiques ou des connaissances locales font état de précédents épisodes de proliférations ;

• la température de surface dépasse 18°C et /ou la ressource est stratifiée ;

• le temps de séjour dépasse 5 à 10 jours ;

• les concentrations annuelles moyennes en phosphore, voire en azote, permettent le développement des
cyanobactéries présentes sur le site, selon leur type d’écostratégie (Chorus & Mur 1999) ;

• des informations issues de suivis biologiques font état du niveau de présence, des périodes d’apparition et de
la persistance des cyanobactéries dans la ressource.

L’OMS prône également une gestion de ces problèmes par identification et actions sur les points critiques pour
la maîtrise de la qualité finale de l’eau d’alimentation. Ceci intègre aussi bien les actions sur le bassin versant
que l’adaptation de la filière de traitement.

2.2. Déclinaisons nationales des recommandations de l’OMS pour l’eau d’alimentation

2.2.1. Réglementations nationales relatives aux cyanotoxines dans les eaux d’alimentation

2.2.1.1. Brésil

Suite au grave accident sanitaire lié aux cyanotoxines de Caruaru en 1996 (chapitre IV, 2.1.2), le ministère de la
santé brésilien a entamé en 2000 une révision de la réglementation relative aux eaux d’alimentation. Au terme
d’une consultation de plusieurs mois, le ministère de la santé brésilien a publié une nouvelle réglementation
relative aux cyanobactéries et aux cyanotoxines le 29 décembre 2001, intitulée Portaria MS n° 1.469/2000. Cette
législation devait entrer en vigueur 12 mois après sa publication. Elle a été modifiée en 2004 par la Portaria MS
n° 518/2004.

Cette réglementation fixe une limite de qualité dans l’eau d’alimentation pour la microcystine, ainsi que des règles
établissant un programme de surveillance des cyanobactéries et des cyanotoxines. Il est également recommandé
de rechercher les autres cyanotoxines et de ne pas dépasser certaines valeurs dans l’eau d’alimentation pour la
cylindrospermopsine et les saxitoxines (tableau VI-V).

• Programme de surveillance des cyanobactéries et des cyanotoxines

Ce programme prévoit des actions et une adaptation de la surveillance en fonction de l’abondance des
cyanobactéries au point de captage dans la ressource.

- Biomasse de cyanobactéries < 10 000 cellules.mL-1 (ou 1 mm3 de biovolume.L-1)
Surveillance régulière par examen microscopique de l’eau brute avec une fréquence d’échantillonnage mensuelle.

- Biomasse de cyanobactéries comprise entre 10 000 et 20 000 cellules.mL-1 (ou entre 1 et 2 mm3 de biovolume.L-1).
Surveillance régulière par examen microscopique de l’eau brute avec une fréquence d’échantillonnage
hebdomadaire.

- Biomasse de cyanobactéries ≥ 20 000 cellules.mL-1 (ou 2 mm3 de biovolume.L-1).
Surveillance de la densité cellulaire avec une fréquence hebdomadaire,
Interdiction d’utiliser des traitements algicides sur la ressource ou tout autre produit chimique susceptible
d’entraîner la lyse des cellules de cyanobactéries pendant le processus de production des eaux d’alimentation.
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Microcystines* 1 μg équivalent MC-LR.L-1 Limite de qualité réglementaire

Saxitoxines 3 μg.L-1

Limite de qualité recommandée
Cylindrospermopsine 15 μg.L-1

Tableau VI-V : Limites de qualité pour les eaux d’alimentation au Brésil.

* Sur une période de 1 an, une concentration de 10 μg.L-1 peut être acceptée dans trois échantillons, consécutifs ou non.



Réalisation de test de toxicité (tests sur souris) sur l’eau brute. Si le bioessai montre des effets toxiques, l’analyse
des cyanotoxines dans l’eau d’alimentation produite sera nécessaire. Si la concentration en toxines est assez
élevée pour menacer la santé publique, les autorités sanitaires doivent être informées et l’eau ne doit pas être
considérée comme conforme pour la distribution pour la consommation.

Des actions prioritaires pour permettre la mise en place de cette réglementation ont déjà été identifiées. Elles
comprennent :

• le développement de matériels didactiques sur les cyanobactéries, leurs toxines et les problématiques associées,
sous forme de livres, de guides destinés aux autorités sanitaires des états et des municipalités et aux personnels
des unités de production d’eaux d’alimentation ;

• la promotion des formations sur l’analyse des cyanotoxines ;

• la constitution d’un réseau national de laboratoires capables de réaliser l’analyse des cyanotoxines selon des
méthodes normalisées.

2.2.1.2. France

Le paramètre microcystine-LR a été introduit dans le Code de santé publique (CSP) au titre de l’article R.1321-2
lors de la codification du décret 2001/1220 pris pour la transposition de la Directive 98/83/CE du Conseil du 3
novembre 1998 relative à la qualité des eaux destinées à la consommation humaine. Ainsi la limite de qualité
aux points de conformité, basée sur les recommandations de l’OMS, inscrite à l’annexe 13.1 du CSP a été fixée à
1 μg.L-1. Il est précisé en observation pour ce paramètre « À rechercher en cas de prolifération algale dans les eaux
brutes ». Ceci entraîne des difficultés d’application liées à la définition d’une « prolifération algale ».

Dans son avis du 3 avril 2006, l’Afssa a estimé que, dans le cadre de la révision des limites de qualité des eaux
brutes pour la production d’eau destinée à la consommation humaine, l’ensemble des microcystines devaient
être analysées.

2.2.1.3. Espagne

La transcription de la directive 98/83/CE a donné lieu au décret 140/2003 du 7 février 2003 qui introduit une limite
de qualité pour le paramètre « microcystine ». La valeur retenue est celle de l’OMS, 1 μg.L-1. Au printemps 2003,
aucune méthode d’analyse n’était précisée pour le contrôle de cette exigence réglementaire. Cette analyse est
requise seulement quand il existe une suspicion d’eutrophisation de l’eau faisant l’objet du captage. Elle a lieu
à la sortie de l’installation de production d’eau d’alimentation ou du réservoir de tête.

2.2.1.4. République Tchèque

La république tchèque a intégré la valeur guide de l’OMS dans sa réglementation par l’ordonnance
gouvernementale n° 252/2004. Ce texte implique la surveillance des microcystines dans les eaux au niveau du
robinet, la limite de qualité étant fixée à 1 μg.L-1 de microcystine-LR. Il pourrait évoluer dès 2005, potentiellement
vers une quantification de la biomasse de cyanobactéries dans les eaux brutes, afin de cibler les analyses de
microcystine (Marsálek et al. 2005).

2.2.2. Autres modalités de gestion des risques liés aux cyanobactéries

De nombreux pays sont sensibilisés à la problématique des cyanobactéries. La plupart des États affirment suivre
les recommandations de l’OMS, mais en pratique, différentes adaptations sont développées.

2.2.2.1. Afrique du Sud

La valeur guide proposée par l’OMS pour la microcystine-LR a été incorporée dans les lignes directrices nationales
pour la qualité de l’eau d’alimentation. La plage de valeurs jugées souhaitable s’étend de 0 à 0,8 μg.L-1, les
concentrations supérieures à 1 μg.L-1 étant considérées comme posant un risque aigu d’hépatotoxicose (Harding
& Kempster 2005).

2.2.2.2. Allemagne 

L’ordonnance nationale pour l’eau d’alimentation couvre la problématique des cyanotoxines seulement de façon
implicite en stipulant que l’eau d’alimentation ne doit contenir aucune substance à une concentration qui puisse
se révéler dommageable pour la santé humaine. La valeur guide de l’OMS pour la microcystine-LR sert de support
à l’appréciation d’une telle concentration. La plupart des producteurs d’eau d’alimentation utilisant des eaux de
surface ont mis en place depuis longtemps des programme de surveillance du phytoplancton afin d’adapter les
traitements à la qualité de l’eau brute. Depuis que la sensibilisation aux cyanotoxines s’est largement répandue,
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nombre d’installations ont pris l’habitude de compléter ces programmes par des analyses de cyanotoxines
lorsque les cyanobactéries sont présentes dans l’eau brute. Les zones de protection pour les ressources destinées
à la production d’eau d’alimentation sont mises en place de façon efficace. En conséquence, peu de ces ressources
sont fortement eutrophisées et connaissent des proliférations majeures de cyanobactéries. Les installations
correspondantes à ces derniers sites sont généralement équipées avec des traitements poussés tels que le
charbon activé en grain et l’ozonation, compte tenu des autres défis qu’elles ont à relever, comme l’élimination
de hauts niveaux de demande chimique en oxygène et/ou de pesticides. Des réglementations techniques
détaillées précisent comment concevoir et opérer de tels filières de traitement efficacement (Chorus 2005).

2.2.2.3. Australie

L’Australie ne dispose pas d’une réglementation nationale en matière de cyanobactéries mais elle a publié des
lignes directrices qui incluent dès 2000 les toxines de cyanobactéries. Les informations sanitaires pertinentes
pour l’élaboration de valeurs guides sont rassemblées dans des fiches techniques, régulièrement actualisées
(NHMRC & NRMMC 2004). Ces recommandations sont mises en œuvre par les autorités sanitaires de chaque état.

Les fiches techniques reprennent les 4 familles de cyanotoxines identifiées dans des efflorescences sur le
territoires australien, soit :
• la cylindrospermopsine ;
• les microcystines ;
• la nodularine ;
• les saxitoxines.

En raison d’un manque de données appropriées, seule une valeur guide est définie pour les microcystines totales,
elle est exprimée en équivalents toxicité microcystine-LR à partir de méthodes basée sur la CLHP :

1,3 μg éq.-MC-LR.L-1.

Il est entendu que l’expression du résultat par CLHP en équivalents MC-LR tend à surestimer légèrement la
toxicité réelle de l’échantillon si les autres variants analysés présentent un seuil de toxicité plus faible que celui
de la MC-LR.

La valeur de 1,3 μg.L-1 est dérivée de la même DSEIO que celle utilisée par l’OMS avec le même facteur de sécurité
de 1 000, mais en considérant un individu de 70 kg avec une consommation de 2 L d’eau par jour et en attribuant
à l’eau une contribution de 90 % de la DJT.

À titre indicatif, les lignes directrices signalent qu’une telle concentration correspond pour une population de
Microcystis aeruginosa très toxique à une densité cellulaire de l’ordre de 6 500 cellules par mL.

Pour la cylindrospermopsine, aucune valeur guide ne peut être élaborée en raison de l’insuffisance des données
sur la toxicité. Il est donc recommandé d’informer les autorités en cas de prolifération des espèces C. raciborskii
et A. ovalipsorum.

Pour la nodularine, bien qu’aucune valeur guide ne puisse être élaborée en raison de l’insuffisance des données
sur la toxicité, la concentration de 1,3 μg.L-1 de nodularine, équivalente à celle des microcystines, est retenue
pour définir une concentration d’alerte de 40 000 cellules de Nodularia spumigena par millilitre. L’identification
d’une efflorescence de cette espèce doit entraîner la notification aux autorités sanitaires.

La même approche est appliquée aux saxitoxines. Les informations disponibles permettent de proposer un
niveau d’alerte vis-à-vis de la toxicité aiguë des saxitoxines de 3 μg éq.-STX.L-1, correspondant à une densité
cellulaire de 20 000 cellules par mL. L’identification de proliférations à Anabaena circinalis doit entraîner la
notification immédiate aux autorités sanitaires.

Les autorités sanitaires de chaque état ont accès aux données des distributeurs d’eau d’alimentation.

2.2.2.4. Canada

Santé Canada (2006) a fixé dès 2002 une concentration maximale admissible pour le paramètre « Toxines de
cyanobactéries sous la forme de microcystine-LR » à 1,5 μg de microcystine-LR.L-1.

Cette concentration maximale admissible repose sur la dose sans effets néfastes observés (DSENO) de 0,04 μg kg-1

par voie orale (source identique à celle de l’OMS) à laquelle est appliquée un facteur de sécurité de 1 000. La part
relative attribuée à l’exposition par l’eau est de 0,8. Le poids corporel moyen retenu pour le calcul est de 70 kg
et la consommation quotidienne moyenne de 1,5 L-1.j-1. Santé Canada estime que cette recommandation, qui ne
concerne que la microcystine-LR, protège la santé humaine contre l’exposition à d’autres microcystines qui
peuvent être présentes dans l’eau (Groupe scientifique sur l’eau 2005a).
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Ce Groupe scientifique sur l’eau de l’Institut national de santé publique du Québec (INSPQ) considère approprié
d’utiliser la concentration maximale admissible élaborée par Santé Canada pour la microcystine-LR, en l’absence
de norme sur les cyanotoxines dans le Règlement sur la qualité de l’eau potable du Québec. L’INSPQ note
cependant que d’autres microcystines peuvent être produites et recommande provisoirement de calculer une
concentration en équivalent toxicité de microcystine-LR à partir des éléments apportés par Wolf & Frank (2002).
Un facteur de 1,0 (égal à celui de la MC LR) est accordé aux variants -LA, -YR, et -YM et un facteur de 0,1 est accordé
au variant MC RR.

Par ailleurs le groupe scientifique sur l’eau propose une concentration balise pour l’anatoxine-a de 3,7 μg.L-1 dans
l’eau d’alimentation. Cette concentration dérive de la DSENO de 98 μg.kg-1 établie chez la souris par Fawell et
al. (1999b), avec un facteur d’incertitude de 1 000, un poids moyen de 70 kg, une consommation de 1,5 L et une
proportion de l’exposition attribuable à l’eau de 0,8.

2.2.2.5. États-Unis d’Amérique

Il n’existe pas actuellement de réglementation fédérale, ni même de recommandation nationale concernant
cette problématique. Cependant les toxines de cyanobactéries sont inscrites depuis 1998 sur la Drinking Water
Contaminant Candidate List (CCL) révisée tous les 5 ans par le Safe Water Act (USEPA 1998). Cette liste regroupe
les contaminants encore non réglementés mais susceptibles de le devenir. Ils sont répartis entre trois listes :

• la liste 1 correspond aux contaminants dont la présence dans l’eau d’alimentation est connue. L’inscription sur
cette liste a pour effet d’obtenir des données à l’échelle de la nation sur ces contaminants afin d’évaluer le besoin
de les réglementer et les limites de qualité à envisager en cas de réglementation ;

• la liste 2 identifie les contaminants pour lesquels des méthodes analytiques viennent d’être développées et
dont le criblage est requis afin d’évaluer leur présence dans l’eau d’alimentation. C’est l’étape préalable à
l’inscription en liste 1 ;

• la liste 3 comprend des contaminants récemment identifiés comme pouvant poser un problème pour l’eau
d’alimentation mais pour lesquels le développement des méthodes analytiques n’est pas achevé. L’objectif est
d’évaluer les performances de ces méthodes et d’entreprendre un pré-criblage sur un nombre restreint de
système de production-distribution, en vue d’une éventuelle inclusion en liste 2. Le paramètre « cyanobactéries
(algues bleues), autres algues d’eau douce, et leurs toxines » (USEPA 2004) est inscrit dans cette liste. La priorité
est donnée au développement de méthodes d’analyse adaptées avant tout recueil de données d’occurrence.

2.2.2.6. Finlande

La Finlande préconise, pour la surveillance des eaux brutes destinées à la consommation humaine et des eaux
traitées, l’examen microscopique des cyanobactéries. Si des cellules de cyanobactéries sont détectées dans l’eau
traitée, il est recommandé de rechercher les microcystines par des méthodes de détection produisant un résultat
le plus rapidement possible. En fonction des espèces observées, d’autres toxines peuvent être recherchées. En
particulier, en présence d’Anabaena spp. ou de Planktothrix spp., l’intérêt de rechercher des neurotoxines devrait
être envisagé. La surveillance par microscopie est préférée à l’observation visuelle du fait que certaines
cyanobactéries se situent en profondeur dans les eaux brutes et ne sont pas toujours visibles en surface. Elle
est réalisable en routine au niveau des installations de traitement, même si une identification spécifique
nécessite une expertise plus importante (Rapala et al. 2005a).

2.2.2.7. Nouvelle-Zélande

La révision des normes pour l’eau d’alimentation de Nouvelle-Zélande est entrée en vigueur le 1er janvier 2001
(Ministère de la santé de Nouvelle-Zélande 2000). Ce document spécifie des valeurs maximales admissibles
pour différents paramètres, dont plusieurs cyanotoxines. Seuls les paramètres représentant le plus grand risque
pour la santé et inscrits sur les listes de priorité 1 et 2 nécessitent un suivi analytique. Le suivi des paramètres
inscrits sur les listes de priorité 3 et 4 est à la discrétion du responsable de la distribution, sauf exigence
particulière de l’autorité sanitaire. Les toxines de cyanobactéries pour lesquelles des valeurs maximales
admissibles sont définies sont regroupées dans une table correspondant à la liste de priorité 3. Cette liste
rassemble les paramètres considérés comme n’étant pas connus pour dépasser 50% de la valeur maximale
admissible. Cependant ces mêmes paramètres peuvent être inscrits en liste 2 pour certains systèmes de
production et de distribution.

Dans la révision de ces normes en cours de validation, une nouvelle section spécifique aux cyanobactéries est
développée et les valeurs maximales admissibles pour plusieurs cyanotoxines ont été révisées. Quand les
cyanotoxines, inscrites sur la liste de priorité 3, sont présentes à des concentrations dépassant 50 % de la valeur
maximale admissible dans un système de distribution d’eau qui dessert plus de 500 personnes, elles deviennent
des paramètres de priorité 2 et bénéficient d’un suivi analytique systématique. Ce suivi, réalisé selon les méthodes
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préconisées par les Lignes directrices éditées par le Ministère de la santé, comprend le dénombrement cellulaire
des échantillons prélevés à l’endroit où les populations sont vraisemblablement les plus importantes et deux
analyses de toxines par semaine en sortie d’installation de traitement et au robinet dans la zone de distribution.
La méthode de référence proposée pour toutes les cyanotoxines est la CG-SM après extraction liquide/liquide.
Des méthodes alternatives et des points de prélèvement sont associés à chacune des toxines. Ces paramètres
redeviennent de priorité 3 si trois échantillons successifs présentent des concentrations inférieures à 50 % des
valeurs maximales admissibles. En cas de dépassement de ces valeurs maximales admissibles, il est requis de
fournir aux consommateurs de l’eau d’une ressource alternative jusque 4 semaines après le retour des
concentrations à des niveaux inférieurs à 50 % des valeurs maximales admissibles (Ministère de la santé de
Nouvelle-Zélande 2005).

La maîtrise des risques liés aux cyanobactéries est abordée dans les Plans de gestion des risques pour la santé
publique publiés par le Ministère de la santé de Nouvelle-Zélande.

2.2.2.8. Portugal

La Direction Générale de la Santé a lancé depuis quelques années, avec l’Institut National de la Santé et
l’Université de Porto, un programme de surveillance, de gestion des risques et de recherche ciblé sur les ressources
superficielles et sur les eaux d’alimentation et de baignade. Les mesures de surveillance et de gestion sont
basées sur les travaux de l’OMS. Cependant la limite de qualité pour les eaux d’alimentation prend en compte
les différentes variantes de microcystines, elle est fixée à :

1 μg d’équivalent MC-LR.L-1.

En relation avec les autorités sanitaires locales ainsi que les gestionnaires de la production d’eau d’alimentation,
le programme de surveillance de la qualité générale des eaux brutes et des eaux d’alimentation qui font appel
à des ressources superficielles prévoit un contrôle mensuel, qui peut devenir bi-mensuel voire hebdomadaire
selon les résultats, sur la base du dénombrement des cyanobactéries dans un échantillon représentatif de la
colonne d’eau proche du captage.

En cas de dépassement des seuils préconisés dans les recommandations de l’OMS, le dosage des toxines est
réalisé selon les méthodes présentées dans le tableau VI-VI (F. Araujo, communication personnelle au groupe de
travail le 1er décembre 2003).

2.2.2.9. Royaume-Uni

Le Royaume-Uni a produit une réglementation pour les eaux brutes et des recommandations pour les eaux
d’alimentation après traitement. Elles s’appuient sur les recommandations OMS et des lignes directrices
développées nationalement depuis une dizaine d’années. La mise en œuvre est assurée par l’Environmental
Agency (EA) pour l’Angleterre et le Pays de Galles, par Scottish Environmental Protection Agency (SEPA) pour
l’Écosse.

Les limites de qualité des eaux brutes utilisées pour structurer la gestion sont celles de l’OMS. Elles reposent sur
le dosage de la chlorophylle a et l’examen microscopique (évaluation de l’abondance cellulaire et identification
des espèces). Si la teneur en chlorophylle a dépasse 10 μg.L-1 et que les cyanobactéries sont dominantes, le dosage
des toxines est réalisé.

Pour les eaux d’alimentation les agences environnementales recommandent la limite de qualité de 1 μg
d’équivalent MC-LR.L-1.

Sur le terrain, la surveillance repose sur un double système d’alerte :
• la surveillance proactive est réalisée par les autorités sanitaires sur les sites historiquement connus pour leurs

proliférations de cyanobactéries. La fréquence de réalisation des analyses est variable pendant l’année, avec
une surveillance au moins bimensuelle en été ;
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Toxines recherchées Méthodes

Microcystines Bioessai et méthodes immunologiques

Saxitoxines Bioessai et CLHP

Cylindrospermopsine
CLHP

Anatoxine-a

Tableau VI-VI : Méthodes de détection des cyanotoxines préconisées au Portugal.



• la surveillance réactive est déclenchée par un signalement émanant du public. Un tel signalement par un
particulier oblige les agences environnementales à réaliser des analyses sur le site, quels que soient les usages
de l’eau.

L’approche développée par le Royaume-Uni pour gérer cette problématique de santé publique est de type amont,
la réglementation contraignante concernant uniquement les eaux brutes, et ce quel que soit l’usage qui en est
fait, pour les loisirs, l’agriculture ou les eaux destinées à l’alimentation humaine.

2.3. Autres recommandations

2.3.1. Compléments alimentaires à base d’algues bleues

2.3.1.1. Canada

Santé Canada (Département fédéral de la santé du Canada) met en garde la population contre ces produits
dans un communiqué Internet. En effet un programme d’échantillonnage mené par cet organisme a montré la
contamination par des microcystines de nombreux produits de ce type autres que ceux ne contenant que de la
spiruline. Ce ministère estime que, en attendant la publication de normes de qualité par l’Agence canadienne
d’inspection des aliments, les consommateurs de ces produits à base d’algues bleues autres que spiruline
devraient limiter leur consommation à de courtes périodes et interdire l’utilisation par les enfants de tels produits
(Santé Canada 1999).

2.3.1.2. États-Unis d’Amérique

Gilroy et al. (2000), ayant constaté la réalité de la contamination de ces produits par les microcystines, ont
proposé une limite de qualité fondée sur la dose journalière tolérable retenue par l’OMS pour la microcystine-
LR, qui est de 0,04 μg.kg-1.j-1. Considérant une consommation de 2 g par jour par un adulte de 60 kg et une dose
journalière tolérable de 2,4 μg.j-1 pour un adulte de 60 kg, les auteurs ont recommandé une limite de sécurité
de 1 μg de microcystines par gramme de complément. Cette limite de sécurité a été adoptée comme norme
réglementaire pour les produits à base d’algues bleues par l’Oregon Department of Agriculture le 23 octobre 1997.

L’OMS estime que cette limite de sécurité ne tient pas compte du fait que 80 % de la dose journalière tolérable
sont affectés à l’apport par l’eau d’alimentation et qu’elle pourrait entraîner une surexposition des enfants, qui
sont une des cibles marketing de ces produits recommandés pour lutter contre les déficits de l’attention (Chorus
& Bartram 1999). Dietrich & Hoeger (2005) estiment, à la lumière de données nouvelles, que cette limite de
sécurité n’est protectrice ni pour les enfants, ni pour les adultes.

2.3.1.3. France

En France, l’Afssa a rendu un avis le 16 mai 2003 relatif à l’évaluation de l’emploi d’une micro-algue,
Aphanizomenon flos-aquae var. flos-aquae, du Lac Klamath Supérieur (Oregon, États-Unis) sous forme de
complément alimentaire et de poudre à saupoudrer sur les aliments. Dans cet avis, l’Afssa estime que le produit
ne présente pas toutes les garanties d’innocuité et que sa consommation selon les recommandations du
fabricant comporte un risque de dépassement de la DJT définie par l’OMS pour la microcystine-LR.

2.3.2. Produits de la pêche

2.3.2.1. Australie

L’état de Victoria a défini un niveau d’alerte sanitaire pour les microcystines et la nodularine dans les poissons,
les crevettes et les fruits de mer, à partir d’une DJT pour les adultes modifiée pour tenir compte des expositions
à court terme. Ces niveaux sont de 250 μg.kg-1 pour le poisson, de 1 100 μg.kg-1 pour les crevettes et de
1 500 μg.kg-1 pour les moules. Ces niveaux d’alerte sanitaire sont utilisés pour mettre en place des restrictions
à la pêche professionnelle ou de loisir, lors de proliférations de cyanobactéries, notamment en présence de
Nodularia spumigena (Burch & Humpage 2005).

2.3.2.2. Canada

La Direction générale de la santé environnementale et de la sécurité des consommateurs met en ligne sur le site
de Santé Canada une fiche d’information relative aux cyanobactéries et à leurs toxines. À la question « Puis-je
consommer du poisson provenant d’eau contaminée ? » il est répondu qu’il faut faire preuve de prudence
lorsqu’on envisage de consommer du poisson pêché dans des plans d’eau où les fleurs d’eau sont abondantes ;
il faut surtout éviter des consommer les viscères du poisson (Santé Canada 2003).
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2.4. Synthèse

Les valeurs guides ou les limites de qualité proposées concernent essentiellement l’eau d’alimentation délivrée
au consommateur. Ce parti pris permet de s’affranchir du niveau de contamination de la ressource comme de
l’efficacité de la filière de traitement, qui peuvent varier d’un site à un autre. Certains pays recommandent
cependant le suivi dans les eaux brutes de la présence des cyanobactéries afin de cibler les analyses portant sur
les toxines avec plus de pertinence au cours de l’année et d’optimiser la surveillance du risque à moindre coût.
La plupart des pays ayant adopté une réglementation ou des recommandations relatives aux risques liés aux
toxines de cyanobactéries s’appuient sur les recommandations de l’OMS et notamment sur la dose journalière
tolérable de 0,04 μg de microcystine-LR.kg-1.j-1. Les variations observées entre pays concernant ce danger résultent
des caractéristiques de l’individu « type » et du choix du scénario d’exposition (tableau VI-VII).

Nombreux sont les pays qui signalent l’importance des autres toxines, bien que des limites de qualité soient
rarement proposées, les données toxicologiques étant souvent jugées insuffisantes (tableau VI-VIII). Des mesures
de précaution en cas d’identification des genres potentiellement producteurs de ces toxines sont proposées
dans certains pays. Elles relèvent essentiellement d’une vigilance analytique, voire épidémiologique, accrue et
ciblée à la lumière des commémoratifs.

Les recommandations relatives aux autres sources alimentaires sont rares, elles concernent les microcystines
et la nodularine. Pour les compléments alimentaires, la limite de sécurité proposée par l’État de l’Oregon fait
complètement abstraction des autres sources alimentaires de microcystines, et en particulier de l’apport par l’eau
d’alimentation.
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Dose toxique Facteurs Part attribuable Poids moyen Consommation Valeur guide
de référence de sécurité à l’eau (kg) d’eau (L.j-1) (μg.L-1)

MC-LR

OMS 0,8 60 2 0,96· 1

Australie 40 μg/kg/j 1 000 0,9 70 2 1,26· 1,3

Canada 0,8 70 1,5 1,49· 1,5

Tableau VI-VII : Hypothèses utilisées pour la construction des seuils relatifs aux microcystines.

Toxine Concentration État

Anatoxine-a 3,7 μg.L-1 Province de Québec (2005)
6 μg équivalent STX.L-1 Nouvelle-Zélande (2005)

Anatoxine-a(s) 1 μg.L-1 Nouvelle-Zélande (2005)

Homoanatoxine-a 2 μg.L-1 Nouvelle-Zélande (2005)

Saxitoxines 3 μg équivalent STX.L-1 Australie (2004)
3 μg.L-1 Brésil (2000, 2004)
3 μg.L-1 Nouvelle-Zélande (2005)

Cylindrospermopsine 15 μg.L-1 Brésil (2000, 2004)
1 μg.L-1 Nouvelle-Zélande (2005)

Microcystines 1 μg MC-LR.L-1 OMS (1999, 2004), Afrique du sud (1999),
France (2001), République Tchèque (2004)

1 μg équivalent MC-LR.L-1 Brésil (2000, 2004) 2, Portugal, Royaume-Uni
Espagne (2003), Nouvelle-Zélande (2005)

1 μg MC(s).L-1 Canada (2004)
1,5 μg MC-LR.L-1 Australie (2004)
1,3 μg équivalent-MC-LR.L-1

Nodularine 1 μg.L-1 Nouvelle-Zélande (2005)

LPS endotoxines 3 μg.L-1 Nouvelle-Zélande (2005)

Tableau VI-VIII : Seuils réglementaires ou valeurs maximales admissibles provisoires recommandés pour l’eau
d’alimentation proposées pour certaines cyanotoxines.
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Points à retenir

• La microcystine-LR est la seule cyanotoxine pour laquelle une valeur toxicologique de référence a été fixée
par l’OMS. Cette VTR a permis d’élaborer une valeur guide provisoire pour l’eau d’alimentation.

• Cette valeur guide est appliquée par de nombreux pays, de façon réglementaire ou sous forme de
recommandation. Certains pays appliquent cette valeur guide exprimée en équivalent microcystine-LR à
l’ensemble des microcystines présentes.

• L’Australie, le Brésil et la Nouvelle-Zélande ont proposé des concentrations seuils pour d’autres cyanotoxines
dans l’eau d’alimentation. Ces seuils recommandés n’ont pas de valeur réglementaire.

• Seuls deux États ont proposé des concentrations seuils dans d’autres sources alimentaires (compléments
alimentaires et produits de la pêche).
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VII. Exposition des populations et appréciation des risques

1. Les cyanotoxines dans les eaux continentales françaises

Dans certaines circonstances, les cyanobactéries peuvent être abondantes dans les eaux de surface susceptibles
d’être utilisées directement en agriculture, pour des activités nautiques ou après traitement comme eaux
d’alimentation. Cependant les effets sanitaires ne sont pas directement engendrés par ces microorganismes
mais sont générés par les toxines qu’ils peuvent produire et qui, sous l’action de divers facteurs, sont libérées
dans le milieu. L’évaluation des risques sanitaires s’appuie donc sur la nature et la concentration des toxines
dans ces milieux et non sur la quantité de microorganismes présents. On peut d’ailleurs rappeler qu’une même
toxine peut être produite par des espèces différentes et qu’une même espèce peut produire différentes toxines
et cela de manière variable en fonction de facteurs évoqués au chapitre I (paragraphes 1.4 et 3.2).

Les familles de toxines ainsi que les genres potentiellement producteurs de toxines qui ont été détectés à ce
jour en France, sont rappelés dans le tableau VII.I.

D’autres cyanotoxines (cylindrospermopsine, nodularines, BMAA) ont été identifiées dans d’autres pays
européens ; en l’absence de recherche ciblée, leur présence en France ne peut être exclue.

En France,97 % des 1 492 résultats(37) de dosage de microcystines disponibles pour les années 2002 à 2004 (eau brute
et eau traitée) se situent entre juin et octobre. La présence de microcystines à une concentration supérieure à
0,16 μg.L-1 (limite de détection et de quantification de la base Afssa-Afsset) est observée pour 37 % de ces résultats.

Pour les eaux brutes, tous usages confondus :

• 1 266 prélèvements d’eau brute ont fait l’objet d’une recherche de microcystines, correspondant à 212 sites
dans 43 départements ;

• 88 % des résultats sont inférieurs à 3 μg.L-1, 8 % des valeurs sont comprises entre 3 et 15 μg.L-1, les 4 % restants
se distribuant entre 15 et 1 624 μg.L-1. Si l’on considère seulement les prélèvements pour lesquels la concentration
est supérieure à la limite de détection, leur médiane se situe à 1,17 μg.L-1 et 75 % de ces résultats sont inférieurs
à 3,75 μg.L-1.

Les concentrations des eaux brutes en microcystines varient selon les années et en cours d’année. Les valeurs
les plus élevées sont généralement observées de juillet à septembre. Peu de données sont cependant disponibles
pour les périodes de novembre à juin (3,6 % du total des analyses).
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Genres potentiellement toxiques Toxines
Anabaena
Anabaenopsis
Aphanizomenon
Cylindrospermopsis
Coelosphaerium Anatoxines
Lyngbya Cylindrospermopsines
Microcystis Débromoaplysiatoxine
Nostoc Lyngbyatoxine
Oscillatoria Microcystines
Phormidium Microviridines
Planktothrix Saxitoxines
Pseudanabaena
Rhaphidiopsis
Synechococcus
Woronichinia

Tableau VII-I : Genres potentiellement toxiques de cyanobactéries ayant déjà été observés en France et
toxines associées. En gras, les toxines déjà identifiées en France (d’après les chapitres I et IV).

(37) Les résultats décrits dans le présent chapitre sont issus de la base Afssa/Afsset.



Il apparaît que le sous-échantillon des prélèvements pour lesquels on dispose d’un résultat de dosage des
microcystines est biaisé par rapport à l’échantillon total des prélèvements vis-à-vis de l’abondance des cellules
de cyanobactéries : les dosages de microcystines sont effectués lorsque l’abondance est importante (chapitre IV,
§ 4.2). En effet l’abondance moyenne géométrique pour les prélèvements avec dénombrement algal et dosage
de microcystines est de 70 000 cellules.mL-1 pour seulement 5 000 cellules.mL-1 quand le dosage des toxines n’est
pas réalisé.

La concentration en anatoxine-a mesurée dans des échantillons prélevés à la surface de sédiments, de pierres
et de macrophytes de la rivière la Loue a été estimée à 8 mg.g-1 de biofilm lyophilisé (Gugger et al. 2005).

2. Eau et alimentation

2.1. Sources d’exposition aux cyanotoxines par voie alimentaire

Les sources potentielles d’exposition aux cyanotoxines par l’alimentation sont les suivantes :

• l’eau de distribution publique ;

• la chair des animaux exposés à des cyanotoxines, poissons et crustacés d’eaux douces ou saumâtres ;

• les légumes, notamment les légumes feuilles en cas d’irrigation par aspersion avec une eau chargée en
cyanobactéries ;

• les compléments alimentaires à base d’algues bleues, c’est-à-dire à base de cyanobactéries.

Les valeurs citées pour les denrées d’origine animale ne représentent qu’une fraction de la quantité de toxines
présentes, en l’absence de méthode validée fournissant la teneur totale de toxines. Les grandeurs numériques
issues de travaux de recherche sont données à titre indicatif. Il n’existe pas de données concernant l’exposition
de la population française par les denrées d’origine animale.

2.1.1. Eau d’alimentation

Les résultats de dosages de microcystines dans les eaux brutes destinées à la production d’eau d’alimentation
sont au nombre de 639 pour les années 2002 à 2004, répartis dans 24 départements sur les 88 départements
français où au moins une usine de traitement utilise de l’eau de surface. Pour les eaux brutes destinées à la
production d’eau de consommation, les microcystines sont détectées à une concentration supérieure à
0,16 μg.L-1 dans un peu plus de 34 % des cas. La moitié de ces résultats « positifs » ont une concentration inférieure
à 0,58 μg.L-1, le 75e percentile se situant à 1,63 μg.L-1. La concentration maximale pour les eaux brutes destinées
à l’alimentation en eau potable est de 665 μg.L-1.

Les 226 résultats de dosage des microcystines disponibles pour les eaux traitées entre 2002 et 2004 ne concernent
que 13 départements (soit 45 sites). Sur ces 226 mesures, 82 % (201) présentent un résultat inférieur à la limite
de détection retenue (0,16 μg.L-1), 26 mesures sont comprises entre la LD et 0,3 μg.L-1 et une seule valeur est
supérieure à la limite de qualité de 1 μg.L-1 (1,9 μg.L-1). Cette dernière valeur a été observée en sortie d’une usine
équipée avec une étape de charbon actif en poudre, sans filtration sur charbon actif en grain. L’ozonation s’est
révélée déficiente à cette période.

L’analyse de la base de données indique un abattement de l’ordre de 200 , en moyenne, du nombre de cellules
de cyanobactéries entre l’eau brute et l’eau traitée. Pour les microcystines, l’abattement entre les eaux brutes
et les eaux traitées apparaît bien plus faible, il est de l’ordre de 2  en moyenne (chapitre IV, § 5.2).

Les dosages de microcystines relatifs à l’usage AEP,que ce soit en eau brute ou en eau traitée,ne procèdent pas d’une
campagne de prélèvement systématique ou aléatoire. Il n’est donc pas possible d’évaluer la représentativité des
données de dosage des microcystines en eau traitée. Elles doivent être considérées avec la plus grande prudence.

2.1.2. Organismes aquatiques

2.1.2.1. Mollusques

Les mollusques sont susceptibles d’être contaminés par des cyanotoxines, soit directement au contact de celles-
ci lorsqu’elles sont libérées dans le milieu par les cyanobactéries soit indirectement par la consommation de
cyanobactéries qui en contiennent (Frémy & Lassus 2001). Ce dernier mode de transfert est principalement à
l’origine de la contamination de la chaîne alimentaire. En effet, la concentration en microcystines dans les tissus
de différentes espèces de gastéropodes est corrélée à la concentration en toxines présentes dans les
cyanobactéries mais pas à celle en toxines libres dans l’eau (Frémy & Lassus 2001). D’autres travaux ont mis en
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évidence l’accumulation de microcystines chez les moules d’eau douce de type anodonte Anodonta cygnea
(Eriksson et al. 1989), mais également chez des espèces de moules marines Mytilus edulis et Mytilus
galloprovincialis. Les moules d’eau douce accumulent également la cylindrospermopsine jusqu’à des
concentrations de  2,5 μg.g-1 de tissus (poids sec). Les mollusques étant peu sensibles à l’effet des toxines, ils
peuvent ainsi les assimiler de manière active et les accumuler dans des proportions considérables (Frémy &
Lassus 2001). Différentes études mettent en avant le rôle prépondérant des mollusques dans la transmission des
toxines à travers le réseau trophique. Ces derniers en effet, et principalement les gastéropodes d’eau douce,
constituent une source importante de nourriture pour les poissons, les crustacés, les amphibiens et les oiseaux.

La bioaccumulation tout au long de la chaîne trophique des principales toxines décrites dans la littérature
(nodularines, microcystines, cylindrospermopsine, saxitoxines, BMAA) est désormais démontrée (Falconer 1992,
Lindholm 1989, Negri 1995, Saker 1999). La répartition des toxines dans le mollusque n’est pas uniforme,
l’hépatopancréas est l’organe le plus contaminé. Les tissus locomoteurs (muscles, pieds) contribuent faiblement
à la contamination globale et les gonades montrent une contamination intermédiaire. Ainsi Saker et al. (2004)
mentionnent une répartition en cylindrospermopsine chez la moule d’eau douce ne faisant pas l’objet d’un
élevage aquacole (lac Mira au Portugal) mais consommée de façon non contrôlée, de 68 % dans l’hémolymphe,
23 % dans les viscères, 8 % dans le pied et les gonades et 1 % dans le manteau. Une période de 15 jours de
détoxication permet de diminuer de 50 % la contamination des tissus. Ce phénomène de répartition non
homogène est important et doit être pris en compte selon le type de mollusque considéré et les parties
habituellement consommées. Selon les auteurs, un transfert passif de toxines d’un organe à l’autre n’est pas à
exclure et doit être envisagé lorsque le mollusque est conservé à l’état congelé de manière prolongée. Saker et
al. (2004) ont évalué l’accumulation de cylindrospermopsines par des moules (A. cygnea) exposées pendant
16 jours à des cultures de C. raciborskii et leur décontamination après 16 jours de maintien dans un milieu propre.
Les concentrations maximales obtenues après 16 jours d’exposition sont de 2,9 μg.g-1 pour l’animal entier, avec
des concentrations de 61,5 μg.g-1 (poids sec) dans l’hémolymphe et de 5,9 g.g-1 (poids sec) dans les viscères. Après
16 jours de décontamination, 50 % des cylindrospermopsines ont été éliminés. Les concentrations en CYN varient
pendant la période d’exposition.

Les différentes données relatives à la contamination des mollusques par des cyanotoxines montrent qu’elle
peut survenir tant chez les espèces d’eau douce que chez les espèces marines. Le risque lié à leur consommation
par l’homme est très dépendant des pratiques locales de pêche, d’aquaculture et de consommation.

2.1.2.2. Crustacés

Les crustacés présentent un profil de contamination par les cyanotoxines similaire à celui des mollusques, à
savoir : contamination par la consommation de cyanobactéries ou de mollusques contaminés, dans le cas des
gros crustacés de type crabe, accumulation dans l’hépatopancréas, faible sensibilité aux toxines. La mortalité
des crustacés n’est observée que pour des concentrations élevées en cyanotoxines. Aucune intoxication animale
ou humaine par des toxines de cyanobactéries et liée à la consommation de crustacées n’est rapportée dans la
littérature. Les crustacés représentent néanmoins une source potentielle de contamination pour les échelons
trophiques supérieurs (Briand et al. 2003).

Une étude de Magalhaes et al. (2003) dans la baie de Rio de Janeiro, a mis en évidence des teneurs pouvant
atteindre 100 ng de microcystines par gramme de muscle de crabe ainsi que des teneurs de 10 ng de microcystines
par gramme de crevettes (poids frais). Les auteurs indiquent que, pour 19 % des échantillons analysés, les teneurs
en microcystines étaient telles qu’elles exposeraient le consommateur à un dépassement de la DJT, dans le cas
d’une consommation quotidienne de 300 g de chair de crabe par un adulte de 60 kg, (0,52 μg.kg pc-1.j-1 d’apport
par le crabe, soit 13 fois au-dessus de la DJT de 0,04 μg.kg.j-1).

Une étude récente (Kankaanpää et al. 2005b) sur des crevettes Black Tiger, objet d’un élevage intensif en Australie,
fait état de la présence de cyanobactéries dans le milieu d’élevage. Plusieurs genres ont été identifiés comme
Oscillatoria sp. (4.106 cell.L-1), Pseudanabaena sp. (1,8.106 cell.L-1), Microcysitis sp. (3,5.104 cell.L-1), Aphanocapsa sp.
(2.104 cell.L-1) ainsi qu’une espèce rare Romeria sp. (2,2.106 cell.L-1). Un protocole ELISA a permis d’obtenir des
dosages en hépatotoxines totales (MC-LR, MC-LA, MC-RR, MC-YR et NOD). Les concentrations en hépatotoxines
totales dans l’hépatopancréas de ces crevettes se sont avérées croissantes au cours de l’étude (de 6-20 μg
d’hépatotoxines par kg d’hépatopancréas durant l’hiver à 20-80 μg d’hépatotoxines par kg d’hépatopancréas
au cours du printemps) tout en restant à des valeurs considérées comme ne présentant pas de risque toxique
ni pour les crevettes ni pour le consommateur. L’hépatopancréas et le cœur ont été identifiés comme les
principaux organes d’accumulation des toxines. Les concentrations retrouvées dans le muscle sont en revanche
relativement faibles. Enfin, la décontamination des organes s’est avérée rapide, de quelques heures
(microcystines) à quelques jours (nodularines).
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Des écrevisses australiennes à pattes rouges (Cherax quadricarinatus) provenant d’un bassin aquacole ont été
capables d’accumuler de la cylindrospermopsine produite par Cylindrospermopsis raciborskii (590 μg.L-1 de CYN
dans l’eau du bassin, dont 93 % intracellulaire et 7 % dissoute dans l’eau) à des concentrations de l’ordre de
4 μg.g-1 d’hépatopancréas et 0,9 μg.g-1 (poids sec) de muscle lyophilisés (Saker & Eaglesham 1999). Ces résultats
ont été complétés par une étude d’exposition au laboratoire des écrevisses à des cylindrospermopsines pendant
14 jours, à une concentration proche de celle observée dans le bassin (568 μg CYN.L-1). La contamination des
tissus de ces dernières s’est avérée inférieure à celle des écrevisses provenant du bassin. Il semble donc que le
mécanisme d’accumulation le plus vraisemblable est celui lié à l’ingestion des cellules de cyanobactéries, plutôt
que celui lié à l’absorption de toxines dissoutes. Ces écrevisses font l’objet d’un élevage aquacole intensif aux
États-Unis et en Israël. Des contrôles à l’importation pourraient être opportuns.

2.1.2.3. Poissons

Contrairement aux invertébrés, les poissons sont sensibles aux cyanotoxines et les principaux organes touchés
sont le foie et les reins. L’étude menée dans la baie de Rio de Janeiro par Magalhaes et al. (2003) indique des teneurs
en microcystines pouvant atteindre 40 μg par kg de muscle de poisson (poids frais), exposant potentiellement
un consommateur à une dose supérieure à la DJT fixée par l’OMS.

Dans une étude menée par Xie et al. (2004) en parallèle sur deux lots de carpes, les premières nourries tout au
long de l’expérimentation par des cellules de Microcystis viridis, les secondes nourries pendant 40 jours avec les
cyanobactéries puis par de la nourriture artificielle, le dosage des microcystines MC-LR et MC-RR par CLHP dans
différents tissus et organes des poissons (intestin, foie, muscle, sang) a été réalisé. Les teneurs en microcystines
des cellules de cyanobactéries utilisées pour l’alimentation étaient comprises entre 268 et 580 μg.g-1 (poids sec)
pour la microcystine-LR et 110 et 292 μg.g-1 (poids sec) pour la MC-RR. Chez les poissons nourris exclusivement avec
des cyanobactéries, des teneurs maximales en MC-RR de 49,7 ; 17,8 et 1,77 μg.g-1 (poids sec) ont été respectivement
mesurées dans le sang, le foie et le muscle. Aucune trace de MC-LR n’a pu être détectée dans le muscle et le sang
malgré une très forte concentration dans les intestins. Ces données contrastent avec les résultats d’études menées
sur des truites (Burry et al. 1997, Tencala & Dietrich 1997, Burry et al. 1998) et incitent à penser que la carpe
possèderait un mécanisme de conversion/dégradation de ces toxines ou limitant le passage à travers la paroi
intestinale. La détoxication observée chez les carpes soumises à un régime alimentaire « classique » après
contamination par les microcystines est lente et s’observe d’abord au niveau hépatique puis musculaire.

Des flets ont été exposés à des toxines de type nodularine par l’intermédiaire de moules contaminées
(Kankaanpää et al. 2005a). Les teneurs en toxines ont été déterminées dans le foie par ELISA et CLHP-SM. Les valeurs
obtenues par spectrométrie de masse (0 et 390 μg.kg-1 de poids frais) se sont avérées jusqu’à 10 fois plus faibles
que celles obtenues en ELISA (20 et 2 230 μg.kg-1 de poids frais). Différentes hypothèses ont été avancées, les plus
vraisemblables considèrent des phénomènes de suppression d’ions en CLHP-SM et la prise en compte simultanée
des métabolites en ELISA (reconnaissance par l’anticorps). Les valeurs obtenues en CLHP-SM et en ELISA étant
vraisemblablement respectivement sous-estimées et sur-estimées, il semble réaliste d’estimer que ces valeurs
sont comprises entre 500 et 1 000 μg.kg-1 de poids frais.

2.1.3. Bétail et produits laitiers

Le bétail est susceptible de se trouver en contact avec des cyanotoxines lorsqu’il s’abreuve. De nombreux cas
d’empoisonnement sont rapportés dans la littérature chez les ovins et surtout les bovins. Les premiers cas
rapportés l’ont été en Australie à la fin du XIXe siècle ; depuis les États-Unis, le Canada, la Suisse, l’Afrique du Sud
ont connu de tels événements. En Suisse plus de 100 vaches sont ainsi mortes ces 20 dernières années.
L’intoxication la plus dramatique s’est déroulée en Australie (1992) et a causé la mort de plus de 10 000 animaux
après un épisode d’efflorescence massive d’Anabaena circinalis sur plus de 1 000 km de rivière (Falconer 1998,
Briand et al. 2003). Les toxines les plus souvent identifiées lors de ces épisodes sont des cylindrospermopsines
et des microcystines.

Dans une étude menée par Orr et al. (2003), des bovins ont été abreuvés pendant 28 jours avec de l’eau
contaminée par des cyanobactéries du type Microcystis aeruginosa, à des concentrations classiquement
rencontrées lors d’efflorescences. Les teneurs en microcystines retrouvés dans le foie et le sang ont été mesurées
par ELISA, CLHP et CG-SM. Aucune trace de toxine n’a pu être mise en évidence dans les matrices testées au
moyen des techniques chromatographiques. Seul le test ELISA a permis de doser des microcystines à des
concentrations de l’ordre de 0,92 μg éq. MC-LR.g-1 de foie frais, ce qui représenterait une quantité accumulée dans
le foie par individu comprise entre 0,74 et 2,62 mg selon les animaux testés. Cette valeur étant 1 000 fois
supérieure à la limite de quantification des MC-LR par CLHP ou CG-SM, il paraît évident que les résultats obtenus
par ELISA doivent être attribués à des réactions croisées. Les calculs réalisés dans cet article indiquent que les
quantités retrouvées dans le foie des animaux correspondent à 10 à 40 % des MC-LR ingérées par l’animal.
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Devant les intoxications rapportées chez les bovins, il est légitime de s’interroger sur la possible contamination
du lait par les cyanotoxines. Une seule étude sur le sujet a été menée par Orr et al. (2001), au cours de laquelle
des vaches allaitantes ont été abreuvées pendant 21 jours par de l’eau contaminée par de la microcystine-LR. Les
conclusions sont ambiguës. En effet, des traces de microcystines (< 2 ng.L-1) ont été détectées dans le lait par ELISA
alors que l’analyse CLHP ne permettait pas de mettre en évidence le pic caractéristique de cette toxine en raison
des interférences dues aux protéines du lait. En se fondant sur la DJT de cette toxine définie par l’OMS et sur les
consommations moyennes de lait en Australie, les auteurs concluent que la consommation de lait de vaches
exposées à ces toxines ne présente pas de risque sanitaire mais considèrent qu’une concentration en
microcystines supérieure à 0,86 μg.L-1 de lait serait problématique en terme de santé humaine.

2.1.4. Légumes

Seule une étude de Codd et al. (1999) a mis en évidence la présence de microcystines sur des feuilles de laitues
irriguées avec de l’eau contaminée par des cyanobactéries. Des colonies de Microcystis aeruginosa, visibles à
l’œil nu sur les feuilles de laitues, étaient apparues lors de cette étude environ 10 jours après la dernière aspersion.
Les concentrations en microorganismes et en toxines dans l’eau d’aspersion ne sont pas connues. Ces
observations indiquent une possible contamination des fruits et légumes irrigués par des eaux contenant des
efflorescences de cyanobactéries et soulèvent certaines interrogations comme celle de l’efficacité d’un lavage
de produits contaminés en surface.

2.1.5. Compléments alimentaires

Des compléments alimentaires commercialisés en Amérique du Nord et en Europe, sous forme de poudre à
saupoudrer sur les aliments ou sous forme de gélules, sont produites à partir d’une cyanobactérie,
Aphanizomenon flos-aquae var. flos-aquae, récoltée à partir d’efflorescences naturelles sur le lac Klamath
Supérieur (Oregon, États-Unis). Les allégations accompagnant ces produits concernent le bien-être des individus
en particulier lorsqu’il est perturbé par des causes physiologiques. Les enfants sont une des populations cibles
de ces produits, présentés comme capables de lutter contre les déficits de l’attention.

Selon une étude menée aux États-Unis, les concentrations moyennes en microcystines rapportées pour ces
compléments alimentaires varient de 0,01 à 0,45 μg.g-1 de produit. Cependant de fortes variations au sein d’un
même lot ont été relevées et des échantillons contenant jusqu’à 2,1 μg de microcystines par gramme de produit
ont été rapportées. La consommation journalière recommandée sur l’étiquetage est de 3 à 5 g.j-1 ce qui correspond
à une exposition aux microcystines comprise entre 0,03 et 2,25 μg.j-1 (Gilroy et al. 2000). Ces auteurs ont
recommandé une limite de sécurité de 1 μg de microcystines par gramme de complément. Cette limite de sécurité
a été adoptée comme norme réglementaire pour les produits à base d’« algues bleues » par l’Oregon Department
of Agriculture le 23 octobre 1997.

L’OMS estime que cette limite de sécurité ne tient pas compte du fait que 80 % de la dose journalière tolérable
sont affectés à l’apport par l’eau d’alimentation et qu’elle pourrait entraîner une surexposition des enfants
(Chorus & Bartram 1999).

Il apparaît clairement qu’en fonction du lot considéré, de la quantité consommée (certains consommateurs
admettent consommer jusqu’à 20 g de compléments par jour), les taux de contamination peuvent conduire à
un dépassement très important de la DJT et ceci sans prendre en compte d’autres sources alimentaires de
microcystines. Il n’existe pas de données françaises sur le niveau de contamination de ce type de produits.

2.2. Estimation de l’exposition alimentaire aux microcystines et éléments d’évaluation
du risque

L’exposition est le résultat d’un calcul obtenu en croisant les données de consommation (résultats de l’enquête
de consommation auprès d’une population donnée) avec les moyennes ou médianes de contamination par les
microcystines (méthode déterministe). Au regard des données disponibles, différents scénarios peuvent être
envisagés (enfants, adultes, population particulière). Ces scénarios permettent d’estimer différentes situations
d’exposition possibles. Dans le cas de contaminants pouvant présenter une toxicité à court terme, il est possible
de déterminer la quantité maximale d’aliments consommés à ne pas dépasser pour ne pas atteindre une dose
de référence aiguë déterminée.

Une autre approche consiste à croiser des distributions statistiques de la consommation d’eau et des denrées
alimentaires avec les distributions des niveaux de contamination de l’eau ou des denrées alimentaires par les
microcystines (méthode probabiliste). Dans cette approche, on considère que les consommateurs sont exposés
sur de longues périodes à des produits alimentaires, dont l’eau, contaminés à des niveaux variables dans le
temps selon une loi de probabilité estimée par les distributions empiriques observées.
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Parmi les sources potentielles d’exposition aux microcystines par l’alimentation, seule l’exposition due à une
contamination de l’eau de distribution publique sera considérée ici. Les autres sources d’exposition
précédemment citées sont en effet soit anecdotiques, soit soumises à une très forte incertitude concernant les
teneurs susceptibles d’être retrouvées dans les parties consommables des crustacés ou des poissons contaminés,
notamment en l’absence d’une méthode de dosage validée.

2.2.1. Données de contamination

Le tableau IV-XII (chapitre IV), relatif aux données de contamination de l’eau traitée, a permis de définir une
distribution des concentrations en microcystines pouvant être rencontrées dans l’eau d’alimentation.

Ces données proviennent de 45 sites répartis dans 13 départements et sont comprises entre « inférieur à la limite
de quantification (0,16 μg.L-1) » et 1,9 μg.L-1. Du fait que les dosages de microcystines tendent à être réalisés
quand l’abondance des cellules de cyanobactéries dans les eaux brutes est élevée, ces données de contamination
ne sont pas représentatives des niveaux de contamination auxquels la population générale est exposée. Elles
traduisent seulement l’existence d’une situation de contamination à une période donnée qui concerne une
population desservie à partir de ressources présentant des proliférations de cyanobactéries identifiées.

Par ailleurs, il convient de rappeler que les performances des différentes méthodes utilisées pour générer ces
données n’étant pas connues et compte tenu des difficultés soulignées dans le chapitre IV, la qualité relative des
données utilisées pour ces évaluations doit être gardée présente à l’esprit lors de l’interprétation des résultats
des estimations d’exposition.

2.2.2. Niveaux de consommation retenus en eau de boisson

Les données de consommation de l’eau de boisson sont apportées par le résultat de l’enquête alimentaire INCA
99(38) réalisée auprès de 3003 individus, enfants et adultes, représentatifs de la population française (Agence
française de sécurité sanitaire des aliments - Observatoire des consommations alimentaires 2003). Dans cette
enquête, l’eau non chauffée est représentée par l’eau du robinet telle que consommée, l’eau chauffée
correspondant à l’eau du robinet consommée sous forme de thé ou de café. Les données d’enquête ont permis
d’exprimer, selon une loi Gamma, la distribution de la consommation d’eau du robinet par jour, ramenée au
poids corporel des individus pour les 5 catégories d’âge (tableau VII-II).

Le niveau de consommation maximale est fixé à 60 mL.kg-1.j-1, ce qui correspond à environ deux fois la valeur
du Percentile 99 de la consommation chez l’adulte.

2.2.3. VTR retenue

La valeur toxicologique de référence à laquelle sont comparés les résultats des simulations d’exposition aux
microcystines est la DJT de la microcystine-LR, fixée par l’OMS à 0,04 μg.kg-1.j-1 (poids corporel). Cette approche
tient compte de la position exprimée sur les mélanges de microcystines en conclusion du chapitre III.

Compte tenu des propriétés toxicologiques des microcystines, une valeur toxicologique de référence aiguë de
2,5 μg.kg pc0 a été proposée au chapitre III.

- 162 -

> Sommaire

(38) Cette enquête a été réalisée par le CREDOC-DGAL-Afssa en 1998-99. Elle recueille toutes les prises alimentaires des individus pendant une
semaine entière. Les données de consommation alimentaire ont été obtenues à partir de carnets de consommation, renseignés sur une période
de 7 jours consécutifs. L’enquête a été réalisée auprès de 3 003 individus, enfants et adultes, représentatifs de la population française
métropolitaine. La représentativité nationale a été assurée par stratification (âge, sexe, PCS individuelle et taille du ménage). L’échantillon
des adultes comprend 1 985 individus de 15 ans et plus. Les calculs ne portent que sur les adultes normo-évaluants soit 1 474 individus.
L’échantillon des enfants regroupe 1018 individus âgés de 3 à 14 ans. Ne disposant d’aucune formule permettant de sélectionner les individus
sous-évaluants, cet échantillon n’a pas été redressé.

n Percentile 50 Percentile 95 Percentile 99

3-4 ans 178 14,9 41,1 59,0

5-8 ans 334 11,8 33,7 49,8

9-11 ans 238 8,2 22,9 34,5

12-14 ans 268 6,8 19,1 30,7

15 ans et + 1 474 6,9 21,5 30,5

Tableau VII-II : Consommation d’eau totale (froide et chauffée) par classes d’âges en mL.kg-1.j-1.



2.2.4 Estimation du risque de dépassement de la DJT de la MC-LR lié à une exposition
par l’eau d’alimentation, selon une approche probabiliste

En s’appuyant sur les paramètres d’entrée précédemment décrits, la simulation de calcul a été réalisée à partir
des 10 000 tirages de type Monte Carlo dans la distribution des concentrations et des consommations à l’aide
d’un logiciel (Cristal Ball 2000Pro v.5, Decisioneering Inc.). Le résultat de cette simulation est une distribution
du quotient de danger, qui se définit comme le rapport entre la dose d’exposition journalière et la DJT (QD =
estimation de l’exposition journalière/DJT).

Un quotient de danger inférieur à la valeur 1 pour un niveau d’exposition donné permet de conclure que la
population reste exposée à un niveau inférieur à la dose journalière tolérable.

Les résultats de la distribution des quotients de danger sont présentés dans le tableau VII-III.

La grille de lecture du tableau est la suivante : par exemple, pour 97,5 % de la population adulte, le quotient de
danger est inférieur à 0,27.

L’ensemble des quotients de danger obtenus à partir des 226 données disponibles en eau traitée est inférieur à 1.
Les plus fortes valeurs de quotient de danger s’observent chez les jeunes enfants en raison d’une consommation
rapportée au poids corporel plus importante que celles des autres classes d’âge. Cependant à ce jour la
bibliographie ne fait état d’aucune sensibilité particulières aux microcystines pour ces classes d’âge.

2.3. Appréciation des situations de dépassement de la limite de qualité réglementaire

La démarche proposée a pour but de décrire l’exposition théorique d’une personne exposée à une certaine
concentration de microcystines via l’eau d’alimentation et de comparer cette exposition soit à la DJT selon une
approche déterministe ou selon une approche probabiliste.

Interrogé par le groupe de travail, le Comité d’Experts Spécialisé « Résidus et contaminants chimiques et physico-
chimiques » (CES « RCCP »)  de l’Afssa s’est estimé conscient qu’une des difficultés du gestionnaire des situations
accidentelles où la contamination est limitée dans le temps est de pouvoir se situer par rapport, non pas à une
valeur d’exposition vie entière, mais à une valeur acceptable pour une courte période de temps. Cependant, du
point de vue toxicologique et au regard des données disponibles, il n’a pas estimé possible de définir une "courte
période de temps". Le CES RCCP de l’Afssa a estimé qu’il n’est pas pertinent de fixer une concentration maximale
tolérable dans l’eau pour une courte période de temps, simplement en jouant sur un facteur de sécurité, tel que
celui du passage du chronique au subchronique, et sans pouvoir définir la période de temps d’exposition
acceptable.

Le CES RCCP de l’Afssa estime qu’il serait plus approprié de s’orienter vers la définition d’une dose de référence
aiguë (ARfD) à l’instar du Codex Alimentarius qui, afin de protéger le consommateur d’une exposition aiguë
(ingestion en une journée), fixe des ARfD par exemple pour certains pesticides dont les effets peuvent se
manifester rapidement (effets neurotoxiques). Une valeur toxicologique de référence aiguë de 2,5 μg.kg pc-1 est
proposé en conclusion du chapitre III par ce CES.
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Percentiles 3-4 ans 5-8 ans 9-11 ans 12-14 ans adultes

2,5% 0,02 0,01 0,01 0,01 0,01

5,0% 0,02 0,02 0,01 0,01 0,01

50,0% 0,07 0,06 0,04 0,03 0,04

95,0% 0,30 0,26 0,19 0,16 0,17

97,5% 0,48 0,40 0,29 0,26 0,27

99,0 % 0,78 0,68 0,49 0,41 0,45

Tableau VII-III : Distribution des quotients de danger simulés pour différentes classes d’âge, concernant
l’exposition aux microcystines par l’eau d’alimentation de distribution publique.



2.3.1. Évaluation de l’exposition théorique chronique (approche déterministe)

2.3.1.1. Évaluation du quotient de danger pour un individu de 60 kg, 100 % de la DJT étant
attribuée à l’eau potable

Conformément à la position exprimée en conclusion du chapitre III sur les mélanges de microcystines, les
scénarios d’exposition proposés dans le tableau VII-IV prennent en compte toutes les microcystines, sommées
de façon arithmétique, l’eau d’alimentation étant considérée comme la seule source de microcystines.

L’exposition théorique aux microcystines par l’eau d’alimentation est estimée par le calcul d’un apport journalier
maximum théorique (AJMT) pour différentes concentrations en microcystines dans l’eau d’alimentation, pour
un individu de 60 kg consommant 2 L par jour. La DJT de l’OMS de 0,04 μg.kg-1.j-1 pour la microcystine-LR conduit,
pour un individu de 60 kg consommant 2 L par jour, à un apport journalier tolérable (AJT) de 2,4 μg.j-1.

Le quotient de danger est calculé pour les différentes valeurs de contamination par les microcystines. Les résultats
sont présentés dans le tableau VII-IV.

La DJT n’ayant été fixée que pour la microcystine-LR, le fait de sommer l’ensemble des microcystines dosées et de
comparer cette exposition à la DJT de la MC-LR est une hypothèse plutôt conservatrice, car les données
toxicologiques indiquent que la MC-LR fait partie des variants de microcystines les plus toxiques,sur le critère DL50.

2.3.1.2. Prise en compte de la consommation journalière connue de la population française

Selon l’hypothèse d’une sensibilité aux microcystines indépendante de l’âge (chapitre III), Ca, la concentration
maximale tolérable dans l’eau d’alimentation pour une consommation vie entière peut s’écrire en fonction de α,
la proportion de la DJT attribuée à l’eau d’alimentation, et qa, la quantité journalière d’eau d’alimentation ingérée
par kg de poids corporel :

La DJT définie par l’OMS pour la microcystine-LR, utilisée par défaut pour la somme des microcystines, est de
0,04 μg.kg-1.j-1.

Au sein de la population française âgée de 3 ans et plus, la classe d’âge la plus exposée, de par sa consommation
d’eau, est celle des enfants de 3 à 4 ans (tableau VII-II et VII-III). Cette classe d’âge présente une distribution de
consommation et de masse corporelle connue par le biais de l’étude INCA. Selon le tableau VII-II, la valeur qa

(quantité journalière d’eau d’alimentation ingérée par kg de poids corporel) au 95e percentile de cette classe
d’âge est de 0,04 L.kg-1.j-1.

Si l’apport en microcystines est totalement attribué à l’eau d’alimentation α = 1, la concentration maximale
tolérable dans l’eau d’alimentation, protectrice pour le 95e percentile de la classe d’âge des 3-4 ans de la population
française serait de 1 μg.L-1.
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Concentration de l’eau AJMT pour un individu AJT pour un individu
(μg MCs.L-1) de 60 kg  consommant de 60 kg (μg.j-1) QD

2 L d’eau (μg.j-1)

1 2 0,83

1,2 2,4 1

1,5 3 2,4 1,25

1,8 3,6 1,5

2 4 2,67

Tableau VII -IV: Scénarios d’exposition aux microcystines par l’eau d’alimentation et quotients de danger associés.

L’ingestion quotidienne d’une eau dont la concentration en microcystines est proche de 1,2 μg.L-1 exposerait,
selon ce scénario, un individu de 60 kg à une dose équivalente à la dose journalière tolérable de l’OMS, sans
prendre en compte les éventuels autres apports en microcystines.



Si la proportion de l’apport en microcystines attribuée à l’eau α est réduite à 0,8 pour tenir compte des apports
par d’autres aliments ou d’autres expositions, la concentration maximale tolérable pour que la DJT ne soit pas
dépassée, au percentile 95 des données de consommation de la population française, pour des individus de
3 ans et plus, serait de 0,8 μg.L-1.

2.3.2. Évaluation de l’exposition théorique chronique et calcul du quotient de danger
(approche probabiliste)

La démarche proposée a pour but d’estimer le quotient de danger pour une population exposée à différents niveaux
de concentration en microcystine-LR, dans l’eau de boisson, supérieurs à la limite de qualité fixée à 1 μg.L-1.

Les données de consommation d’eau sont les mêmes que celles décrites au point 2.3.2 auxquelles on ajoute une
valeur minimale de 170 mL.j-1 et une valeur maximale de 280 mL.j-1 pour tenir compte de l’apport en eau lors de
la cuisson des aliments (Meyer et al. 1999).

Le résultat de la simulation, obtenue à partir de 10 000 itérations de type Monte-Carlo (Crystal Ball 2000Pro v.5,
Decisioneering Inc.), est une distribution du quotient de danger pour la population française en considérant
différents niveaux de concentration en microcystine-LR dans l’eau de boisson ingérée par cette population. Les
résultats obtenus sont présentés dans le tableau VII-V.

La grille de lecture du tableau est la suivante : par exemple, le quotient de danger est inférieur à 1 (deuxième
colonne) pour 94,5 % de la population utilisant une eau dont la concentration en MC-LR est proche de 1,8 μg.L-1.
Pour 97,5 % de la population, le quotient de danger est inférieur à 1,22 (quatrième colonne) ; le QD de danger
maximum estimé pour cette situation est de 1,93.

Ceci peut être transposé à la somme des microcystines, si on considère que la toxicité des différents variants est
équivalente à celle de la microcystine-LR (cf. chapitre III).

2.4. Relation entre concentrations en microcystines et présence des cyanobactéries
dans les eaux brutes destinées à la production d’eau d’alimentation

Le ratio entre les concentrations en microcystines en eau brute et en eau traitée calculé pour 20 prélèvements
conjoints dont la concentration en eau traitée est supérieur au seuil de quantification de la base Afssa-Afsset
est compris entre 0,56 et 14,6, avec une moyenne de l’ordre de 2 (Chapitre IV, § 5.2).

Compte tenu de la limite de qualité réglementaire de 1 μg.L-1, une analyse de la base a été conduite afin de
calculer, pour les eaux brutes destinées à la production d’eau potable, les risques de dépassement des
concentrations de 1 et 2 μg de microcystines par litre, en fonction du nombre de cellules de cyanobactéries
dénombrées dans un prélèvement.

2.4.1. Méthode

Ont été utilisés pour cette analyse 386 résultats de prélèvements réalisés en eau brute utilisée pour la production
d’eau d’alimentation entre 2002 et 2004. Cinquante huit lieux de prélèvements sont concernés, soit 53 communes
et 21 départements. Les données proviennent pour 235 d’entre elles de l’année 2002, pour 38 d’entre elles de l’année
2003 et pour 113 d’entre elles de l’année 2004. Quatre vingts pourcents des données proviennent des mois de
juillet à septembre inclus.
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Concentration en % population
Microcystine-LR (μg/L) QD < 1 P95 QD P97,5 QD QD max

1 99,9 0,55 0,65 1,07

1,5 97,4 0,85 1,01 1,61

1,8 94,5 1,02 1,22 1,93

2 92,5 1,13 1,33 2,12

2,5 86,6 1,40 1,69 2,67

Tableau VII-V : Distribution du quotient de danger (QD) pour une population ingérant une eau présentant
différentes teneurs en microcystine-LR.



À chaque prélèvement est associé :

1. un résultat numérique de dénombrement cellulaire de cyanobactéries non nul ;

2. un résultat de dosage des microcystines au-dessus ou en-dessous du seuil de détection-quantification qui est
égal à 0,16 μgL-1. Les méthodes analytiques employées pour le dosage des microcystines sont la méthode
HPLC (essentiellement HPLC-UV) pour 293 résultats et la méthode ELISA pour 93 résultats.

La probabilité de dépassement de différentes concentrations en microcystines est exprimée en fonction log
base 10 du nombre de cellules de cyanobactéries grâce à une régression logistique. Le modèle employé s’exprime
donc sous la forme explicitée dans l’encadré ci-dessous.

Ce modèle est ajusté sur les résultats extraits de la base Afssa/Afsset au travers d’une variable MCS qui vaut 1
lorsque la concentration en microcystines dépasse la valeur seuil S et 0 dans le cas contraire. Une fois le modèle
ajusté et les coefficients de la régression estimés, ce modèle permet la prédiction de valeurs de risques de
dépassement de différents seuils sur la concentration en microcystines pour toute valeur d’abondance et ce
quel que soit le nombre de données présentes dans l’échantillon initial. L’intervalle de confiance de cette
prédiction dépend néanmoins du nombre de données de l’échantillon.

2.4.2. Résultats

Les résultats présentés dans le tableau VII-VI s’interprètent de la manière suivante.

Pour 2 000 CC.mL-1, la probabilité de dépasser la valeur de 1 μg.L-1 de microcystines dans l’eau brute est de 0,05
(i.e. 5 %). Cette valeur a 95 % de chance d’être inférieure à 0,1 (i.e. inférieure à 10 %) compte tenu des hypothèses
de modélisation. Autrement dit, on a moins de 5 % de chance que le risque de dépasser 1 μg.L-1 soit supérieur à
0,1 quand le nombre de cellules de cyanobactéries est égal à 2 000 CC.mL-1.

De la même façon, on a moins de 5 % de chance que le risque de dépasser 2 μg.L-1 soit supérieur à 0,05 quand
le nombre de cellules de cyanobactéries est égal à 5 000 CC.mL-1.
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logit(PMC>S) = α + β x log(NbCC)
où :
• logit(P) = log(P/(1 – P)) est la fonction logit ;

• PMC>S est la probabilité que la concentration en microcystines dépasse la valeur seuil S ;

• NbCC est le nombre de cellules de cyanobactéries ;

• α et β sont les coefficients de la régression estimés grâce aux résultats de prélèvements.

Un modèle quadratique (α + β x log(NbCC) + γ x [log(NbCC)]2) a également été testé à titre de
comparaison. Il n’est pas apparu comme significativement différent du modèle linéaire.

p(MC>1μg.L-1) p(MC>2μg.L-1)
NbCC

ME* IC** (5 % - 95 %) ME* IC** (5 % - 95 %)

500 0,03 0,01 - 0,07 0,01 0 - 0,03

1 000 0,04 0,02 - 0,08 0,01 0 - 0,03

2 000 0,05 0,02 - 0,1 0,01 0 - 0,04

5 000 0,07 0,04 - 0,12 0,02 0,01 - 0,05

10 000 0,09 0,06 - 0,14 0,03 0,02 - 0,07

20 000 0,12 0,09 - 0,17 0,05 0,03 - 0,08

50 000 0,17 0,13 - 0,22 0,08 0,05 - 0,12

100 000 0,22 0,17 - 0,28 0,11 0,08 - 0,16

200 000 0,28 0,21 - 0,36 0,15 0,1 - 0,22

500 000 0,37 0,26 - 0,49 0,23 0,14 - 0,35

Tableau VII-VI : Probabilités de dépassement des concentrations de 1 et 2 μg.L-1 en eau brute en fonction du nombre
de cellules de cyanobactéries dénombrées.

* ME = Valeur de meilleure estimation dans la prédiction.
** IC = Intervalle de confiance de la prédiction (à 90 % entre les deux bornes).



Ces résultats ont été obtenus à partir de prélèvements effectués sur 58 sites avec une moyenne de 7 prélèvements
par site. L’analyse menée sur la base de données cyanobactéries (chapitre IV) a fait apparaître des différences
inter-sites importantes. Ces résultats ne peuvent en l’état être appliqués à un site en particulier. Ils correspondent
à une estimation moyenne pour un ensemble de sites dont, malheureusement, il est difficile d’évaluer la
représentativité.

Ces résultats concernent les mois de juillet à septembre essentiellement et surestiment probablement le risque
pour les autres mois de l’année. En revanche ils sont fondés sur le nombre total de cellules de cyanobactéries,
tous genres confondus. Il a été montré que seuls certains genres (dont Microcystis évidemment) étaient
statistiquement reliés à la présence de microcystines. De ce fait, les valeurs de risque affichées sont excessives
lorsque les genres producteurs de microcystines sont absents et sous-estimés lorsqu’ils sont en proportion
importante.

Ces points sont à garder en mémoire avant d’utiliser les résultats de cette modélisation pour proposer un schéma
de surveillance des eaux destinées à la production d’eau d’alimentation.

2.5. Synthèse

Différentes cyanotoxines peuvent s’accumuler dans les tissus d’animaux susceptibles d’être consommés par
l’homme. Le transfert des cyanotoxines dans les chaînes trophiques est encore insuffisamment connu pour que
le risque toxique lié à la consommation de poissons ou de crustacés par l’homme puisse faire l’objet d’une
évaluation, mais les produits de la pêche doivent être considérés comme une source possible d’exposition.
L’accumulation préférentielle des toxines dans certains organes peut être prise en compte pour apprécier le
risque lié à la consommation de ces animaux et aux habitudes alimentaires associées.

Pour pouvoir mener une évaluation des risques liés à la contamination de ces produits par les cyanotoxines, il
conviendrait de pouvoir appréhender leur niveau de contamination, voire la biodisponibilité des toxines
accumulées dans ces matrices complexes. Actuellement, les protocoles d’extraction et de purification des
microcystines à partir des matrices alimentaires complexes ne sont pas validés. Les résultats de dosages sur ces
matrices sont à considérer avec précaution, l’incertitude associée pouvant être importante.

La contamination de compléments alimentaires à base de cyanobactéries par des microcystines a été rapportée.
En l’absence de données sur la consommation de ces produits en France et sur leur niveau de contamination,
l’évaluation des risques liés à ces produits n’est pas possible. Il convient cependant de souligner que la limite de
sécurité de 1 μg de microcystines par gramme adoptée par le département de l’agriculture de l’Oregon ne tient
pas compte du fait que l’OMS affecte 80 % de la dose journalière tolérable de la microcystine-LR à l’apport par
l’eau d’alimentation.

Des microcystines, ainsi que des cellules de cyanobactéries, ont été détectées, voire dénombrées, dans l’eau
d’alimentation après traitement. L’analyse de la base Afssa-Afsset montre une variabilité de l’élimination des
microcystines et des cyanobactéries par les filières. Pour les filières les moins efficaces dans la rétention de ces
toxines, un risque ponctuel d’exposition ne peut être écarté. La population potentiellement exposée n’est pas
connue précisément. Si le traitement de l’eau n’est pas pris en compte, sont a priori concernées les populations
desservies à partir de ressources superficielles ou influencées par les eaux de surface qui sont susceptibles d’être
contaminées par des cyanotoxines.

La représentativité de la fréquence et de l’amplitude de ces contaminations décrites à partir de la base Afssa-
Afsset (226 mesures réparties sur 3 ans et 13 départements) ne peut être évaluée.

Dans la limite des données disponibles dans la base Afssa-Afsset, la simulation conduite à partir des
consommations de la base de données INCA ne montre pas de dépassement de la dose journalière tolérable de
la microcystine-LR. Compte tenu de l’incertitude et de la variabilité associées au niveau de contamination des
eaux traitées et du facteur de sécurité utilisé dans la construction de la VTR ce résultat de l’évaluation de risque
liée à l’exposition aux microcystines esquissée dans ce chapitre au vu des données actuellement disponibles est
à considérer avec précaution. Une évaluation quantitative du risque pourrait être réalisée à l’avenir, à condition
de disposer de données de contamination représentatives de l’exposition de la population.
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3. Eaux de baignade et autres activités aquatiques de type récréatives

Pour rappel, la saisine de l’Afsset en date du 30 mars 2004 vise principalement à :

1. évaluer les risques sanitaires encourus par les baigneurs et autres usagers des plans et cours d’eau ;

2. proposer des valeurs limites de qualité relatives à la concentration de cellules et de toxines dans les eaux
récréatives sur la base de l’évaluation des risques sanitaires.

Dans ce contexte, les concentrations maximales en cyanotoxines dans les eaux de baignade et autres loisirs
auxquelles peuvent être exposées les personnes sans provoquer des effets indésirables ont été estimées et
mises en regard de la concentration limite en microcystines dans les eaux de baignade actuellement
recommandée en France.

Dans l’attente de données en nombre suffisant et représentatives de la pollution des cours et plans d’eau destinés
à la baignade et autres activités aquatiques sur l’ensemble du territoire français permettant de procéder au
calcul de l’exposition de la population générale et des travailleurs de ce secteur, une approche théorique a été
utilisée par les experts de l’Afsset pour proposer des valeurs limites de qualité provisoires portant sur les
paramètres d’abondance de cyanobactéries et de concentration de toxines dans les eaux récréatives.

Cette approche s’appuie sur des considérations et hypothèses maximalistes, fondées sur les deux arguments
suivants :

• les experts de l’Afsset ont estimé, au regard de leurs connaissances et expérience du terrain, qu’en France
métropolitaine, les personnes se baignent dans un cours ou plan d’eau pendant l’été (2 mois) et éventuellement
quelques jours le reste de l’année lorsqu’un individu pratique une activité récréative ou habite près d’un cours
ou plan d’eau ; pour les experts, de ce fait, la baignade n’est donc pas pratiquée de manière quotidienne. Le
nombre exact de jours de baignade est inconnu, n’ayant jamais fait l’objet d’études spécifiques.Toutefois, pour
les cas estimés comme « les plus extrêmes », le nombre de jours de baignade ne dépasserait pas les 7 ans sur
une vie entière à raison de 4 semaines par saison avec un bain tous les jours entre 1 an et 77 ans, ou bien, le cas
d’une personne habitant près d’un plan ou cours d’eau et pratiquant une activité sportive aquatique toute l’année
à raison d’une fois par semaine, entre 8 ans et 77 ans ;

• les experts se sont appuyés, notamment, sur les considérations et hypothèses utilisées par l’Organisation
Mondiale de la Santé (OMS) et l’Institut National de Santé Publique du Québec (INSPQ) et le National Health
and Medical research council d’Australie (NHRMC) pour estimer les ordres de grandeur de valeurs guides de
qualité pour les eaux de baignade.

La démarche employée est donc un peu différente de celle retenue pour les expositions dites alimentaires
présentées précédemment. En effet, il s’agit de prendre en compte ici des expositions, annuellement irrégulières
et répétées tous les ans tout au long de la vie, impliquant l’ingestion de faibles volumes à des eaux douces non-
traitées.

Ce chapitre décrit les hypothèses et les valeurs paramétriques retenues afin d’estimer la concentration maximale
de toxines dans les eaux récréatives et l’abondance maximale de cyanobactéries permettant de garantir l’absence
d’effets indésirables, en l’état des connaissances scientifiques disponibles.
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Points à retenir

• Seule la microcystine-LR a été prise en compte dans cette évaluation. Parmi les différentes sources
d’exposition alimentaire, seule l’eau d’alimentation a été considérée.

• Les simulations réalisées dans ces conditions montrent que le risque sanitaire chronique est nul pour la
majorité de la population et faible pour les individus les plus exposés La base de donnée utilisée pour cette
évaluation de risque ne peut cependant être considérée comme représentative de la situation en France.

• Parmi la population exposée, plus les enfants sont jeunes, plus le quotient de danger est élevé.

• L’absence de données concernant les autres sources d’exposition n’exclut pas la possibilité d’une sous-
évaluation de l’exposition par voie alimentaire.

• Les filières de traitement des eaux de distribution éliminent inégalement les microcystines. De ce fait,
l’exposition des consommateurs ne peut être exclue.



3.1. Modalités de surveillance des eaux de baignade et de loisirs

En France, les « zones » de cours et plans d’eau fréquentées de manière répétitive (fréquentation instantanée
supérieure à 10 baigneurs) pour des loisirs aquatiques (baignade et/ou activités nautiques) sont classées comme
des « zones de baignade aménagées » et à ce titre soumises à une surveillance sanitaire établie d’après les
articles D1332, livre III du code de la santé publique et de la Directive 76/160/CEE du 8 décembre 1975.

En revanche, les sites fréquentés par du public pratiquant la « baignade spontanée », en l’absence de tout
aménagement destiné à favoriser cette activité, doivent, si leur fréquentation le justifie et dès lors que la
baignade n’y a pas été interdite, faire l’objet d’une surveillance sanitaire en application de l’article D 1332-16 du
code de la santé. Leur importance relative par rapport aux baignades aménagées est variable d’un département
à l’autre mais peut être prépondérante dans certains secteurs (cours d’eau de montagne ou de régions
méditerranéennes). La mise en œuvre d’un contrôle sanitaire de ces zones non aménagées mais fréquentées est
à la diligence de la D.D.A.S.S. (article 1332-17 du code de la santé publique), mais la prise en charge financière est
une décision qui incombe, désormais, seulement à la collectivité locale concernée. Ceci entraîne des disparités
d’organisation et conduit, dans certains cas, à une quasi absence de données sur la présence des cyanobactéries
dans ce type de milieux qui, généralement ne sont pas réputés à risque au regard de ces proliférations, bien que
cette appréciation ne repose pas sur une réelle évaluation.

Pourraient également être associées aux sites « non-aménagés », d’autres activités de loisirs que la baignade,
mais entraînant cependant des contacts réguliers, plus ou moins intenses, avec les eaux, telles que la pêche et
éventuellement la chasse au gibier d’eau.

L’absence de données relatives aux conditions de l’exposition et aux types de populations concernées par ces
cas sortant du champ des activités réglementées ne permet pas d’aller plus loin dans la caractérisation des
risques spécifiques encourus.

3.2. Sources et qualité des données utilisées pour l’estimation des valeurs limites
de concentration de cyanotoxines et cyanobactéries dans les eaux de baignade
et autres loisirs.

Les données concernant les niveaux de contamination des eaux douces en cyanobactéries et en cyanotoxines
proviennent pour la quasi-totalité du système de surveillance sanitaire.

L’analyse statistique de ces données (base Afssa-Afsset) a permis de montrer pour les eaux de baignade que :

• leur répartition est hétérogène sur le territoire de l’hexagone avec une absence de données sur l’est de
l’hexagone et des DOM-TOM et un grand nombre sur l’ouest du territoire de l’hexagone ;

• leur répartition temporelle est également hétérogène et les résultats concernent principalement les mois de
juillet à septembre ;

• parmi l’ensemble de ces données (2 680 prélèvements), seuls 623 prélèvements ont fait l’objet d’un comptage
de cellules et d’un dosage de microcystines. Cinq cents analyses présentent simultanément un résultat
numérique de dénombrement de cyanobactéries non nul et un résultat en concentration de MCs au dessus
ou en dessous du seuil de détection-quantification de la méthode CLHP-UV ou SM (0,16 μg.L-1) (228 en eau de
baignade et 272 en eaux destinées aux activités aquatiques) ;

• ces 500 résultats proviennent de 93 lieux de prélèvements correspondant à 92 communes et 20 départements ;

• le sous échantillon des prélèvements pour lesquels on dispose d’un résultat de dosage des microcystines est
biaisé par rapport à l’échantillon total vis-à-vis de l’abondance de cellules de cyanobactéries car la recherche
des toxines n’est effectuée que lorsque le nombre de cellules est supérieur ou égal à 100 000 cellules.mL-1 ;

• les données saisies à ce jour dans la base Afssa-Afsset sont insuffisantes pour estimer l’exposition de la
population française aux microcystines via l’eau de baignade, et la part qu’elle représente par rapport à l’apport
total provenant de différentes sources (eau de boisson, alimentation…).
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La collecte de données sur la contamination des cours et plans d’eau entrant ou non dans le champ des « zones
de baignade réglementées » reste donc une étape essentielle à l’estimation des risques de l’ensemble de la
population de France métropolitaine et d’Outre-Mer pratiquant des activités récréatives dulçaquicoles.



3.3. Éléments de base considérés pour l’estimation des valeurs limites de concentration
de cyanotoxines et cyanobactéries dans les eaux de baignade et autres activités
récréatives

3.3.1. Éléments de base des scénarios d’exposition

3.3.1.1. Hypothèses et données de référence

Au cours des activités aquatiques, l’exposition des individus aux cyanotoxines présentes sous forme intracellulaire
ou dissoute, peut avoir lieu par absorption orale ou par inhalation, notamment lors de l’immersion volontaire
du visage ou lors des chutes accidentelles dans l’eau. Ces phénomènes sont particulièrement fréquents au cours
de la baignade et lors de la pratique de sports aquatiques tels que la planche à voile, ou le canoë-kayak.
L’exposition par voie orale peut aussi avoir lieu par la mise en bouche d’eau et par le contact main/bouche,
notamment chez les jeunes enfants. L’ingestion accidentelle d’écume de cyanobactéries, notamment par contact
main/bouche constitue aussi une voie d’exposition.

L’exposition par contacts cutanés et cutanéo-muqueux n’étant pas particulièrement documentée (voir chapitre 3 :
caractérisation du danger), elle ne sera pas abordée dans la suite de ce travail. Elle gagnerait cependant à être
prise en compte, dans les cas, par exemple, où le port de combinaisons humides ou de bottes et chaussons,
permet un contact prolongé entre l’eau et la peau par macération pouvant favoriser la lyse de cyanobactéries.
(Chorus & Fastner 2001).

L’exposition par inhalation ne sera pas considérée dans ce rapport, faute de données toxicologiques et de données
relatives à l’importance du phénomène lors des activités récréatives aquatiques, bien qu’elle soit possible, en
particulier lors d’immersions brutales ou de fausses routes.

Toutes les tranches d’âge de la population générale peuvent être exposées aux cyanotoxines lors de la baignade
ou de la pratique de sports nautiques, de même que les professionnels responsables de l’encadrement d’individus
ou de leur surveillance.Toutefois, ces professionnels seraient moins exposés que la population générale en raison
de leur meilleure maîtrise du milieu aquatique et d’un faible nombre de chutes accidentelles dans l’eau. En outre,
une étude récente sur l’estimation de l’exposition de plongeurs professionnels en eau douce et de mer, a permis
d’estimer que le volume ingéré était d’environ 4,8 à 12 mL par plongée et que ces volumes seraient plus faibles
lorsque les individus plongent avec un tuba ou avec un casque de plongeur (Schijven and de Roda Husman, 2005).

Parmi la population générale, les sujets les plus exposés a priori seraient les enfants de moins de 10 ans compte
tenu du temps passé dans l’eau estimé en moyenne à 2 à 3 heures par après-midi, du nombre de baignades par
jour et de leur manque de maîtrise des pratiques aquatiques (Vial 2004) ainsi que les sujets de 12 à 17 ans, en
raison d’une pratique régulière d’une activité nautique au cours de l’année (Stat – INFO, 2005).

En revanche, il n’a pas été trouvée des données expérimentales publiées permettant de définir avec précision
pour la population française les valeurs moyennes de durée de la baignade et la fréquence par jour et par année.

En l’absence de données expérimentales publiées sur la durée et la fréquence de la baignade, le volume d’eau
ingéré pendant les activités aquatiques ne peut être défini qu’en utilisant des valeurs par défaut. C’est la
démarche adoptée par les institutions ayant effectué une estimation de risque en vue de fixer des valeurs guides
ou seuils, à savoir : l’OMS, le NHMRC et INSPQ.

Selon les institutions, les volumes d’eau théoriquement ingérés par les enfants sont de 100 ou 250 mL et sont
définis en fonction de la masse corporelle à laquelle on peut faire correspondre un intervalle d’âge. Ainsi, le
volume d’eau assigné par l’OMS pour la masse corporelle de 15 kg est de 250 mL (Guidelines for safe recreational
water environments. OMS, 2004). Cette masse corporelle est proche de celle des enfants de 2 à 7 ans en France,
à savoir de 12 à 22 kg (Base CIBLEX ; Beaugelin-Seiller, et al. 2004 ; ADEME-INRS, 2003). L’INSPQ assigne aussi
250 mL mais aux enfants d’une masse corporelle inférieure (10 kg). Le NHMRC assigne à une masse corporelle
de 10 kg correspondant au poids des enfants de 1 à 2 ans, un volume ingéré de 100 mL. Ainsi, les valeurs
paramétriques les plus pénalisantes sont celles prises en compte par l’INSPQ.
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Pour la suite de cette évaluation des risques, seule la voie « ingestion d’eau » est considérée.

Au sein de la population générale, les enfants ont, soit une durée d’exposition plus longue lors de chaque
contact avec les eaux (moins de 10 ans) ; soit une fréquence d’exposition plus importante au cours d’une année
(12-17 ans).



3.3.1.2. Valeurs paramétriques retenues par le groupe d’experts

• Population

Les scénarios d’exposition sont élaborés pour toutes les tranches d’âge de la population : les enfants de 1 à 2 ans,
> 2 à 7 ans, > 7 à 12 ans, > 12 à 17 ans et les adultes de plus de 17 ans.

• Masse corporelle

La conversion en termes de masse corporelle correspondant à ces tranches d’âge a été réalisée selon la base CIBLEX
(Beaugelin-Seiller et al., 2004 ; ADEME-INRS, 2003).

Pour chaque tranche d’âge, les valeurs de masse corporelle minimum pour les femmes et maximum pour les
hommes proposées par la base CIBLEX ont été retenues. Ces valeurs pour les différentes tranches d’âge sont
rassemblées dans le tableau VII. 1.

Dans les calculs de risque répété sur une vie entière, une masse corporelle moyenne de 60 kg a été retenue. Cette
masse corporelle est couramment utilisée par l’OMS lors de la déclinaison des valeurs guides pour les
micropolluants chimiques présents dans l’eau de boisson. (Recommandations de la qualité de l’eau potable.
Annexe 3, Default assumptions. OMS, 2004)  

• Volumes d’eau ingérés

Les volumes d’eau ingérés assignés par défaut pour les risques aigus et sub-chroniques ou intermédiaires
(répétées irrégulièrement pendant une vie entière) par jour de baignade ont été fixés à :

- 100 mL pour les enfants de 1 à 2 ans (un dixième du volume assigné pour l’eau de boisson) tel que proposé par
le NHMRC car les experts ont considéré que ce volume était plus pertinent, en particulier si l’on considère que
cette tranche d’âge est plus surveillée par les parents que celle de 2 à 7 ans ;

- 250 mL pour les tranches d’âge de > 2 à 17 ans (un quart du volume assigné pour l’eau de boisson) et pour les
adultes (un huitième du volume assigné pour l’eau de boisson).
Les valeurs tiennent compte des indications de l’OMS (Directives pour la sécurité des eaux de baignade. OMS
2004) et de l’expérience du terrain des experts. Ceci est, de plus, une hypothèse fortement conservatrice au regard
d’autres études indiquant des volumes très inférieurs (S. Ratnapalan, et al., 2003).

La notion de bain unique sur une journée n’est probablement pas tout à fait exacte aux périodes les plus longues
et chaudes de l’année, pour lesquelles plusieurs bains par jour peuvent avoir lieu. Compte tenu de l’incertitude
associée au volume d’eau ingéré pendant une journée de baignade, une analyse de sensibilité a été effectuée
en attribuant un facteur de plus ou moins 50 % à  la valeur choisie.

Dans le cas d’un risque chronique, le volume d’eau ingéré pris en compte est celui utilisé par l’OMS, à savoir, un
adulte de 60 kg ingérant 200 mL d’eau en une seule fois ou en deux fois 100 mL (Guidelines for Safe Recreational
Water Environments. OMS 2004).
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Âge (ans) Masse corporelle (kg) Volume ingéré par jour Ratio eau de boisson
de baignade (L)

1 à 2 8 à 13 0,100 0,1

> 2 à 7 12 à 22 0,250 0,25

> 7 à 12 19 à 40 0,250 0,25

> 12 à 17 34 à 70 0,250 0,25

> 17 42 à 83 0,250 0,125

Adultes 60 0,200 0,1
(exposition chronique) (valeur moyenne)

Tableau VII-VII : Valeurs paramétriques de volume d’eau et masse corporelle retenus.



3.3.2. Doses-repères et Valeurs toxicologiques de référence

3.3.2.1. Données de la littérature

Les seules valeurs toxicologiques de référence (VTR) retrouvées dans la littérature sont celles proposées par
l’OMS et le NHRMC pour la MC-LR, l’INSPQ pour les MC-LR et l’anatoxine, la FAO/IOC/OMS pour les saxitoxines :

• l’OMS a dérivé une DJT pour une exposition chronique à la MC-LR à partir d’une étude sub-chronique chez la
souris ;

• le NHMRC dérive une VTR pour une exposition sub-chronique à la MC-LR à partir d’une étude subchronique
chez le porc ;

• l’INSPQ dérive une VTR pour une exposition sub-chronique aux MC-LR et une pour l’anatoxine a à partir de deux
études réalisées chez la souris ;

• la FAO dérive une VTR pour une exposition aiguë aux saxitoxines, dérivée à partir des études épidémiologiques
chez l’homme.

Pour la MC-LR, au delà de la différence entre modèles animaux et le type de risque considéré, les VTRs déclinées
par ces institutions diffèrent aussi parce qu’elles assignent des facteurs d’incertitude différents. Ce facteur est
de 100 pour l’INSPQ ; il tient compte de la variabilité intra-espèce (facteur de 10) et de la transposition de la DSENO
de la souris à l’homme (facteur de 10). L’OMS utilise un facteur de 1 000 pour tenir compte de la variabilité intra-
espèce (facteur de 10), de la variabilité inter-espèce (facteur de 10) et du faible nombre de données disponibles
sur la toxicité chronique et la cancérogenèse (facteur de 10). Pour dériver une VTR sub-chronique, le NHRMC utilise
un facteur de 5000 incluant la variabilité inter-espèce (facteur de 10), intra-espèce (facteur de 10), l’incertitude
lié à la cancérogenèse (facteur de 10) et la transposition d’une DMENO à une DSENO (facteur de 5). Les résultats
de ces calculs sont les suivants pour la MC-LR :

• DJT dérivée par l’OMS . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 0,04 μg.kg-1jour-1 ;
• VTR dérivée par l’INSPQ . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 0,4 μg.kg-1jour-1 ;
• VTR dérivée par le NHRMC. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 0,02 μg.kg-1jour-1.

Pour les neurotoxines, l’INSPQ a dérivé une valeur de référence de 1 μg.kg-1j-1 pour l’anatoxine-a pour une
exposition répétée liée à l’ingestion d’eau de baignade à partir d’une DSENO de 98 μg.kg-1j-1 et d’un facteur
d’incertitude de 100 (Fawell et al. 1999b) et la FAO/IOC/WHO (2004) ont dérivé une dose de 0,7 μg.kg-1 pour une
exposition aiguë aux saxitoxines (cf. chapitre III de ce même rapport).

À ce jour, aucune institution internationale n’a publiée de VTR pour des effets aigus. Ainsi, les experts du CES «
Résidus et contaminants chimiques et physico-chimiques » (RCCP) ont décliné une VTR pour l’exposition aiguë
(ingestion unique) associée à la présence de MC-LR. Cette valeur est indiquée dans le chapitre III – toxicologie
de ce même rapport et rappelée ci-après.

3.3.2.2. Valeurs toxicologiques de référence et valeurs repères retenues
par le groupe d’experts

• Exposition associée à une ingestion unique

Les experts du groupe de l’Afsset ont considéré qu’une exposition aiguë existe éventuellement lors de l’ingestion
accidentelle d’eau contaminée par des cyanotoxines, lors d’une chute dans l’eau par exemple une fois dans la
vie et qui peut concerner l’ensemble d’une journée et non une seule ingestion. Par conséquent, la concentration
maximale de MC-LR et de saxitoxines dans les eaux de baignade permettant de garantir l’absence d’effets
indésirables lors d’une exposition aiguë a été calculée en utilisant la VTR aiguë déclinée par les experts du CES
RCCP : 2,5 μg.kg-1 pour la  MC-LR (dérivée d’après Dietrich et Hoeger, 2005), et la VTR aiguë proposé par la
FAO/IOC/WHO (2004) pour les saxitoxines de 0,7 μg.kg-1. En revanche, pour le cas de l’ingestion accidentelle
d’écume, il n’existe pas de VTR spécifique. Toutefois, une DSENO de 333 μg.kg-1j-1 a été établie lors d’une étude
de gavage de souris avec un extrait de cyanobactéries toxiques appartenant au genre toxique Anabaena flos-
aquae (Schaeffer et al. 1999). Cette valeur est 10 fois plus élevée que celle obtenue lors des études de gavage avec
les toxines purifiées. Sur la base de ce constat et à toxicité égale par rapport à des eaux contaminées par ces
mêmes toxines, ce serait des volumes de 1 à 2 litres d’écumes qui devraient être ingérés pour atteindre la dose
de toxicité aiguë. Cette hypothèse est peu réaliste, même pour de jeunes enfants qui joueraient dans de telles
écumes. Il faut noter cependant, que cette étude n’a pas été jugée d’une qualité scientifique suffisante par
plusieurs groupes d’expertise internationaux.
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Pour ces raisons, en l’absence de données scientifiques plus solides compte tenu de la forte variabilité de la
concentration en cyanobactéries dans les écumes et du fait que ces écumes ne sont pas obligatoirement
toxinogènes, le groupe d’expertise de l’Afsset décide de ne pas retenir un scénario spécifique d’exposition aux
écumes.

• Exposition répétée irrégulièrement sur une vie entière. Les experts Afsset estiment, d’après leurs connaissances
et leurs expériences, que l’exposition par la baignade ou la pratique régulière d’une activité de loisir aquatique
est une exposition répétée annuellement mais de manière discontinue sur une vie entière. Dans ce contexte et
bien que le nombre exact de jours de baignade soit inconnu, ils ont retenu par défaut et provisoirement, une
hypothèse maximaliste qui tient compte « des cas les plus extrêmes » tel que l’exemple d’un individu se baignant
quotidiennement pendant 4 semaines par saison d’été, où bien, le cas d’un individu habitant près d’un plan ou
cours d’eau et pratiquant une activité sportive pendant plusieurs mois de l’année. Cette hypothèse maximaliste
conduit à estimer que l’exposition répétée par la baignade et/ou la pratique de loisirs aquatiques, cumulée sur
une vie entière, serait d’environ 10 % d’une vie entière.

Ce type d’exposition ne correspondant pas à une des définitions d’exposition classiques et acceptées au niveau
international, deux positions scientifiques divergentes sur la valeur toxicologique à utiliser pour estimer
l’exposition aux cyanotoxines, par les eaux de baignade sont apparues parmi les experts et cette divergence
nécessite que soient présentées les deux positions :

• l’une considère que l’exposition par la baignade et autres loisirs aquatiques correspond plus à la définition d’une
exposition sub-chronique ou intermédiaire telles que définies, respectivement, par l’Environmental Protection
Agency des États Unis (US EPA, 1993) et par l’Agency for Toxic Substances and Disease Registre (ATSDR 2006) ;
par conséquent, les experts partisans de cette approche préconisent d’utiliser la valeur toxicologique repère
sub-chronique de la MC-LR de 0,4 μg.kg-1 par jour de baignade, telle que proposée par l’INSPQ ; cette valeur
est déclinée à partir de la DSENO de 40 μg.kg-1j-1 de l’étude d’exposition sub-chronique (Fawell et al., 1994)
étude considérée par l’ensemble des experts toxicologues comme pertinente (cf. chapitre III toxicologie de ce
même rapport ; étude retenue pour la construction de la VTR appliquée à l’alimentation) divisée par un facteur
d’incertitude de 100 (variabilité inter- et intra-espèce). Dans le contexte particulier de la baignade, les experts
qui proposent d’appliquer l’approche sub-chronique ne jugent pas nécessaire de retenir le facteur
supplémentaire de 10 qui est appliqué par l’OMS pour l’eau d’alimentation et destiné à tenir compte à la fois
de la durée de l’étude (passage de sub-chronique au chronique), de la promotion tumorale et des connaissances
réduites dans le domaine de la toxicité et de la reproduction (cf. point 1.1.1.11- conclusions du chapitre III
toxicologie) ; ils ne retiennent pas non plus la VTR proposée par le NHMRC car fondée sur une DMENO et non
une DSENO ;

• l’autre estime que l’étude de toxicité subchronique de Fawell et al. n’est pas assez solide pour s’affranchir d’un
facteur de sécurité supplémentaire de 10, d’autant plus que les observations de Heinze (1999) mettent en
évidence des altérations hépatiques chez le rat lors de l’administration orale de 50 μg.kg-1 de MC-LR pendant
28 jours, ce qui laisse une marge de sécurité faible par rapport à la DSENO de 40 μg.kg-1j-1. Par ailleurs, en l’état
actuel des données disponibles, il apparaît difficile de définir la période de temps qui correspondrait à une
exposition subchronique pour laquelle il serait possible de garantir la sécurité des personnes au regard de ce
risque. Ils préconisent donc de travailler avec la VTR chronique définie par l’OMS, c’est-à-dire avec la DJT de
0,04 μg.kg-1j-1 (bien qu’elle ne soit pas la plus conservatrice, celle du NHMRC conduisant à une DJE de
0,02 μg.kg-1j-1) , dans l’attente de l’obtention de données toxicologiques permettant de mieux caractériser le
pouvoir génotoxique et l’activité de promotion tumorale des MCs. Enfin, en raison du petit nombre de données
de contamination dans l’eau de boisson, l’eau de baignade et les aliments, les experts considèrent qu’il est
difficile d’estimer la contribution relative à la DJT de ces trois sources d’exposition. Cependant, selon les
hypothèses de l’OMS, néanmoins, certains experts estiment que 80 % de la DJT pourraient être attribués à l’eau
de boisson et les 20 % restants aux autres sources d’apport de cyanotoxines.

Les représentants des deux opinions acceptent, en revanche et conjointement, que la toxicité des cyanotoxines
soit une toxicité dite à seuil. Le tableau VII.2 récapitule l’ensemble des valeurs paramétriques retenues pour
estimer les risques liés à la baignade.
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Il n’est reste pas moins que des procédures de gestion de précaution doivent être définies pour éviter le contact
avec des écumes de cyanobactéries même sans savoir si elles contiennent des toxines.



Les discussions entre les experts sur l’approche à utiliser lors d’une exposition répétée de manière discontinue
sur une vie entière montrent qu’il n’existe pas d’approche ou de définition de VTR validée par un panel d’experts
internationaux ou nationaux pour ce type d’expositions. Ceci conduit les experts à recommander la mise en
place d’un groupe d’experts internationaux pour examiner cette question, notamment parce que ce type
d’exposition est couramment rencontré dans le cadre de l’exposition de population générale et professionnelle
via l’environnement.

En ce qui concerne la cylindrospermopsine, bien que les experts du CES RCCP de l’Afssa aient proposée une VTR
chronique, les experts Afsset ont considéré qu’en l’absence de méthode analytique et de données de fréquence
et amplitude de cylindrospermopsine dans les eaux de baignade, il n’était pas pertinent d’estimer une limite de
qualité.
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Masse corporelle (kg)

Volume d’eau ingéré
accidentellement (mL)

Valeur toxicologique 
de repère de MC-LR

Facteur de sécurité

Nombre de jours
d’exposition par an

Valeurs guides pour 
les eaux de baignade

Présente étude

Enfants et Adultes

INSPQ*** 

Enfants

NHMRC** 

Enfants Adultes

OMS* 

Enfants Adultes

15 60

250 100-200

40 μg.kg-1j-1

(DSENO, souris, 90 jours)

1 000

10 : variabilité inter-espèces
10 : variabilité intra-espèce
10 : extrapolation étude
sub-chronique
à chronique, manque de
données sur la toxicité
chronique et promotion
tumorale

Tous les jours sur une vie
entière 

Risque faible : 2 à 4 μg.L-1

de MC-LR

Risque modéré :
20 μg.L-1MC-LR  avec M.
aeruginosa et 40 μg.L-1

MC-LR avec Plantothrix
agardii

Risque élevé : écume

10 70

100 100

100 μg.kg-1j-1

(DMENO, porc, 44 jours)

5 000

5 : utilisation
d’une DMENO à la place
d’une DSENO
10 : variabilité
inter-espèces
10 : variabilité
intra-espèce
10 : incertitude
sur cancérogenèse

11

8 μg.L-1 56 μg.L-1

10

250

40 μg.kg-1j-1

(DSENO, souris, 90 jours)

100

10 : variabilité
interspécifique
10 : variabilité
interindividuelle

NP

16 μg.L-1

Enfants :
8 à 13
12 à 22
19 à 40
34 à 70

Adultes :
42 à 83

8 à 13 kg : 100
> 12 : 250

40 μg.kg-1j-1

(DSENO, souris, 90 jours)

100 (sub-chronique) 
ou 

1 000 (chronique)
10 : variabilité
inter-espèces
10 : variabilité intra-espèce
10 : associée à
l’extrapolation d’une
exposition sub-chronique
à une exposition
chronique et incertitude
sur cancérogenèse

exposition sub-chronique :
environ 10 % d’une vie
entière
exposition chronique :
DJT soit exposition
quotidienne vie entière 

Indiqués dans la suite
de ce chapitre

Tableau VII-VIII : Valeurs paramétriques prises en compte par diverses institutions pour l’estimation des risques
liés à une exposition à la MC-LR par l’ingestion des eaux de baignade et valeurs retenues pour la présente
évaluation de risques.

NP : non précisé ; MC-LR : microcystine-LR, * OMS 2004 ** NHMRC 2004, ***INSPQ. 2005



3.4. Estimation d’une concentration maximale tolérable de cyanotoxines dans les eaux
à usage de baignade et autres activités récréatives.

3.4.1. Objectif et méthode

L’objectif est d’estimer la concentration maximale tolérable (CMT) de cyanotoxines dans les eaux récréatives
permettant de garantir l’absence d’effets indésirables lors d’une ingestion unique (exposition aiguë) ou  lors des
ingestions répétées annuellement (exposition sub-chronique) ou répétées quotidiennement (exposition
chronique). Dans tous les cas la concentration maximale tolérable découle directement des valeurs de référence
toxicologiques et des doses repères retenues,exposées dans le paragraphe précédant et selon la formule  suivante :

CMT = VTr x mc / V 

CMT = concentration maximale tolérable de cyanotoxine dans les eaux récréatives 
VTr = valeur toxicologique repère (DJT ou VTR sub chronique ou aiguë) en μg.kg-1j-1

mc = masse corporelle en kg
V = volume d’eau ingéré par jour de baignade en L. j-1.

3.4.2. Résultats

Les tableaux VII-IX à VII-XI présentent les valeurs de CMT de cyanotoxines dans les eaux à usage récréatif permettant
de garantir l’absence d’effet nocif observable lors d’une exposition aiguë ou sub-chronique en fonction de l’âge des
individus et obtenues en utilisant les valeurs paramétriques indiquées dans les paragraphes précédents.
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Tableau VII-IX : Scénario d’exposition aiguë : Concentrations maximales tolérables (CMTs) de MC-LR pour l’eau
à usage récréatif lors d’une ingestion unique.

Concentration maximale tolérable de MC-LR pour  l’eau
à usage récréatif lors d’une ingestion unique (μg.L-1)

CMT + 50 % du volume – 50 % du volume
d’eau d’eau

Masse Volume d’eau
Âge corporelle (kg) ingérée (L)

1 à 2 ans
8 0,100 200 133 400
12 0,100 300 200 600

> 2 à 7 ans
12 0,250 120 80 240
22 0,250 220 147 440

> 7 à 12 ans
19 0,250 190 127 380
40 0,250 400 267 800

> 12 à 17 ans
34 0,250 340 227 680
77 0,250 770 513 1 540

Adulte > 17 ans
42 0,250 420 280 840
82 0,250 820 547 1 640

Tableau VII-X : Scénario d’exposition aiguë : Concentrations maximales tolérables (CMTs) de saxitoxines  pour
l’eau à usage récréatif lors d’une ingestion unique.

Concentration maximale tolérable de saxitoxines pour
l’eau à usage récréatif lors d’une ingestion unique (μg.L-1)

CMT + 50 % du volume – 50 % du volume
d’eau d’eau

Masse Volume d’eau
Âge corporelle (kg) ingérée (L)

1 à 2 ans
8 0,100 56 37 112
12 0,100 84 56 168

> 2 à 7 ans
12 0,250 33 22 67
22 0,250 61 41 123

> 7 à 12 ans
19 0,250 53 36 106
40 0,250 112 75 224

> 12 à 17 ans
34 0,250 95 63 190
77 0,250 215 144 431

Adulte > 17 ans
42 0,250 117 78 235
82 0,250 229 153 459



Compte tenu des avis divergents des experts sur les valeurs toxicologiques de référence (chronique ou sub-
chronique) à utiliser pour calculer les concentrations maximales tolérables  en MC-LR dans l’eau à usage récréatif,
les tableaux VII-XI et VII-XII présentent les concentrations maximales tolérables pour la MC-LR en utilisant les
valeurs paramétriques retenues pour l’exposition sub-chronique (tableau VII-XI) et chronique (tableau VII-XII)
décrites dans les paragraphes précédents.

3.4.3. Prise en compte de la part relative liée aux autres apports journaliers 

Les CMTs calculées en utilisant la clé de répartition arbitraire proposée par l’OMS, pour la DJT de la MC-LR entre
l’eau de boisson et l’eau de baignade sont présentées, à titre informatif, sur le tableau VII.7.
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Tableau VII-XI : Scénario d’exposition sub-chronique : Concentrations maximales tolérables (CMTs) de MC-LR  pour
l’eau à usage récréatif lors d’une ingestion d’eau répétée annuellement.

Concentration maximale tolérable de MC-LR pour l’eau à usage
récréatif lors d’une ingestion répétée annuellement (μg.L-1)

CMT + 50 % du volume – 50 % du volume
d’eau d’eau

Poids Volume d’eau
Âge corporel (kg) ingérée (L)

1 à 2 ans
8 0,100 32 21 64
13 0,100 52 35 100

> 2 à 7 ans
12 0,250 19 13 40
22 0,250 35 23 70

> 7 à 12 ans
19 0,250 30 20 60
40 0,250 64 43 130

> 12 à 17 ans
34 0,250 54 36 100
77 0,250 123 82 250

Adulte > 17 ans
42 0,250 67 45 130
82 0,250 133 90 27

Tableau VII-XII : Scénario d’exposition chronique : Concentrations maximales tolérables de  MC-LR  pour l’eaux
à usage récréatif lors d’une ingestion quotidienne d’un adulte de 60 kg.

Concentration maximale tolérable pour les eaux à usage
récréatif lors d’une ingestion  quotidienne (μg.L-1)

CMT + 50 % du volume – 50 % du volume
d’eau d’eau

Masse Volume d’eau
Cyanotoxine corporelle (kg) ingérée (L)

Microcystine -LR 60 0,200 12 8 24

Tableau VII-XIII : Scénario d’exposition chronique : répartition arbitraire de la DJT entre l’eau alimentaire et l’eau
de baignade et déduction des concentrations maximales tolérables dans l’eau de baignade pour un adulte de
60 kg.

CMT pour l’eau potable correspondant à  80 % de la DJT = 1 μg.L-1

CMT de MC-LR

CMT CMT – 50 % CMT + 50 %
(μg.L-1) du volume d’eau du volume d’eau

(μg.L-1) (μg.L-1)

Pourcentage de
la DJT chronique Masse Volume d’eau 
attribuée à l’eau corporelle (kg) mL
de baignade (%)

20 60 200 2,4 4,8 1,6



3.5. Principaux enseignements de l’évaluation de risques 

3.5.1. Populations à risque

Les calculs montrent que, pour les expositions aiguës et répétées annuellement, ce sont les enfants de 2 à 7 ans
qui sont les individus les plus exposés aux cyanotoxines. Ces données s’expliquent par le ratio masse corporelle
sur le volume d’eau ingéré ; en effet, le volume d’eau attribué est le même pour tous les individus présentant
une masse corporelle égale au supérieur à 12 kg.

La tranche d’âge 1 à 2 ans (masse corporelle moyenne de 10 kg) est moins exposée que la tranche d’âge 2 à 7 ans
car le volume d’eau ingéré accidentellement assigné par défaut est inférieur (100 mL). Rappelons que le volume
d’eau, retenu par défaut par le NHMRC pour les enfants de 10 kg (100 mL), est considéré par les experts de l’Afsset
comme plus pertinent que les 250 mL assignés par l’OMS aux enfants d’une masse corporelle supérieure à
15 kg, en particulier si l’on considère que cette tranche d’âge est plus surveillée par les parents que les enfants
de 2 à 7 ans.

3.5.2. Concentrations à risque

Les CMT obtenues pour chaque toxine en fonction du type d’exposition et permettant de garantir l’absence
d’effets indésirables pour la population la plus exposée sont synthétisées dans le tableau VII-XIV.

Les concentrations maximales tolérables en MC-LR pour l’eau à usage récréatif permettant de garantir l’absence
d’effets nocifs pour les tranches d’âge les plus exposées sont celles obtenues avec le scénario sub-chronique (13
à 70 μg.L-1). La valeur correspondant à la limite basse est proche des valeurs guides préconisées par l’OMS (entre
2 et 10 μg.L-1) pour un risque faible, par le NHRMC (8 μg.L-1 pour les enfants) et par l’INSPQ (16 μg.L-1 pour les
enfants).

Bien qu’il soit difficile d’estimer la répartition relative de la DJT entre les eaux de baignade et les eaux potable,
les valeurs obtenues en appliquant la répartition arbitraire de la DJT préconisés par l’OMS, (80 % pour l’eau
potable et 20 % pour les autres sources), des concentrations maximales tolérables ont été calculées. Ces valeurs
de 1,6 à 4,8 μg.L-1 restent dans l’intervalle des concentrations basses préconisées pour les eaux de baignade par
l’OMS.

Au vu de ces calculs et constatant que les concentrations maximales tolérables obtenues avec les hypothèses
les plus protectrices restent en dessous de 13 μg.L-1, les experts du groupe de travail Afsset considèrent que la
valeur limite de qualité en MCs (somme de la concentration de tous les dérivés de MC) pour interdire la baignade
et la pratique des activités nautiques par des enfants et des adultes débutants, devrait, au moins compte tenu
des divergences exprimées, ne pas dépasser la concentration maximale tolérable de 13 μg.L-1. Cette valeur devrait
s’accompagner d’un facteur de +/- 5% ce qui permet de prendre en compte l’incertitude  associée aux techniques
analytiques du dosage des microcystines (cf. chapitre III de ce même rapport).

Il est à souligner qu’en France, la valeur limite de qualité recommandée actuellement par les autorités sanitaires
pour l’interdiction de la baignade avec maintien limité des activités nautiques, ≥ 25 μg.L-1 +/- 5 % en MC-LR, se
situe dans la gamme de valeurs basses obtenues avec les scénarii d’expositions sub-chroniques et de valeurs
hautes obtenues avec les scénarii d’expositions chroniques.
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Cyanotoxines Type d’exposition CMT valeur minimale CMT maximale
(μg.L-1) (μg.L-1)

MC-LR aiguë 80 440

MC-LR sub-chronique 13 70

MC-LR chronique (100% de la DJT) 8 24

MC-LR chronique (20 % de la DJT) 1,6 4,8

Saxitoxines aiguë 22,4 123,2

Tableau VII-XIV : Concentrations maximales tolérables calculées pour les différentes toxines en fonction du
type d’exposition.



En ce qui concerne la cylindrospermopsine et la saxitoxine rappelons ici qu’en l’absence de méthode analytique
validée (cf. Chapitre II de ce même rapport) et de données sur la fréquence et l’amplitude de la concentration
de cylindrospermopsine dans les eaux de baignade, les experts ont considéré qu’il n’était pas pertinent de
proposer une valeur limite de qualité pour les eaux de baignade.

Pour ces mêmes raisons et du fait que pour l’anatoxine a, il n’existe pas de VTR validée, ni de protocole de
prélèvement permettant de bien estimer la contamination d’un cours ou plan d’eau aucune valeur limite de qualité
n’est proposée. Néanmoins, il convient de signaler que la valeur de 40 μg.L-1 proposée comme concentration
maximale tolérable dans l’eau de baignade par l’INSPQ peut servir provisoirement, en l’attente de l’acquisition
de connaissances et de nouvelles données, comme référence en cas de situation d’alerte avérée. Ces situations
d’alerte sont, en effet, probables dans la mesure où des études ont pu démontrer que la mort de chiens était
attribuable à l’ingestion d’eau douce d’un cours d’eau de l’hexagone contaminée avec de l’anatoxine a (Gugger,
et al. 2005). En outre, les sites fortement suspectés pourraient faire l’objet des campagnes de collecte des
données.

3.6. Limites de qualité relatives à la concentration en cellules de cyanobactéries
définies par une approche probabiliste

La probabilité de dépassement des concentrations maximales tolérables de MCs dans les eaux récréatives les
plus protectrices en fonction du nombre de cellules de cyanobactérie a été réalisée d’après une régression
logistique à partir des données disponibles sur la base Afssa-Afsset. Pour ce faire 228 résultats de prélèvements
réalisés en eau de baignade et 272 en eaux destinées aux activités aquatiques ont été considérés. Ils présentaient
parallèlement un dénombrement des cyanobactéries non nul et un dosage de la concentration en MCs supérieur
ou inférieur à une limite de détection de 0,16 μg.L-1. Les limites de qualité relatives à la concentration de MCs
dans les eaux récréatives proposées par les experts ont été retenues. Ces calculs ont été réalisés en appliquant
la formule suivante :

Ce modèle est ajusté sur les données disponibles au travers d’une variable MCS qui vaut 1 lorsque la concentration
en microcystines dépasse la valeur d’exposition limite S, (8 ou 13 μg.L-1) et 0 dans le cas contraire. Les résultats
sont présentés sur le tableau VII-XV.
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logit(PMC>S) = α + β x log(NbCC)
où :
• logit(P) = log(P/(1 – P)) est la fonction logit ;

• PMC>S est la probabilité que la concentration en microcystines dépasse la valeur seuil S ;

• NbCC est le nombre de cellules de cyanobactéries ;

• α et β sont les coefficients de la régression estimés grâce aux résultats de prélèvements.

Nombre de Seuil MCs = 8 μg.L-1 Seuil MCs = 13 μg.L-1

cyanobactéries.mL-1 BE IC 95 % BE IC 95 + %

1 000 0,00 0,00-0,02 0,00 0,00-0,01

10 000 0,02 0,01-0,05 0,01 0,00-0,03

20 000 0,02 0,01-0,06 0,01 0,00-0,04

50 000 0,04 0,02-0,08 0,02 0,01-0,05

100 000 0,06 0,04-0,11 0,03 0,01-0,07

200 000 0,10 0,06-0,14 0,05 0,03-0,09

500 000 0,16 0,12-0,21 0,09 0,06-0,14

Tableau VII-XV : Probabilité de dépassement des limites de qualité relatives aux MCs dans les eaux récréatives
préconisées dans cette étude en fonction de l’abondance des cyanobactéries.

* BE = best estimate. Valeur de meilleure estimation dans la prédiction.
** IC = Intervalle de confiance (à 95 %) de la prédiction.



Les données relevées sur des eaux de baignade et de loisirs aquatiques collectées entre 2002 et 2004 permettent
de montrer que lorsque le nombre de cyanobactéries est de :

• 100 000 cellules.mL-1, 1 à 7 % de prélèvements ont une probabilité significative (≥ 95 %) de dépasser une valeur
limite de qualité de 13 μg.L-1 et 4 à 11% de prélèvements une probabilité significative (≥ 95 %) de dépasser une
valeur limite de qualité de 8 μg.L-1 ;

• 20 000 cellules.mL-1,de 0 à 4 % et de 1 à 6 % de prélèvements ont une probabilité significative (95 %) de dépasser,
respectivement, une valeur limite de qualité de 13 μg.L-1 ou de 8 μg.L-1.

Ces données montrent qu’il existe probablement des situations pour lesquelles la présence de 100 000 cellules.mL-1

de cyanobactéries potentiellement toxinogènes pourrait conduire au dépassement des valeurs limites de qualité
les plus conservatrices calculées pour les jeunes enfants. Ces situations seraient cependant assez rares.

3.7. Conclusions et recommandations

Les cours et plans d’eau de zones aménagées ou non pour la baignade et/ou pour la pratique d’autres activités
récréatives sont des sources éventuelles d’exposition aux cyanotoxines lors de ces activités. Pourtant, seule une
partie de ces zones fait l’objet de recommandations réglementaires de surveillance de la prolifération de
cyanobactéries et de la contamination des eaux par les microcystines. Les experts soulignent la nécessité de
disposer de données autant sur les sites aménagés que non aménagés afin d’estimer de manière réaliste
l’exposition aux cyanotoxines de l’ensemble de la population française lors des activités récréatives. L’amont
des lieux de baignades est également à prendre en compte en raison de la présence de biofilms contenant des
cyanobactéries benthiques potentiellement neurotoxiques et de leur déplacement dans un cours d’eau. En effet,
sous certaines conditions environnementales, ces biofilms peuvent se décoller de leur support (sédiment,
cailloux,…) et être transportés en aval par le courant.

Les experts estiment, d’après leurs connaissances et leur expérience de terrain, que l’exposition par la baignade
ou la pratique régulière d’une activité de loisir aquatique est une exposition répétée annuellement et de manière
discontinue sur une vie entière. Ce type d’exposition ne correspondant pas exactement à une définition
d’exposition classique et acceptée au niveau international, deux positions sur la valeur toxicologique repère à
utiliser pour estimer les concentrations maximales tolérables de cyanotoxines pour les eaux récréatives hors
exposition accidentelle aiguë, sont apparues parmi les experts : une approche sub-chronique et une autre
chronique :

• pour les enfants et selon des hypothèses d’exposition répétées annuellement et des hypothèses d’ingestion
de volumes d’eau particulièrement maximalistes (375 mL-1), les concentrations maximales tolérables calculées
selon un scénario d’exposition sub-chronique se situent dans l’intervalle de 13 μg.L-1 à 70 μg.L-1 en MC-LR ;

• pour un adulte de 60 kg en utilisant la DJT définie par l’OMS correspondant à une exposition chronique à la
MC-LR, les concentrations maximales tolérables varient entre 8 et 24 μg.L-1 et de 1,6 à 4,8 μg.L-1 si seulement
20 % de la DJA est assigné à l’eau de loisirs.

Compte tenu des habitudes de comportement, des caractéristiques des individus considérés dans les hypothèses
et scénarii retenus et du fait que la population la plus exposée en France est la tranche d’âge des enfants de 2
à 7 ans, notamment en raison d’un volume d’eau maximaliste (375 mL) rapporté à une faible masse corporelle
(12 à 22 kg), le groupe d’experts  de l’Afsset considère :

• que la valeur limite de qualité relative à la somme de la concentration de tous les dérivés de MCs dans les eaux
récréatives devrait, au moins compte tenu des divergences d’expertise, ne pas dépasser une valeur de 13 μg.L-1

+/- 5%.

• qu’en l’absence de protocole de prélèvements permettant de bien estimer la contamination d’un cours ou plan
d’eau par des cyanobactéries benthiques potentiellement toxiques et dans l’attente de la progression des
connaissances, toute mortalité d’animaux potentiellement attribuable à l’ingestion de ces cyanobactéries
(présence sur les roches ou les sédiments d’un biofilm important ou de plaques flottantes, cyanobactéries en
quantités importantes dans les estomacs des animaux morts,symptômes au moment de la mort correspondant
à ceux causés par les effets des neurotoxines …) devrait se traduire par une interdiction temporaire de la baignade
en l’attente des résultats des analyses permettant de déterminer précisément la présence de cyanotoxines et/ou
l’origine de la mort de l’animal. Une information doit être affichée sur les lieux fréquentés. Cette interdiction
pourra se prolonger s’il s’avère que les cyanobactéries sont la cause du décès de l’animal jusqu’à ce que les
toxines ne soient plus détectables ou que les espèces en cause aient disparues depuis au moins une semaine.

Les données de la base Afssa-Afsset montrent qu’un dénombrement concomitant de cyanobactéries et un
dosage de microcystines n’ont été effectués que sur 500 prélèvements. 7,6 % et 12 % d’entre eux ont,
respectivement, dépassé les concentrations limites d’exposition de 13 μg.L-1 et de 8 μg.L-1.
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L’analyse statistique des données de la base, avec toutes les limites relatives à ces données, a permis de montrer
que les probabilités statistiquement significatives (95 %) de dépasser les concentrations maximales d’exposition
les plus protectrices de 8 et 13 μg.L-1 sont inférieures à, respectivement 1 à 6 % et 0 à 4 % des échantillons lorsque
les prélèvements contiennent 20 000 cyanobactéries par mL.

Par conséquent, considérant que la concentration maximale tolérable pour la somme de MCs à ne pas dépasser
dans les eaux de baignade, 13 μg.L-1, et que l’analyse statistique des données de la base Afssa-Afsset montre que
0 à 4 % des prélèvements présentant un nombre de cyanobactéries de 20 000 cellules.mL-1 pourraient dépasser
cette valeur, les experts proposent de retenir :

• la valeur de 20 000 +/- 20% cellules.mL-1 comme seuil d’alerte pour passer à une surveillance hebdomadaire ;

• la valeur de 20 000 cellules.mL-1 +/- 20% si cette communauté est dominée par un ou plusieurs genres
potentiellement toxiques pour déclencher la recherche et le dosage des toxines ou d’effets toxiques globaux
et en tout état de cause de MCs selon le genre dominant ;

• provisoirement la valeur de 100 000 +/- 20% cellules.mL-1 pour l’interdiction de la baignade comme mesure
conservatoire sans limiter les autres activités récréatives. Cette mesure conservatoire permet de prendre en
compte le fait que de nombreuses toxines ne sont pas dosées à ce jour (anatoxines, BMAA,…) et que peu de
données sont disponibles quant à la présence ou l’absence de ces toxines dans les genres de cyanobactéries
fréquemment présents dans les cours et plans d’eau. La valeur proposée permettrait donc de prévenir une
éventuelle exposition des individus à des quantités élevées de ces toxines lors d’une prolifération massive de
cyanobactéries. Cette recommandation devrait faire l’objet d’une réévaluation lorsque les connaissances auront
progressées. Le public doit être informé par l’affichage sur les lieux concernés des raisons ayant conduit à
l’interdiction.
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Points à retenir

• Les cours et plans d’eau destinées à la baignade et/ou à la pratique de sports nautiques de sites ou zones
aménagées ou non constituent des sources éventuelles d’exposition aux cyanotoxines. Seuls les sites de zones
dont la fréquentation est répétitive pour la baignade et/ou pour des activités nautiques font l’objet de
recommandations de surveillance sanitaire relatives à la présence de cyanobactéries et de cyanotoxines.

• Compte tenu des coutumes de vie et des caractéristiques des individus considérés dans les hypothèses et
scénarii retenus, la population la plus exposée en France est la tranche d’âge des enfants de 2 à 7 ans,
notamment en raison d’un volume d’eau maximaliste (375 mL) rapporté à une faible masse corporelle.

• Pour cette population la concentration maximale tolérable en MC-LR dans l’eau de baignade calculée pour
une pratique discontinue dans l’année mais répétée chaque année la plus protectrice est de 13 μg.L-1. Pour
un adulte de 60 kg, la concentration maximale tolérable en MC-LR calculée à partir de la DJT, supposant une
pratique quotidienne pendant 70 ans est de 8 μg.L-1 et de 1,6 μg.L-1 si seulement 20 % de la DJT est assignée
à l’eau de baignade.

• Ces valeurs sont inférieures à la concentration actuellement recommandée, donc plus protectrices car
obtenues avec des hypothèses maximalistes qui devraient permettre de garantir l’absence d’effets nocifs
observables liés à l’ingestion involontaire d’eau contaminée par des microcystines lors de la baignade ou
de la pratique de sports nautiques.

• D’après les données de la base Afssa-Afsset, parmi les prélèvements ayant fait l’objet concomitant d’un
dénombrement de cyanobactéries et un dosage de MCs, la fréquence de prélèvements ayant dépassée la CMT
de 13 μg.L-1 est de 7,6 %. Ce pourcentage est probablement surestimé dans la mesure où à partir d’un total
de prélèvements de 2 680 seul 500 ont fait l’objet d’un dosage de MCs. L’analyse statistique de ces données
montre que 0 à 4 % des prélèvements présentant un nombre de cyanobactéries de 20 000  cellules.mL-1

pourraient dépasser la concentration maximale tolérable de 13 μg.L-1.

• Les experts recommandent de fixer :

- un seuil d’alerte à 20 000 +/- 20 % cellules.mL-1 en remplacement du seuil actuel de 100 000 +/- 20 %
cellules.mL-1. Ce seuil déclencherait :
• le passage à une surveillance hebdomadaire,
• la recherche et le dosage des toxines ou d’effets toxiques globaux si cette communauté est dominée par

un ou plusieurs genres potentiellement toxiques et en tout état de cause la recherche de MCs selon le
genre dominant ;

- l’interdiction temporaire de la baignade pour les enfants lors de toute mortalité d’animaux potentiellement
attribuable à l’ingestion des cyanobactéries benthiques en l’attente des analyses permettant de déterminer
précisément l’origine de la mort de l’animal. S’il s’avère que les cyanobactéries sont la cause du décès de
l’animal, l’interdiction devrait se prolonger jusqu’à ce que les toxines ne soient plus détectables ou que
les espèces en cause aient disparues depuis au moins une semaine ;

- l’interdiction de la baignade pour l’ensemble de la population sans restriction de la pratique de sports
nautiques lorsqu’une abondance de 100 000 +/- 20% cellules.mL-1 est atteinte ainsi que lorsqu’il y a
présence d’écumes ;

- l’interdiction de la baignade et de la pratique de sports nautiques à une valeur seuil ne dépassant pas la
concentration maximale tolérable de 13 μg.L-1+/- 5 %, valeur permettant de garantir un niveau d’exposition
acceptable pour la population générale et pour les individus les plus exposés (2 à 7 ans).

- pour toutes les situations d’interdiction, le public doit être informé et les causes ayant conduit à
l’interdiction indiquées dans l’affiche d’information au public du site concerné.

• Les experts conseillent l’élargissement du dispositif actuel d’information du public aux individus fréquentant
un site non aménagé lorsque celui-ci fait partie de la même masse d’eau qu’un site aménagé afin de réduire
les risques d’exposition.
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VIII. Synthèse et recommandations

1. Synthèse

Les cyanobactéries sont des microorganismes procaryotes adaptés à des écosystèmes très variés et de nombreux
genres se développent en eau douce comme en eau marine. Ces microorganismes sont capables de se multiplier
très rapidement et peuvent conduire à l’apparition d’une coloration très intense de l’eau voire d’écumes en
surface. Ces écumes peuvent s’accumuler, dans les zones où le vent les pousse, sous la forme de dépôts. Certaines
souches de différentes espèces ont été remarquées pour leur capacité à produire des toxines, essentiellement
intracellulaires et libérées dans le milieu en cas d’atteinte de l’intégrité de la cellule.

Les toxines produites par les cyanobactéries sont extrêmement nombreuses. Elles sont classées selon leur type
d’action toxique et en fonction de leur structure moléculaire :

• Hépatotoxines : microcystines, nodularines, cylindrospermopsines ;

• Neurotoxines : anatoxines, saxitoxines, et récemment la BMAA.

Des effets irritants ou allergisants ont été décrits,mais les molécules responsables ne sont pas clairement identifiées.

En milieu marin, d’autres organismes, notamment des dinoflagellés, sont connus pour produire des phycotoxines
qui peuvent contaminer les fruits de mer. Parmi ces phycotoxines, les saxitoxines sont identiques à celles
produites par certaines cyanobactéries d’eau douce.

La production de cyanotoxines lors de certaines proliférations de cyanobactéries a été observée sur tous les
continents. Ces toxines ont pu conduire à un nombre restreint d’intoxications humaines ou animales avérées,
parfois mortelles. L’OMS a traduit cette préoccupation mondiale par la publication d’un ouvrage de référence,
Toxic cyanobacteria in water, en 1999. Bien qu’aucun cas d’intoxication humaine confirmée n’ait été signalé
jusqu’à présent en France, la Direction générale de la santé a saisi l’Afssa et l’Afsset d’une demande d’évaluation
des risques liés à la présence de cyanobactéries dans les eaux destinées à la consommation humaine et dans
les eaux de baignade.

1.1. Que sait-on de la présence des cyanobactéries toxinogènes et des cyanotoxines
en France ?

La présence, en France métropolitaine, de proliférations de cyanobactéries potentiellement toxinogènes est
régulièrement confirmée dans les eaux continentales et parfois accompagnée de celle de cyanotoxines. Les
cyanotoxines identifiées de façon formelle en France appartiennent aux familles des microcystines et des
anatoxines, qui sont souvent présentes sous la forme d’un mélange de plusieurs variants de la même famille.

La représentativité des données recueillies dans le cadre du présent rapport est difficile à évaluer compte tenu
du fait que les données obtenues proviennent essentiellement de l’ouest et du centre de la métropole. Les
distributions géographique et temporelle des proliférations de genres potentiellement toxinogènes et de la
production de microcystines sont imparfaitement connues à l’échelle du territoire.

Néanmoins, le développement de cyanobactéries potentiellement toxinogènes semble pouvoir survenir sur
l’ensemble du territoire métropolitain et probablement aussi dans les DOM-TOM, bien qu’aucune donnée n’ait
été reçue concernant ces zones. Les informations sur la présence de cyanobactéries dans les milieux saumâtres
et marins sont également parcellaires.

Pour les toxines autres que les microcystines, des épisodes de contamination par des anatoxines ont été signalés
en France. Des nodularines, des cylindrospermopsines et des saxitoxines ont été identifiées dans d’autres pays
européens. En l’absence de recherche ciblée, il est impossible d’exclure leur présence en France. Les distributions
géographique et temporelle de ces cyanotoxines restent inconnues.

La rareté et la faible représentativité des données recueillies sur les cyanobactéries et les cyanotoxines résultent
notamment :

• de l’absence d’obligation de surveillance de ces paramètres dans les eaux brutes destinées à la production
d’eau d’alimentation ou aux activités de loisirs ;
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• de l’inscription récente de la seule microcystine-LR, parmi toutes les toxines potentielles, dans les paramètres
réglementaires pour l’eau d’alimentation ;

• du fait qu’il est difficile de définir les proliférations algales, critère retenu dans le Code de santé publique pour
déclencher l’analyse de la microcystine-LR ;

• de l’absence de méthodes analytiques validées permettant d’identifier les autres cyanotoxines que la MC-LR,
ce qui limite toute conclusion sur leur incidence en France ;

• du manque de disponibilité des étalons nécessaires pour effectuer les dosages.

Il n’existe pas de réseau de surveillance des cyanotoxines et/ou des cyanobactéries à l’échelle nationale
permettant l’acquisition de données, comme cela peut-être le cas concernant les phycotoxines marines et les
fruits de mer. Des analyses sont néanmoins réalisées, mais les résultats ne sont pas toujours intégrés dans les
bases de données nationales existantes sur la qualité des eaux : SISE-Eaux et SISE-Baignades, Système de données
sur l’eau (SDDE).

Outre les apports en phosphore et en azote dans les eaux continentales, les facteurs et les mécanismes
conditionnant l’émergence des proliférations de cyanobactéries sont complexes. Le potentiel toxinogène des
différents genres de cyanobactéries dépend en grande part de caractéristiques génétiques, dont l’investigation
doit être poursuivie, en lien avec l’évolution de la classification taxonomique de ces organismes. De plus, les
mécanismes moléculaires de régulation de la toxinogenèse ne sont que partiellement élucidés.

Compte tenu de ces limites, il n’existe pas aujourd’hui de modèle de prédiction des proliférations, et encore
moins de la production des toxines, en fonction des caractéristiques physico-chimiques des ressources.
Cependant, les évolutions climatiques attendues (hydrologie, température, ensoleillement) pourraient avoir une
influence sur la dynamique des cyanobactéries et conduire à des changements aussi bien dans la localisation
des proliférations que dans leur fréquence, leur intensité ou la nature des organismes colonisateurs.

1.2. Que sait-on des effets toxiques de ces composés ?

Les principaux effets aigus des différentes familles de cyanotoxines sont identifiés, au moins chez l’animal. La
plupart des études toxicologiques concernent la recherche d’effets à très court terme et la détermination d’une
dose létale 50 % chez les rongeurs. Les informations concernant des aspects toxicologiques plus spécifiques
(neurotoxicité, tératogenèse, immunotoxicité, effets sensibilisants et allergiques…) sont extrêmement
fragmentaires.

Des études d’exposition sub-chronique ne sont disponibles que pour quelques toxines (microcystine-LR,
anatoxine-a, cylindrospermopsine).

Concernant le pouvoir cancérogène, des études in vitro ont permis d’identifier, pour certaines toxines, des
caractères liés au processus de cancérisation, comme la capacité à former des adduits ou à provoquer des cassures
de l’ADN. Des études in vivo révèlent un pouvoir de promotion tumorale avéré chez l’animal pour la MC-LR et la
nodularine. Cependant, l’ensemble des études permettant de qualifier avec certitude un composé de cancérigène
pour l’homme n’a été réalisé pour aucune de ces toxines.

La caractérisation des effets toxiques de ces molécules reste donc très lacunaire :

• une seule valeur toxicologique de référence (VTR) a été proposée par l’OMS, pour la microcystine-LR. Elle repose
sur une expérimentation de 13 semaines chez la souris et conduit, après application d’un facteur de sécurité
de 1 000, à une dose journalière tolérable de 0,04 μg.kg-1.j-1 par voie orale pour une exposition vie entière ;

• aucune relation dose-effet ou dose-réponse concernant les effets aigus des différentes cyanotoxines n’est
disponible ;

• l’évaluation de la toxicité chronique des « chefs de file » de certaines familles de toxines a juste débuté.

1.3. De quelle façon peut-on être exposé à ces toxines ?
Des intoxications par les cyanotoxines ont-elles été recensées en France ?

Expérimentalement chez l’animal, des effets liés aux cyanotoxines ont été observés suite à une exposition par
ingestion ou par inhalation, voire par contact pour certains effets irritants ou allergisants.

Les modalités d’exposition rapportées dans la littérature lors d’intoxications animales impliquent essentiellement
l’ingestion d’eau brute lors de la baignade ou de l’abreuvement dans le milieu naturel. Chez l’homme, en dehors
des intoxications résultant d’une dialyse avec une eau insuffisamment traitée, les épisodes d’intoxication décrits
dans la littérature concernent la baignade en milieu naturel ou la consommation d’eau de boisson dont le

- 184 -

> Sommaire



traitement était insuffisant pour éliminer les toxines. Pour ce dernier mode d’exposition, il apparaît que, parmi
les personnes touchées, les enfants ont développé des symptômes plus sévères. Cette observation est
actuellement attribuée au volume d’eau consommé par unité de masse corporelle, particulièrement élevé chez
les enfants, et non à une sensibilité particulière aux toxines.

D’autres sources d’exposition par voie alimentaire aux cyanotoxines sont suspectées, il s’agit notamment :

• de la chair d’organismes aquatiques (poissons,crustacés,mollusques) se développant dans une eau contaminée ;

• de légumes feuilles irrigués par aspersion avec une eau contaminée ;

• de compléments alimentaires à base de cyanobactéries.

Les rares données publiées de contamination relatives à ces différentes sources d’exposition portent sur des produits
échantillonnés à l’étranger et l’acquisition de données complémentaires est actuellement limitée par les possibilités
analytiques. La biodisponibilité des toxines accumulées dans ces différentes matrices est insuffisamment évaluée.
Elle apparaît forte pour les saxitoxines et la BMAA, mais reste à évaluer pour les autres toxines.

Aucun cas d’intoxication humaine en relation avec ces sources d’exposition n’a été documenté. En revanche des
intoxications animales par consommation d’organismes aquatiques sont suspectées dans différents pays
étrangers, dont certains pays européens.

L’ingestion d’eau contenant des toxines ou des cyanobactéries toxinogènes est donc considérée comme la
principale voie d’exposition aux cyanotoxines, bien que la contribution d’autres sources et d’autres voies
d’exposition ne soit pas quantifiée.

À l’heure actuelle en France, aucune intoxication humaine n’a été imputée aux cyanotoxines. En revanche, depuis
2002, l’intoxication d’un peu plus de trente chiens par des cyanotoxines de type neurotoxines a été suspectée
en métropole. Pour deux chiens, l’intoxication par des anatoxines a été confirmée. Outre les traitements
symptomatiques et généraux pour lutter contre l’effet des intoxications, il n’existe pas d’antidote spécifique
des cyanotoxines. Il reste souvent difficile de confirmer l’étiologie de ces intoxications. Le manque de
connaissances précises sur les effets de ces toxines et sur leur dosage contribue à ce qu’aucune étude
épidémiologique n’ait été réalisée en France sur ce sujet.

1.4. Que peut-on dire concernant les risques liés aux cyanotoxines en France ?

Outre les lacunes dans les données toxicologiques et le manque de VTR précédemment signalé pour ces toxines,
le niveau de connaissance sur les expositions humaines aux cyanotoxines est très insuffisant, notamment car
la nature, les concentrations et la fréquence de contamination des sources sont insuffisamment décrites. Il n’est
donc pas possible d’identifier les populations éventuellement concernées de façon exhaustive et de définir des
scénarios représentatifs de la réalité de l’exposition. De plus, il est encore impossible d’élaborer des scénarios
intégrant les différentes voies d’exposition (inhalation, ingestion...).

Compte tenu de ce contexte, seules des tendances peuvent être esquissées concernant les risques liés à la
microcystine-LR.

• Concernant les effets aigus :
la probabilité d’exposition par l’eau de distribution publique à une concentration de microcystine-LR susceptible
d’entraîner l’apparition à court terme d’effets sur la santé semble nulle à négligeable au regard des données
disponibles en France. Ces données s’avèrent cependant rares et leur représentativité ne peut être estimée. Il
n’est donc pas possible de fournir une évaluation chiffrée de ce risque.

• Concernant les effets à long terme :
la microcystine-LR possède des caractères qui contribuent au processus de cancérisation. Ces effets sont encore
insuffisamment évalués à l’heure actuelle et ce risque ne peut être estimé, quelles que soient les modalités
d’exposition envisagées (alimentation ou activités récréatives).

Pour toutes les autres cyanotoxines, les connaissances toxicologiques comme les données de contamination sont
très insuffisantes et ne permettent pas de conduire une évaluation du risque sanitaire lié à l’exposition par l’eau
de boisson ou au cours des activités de loisirs en eau douce.

1.5. Quelles sont les possibilités de maîtrise de l’exposition aux cyanotoxines ?

La prévention à long terme des proliférations de cyanobactéries, et donc des risques de production de
cyanotoxines, repose sur la réduction des apports nutritifs, et en particulier des apports de phosphore aux
ressources.
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Concernant l’exposition par le biais de l’eau d’alimentation, la littérature et l’analyse de la base de données
constituée dans le cadre du présent rapport tendent à montrer que le risque d’exposition aux microcystines ou
aux cellules de cyanobactéries peut théoriquement être maîtrisé de façon satisfaisante, à condition de veiller à
l’optimisation des conditions de pilotage des filières de traitement et d’adapter celles qui ne sont pas encore
mises à niveau pour traiter ces dangers.

En l’absence de données représentatives de la contamination des ressources et de l’eau traitée ou d’une typologie
précise des ressources susceptibles d’être affectées par des proliférations de cyanobactéries toxiques, il n’est
pas possible d’apprécier l’adéquation du parc de filières de traitement actuellement installé en France avec la
qualité des eaux à traiter. Toutes les filières de traitement des usines de production d’eau d’alimentation
concernées par ces toxines ne sont pas systématiquement au niveau requis pour maîtriser cette exposition en
toutes circonstances : la formation des personnels, la surveillance de la ressource et de l’eau produite et les
filières de traitement restent parfois à optimiser.

Trop peu de données sont disponibles sur l’efficacité des filières à éliminer les autres cyanotoxines.

L’analyse de la base de données, malgré les limites de sa représentativité, montre que les rendements moyens
d’élimination des cellules de cyanobactéries par les filières sont très supérieurs aux rendements moyens
d’élimination des toxines libres. Ceci plaide en faveur de la non-utilisation d’algicides en amont des filières de
traitement, afin de favoriser la rétention des toxines sous forme intracellulaire conjointement aux cellules, au
lieu d’imposer le traitement des toxines sous forme dissoute. En effet, le sulfate de cuivre est le plus souvent
utilisé sans étude des impacts sur le système global « eau-sédiment-biocénose » et parfois même sans suivi du
relargage des toxines, alors que son accumulation dans les sédiments et son transfert en aval sont avérés et que
ces inconvénients sont insuffisamment évalués.

1.6. Quels sont les moyens disponibles pour la surveillance des risques liés
aux cyanotoxines ?

Les systèmes de production d’eau destinée à la consommation humaine ou à l’irrigation des cultures, les sites
de baignade et des activités aquatiques récréatives, les activités de pêche, professionnelle, ne font pas toujours
l’objet d’une surveillance suffisante et adaptée à ces dangers. Aux dires des acteurs de terrain, le cadre et les
obligations de surveillance pour certaines de ces situations ne sont pas assez précis.

Concernant les effets sanitaires à long terme, de type cancers hépatiques, l’Institut de veille sanitaire (InVS)
estime que l’épidémiologie ne plaide pas pour la mise en place d’un suivi spécifique et ne fournit pas d’éléments
probants de la faisabilité d’une telle surveillance, compte tenu des autres étiologies possibles.

En revanche, il est utile d’organiser une veille épidémiologique des effets aigus sur la santé animale et humaine
de toutes les proliférations de cyanobactéries. Un programme de surveillance nationale des épidémies d’origine
hydrique et des pollutions accidentelles de l’eau distribuée est en cours de réalisation à l’InVS. Parmi les outils
mis à disposition dans le cadre de ce programme, un système de recueil d’information sur les pollutions
accidentelles des eaux d’alimentation (PADEA2) permettra de pointer les tendances épidémiologiques et
étiologiques de ces évènements. Ce dernier point prend en compte les cyanotoxines, même si le système n’est
pas spécifique des risques liés aux cyanobactéries.

En parallèle de cette surveillance des effets des cyanotoxines, et compte tenu de ses limites, il apparaît nécessaire
de suivre directement par des analyses la présence des cyanotoxines dans les différentes sources d’exposition.

Concernant les microcystines, un seul projet de norme ISO TC 147/SC2, dont la dernière version date du
10/01/2005, permet la détermination, dans l’eau brute ou l’eau d’alimentation, des microcystines -LR, -RR, -YR par
CLHP-UV ou par couplage CLHP-spectrométrie de masse. Il n’a pas encore été mis en place d’essai d’aptitude
interlaboratoire pour ces paramètres. Les autres méthodes de dosage des microcystines (méthodes
immunologiques) n’ont pas fait l’objet de travaux d’intercomparaison à grande échelle.

Concernant les autres sources d’exposition (biomasses pélagiques et benthiques, sédiments, aliments), et
notamment la chair des organismes aquatiques, l’acquisition de données relatives à la contamination de ces
produits par les microcystines est fortement limitée par l’absence de méthodes validées de leur dosage dans ces
matrices complexes.

Le développement de la surveillance des autres cyanotoxines reste très limité, en raison de l’absence de méthodes
analytiques validées et de difficultés d’approvisionnement en étalons, lorsqu’ils existent.

Il est possible en outre de recourir à des indicateurs indirects qui alertent de leur présence potentielle par la
révélation d’une activité biochimique (test phosphatase, test acétylcholinestérase) ou d’une activité biologique
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(bioessais sur animaux ou sur lignées cellulaires), bien que ces méthodes ne soient pas normalisées et que
certaines impliquent des manipulations sur animaux.

Enfin, à l’instar de ce qui est pratiqué pour la surveillance des phycotoxines marines, il est fréquemment proposé,
pour rationaliser le recours aux analyses de toxines, de surveiller la présence de cyanobactéries ou des paramètres
indicateurs de leur présence.

Concernant les cyanobactéries elles-mêmes, l’analyse du phytoplancton (identification et dénombrement) par
observation microscopique apparaît comme la méthode la plus spécifique. Elle permet notamment
l’identification, par des spécialistes, des genres toxinogènes et fait l’objet d’un projet de norme CEN prEN15204
soumis à enquête en décembre 2005 avant le vote d’approbation.

D’autres méthodes, basées sur la composition pigmentaire spécifique des cyanobactéries, semblent également
prometteuses mais aucune n’est encore validée. Les paramètres indirects et non spécifiques tels que la mesure
de la chlorophylle-a, ou le suivi des variations de la turbidité, du pH ou des concentrations en oxygène ou en CO2

sont utilisés par différents acteurs pour déceler l’apparition de proliférations et en suivre la cinétique. La mesure
de ces paramètres est normalisée, mais l’interprétation des résultats par rapport à la surveillance des
cyanobactéries nécessite néanmoins une observation microscopique conjointe du phytoplancton.

Pour exercer cette surveillance, la France dispose de compétences au sein de laboratoires inégalement répartis
sur le territoire et dont les prestations (identification et dénombrement microscopiques, analyse et quantification
des toxines, tests de toxicité ou d’allergie …), en l’absence de tout référentiel normalisé, peuvent présenter des
difficultés d’interprétation. Il n’existe pas en France de laboratoire proposant de doser en routine les toxines autres
que les microcystines. Pour ces dernières, il peut s’avérer difficile d’identifier les laboratoires pour faire procéder
aux analyses, notamment en situation d’urgence. La liste de ces compétences, publiée dans la circulaire du 5 juillet
2005 relative aux modalités d’évaluation et de gestion des risques sanitaires face à des situations de proliférations
de micro-algues dans les zones de baignade et de loisirs nautiques, n’est pas aisément accessible à tous les
acteurs de terrain. Il n’existe pas de structure nationale de référence, telles que celles consacrées à d’autres
microorganismes à effets pathogènes ou à d’autres contaminants.

Le nombre de limnologistes et de taxonomistes susceptibles d’assurer des déterminations fiables est insuffisant
et les techniciens de laboratoire capables d’identifier et de dénombrer les cyanobactéries restent à former.

Enfin les stratégies d’échantillonnage et de prélèvement ne sont pas harmonisées et ne prennent pas toujours
en compte l’hétérogénéité spatiale mais également temporelle de la distribution des cyanobactéries et de leurs
toxines dans les différents compartiments pouvant conduire à une exposition. Par ailleurs, des questions
demeurent quant à la stabilité des toxines prélevées, aux conditions de température et aux temps de transport
avant analyse, mais aussi concernant le flaconnage et les éventuelles opérations de stabilisation ou de
prétraitements nécessaires.

2. Recommandations

À la vue de ce constat, les experts du groupe de travail « cyanobactéries et cyanotoxines » de l’Afssa et les experts
du groupe « eau de baignade » de l’Afsset expriment la nécessité de prêter une plus grande attention à cette
problématique et souhaitent que soient retenus trois thèmes majeurs composés de 8 principaux axes de
recommandations, indispensables pour améliorer l’évaluation des risques et renforcer leur prévention et leur
maîtrise.

• Permettre l’évaluation des risques liés aux cyanotoxines :
- acquérir des connaissances sur les toxines et les ressources ;
- identifier les ressources à risques et évaluer l’efficacité des traitements de l’eau destinée à la consommation

humaine ;
- développer les moyens analytiques et harmoniser les méthodes, de l’échantillonnage à la mesure ;
- développer une stratégie de surveillance des toxines et de leurs effets adaptée aux différents usages.

• Renforcer la prévention et la maîtrise des risques :
- renforcer la prévention ;
- favoriser la gestion.

• Recommandations spécifiques à la problématique des baignades et autres activités aquatiques récréatives.
- concernant les suivis des masses d’eaux et les seuils de qualité ;
- concernant l’identification et le classement des lieux d’exposition.
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La mise en œuvre de ces recommandations suppose différentes actions reposant sur l’acquisition de données
à l’aide d’outils analytiques existants mais également sur la recherche et le développement d’outils nouveaux
pour l’acquisition de connaissances fondamentales et appliquées et le développement de modèles. Avant de les
détailler, les experts rappellent qu’il importe qu’un programme national de financement de recherches
spécifiques aux problématiques liées aux cyanobactéries soit proposé, à l’instar du programme national
efflorescences algales toxiques (PNEAT) mis en place en milieu marin.

2.1. Permettre l’évaluation des risques liés aux cyanotoxines

2.1.1. Acquérir des connaissances sur les toxines et les ressources

• Renforcer les programmes de recherche portant sur la toxicité des cyanotoxines.

Cette action doit porter sur les effets aigus et à long terme des cyanotoxines (exposition chronique,cancérogenèse
et maladies neurodégénératives) en vue de l’obtention des relations doses-réponse et de l’établissement des
VTR. Ceci suppose :
- d’identifier et de caractériser la structure des toxines nouvelles ;
- de réaliser des essais de toxicité subchronique et chronique pour un plus grand nombre de toxines ;
- de réaliser des essais d’évaluation de la cancérogénicité sur des toxines purifiées et des mélanges ;
- de compléter la connaissance de volets toxicologiques plus spécifiques tels que : neurotoxicité, tératogenèse,

immunotoxicité, effets sensibilisants et allergiques, … ;
- d’identifier la nature des composés et les mécanismes à l’origine de la dermatotoxicité et des irritations

cutanées ;
- d’évaluer les différents effets biologiques (synergies, antagonismes) des mélanges complexes de cyanotoxines

et de micropolluants organiques rencontrés dans les eaux continentales, en tenant compte des interactions
possibles avec les produits de traitements de l’eau d’alimentation.

• Acquérir suffisamment de données représentatives sur les cyanotoxines produites par les cyanobactéries
planctoniques et benthiques dans les milieux (eaux douces, saumâtres et marines) liés à des usages récréatifs,
à la production d’eau d’alimentation ou de denrées alimentaires, et ce pour l’ensemble de la métropole et des
DOM-TOM.

Cette action constitue un préalable indispensable pour :
- mesurer les variabilités géographiques et saisonnières afin de préciser selon les usages (baignade, production

d’eau potable, pêche…), les sites et les périodes d’exposition potentielle nécessitant une surveillance renforcée
et d’affiner la maîtrise des risques ;

- pouvoir étudier les déterminants et les mécanismes de régulation du développement des cyanobactéries et
de la production de toxines en conditions naturelles.

Ceci suppose de coordonner des campagnes de prélèvement et d’analyse réparties sur toute l’année et sur au
moins plusieurs régions pilotes, selon une stratégie d’échantillonnage statistiquement adaptée.

Cette action est immédiatement envisageable pour les toxines pour lesquelles les méthodes d’analyse sont
disponibles. Pour les autres toxines connues, il convient de développer les outils analytiques.

• Développer, entretenir et renseigner régulièrement, à partir de celle réalisée dans le cadre du présent groupe
de travail, une base de donnée nationale comprenant l’ensemble des éléments en relation avec la
problématique (climat, géographie, qualités des eaux, hydraulique, genres identifiés, toxines analysées,
épidémiologie …) et la rendre accessible à tous les acteurs du domaine.

Cette action a pour objet :
- d’étudier les facteurs agissant sur la dynamique des cyanobactéries et leur production de toxine (hydrologie,

température, ensoleillement…) ;
- d’étudier l’impact des évolutions climatiques attendues sur ces facteurs, qui pourraient conduire à une

exposition plus étendue spatialement ou dans le temps ou plus importante quantitativement ;
- de développer des outils de prédiction.

• Poursuivre le soutien financier des projets de recherche consacrés à la révision de la classification des
cyanobactéries sous l’angle bactériologique afin de :
- caractériser précisément les espèces toxinogènes, connues ou nouvelles ;
- permettre l’étude du potentiel toxique des genres d’un point de vue phylogénétique et développer de

nouveaux critères d’alerte concernant ce caractère.
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La France dispose, à l’Institut Pasteur de Paris et au Muséum National d’Histoire Naturelle de Paris, d’importantes
collections de cyanobactéries indispensables à la conduite de ces projets : la maintenance, le développement et
l’usage de ce patrimoine pour la recherche, voire pour la production d’étalons, doivent être soutenus et
encouragés.

• Améliorer l’identification des voies et sources d’exposition de l’Homme aux cyanotoxines et quantifier la
contribution de chacune à l’exposition globale.

Cette action suppose :
- d’améliorer les connaissances sur la répartition des cyanotoxines dans les différents compartiments

environnementaux (eau, sédiments, aérosols) et biologiques (foie, muscle, SNC, feuilles, fruits…) en étudiant
la bioaccumulation dans les différentes sources alimentaires ;

- d’évaluer les concentrations de cyanotoxines dans les différentes sources alimentaires (eau, compléments
alimentaires, produits de la pêche, produits du maraîchage ...) et dans les eaux à usage récréatif ;

- d’étudier la biodisponibilité des cyanotoxines, selon les compartiments d’origine et les voies d’exposition
envisagées ;

- de mieux caractériser l’exposition par voie orale, notamment les consommations de certaines sources
alimentaires (compléments alimentaires, produits de la pêche, notamment d’eau douce) et les volumes d’eau
ingérés lors de la baignade ou d’autres activités nautiques, et l’exposition par voie aérienne, afin de pouvoir :
• mesurer la variabilité et l’incertitude de l’exposition pour permettre une aide à la décision dans les cas de

non-conformité des eaux destinées à la consommation humaine,

• développer un modèle agrégatif permettant l’estimation d’un risque global en intégrant les expositions
de type aiguë, sub-aiguë, chronique et sub-chronique,

• de définir précisément les zones d’usage pour les activités récréatives.

2.1.2. Identifier les ressources à risques et évaluer l’efficacité des traitements de l’eau
destinée à la consommation humaine

• Identifier les ressources potentiellement concernées par des proliférations de cyanobactéries et utilisées pour
la production d’eau de consommation humaine ou pour des loisirs nautiques (en particulier les zones de
baignade aménagées et non aménagées) et caractériser les populations desservies ou concernées.

Cette action suppose de développer une typologie hydromorphologique des ressources en eau utilisées en
AEP et loisirs nautiques en cohérence avec la mise en œuvre de la Directive Cadre sur l’Eau afin de pouvoir relier
ces informations avec celles des suivis de cellules et de toxines et les données météorologiques pour :
- identifier de façon préventive les sites à risques ;
- alimenter les modèles mécanistiques expliquant les dynamiques des populations de cyanobactéries ;
- tester les hypothèses du rapport de l’étude « Grand-Ouest » (DGS et al. 2004) à l’échelle nationale, en relation

avec différentes « classes trophiques ».

• Réaliser systématiquement des dosages de cyanotoxines en entrée et en sortie des filières de traitement des
eaux destinées à la consommation humaine en cas de prolifération de cyanobactéries.

Cette action permettra d’apprécier l’efficacité, sur un nombre suffisant de données, des différents types de
filières en conditions normales d’opération et permettra d’intégrer cette composante dans une évaluation de
risque intégrée amont-aval.

2.1.3. Développer les moyens analytiques et harmoniser les méthodes, de l’échantillonnage
à la mesure

• Développer les outils analytiques qui font défaut pour étudier les cyanotoxines autres que la microcystine-LR
et pour identifier de nouvelles cyanotoxines.

Cette action suppose de :
- développer, valider et harmoniser des méthodes d’analyse pour l’ensemble des cyanotoxines connues dans

les matrices aqueuses ;
- mettre au point et valider des méthodes de dosage des différentes cyanotoxines dans les matrices complexes

(biomasses, sédiments, biofilms, aliments) et en particulier dans les sources alimentaires autres que l’eau
pour affiner l’évaluation de l’exposition et du risque ;

- rendre accessible aux laboratoires d’analyses l’approvisionnement en étalons, actuellement difficile ou
impossible en raison de contraintes géopolitiques, voire de produire les étalons manquants. Cette action
pourrait s’appuyer sur les collections françaises de cyanobactéries de l’Institut Pasteur de Paris ou du Muséum
National d’Histoire Naturelle de Paris ;
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- développer des mesures de toxicité globale in vivo, même si cette voie, actuellement employée dans le contrôle
sanitaire des coquillages, reste d’un avenir incertain en raison des difficultés et des contraintes réglementaires
sur l’expérimentation animale. Les laboratoires ne pouvant analyser toutes les toxines sur tous les échantillons
suspects, certaines toxines étant peu ou pas analysables et le coût potentiel étant trop élevé, la surveillance
peut être améliorée par ce biais ;

- favoriser l’évaluation des sondes de détection des cyanobactéries mais également le développement
d’analyseurs, de capteurs ou de méthodes analytiques en ligne ou automatisables, permettant les
dénombrements de cyanobactéries et la détection des toxines, de façon à faciliter la surveillance de ces
dangers.

• Standardiser les méthodes d’analyse des cyanotoxines déjà disponibles.

Ceci suppose :
- de finaliser le plus rapidement possible la norme analytique ISO pour le dosage dans l’eau des microcystines

-LR, -RR, -YR par CLHP-UV ou par couplage CLHP-spectrométrie de masse ;
- d’harmoniser les protocoles et les stratégies d’échantillonnage et de prélèvements dans les eaux de surface,

pour les cyanobactéries benthiques et planctoniques ;
- d’étudier la stabilité des toxines dans les prélèvements en fonction des conditions de température, des temps

de transport avant analyse, du flaconnage afin de définir les éventuelles opérations de stabilisation ou de
prétraitements nécessaires ;

- de favoriser des travaux d’inter-comparaison des différentes méthodes d’analyse des microcystines ;
- d’encourager la normalisation de la méthode d’identification et de numération des cyanobactéries par

observation microscopique, compte tenu du fait que ces informations font partie des premiers éléments de
décision ;

- d’organiser leur recueil et leur échange en standardisant les paramètres : un identifiant unique pour une
molécule x protocole x matrice x compartiment en distinguant au sein du total les fractions intracellulaire
et libre, pour améliorer la qualité des données nationales relatives aux cyanotoxines ;

- de créer une structure nationale de référence en charge de l’harmonisation et la coordination des actions dans
ce domaine et dont la structure, les moyens et le champ d’action seront définis en concertation avec les
compétences nationales existantes.

• Former les acteurs pour assurer une disponibilité plus large des compétences :
- former un plus grand nombre de techniciens de laboratoire à l’identification et au dénombrement des

cyanobactéries, en particulier dans les laboratoires d’astreinte ou accessibles en situation d’urgence ;
- assurer la formation de limnologues et de taxonomistes susceptibles d’assurer des déterminations relevant

du niveau de l’expertise.

2.2. Renforcer la prévention et la maîtrise des risques

2.2.1. Développer une stratégie de surveillance des toxines et de leurs effets adaptée
aux différents usages

• Élaborer un référentiel d’investigation permettant la validation des cas d’intoxications animales ou humaines
par les cyanotoxines et organiser la collecte des cas potentiels ou confirmés (épidémiovigilance).

La mise en place d’une surveillance épidémiologique apparaissant prématurée en l’état actuel des connaissances,
il est essentiel de poursuivre en parallèle la surveillance environnementale des cyanotoxines et notamment
des microcystines au niveau des sites de baignade et d’autres activités aquatiques récréatives, et des systèmes
d’adduction en eau potable.

• Structurer, comme cela a été fait pour les phycotoxines marines et les coquillages, un réseau national de
surveillance spécifique ou a minima une stratégie de surveillance des cyanotoxines et des cyanobactéries de
référence, fondée sur des paramètres pertinents associés à des méthodes d’échantillonnage et d’analyses
normalisées et adossées à la base de données nationale ou à des systèmes de recueil nationaux préexistant :
SISE-Eaux, SISE-Baignade, SIE (ex-RNDE)….

Ces deux actions doivent s’accompagner :
- du développement, à proximité des sites propices à la production de cyanotoxines, de l’épidémiovigilance

animale et/ou humaine par les professionnels concernés (médecins, vétérinaires, pharmaciens, ingénieurs du
génie sanitaire…), qui doivent être sensibilisés à envisager cette étiologie face à des intoxications et incités
à signaler les cas suspects ou avérés aux autorités sanitaires ;
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- du recensement annuel, en raison des variations interannuelles de fréquentation, des sites concernés par
l’application de la stratégie de surveillance, que leur usage soit la production d’eau d’alimentation, la baignade
au sens réglementaire, ou les autres usages récréatifs, en précisant la nature de ces derniers ;

- de la formation des gestionnaires des ressources à usage récréatif ou de production d’eau d’alimentation le
plus rapidement possible à :
• la détection précoce des changements des caractéristiques du milieu associés éventuellement à la

prolifération des cyanobactéries,
• la diffusion des informations aux autorités compétentes et aux usagers.

• Rendre la liste des compétences et des laboratoires susceptibles de réaliser les dénombrements cellulaires et
les dosages de la stratégie de surveillance facilement accessible aux commanditaires potentiels.

• Mieux définir l’apport, les limites d’interprétation, l’usage possible et la fiabilité des indicateurs globaux
indirects (chlorophylle-a, variations des concentrations en oxygène ou CO2, variation de pH, turbidité…).

• Surveiller la présence de cyanotoxines dans les compléments alimentaires et les aliments à bases de
cyanobactéries par le biais de plans de contrôle ciblés.

Une stratégie de surveillance applicable aux ressources destinées à la consommation humaine fondée sur le
dénombrement des cyanobactéries et des toxines est donc proposée (figure VIII.1).

2.2.2. Renforcer la prévention

• Mettre en œuvre l’ensemble des moyens disponibles, à commencer par l’application des réglementations
existantes, pour réduire, dans les meilleurs délais, les apports environnementaux en azote et phosphore dans
les milieux aquatiques. En particulier un programme d’action sur la réduction du phosphore (interdiction
généralisée dans les lessives domestiques et mise en place de la déphosphatation sur les stations de traitement
des eaux usées) et des plans de gestion appropriés dans les zones agricoles à excédents de phosphore liés aux
élevages intensifs ou à l’usage domestique devrait être mis en œuvre rapidement.
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Figure VIII-1 : Proposition de stratégie de surveillance des eaux destinées à la consommation humaine vis-à-vis
des risques liés aux cyanotoxines. Les fréquences proposées sont maintenues tant que deux résultats consécutifs
situés au niveau inférieur n’ont pas été obtenus.



• Encadrer la mise sur le marché des procédés ou produits commercialisés comme destinés à prévenir les
proliférations de cyanobactéries dans les ressources, notamment par l’évaluation de leur efficacité dans des
conditions représentatives de leur utilisation sur site.

• En l’absence de réglementation de l’usage des algicides dans les ressources, et dans l’attente des résultats de
l’évaluation de ces produits dans le cadre de la réglementation « biocides », interdire l’usage de produits
algicides et en particulier du CuSO4 en mode préventif ou curatif en cas de prolifération de cyanobactéries :
- dans les ressources, en raison de l’absence d’évaluation de l’impact environnemental et du risque de sélection

de clones résistants,
- dans les bassins de stockage d’eau brute et les filières de traitement, en raison des difficultés d’élimination

des cyanotoxines libres et de l’absence de méthode analytique permettant la détection de l’ensemble des
toxines.

• Prendre en compte dans la réglementation le risque de présence de cyanotoxines dans les compléments
alimentaires à bases de cyanobactéries et dans les aliments.

2.2.3. Favoriser la gestion

• Élaborer des procédures de gestion des non-conformités de l’eau d’alimentation, sur la base des évaluations
fournies dans le présent rapport.

• Définir une stratégie nationale d’information du public pour les usages récréatifs en élargissant son application
aux sites non aménagés qui ne font pas l’objet de la réglementation « baignade ».

• Initier un programme de recherche en évaluation économique permettant de choisir, selon les sites, le scénario
à privilégier entre la reconquête de la qualité des ressources et l’investissement dans la mise à niveau des
installations de traitement, notamment en fonction des autres usages impliqués.

• Sensibiliser à la problématique les personnes publiques ou privées responsables de la prise en charge des frais
occasionnés.

• La situation de retour à la normale après un épisode d’alerte est à définir compte tenu de la grande incertitude
associée aux comptages de cyanobactéries et aux dosages de microcystines et à leur persistance dans le milieu.

• Aligner la stratégie des contrôles sur celle qui est mise en œuvre pour les pesticides en prescrivant la recherche
dans les analyses de types RS et P2 du paramètre « total des microcystines analysées ». La fréquence pourrait
être réduite sur les ressources présentant une faible probabilité de prolifération de cyanobactéries.

2.3. Recommandations spécifiques aux eaux de baignade et autres activités
aquatiques récréatives

2.3.1. concernant les suivis des masses d’eaux et les seuils de qualité

Surveillance  sanitaire 

Les experts recommandent pour les sites à risque aménagés et non aménagés :

• un suivi régulier, sous la responsabilité des gestionnaires de sites et en collaboration avec les autorités sanitaires,
afin d’assurer en toute circonstance la protection sanitaire de la population et de détecter les changements
des caractéristiques du milieu, signes précoces d’un éventuel phénomène de prolifération de cyanobactéries ;

• une surveillance basée sur le dénombrement, au moins bimensuel, des cyanobactéries avec identification de
genres ;

• de procéder à une surveillance hebdomadaire si le nombre de cyanobactéries est de 20 000 +/- 20 % cellules
de cyanobactéries.mL-1 car les phénomènes dynamiques peuvent conduire à une augmentation rapide du
nombre de cellules.

• de réaliser des campagnes de sensibilisation des responsables et des surveillants de baignade à la
problématique sanitaire des cyanotoxines, notamment parce qu’ils pourraient contribuer au signalement des
signaux précoces tels qu’un changement de la couleur de l’eau qui peut traduire une phase de prolifération
de cyanobactéries.

Mode de prélèvement

Dans l’attente de la normalisation de protocoles de prélèvements, les experts recommandent que dans le cadre
de la surveillance sanitaire, les prélèvements d’eaux soient effectués avec un tube permettant d’intégrer les
50 premiers centimètres de la colonne d’eau.
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Compte tenu du caractère hétérogène de la distribution spatiale des cyanobactéries à l’échelle des plans d’eau,
plusieurs points de prélèvements sont recommandés. L’un de ces points sera obligatoirement réalisé sur le lieu
de baignade proprement dit, et il fera l’objet d’un comptage cellulaire et éventuellement d’un dosage de
microcystines d’après les recommandations présentées ci-dessous. Les autres points de prélèvements ont pour
objet d’obtenir une estimation globale des concentrations cellulaires en cyanobactéries à l’échelle du plan d’eau.
Ils pourront être rassemblés en un seul échantillon sur lequel seront effectués un comptage cellulaire et un
dosage éventuelle de toxines. Enfin, si une accumulation en surface de cyanobactéries est observée sur une
quelconque partie du plan d’eau, un prélèvement sera réalisé et traité de la même façon que décrit
précédemment.

Concernant les cyanobactéries benthiques, il n’est pas possible, en l’état des connaissances, de proposer
aujourd’hui un protocole de prélèvement.

Seuil d’alerte

Il est recommandé d’effectuer une recherche systématique de toxines ou d’effets toxiques globaux lorsque le
nombre de cyanobactéries est égal ou supérieur à 20 000 +/- 20 % cellules.mL-1 si cette communauté est dominée
par un ou plusieurs genres potentiellement toxiques et en tout état de cause, la recherche de MCs selon le (les)
genre(s) dominant(s).

Restriction de la baignade

Il est proposé l’interdiction temporaire de la baignade pour les enfants lors de toute mortalité d’animaux
potentiellement attribuable à l’ingestion des cyanobactéries benthiques en l’attente des analyses permettant
de déterminer précisément l’origine de la mort de l’animal. En l’attente des résultats, le public doit être informé
des risques éventuels. S’il s’avère que les cyanobactéries sont la cause du décès de l’animal, l’interdiction devrait
se prolonger jusqu’à ce que les toxines ne soient plus détectables ou que les espèces en cause aient disparues
depuis au moins une semaine.

Seuil d’interdiction de la baignade sans restriction des activités nautiques

Il est proposé provisoirement et comme mesure conservatoire d’interdire la baignade sans limiter les autres
activités récréatives lorsque 100 000 +/- 20% cellules.mL-1 de cyanobactéries sont dénombrées et lors de la
présence d’écumes. Cette mesure conservatoire permet de prendre en compte le fait que de nombreuses toxines
ne sont pas dosées à ce jour (anatoxines, BMAA,…) et que peu de données sont disponibles quant à la présence
ou l’absence de ces toxines dans les genres de cyanobactéries fréquemment présents dans les cours et plans d’eau.
La valeur proposée permettrait donc de prévenir une éventuelle exposition des individus à des quantités élevées
de ces toxines lors d’une prolifération massive de cyanobactéries. Cette recommandation devrait faire l’objet d’une
réévaluation lorsque les connaissances auront progressées. Le public doit être informé des risques éventuels et
de causes ayant conduit à l’interdiction.

Seuil d’interdiction de la baignade et de la pratique de sports nautiques

Il est proposé que ce seuil soit fixé à une valeur ne dépassant pas la concentration maximale tolérable de
13 μg.L-1 +/- 5 % en MCs (somme de tous les dérivés de microcystines), valeur permettant de garantir un niveau
d’exposition acceptable pour la population générale et pour les individus les plus exposés (2 à 7 ans) car calculée
sur la base des hypothèses particulièrement maximalistes et lorsque une accumulation visible de cyanobactéries
est observée. Les experts proposent que l’interdiction soit effective lorsque le dépassement de la valeur limite
est confirmé par le résultat de deux prélèvements menés avec trois jours d’intervalle. En l’attente des résultats,
le public doit être informé des risques éventuels. Comme précédemment, les risques éventuels et les causes
ayant conduit à l’interdiction doivent être signalés dans l’affiche d’information au public.

Définition du retour à la normale

Compte tenu de l’incertitude associée aux dosages de microcystines, il conviendrait de lever l’interdiction
lorsqu’au moins deux dosages de toxine consécutifs, réalisés à trois jours d’intervalle seront inférieurs à la valeur
limite de qualité en MCs à fixer par les autorités sanitaires selon les recommandations développées ici avec un
maximum de 13 μg/L en MCs.

2.3.2. concernant l’information du public.

En cas d’interdiction, il importe de prévoir l’élargissement du dispositif d’affichage destiné au public fréquentant
un site non aménagé lorsque celui-ci fait partie de la même masse d’eau qu’un site aménagé concerné par la
présence de cyanobactéries.
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2.3.3. concernant l’identification et le classement des lieux d’exposition

Identification des sites à risque

Dans la mesure où tous les contacts récréatifs avec les eaux douces n’ont pas lieu au sein de zones aménagées
et surveillées, il est recommandé qu’un recensement annuel de toute « zone de baignade ou de pratique de
sports nautiques » non aménagées soit réalisé au niveau de communes ou des départements, en précisant
leur(s) usage(s). Cette démarche permettra de prendre en compte les usages ne rentrant pas dans le champ
direct de la réglementation et les éventuelles évolutions inter-annuelles de fréquentation des sites.

Classification des sites et élaboration d’un dispositif de surveillance et alerte.

L’élaboration d’une grille de vulnérabilité permettant la classification a priori des sites est proposée selon des
notions de risques « faible », « modéré » et « élevé ». Les critères seraient basés, par exemple, sur la morphologie
des ressources, la dynamique de la masse d’eau, les apports connus en phosphore mais également sur l’historique
de la présence des cyanobactéries. Il s’agirait de rendre le dispositif de surveillance et d’alerte plus approprié,
efficace et économiquement plus acceptable, en adaptant les moyens nécessaires au risque présumé.
L’élaboration d’un tel outil permettrait de mieux répondre à une demande croissante de la part des élus et
gestionnaires des sites.
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Par décision administrative de la Directrice Générale de l’Afsset, le groupe de travail de l’agence, intitulé
« Cyanobactéries et cyanotoxines dans les eaux de loisirs » a été établi comme suit :
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Experts Domaine d’expertise Organisme d’attachement

ALLIX Sylvie Surveillance et gestion sanitaire. DDASS Manche

BAAN Robert Senior scientist, unit of carcinogen Centre international de Recherche sur le cancer.
identification and evaluation WHO/IARC. Lyon. Membre du comité d’experts spécialisés

« évaluation des risques liés aux substances
chimiques » de l’Afsset.

BOUAÏCHA Noureddine Toxicologue, mécanismes d’action EA 3542 Santé publique-Environnement.
des hépatotoxines. Faculté de Pharmacie de Chatenay-Malabry

Université Paris Sud 11.

DUCHEMIN Jean Eau et Santé. Agence de l’eau Seine-Normandie

HARVEY Mathilde Cyanobactéries-cyanotoxines DERNS. Agence Française de Sécurité Sanitaire
- eau potable. des Aliments. Secrétaire scientifique du groupe

de travail Afssa.

HUMBERT Jean-François Dynamique des populations Centre alpin de recherche sur les réseaux
de cyanobactéries. trophiques des écosystèmes Limniques.

UMR 42 - Institut National de Recherche
Agronomique de Thonon les Bains.

LEGEAS Michèle Analyse et de gestion des situations École Nationale de la Santé Publique.
à risque.

LEVI Yves Santé publique environnement. EA 3542. Santé publique environnement.
Faculté de Pharmacie de Chatenay-Malabry.
Université Paris Sud.
Membre du comité d’experts spécialisés
« eaux » de l’Afssa et président du groupe
de travail  cyanobactéries-cyanotoxines - eau
potable.

MONFORT Patrick Écologie microbienne. UMR-CNRS 5119 « Ecosystèmes lagunaires ».
Université de Montpellier 2 .

PRAT Maryannick Médecin inspecteur de Santé Publique. DDASS Pays de la Loire.

RIOU Jeanine Gestion et surveillance sanitaire. DDASS Gard.
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