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Résumeé

La fréquence de détection des cyanobactéries dans les eaux de surface au Québec a
augmenté au cours des dernieres années. Dans un tel contexte, la performance des
installations québécoises de production d’eau potable, a partir d’'eau de surface (284
installations au Québec), a été évaluée en fonction de trois scénarios d’occurrence, pour
deux groupes de cyanotoxines (microcystines et anatoxine-a). Les concentrations
maximales visées a l'eau traitée étaient celles recommandées par Santé Canada pour
les microcystines, soit 1,5 pg/L (équivalent microcystine-LR) et celles suggérées
provisoirement par [l'Institut national de santé publigue du Québec (INSPQ) pour

'anatoxine-a, de 3,7 pg/L.

Le scénario « historique » est basé sur la concentration maximale de cyanotoxines
mesurées prés d’'une prise d’eau potable au Québec, soit 5,35 ug/L de microcystines
(équivalent microcystine-LR) et 2,3 ug/L d'anatoxine-a (Robert 2008). Les constats

sont :

e plus de 75 % des 284 installations actuelles seraient en mesure de rencontrer la

recommandation de microcystines;

¢ la concentration maximale d’anatoxine-a mesurée a ce jour est inférieure a la
recommandation de I'INSPQ, les installations n'ont donc pas théoriguement
besoin de traitement pour cette toxine;

e une optimisation des pratiques de chloration (ou du contrdle de la chloration)
serait suffisante pour rendre conformes la plupart des installations qui ne le sont

pas actuellement pour les microcystines.

En ce qui concerne le scénario « ministére de I'Environnement », il est basé sur une
proposition de criteres d’enlevement a étre inclus dans le « Guide de conception » du
ministere de I'Environnement, du Développement durable et des Parcs du Québec
(MDDEP). On y recommande notamment une réduction de 95 % de la microcystine-LR
et de 75 % de l'anatoxine-a par rapport a I'eau brute. Dans ce contexte, I'analyse

indique que :

e |'enlevement proposé de 95 % des microcystines (en équivalent microcystine-

LR) permet une concentration dans l'eau brute d'approvisionnement de
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30 ug/L pour atteindre la recommandation de Santé Canada (1,5 ug/L dans
I'eau potable traitée). Cet objectif de traitement ne représente pas un probléme,
car les installations en mesure de traiter les concentrations dites « historiques »
sont, pour la plupart, en mesure de traiter les concentrations de microcystines du
présent scénario;

¢ |a réduction de I'anatoxine-a serait un facteur limitant. En effet, en fonction de la
réduction de 75 % proposé par le MDDEP, la concentration maximale admissible
dans I'eau brute d’une usine de traitement pourrait atteindre 15 pg/L (en fonction
de la valeur seuil provisoire de 3,7 pg/L). D'apres la présente analyse,
seulement 18 % des installations actuelles de production d’eau potable seraient

en mesure de traiter une eau ayant jusqu’a 15 pg/L d’anatoxine-a.

Le scénario « changements climatiques » est basé sur une revue de la littérature
scientifique ou ont été répertoriées des concentrations de cyanotoxines dans des
sources d'alimentation en eau potable ailleurs dans le monde. Aucun modéle
mathématique ne permet a I'heure actuelle de prédire des concentrations futures de
cyanobactéries. A partir des concentrations répertoriées, une concentration maximale de
60 ug/L de microcystines a été considérée. Cette concentration est dans la gamme des
plus hautes valeurs enregistrées dans le monde, a I'exception de cas extrémes observés
de maniére anecdotique. Il s’agit par ailleurs d’une concentration deux fois supérieure a
celle du scénario « MDDEP ». Puisqu’aucune concentration supérieure a 15 pg/L
d’anatoxine-a n'a été mentionnée dans la littérature d’aprés nos recherches, cette
concentration a été utilisée également pour le scénario « changements climatiques ».

Les constats suivants découlent de I'analyse :

e les installations de production d’eau potable québécoises sont pour la plupart
(>60 %) en mesure d’éliminer les microcystines aux concentrations définies dans
le scénario « changements climatiques »; il y a peu de différences entre ce
scénario et celui du MDDEP;

e la concentration d’'anatoxine-a n’ayant pas été augmentée pour ce scénario
(15 ug/L sous forme extracellulaire), le constat demeure identique a celui

rapporté pour le scénario « MDDEP ».

A propos des constats faits & I'égard de I'anatoxine-a, il faut rappeler que la valeur de

3,7 ug/L a été proposée en 2005 par I'INSPQ a titre de valeur provisoire a réévaluer. Au
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moment de suggérer cette valeur, aucune recommandation n’existait ailleurs pour cette
toxine, de la son caractére provisoire a valider ultérieurement par d’autres institutions.
De plus, il faut rappeler que la concentration maximale d’anatoxine-a mesurée au
Québec dans les lieux de forte concentration en cyanobactéries n'a jamais dépassé
2,3 ug/L et quelle est absente de la majorité des endroits de prélévement de l'eau

potable.

Cette étude démontre que, dans I'état actuel, les installations de production d'eau
potable au Québec sont pour la plupart en mesure de traiter les eaux brutes contenant
les concentrations maximales de microcystines observées jusqu’'a maintenant. Dans le
contexte de changements climatiques pouvant entrainer une augmentation des
proliférations de cyanobactéries et de leurs toxines, des problemes pourraient étre
observés, particulierement au niveau du traitement de I'anatoxine-a. La mise a niveau a
venir de plusieurs installations de traitements pourrait palier a ces difficultés
appréhendées. Il faut aussi rappeler qu'il n'y a aucune certitude que les changements
climatiques se traduiront invariablement par un accroissement des proliférations de
cyanobactéries, des paramétres comme les substances nutritives dans I'eau jouant un

réle prépondérant.
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1 Mise en contexte

Les cyanobactéries sont des bactéries photosynthétiques couramment détectées dans
les écosystemes d’eau douce et d’eau marine. Leurs cyanotoxines sont également
présentes naturellement dans I'eau mais 'accroissement de la pollution causée par des
apports excédentaires de nutriments (azote et phosphore) favorise leur prolifération
(Chorus et al., 2000). Au Québec, environ 70 % de la population québécoise est
alimentée par des eaux de surface, soit 45 % des réseaux de distribution recensés
(MDDEP, 2003). Les installations de traitement des eaux potables s’approvisionnant en
eau de surface sont vulnérables aux proliférations de cyanobactéries a des degrés
divers, selon I'importance de la contamination et la performance des unités de traitement

en place.

Les changements climatiques constituent un des facteurs a considérer au regard de la
prolifération des cyanobactéries toxiques. En effet, 'augmentation de la température, se
traduisant notamment par une extension de la période de croissance (printemps hatif et
automne tardif) peut favoriser les cyanobactéries (Joéhnk et al., 2008; Hunter, 2003).
Depuis 2004, la situation vécue au Québec a été exceptionnelle en matiére d’occurrence
des fleurs d’eau de cyanobactéries. Quelques 318 plans d’eau, dont 181 en 2007, ont
été affectés a divers degrés par des proliférations, une situation jamais vécue
auparavant (MDDEP, 2007).

Il existe peu de données sur I'évolution de I'abondance des cyanobactéries au Québec
au cours des 5 a 10 dernieres années. De telles données ont été recueillies
ponctuellement par le ministére de I'Environnement, du Développement durable et des
Parcs MDDEP ainsi que par certains chercheurs (notamment au GRIL de T'UQAM), mais
elles ne sont pas systématiquement compilées ou publiées. En raison notamment des
difficultés analytiques et des co(ts liés a la détection des toxines, le MDDEP reconnait
n'avoir étudié jusqu’'a maintenant que quatre toxines, soit trois analogues de
microcystines et I'anatoxine-a. Par ailleurs, I'impact des changements climatiques sur
I'occurrence des cyanobactéries est aussi une source d'incertitude lors de la mise a
niveau des installations de traitement de I'eau potable. Actuellement plus de 600 M$

d’'investissements sont en cours pour la mise a niveau des infrastructures de production
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d’'eau potable, suite a la promulgation du Reglement Québécois sur la Qualité de I'Eau
Potable en 2001.

Ce projet de recherche fait le point sur I'état d’avancement des connaissances
scientifiques en ce qui concerne I'élimination des toxines durant le traitement de I'eau
potable. Il constitue un outil de référence pour les décideurs et gestionnaires, tant du
milieu municipal que de celui de la santé publique, devant réagir a une situation de
prolifération de cyanobactéries dans un lac ou un cours d’eau utilisé comme source

d’approvisionnement en eau potable.
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2 Objectifs

L'objectif principal de ce projet consiste a évaluer les impacts potentiels d'une
augmentation de la fréquence et/ou de lintensité des épisodes de prolifération de
cyanobactéries toxiques sur la conception et I'opération des installations québécoises de

traitement de I'eau potable.

Quatre objectifs spécifiques ont été identifiés :

1. compilation des données historiques sur I'occurrence des cyanobactéries et des
cyanotoxines au Québec et ailleurs dans le monde;

2. choix de scénarios d'occurrence future des cyanobactéries et des cyanotoxines
dans la perspective des changements climatiques;

3. revue critique des données scientifiques portant sur la réduction des
cyanotoxines et cyanobactéries par les divers procédés de traitement de I'eau
potable;

4. évaluation de la vulnérabilité des installations québécoises a une hausse des

épisodes de prolifération de cyanobactéries toxiques.
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3 Méthodologie

Les trois premiers objectifs ont été réalisés principalement a partir de la littérature
scientifique. Le choix des scénarios d’occurrence a fait I'objet de réunions et de
discussions entres les différents partenaires de cette étude. L’évaluation de la
vulnérabilité des installations de traitement a demandé une collaboration particuliere du
MDDEP afin d’obtenir la participation active de prés de 30 installations québécoises de
production d’eau potable. L’'approche utilisée a consisté a calculer la performance
théorique d’élimination des toxines sur la base des données techniques d’opération et
de conception obtenues par l'envoi d'un questionnaire détaillé aux installations
sélectionnées et par la validation des informations transmises lors d’entretiens
téléphoniques. Le choix des installations a été effectué de maniére a cibler les régions
particulierement touchées par les cyanobactéries. Des installations prélevant de I'eau de
surface (i.e. approvisionnées par des lacs et des riviéres) ont été retenues. Elles ont été
également été choisies de manieére a inclure I'éventail des traitements couramment
utilisées au Québec (ozonation, charbon actif en poudre, permanganate de potassium et

chloration).
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4  Historique d’occurrence des cyanotoxines

Les cyanotoxines sont des métabolites secondaires des cyanobactéries, organismes
trées répandus dans I'environnement depuis des milliards d’années (Svrcek et Smith,
2004). Bien que la problématique des cyanotoxines dans les eaux de surface au
Québec semble relativement récente, leur occurrence dans les écosystemes aquatiques
est en fait trés ancienne. Selon plusieurs auteurs, la problématique des cyanotoxines
dans les eaux de surface représente un probléme croissant en fréquence et en intensité
partout sur la planete (Carmichael, 1992; Carmichael, 1994; Fawell et al., 1993; Chorus
et Bartram, 1999; Svrcek et Smith, 2004). Une carte du monde montre les pays dans

lesquels des cyanobactéries ont été identifiées (Hudnell, 2008)

. ... 3 .
; 1 L] .: . -. ..,.,t. - '3 .= ' F e
l. - '_ .. { L ]
| The World
Le monde

J2. Her Majesty the Queen in Right of Canada, Natural Resources Canada /| Sa Majeste la Reme du onef gu Canada. Ressources naturelles Canada

Countries Exhibiting One or More Documented
CyanoHAB Events

ISOC-HAB Occurrence Workgroup, Wayne Carmichael

Figure 1: Présence de cyanobactéries a travers le monde. (tiré de Hudnell 2008)

Plus de 2000 especes de cyanobactéries sont répertoriées mais seulement une
soixantaine d'entre elles ont été identifiées comme étant potentiellement capables de
produire des toxines (AFSSA et AFSSET, 2006). Les cyanotoxines peuvent représenter

un risque pour la santé humaine lorsqu’elles sont détectées dans les sources d'eau
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potable telles les réservoirs, les lacs et les rivieres. Elles se divisent en trois grandes
catégories, sur la base de leurs effets sur la santé : les hépatotoxines (les microcystines,
la nodularine et la cylindrospermopsine) qui affectent le foie, les neurotoxines
(alcaloides comme les anatoxines et saxitoxines) qui s'attaquent au systéme nerveux et
les dermatotoxines qui causent des irritations de la peau (lipopolysaccharides-LPS aussi
produits par les bactéries Gram’). La diversité des toxines est remarquable, avec plus de
60 analogues de microcystines et plus de 20 analogues de saxitoxines dont les

propriétés chimiques sont variables (Senogles-Derham et al., 2003). Cette diversité des

structures chimigues est un facteur majeur a considérer pour les options de traitement

de 'eau potable. Les toxines produites par les cyanobactéries se retrouvent sous forme

intracellulaire (& I'intérieur des cellules algales) et extracellulaire (dissoutes dans I'eau).
Selon certains auteurs (Tsuji et al., 1996; Maatouk et al., 2002; Chorus et al., 2000), les
proportions sont respectivement de 70 % et 30 %. Ces fractions fluctuent par ailleurs au

cours des saisons en fonction de la mortalité des cyanobactéries.

Les toxines d'eau douce ayant suscité le plus d'intérét sont les microcystines (MC),
'anatoxine-a (ANTX), la cylindrospermopsine (CYN) et les saxitoxines (PSP) (Charlton
et al., 2001; Duy et al., 2000). Les toxines considérées comme ayant un intérét sanitaire
en eau potable varient d’'une région a l'autre en fonction de leur occurrence. Ainsi, en
Australie, les toxines les plus importantes sont les microcystines, les saxitoxines et la
cylindrospermopsine. Aux Etats-Unis, les toxines en ordre dimportance sont les
microcystines, I'anatoxine-a et la cylindrospermopsine (Li et al., 2001; Shaw et al., 2001;
Nicholson et al., 2007). Toutefois, il existe des carences importantes quant a la
détection, I'occurrence et la toxicité de plusieurs formes de ces toxines ainsi que des
endotoxines. Quoique la toxicité aiglie de plusieurs de ces toxines soit maintenant
établie, les effets sub-chroniques et chroniques, dont des effets génotoxiques, restent
encore a préciser (AFSSA et AFSSET, 2006).

Jusqu’a récemment, les méthodes fiables d’analyse des toxines étaient colteuses et
fastidieuses (HPLC-UV, HPLC-PDA, LC-MS-MS) et permettaient au mieux de mesurer
une famille de composés a la fois, ce qui limitait grandement leur utilisation pour un suivi
environnemental. Les données d’occurrence disponibles montrent cependant que les
microcystines sont présentes sur tous les continents et sont les plus fréquemment

rapportées (CRC, 2007), reflétant ainsi la disponibilité des méthodes d’analyses de ces
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toxines utilisées depuis plus de 10 ans. Les données pour d'autres toxines sont plutbt
rares. Des méthodes rapides (test immuno-enzymatiques - ELISA, tests de toxicité
équivalente - PPIA, etc.) et d'autres méthodes plus complexes (LC-MS-MS) permettant
la détection de plusieurs toxines, y compris lidentification des analogues, sont
maintenant disponibles (Nicholson et al. 2007; Dell'Aversano et al. 2004). Certaines
méthodes immunologiques peuvent cependant surévaluer significativement (facteur
de 2,5X) les quantités de microcystines (Nicholson et al., 2007). L'utilisation de
méthodes multitoxines améliorées fournira éventuellement un meilleur portrait de
'occurrence des diverses toxines et permettra alors de confirmer si les microcystines

sont vraiment les toxines prédominantes. L'interprétation des données disponibles dans

la_littérature doit donc tenir compte des méthodes de mesure utilisées et de leurs

limitations.

Une étude nord-américaine effectuée dans 45 villes (Carmichael, 2001), a réveélé que la
croissance des cyanobactéries a été associée, dans 80 % des 677 échantillons
analysés, a la production de microcystines. Les échantillons positifs a I'eau brute ont
révélé que seulement deux prises d’eau d’'usines dépassaient le seuil de 1 ug/L de
microcystines. Un des aspects les plus intéressants de cette étude est la forte
association (82 % de concordance) observée entre la présence confirmée de molécules
odorantes (géosmine, MIB 2-méthylisobornéol et beta-cytrocitral) et les microcystines.
Cette association a été observée aussi par Baudin et al. (2007) et Li et al. (2007) et
s’explique par le fait que de nombreuses cyanobactéries toxiques comme Anabaena,
Microcystis, Planktothrix aghardii, Oscillatoria et Aphanizomenon flos-aquae produisent
aussi de la géosmine et du MIB (2-méthylisobornéol) a des concentrations détectables
lorsque les densités atteignent plus de 10° cellules/mL (Baudin et al., 2006). Dans le cas
de Anabaena. circinalis qui produit des neurotoxines, de faibles densités
(<2 000 cellules/mL) peuvent produire des concentrations élevées de molécules
odorantes comme la géosmine (CRC, 2004). Les données actuellement disponibles ne
permettent toutefois pas d’établir un lien entre la présence de géosmine ou de MIB et
celle de toxines; la présence de molécules odorante peut toutefois aider a prévenir et

détecter la présence des cyanotoxines (Carmichael 2001; Li et al. 2007).
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Aux Etats-Unis, la majorité des échantillons d’eau brute de 33 installations analysées
contenaient des microcystines, mais seulement 7 % en contenaient plus de 1 pg/L
(Haddix et al. 2007). Lors d'épisodes de prolifération dans la source d’eau de quatre des
cinq installations de traitement d’eau potable étudiées, aucune d’entres elles n’avait de
toxines dans I'eau traitée, ce qui suggére une bonne efficacité du traitement en place
(Westrick et al., 2006).

Des cyanobactéries et leurs toxines ont souvent été identifiées au Canada (Hrudey et
al., 1994; Kotak et al., 1995; Bruchet et al., 1998; Karner et al., 2001) et ce méme dans
les eaux traitées (Jones, 1996; Gurney et Jones, 1997; Jones et al., 1998; Robert et al.,
2005). En Alberta, des toxines ont été mesurées dans 67 % des échantillons d’eau brute
de stations de traitement, analysés, avec une concentration maximale de 14,8 pug
équivalent de MC-LR/L (Zurawell, 2002). Dans les Grands Lacs, I'équipe du « Great
Lakes Environmental Research Lab » a mesuré des microcystines a des concentrations
supérieures a 1 pg/L & plusieurs endroits dans deux baies des lacs Huron et Erié
(Dyble, 2007). Dans une autre étude sur les Grands Lacs, des concentrations de
microcystines supérieures a 1 pug/L ont été observées dans 14 % des échantillons (2 513
échantillons) alors que la concentration d’anatoxine-a a dépassé 1 pg/L dans moins de
1% des échantillons. La cylindrospermopsine a été détectée a I'état de traces
(> 0,01pg/L) dans 2 % des échantillons (Boyer, 2007).

Au Québec, une étude du MDDEP couvrant six stations de production d’eau potable
pour la période de 2001 a 2003 a identifié des concentrations de cyanobactéries au-
dessus du seuil d’'alerte de 'OMS (2 000 cellules/mL) dans I'eau brute de toutes ces
stations & au moins une reprise. Ces installations avaient cependant été ciblées comme
vulnérables a la présence de cyanobactéries. Il a été estimé que 79 % des échantillons
prélevés contenaient une ou plusieurs especes de cyanobactéries a une concentration
représentant un potentiel toxique (base de calcul théorique) et que de 13 & 70 % des
échantillons contenant des cyanobactéries contenaient aussi des cyanotoxines. Les
concentrations maximales de microcystine-LR et d’anatoxine-a mesurées a l'eau brute
ont été de 3,5 ug/L et 2,3 pg/L respectivement alors que celles de I'eau traitée étaient de
30 a 50 fois inférieures aux valeurs recommandées par I'INSPQ (Robert et al., 2005).
L'anatoxine-a a été détectée dans 9 % des échantillons d’eau brute, comparativement a

plus de 30 % pour les microcystines. Des concentrations maximales de microcystine-LR
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et RR de 4,53 et 2,7 ug/L respectivement, ont été mesurées entre 2004 et 2006 pour
une concentration équivalente de MC-LR de 5,35 pg/L (Robert, 2008). Des résultats
[égérement inférieurs ont été obtenus dans I'eau brute de trois bassins versants du sud
du Québec (L'Assomption, Chateauguay et Yamaska), avec une concentration

maximale de 0,9 pg/L de microcystine-LR (Chevalier et al., 2001).

En 2001, de faibles concentrations de microcystine-LR ont été mesurées dans 22 lacs
du sud du Québec, dont plusieurs de type oligotrophe (faible concentration de
nutriments); la concentration maximale observée étant de 1,9 pg/L (Giani et al., 2005)
Quoique ces auteurs aient observé des corrélations entre la concentration en nutriments
(phosphore et azote total) et la biomasse de cyanobactéries toxiques (ou la
concentration de microcystines), les conclusions quant a I'influence des nutriments et du
rapport Nww/Pwr  SUr  l'occurrence de cyanobactéries toxiques divergent

considérablement. |l est toutefois utile de retenir que des cyanobactéries toxiques et des

microcystines ont été détectées dans des lacs eutrophes mais a de faibles

concentrations.

Des cyanobactéries toxiques benthiques (Lyngbia wollei) ont été observées au Lac
Saint-Pierre (Vis et al., 2007). Ces derniéres peuvent synthétiser des molécules
odorantes et un analogue des saxitoxines (Sabater et al., 2003; Carmichael et al., 1997;
Onodera et al., 1997; Watson and Ridal, 2004) ce qui représente une autre source de
contamination potentielle. La toxicité des toxines produites par les cyanobactéries
benthiques est encore méconnue. Plus récemment, Lyngbia wollei a été identifiée dans
le Lac Saint-Louis et la présence de saxitoxines dans cette biomasse confirmée
(Christiane Hudon, comm. personnelle). Les cyanobactéries benthiques peuvent étre
détachées du fond par les courants et s'amasser sous forme de boules filamenteuses
sur la rive ou dans la masse d'eau. Les exploitants de station d’eau potable de ce
secteur ont d’ailleurs confirmé I'occurrence sporadique de ce type d’accumulation dans
les grilles a I'entrée de leur usine. Une étude espagnole a récemment établi une
corrélation entre la concentration de toxines dissoutes dans I'eau brute d’une installation
de traitement des eaux et la concentration de microcystines intracellulaires dans les
algues bleues benthiques (Hurtado et al., 2008). En Tunisie, on a mesuré des
concentrations de toxines intracellulaires plus importantes en profondeur qu’en surface
(El Herry et al., 2008).
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Bien que les concentrations de toxines détectées dans les sources d’eau potable soient
faibles, les concentrations dans I'écume peuvent atteindre plusieurs centaines de pg/L.
Blais (2002) a mesuré une concentration maximale de 2 204 ug/L dans un échantillon
d’écume, a la surface de I'eau, d’ou la présence d'un risque significatif pour les animaux
susceptibles de la consommer s’ils s’abreuvent dans un tel environnement. En raison de
la présence de glace, la plupart des prises d’eau potable au Québec ne sont toutefois
pas placées prés de la surface. Cependant, certaines prises peuvent malgré tout étre
localisées en rive, directement sur le bord de I'eau et sont donc plus vulnérables a la

présence d’écume.
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5 Scenarios de prolifération de cyanobactéries dans la
perspective des changements climatiques

5.1 Changements climatiques et occurrence des cyanobactéries

La derniére étude du Groupe International d’Etude sur le Climat (GIEC) est sans
équivoque : le réchauffement climatique causé par l'activité humaine produirait des
effets a long terme sur l'environnement (GIEC, 2007). Quant aux impacts des
changements climatiques sur la production d’eau potable, ils ont été répertoriés par

Cromwell et al. (2007). Parmi les conséquences rapportées :

e |'augmentation du ruissellement et des pointes hétives du débit printanier des
rivieres;
¢ |e réchauffement des lacs et rivieres;

¢ une augmentation de la fréquence des précipitations abondantes.

Ces éléments modifieront fort probablement la qualité des eaux de surface, ce qui
pourrait avoir des impacts sur la prolifération des cyanobactéries toxiques. En effet,
'augmentation de la température, se traduisant notamment par une extension de la
période de croissance (printemps hétif et automne tardif) peut favoriser les
cyanobactéries. Par ailleurs, des changements hydrologiques, tels que des étiages
(basses eaux) plus importants pourraient favoriser les cyanobactéries qui sont
avantagées par des eaux calmes et des concentrations de nutriments plus importantes
causées par la dilution moindre. Un changement du régime des vents est un autre
exemple de phénoméne qui pourrait influencer la concentration spatiale des fleurs d’eau

(le vent peut concentrer les écumes dans certaines portions des masses d’eau).

Les changements climatiques pourraient donc modifier la dynamique des proliférations
de cyanobactéries toxiques en accroissant: (i) leur fréquence d'apparition, (i) les
concentrations de toxines produites et (iii) la durée des périodes a risque pour ce type
d'événements. lls pourraient également causer des changements des espéeces

dominantes.
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Aucune étude sur les effets potentiels des changements climatiques sur la prolifération
des cyanobactéries n'a été réalisée au Québec. De telles simulations ou prévisions ont
cependant été effectuées ailleurs dans le monde, dans des régions a climat tempéré.

Ainsi, pour les régions méridionales de la Suéde (climat semblable a celui du Québec),
Arheimer et al. (2005) ont utilisé six scénarios de changements climatiques régionaux
permettant d’évaluer les modifications de divers paramétres, comme le lessivage des
substances nutritives dans l'eau. Un réchauffement de la température hivernale
provoquera vraisemblablement plus de précipitations liquides ainsi qu’une minéralisation
accrue du sol. Ces deux constats méneraient a une augmentation du lessivage de
I'azote dans l'eau et il en résulterait un accroissement de 60 a 100 % de la biomasse

algale, ou les cyanobactéries seront nettement favorisées.

En utilisant le modéle NAO (North Atlantic Oscillation index), N6ges et al. (2003) ont
modélisé les effets du changement climatique sur la composition du phytoplancton dans
un grand lac de I'Estonie. lls concluent a un accroissement substantiel de la biomasse
phytoplanctonique, notamment celle des cyanobactéries. Ces derniéres s’avéreront tres
compétitrices a cause de leur tolérance aux faibles intensités lumineuses (notamment
causées par un accroissement de la turbidité) et de leur capacité a utiliser I'azote
atmosphérique. Elliott et al. (2006) ont utilisé un modéle afin de simuler le comportement
du phytoplancton dans un contexte de température élevée. lls concluent que les
cyanobactéries ont le potentiel de dominer la communauté phytoplanctonigue dans le
contexte d’'une température de I'eau plus élevée, combinée avec une bonne disponibilité
de substances nutritives. Une espece comme Anabaena, capable de produire des
cyanotoxines, se révele apte a former des proliférations plus rapidement au printemps
ou a I'été; un accroissement de sa biomasse, de l'ordre de 10 a 65 %, pourrait étre
possible selon l'importance du réchauffement de la température de I'eau (entre 1 et
5 degrés). Un groupe de recherche aux Pays-Bas a modélisé I'effet des changements
climatiques sur I'écosystéme de lacs peu profonds en zone tempérée, a I'aide du logiciel
PCLake. lls concluent que la hausse des températures devrait diminuer la transparence
de l'eau, augmenter I'apport externe de nutriments, hausser la concentration de la
chlorophylle-a et, finalement, favoriser la dominance des cyanobactéries (Mooij et
al., 2007). En couplant un algorithme de croissance des cyanobactéries a un modéle de
changement climatique, Howard et Easthope (2002) ont simulé le comportement de ces

organismes dans un réservoir du Royaume-Uni. Sur une durée d’un siécle, ils concluent

14 Chaire Industrielle en Eau Potable — Ecole Polytechnique de Montréal



que la période de croissance des cyanobactéries sera accrue, notamment au printemps
et a l'automne, mais qu'il est difficle de confirmer que cela se traduira par un

accroissement substantiel de la biomasse.

L’espéce Cylindrospermopsis raciborskii, originalement identifiée dans les tropiques,
croit maintenant dans des lacs au nord de l'Allemagne. La hausse hétive des
températures au printemps (environ 30 jours) favorise I'établissement de cette espece
en zone tempérée, en raison d’'une combinaison améliorée de température et de
radiation solaire (Wiedner et al., 2007). Les changements des conditions de croissance
(température, luminosité, nutriments) peuvent également influencer la production de
toxines par les cyanobactéries. Rapala et al. (1997) ont étudié deux espéces
d’Anabaena et ont trouvé que la concentration de phosphore fait augmenter la
production de microcystines alors que la hausse de la température et de lintensité
lumineuse la font diminuer. La production des différentes variantes de la toxine
dépendait des stimuli auxquels les cyanobactéries avaient été exposées. Cette étude
est un exemple pour illustrer que la production de toxines sera certainement influencée

par les changements environnementaux.

La littérature scientifique supporte I'hypothése que les changements climatiques prévus
pourraient favoriser la prolifération des cyanobactéries dans les cours et les plans d'eau
des régions a climat tempéré. L'importance de cette augmentation est toutefois
incertaine. D’aprés les études présentées plus haut, une hausse de 100 % de la
biomasse de cyanobactéries pourrait étre observée mais également des changements
dans la composition des populations. L’'ampleur des changements qui pourraient se
produire est illustrée par 'augmentation marquée des épisodes de prolifération de
cyanobactéries (nombres de sites, intensité et durée) sur la riviere Murray et I'apparition
de cyanobactéries dans le bassin versant alimentant la région de Sydney en Australie,
en raison d'une sécheresse prolongée (Mike Burch, Cooperative Research Centre

(CRC) for Water Quality and Treatment, communication personnelle).

La prédiction des événements de fleurs d’eau toxiques déborde le cadre de ce projet car
la prolifération des cyanobactéries est influencée par des interactions complexes entre
de multiples facteurs environnementaux (Mur et al., 1999 dans Chorus et Bartram, 1999;

CRC, 2004). C’est une question tres complexe qui ne dépend pas uniqguement des
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changements climatiques, puisque les pratigues agricoles et les rejets urbains

influencent également la qualité de I'eau.

5.2 Description des scénarios d’occurrence

De maniére a étudier la vulnérabilité des installations de traitement d’eau potable au
Québec, dans un contexte de prolifération de cyanobactéries, trois scénarios

d’occurrence ont été définis :

= |e premier scénario est basé sur la concentration maximale de toxines mesurée
au Québec a ce jour;

= Je deuxieme est fondé sur les recommandations qui sont en voie d'étre
proposées au Québec par le MDDEP;

= le troisieme représente le pire cas d'occurrence documenté dans des sources

d’eau potable ailleurs dans le monde.

Ces trois scénarios sont décrits plus en détails aux prochaines sections.

La fréquence des occurrences de fleurs d'eau n'a pas été considérée dans nos
scénarios. On pourrait poser I'hypothese que les changements climatiques influenceraient
et méme augmenteraient probablement la fréquence et la durée des proliférations. Nous
justifions cette approche par le fait qu'un seul événement peut entrainer un
dépassement de la norme a l'eau traitée, et que ce dépassement ne serait pas toléré.
Par ailleurs, I'état actuel des connaissances ne permet pas de prédire 'augmentation de
la fréquence des événements de fleurs d'eau pour un site donné en fonction de
scénarios de changements climatiques. Cette approche est conservatrice car 'OMS a
fixé sa valeur guide sur une consommation a long terme et tolere un dépassement
temporaire de la directive proposée (WHO, 1998). Le Brésil aussi tolére trois
dépassements annuels de microcystines jusqu'au niveau de 10 ug/L (AFSSA et
AFSSET, 2006).

Tous les scénarios d’occurrence ont été définis en supposant que les toxines étaient
présentes a 100 % sous forme dissoute ou extracellulaire. Il est a noter que le rapport
entre ces deux formes de toxines est variable, selon la période, le lieu et le type de

cyanobactéries. La figure 2 montre la forme sous laquelle se trouvent les toxines en
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fonction du temps dans un décanteur, procédé de traitement de I'eau potable concu

pour éliminer le maximum de matiére particulaire.

D’aprés les concentrations présentées, il est possible que les toxines se retrouvent

presque essentiellement sous forme extracellulaire a un moment donné.
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Figure 2: Forme des toxines en fonction du temps dans les boues d’un
décanteur (Tiré de Drikas et al., 2001b)

Dans la plupart des cas, les concentrations intracellulaires sont de loin plus importantes
dans les sources deau, de l'ordre de 70 % (Donati et al., 1994), bien que la
cylindrospermopsine produite par C. raciborskii soit souvent retrouvée principalement
sous forme extracellulaire (Chiswell et al., 1999). Le fait de considérer que la totalité des
toxines est sous forme extracellulaire représente donc une approche conservatrice dans
la mesure ou : (1) la probabilité que toutes les toxines soient sous forme dissoute est
faible mais non nulle; et (2) le traitement conventionnel (coagulation-décantation-
filtration) ne peut étre considéré comme une barriére aux toxines extracellulaires. Cette
approche simplifie grandement I'analyse des performances des traitements discutés
dans le chapitre subséquent. Ce choix est également justifiable par le fait qu'il est
toujours possible que des toxines intracellulaires puissent étre libérées par une lyse
naturelle dans la source ou provoquée par le(s) traitement(s) de I'eau. Par ailleurs, les
seules toxines considérées dans ce rapport sont celles qui sont en voie d'étre

reglementées au Québec, soit les microcystines et 'anatoxine-a.
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Il est essentiel d’éviter de faire un lien direct entre les valeurs seuils des concentrations
de toxines utilisées pour évaluer la performance des scénarios de traitement de 'eau et
les concentrations de cyanobactéries mesurées a I'eau brute. L'analyse proposée ne
permet pas de choisir des traitements de I'eau potable sur la base du dénombrement
des cellules de cyanobactéries. En effet, une population naturelle de cyanobactéries est
constituée d'un mélange de souches toxiques et non toxiques, la proportion de
cyanobactéries capables de produire des toxines étant hautement variable (Chorus and
Bartram, 1999). Baker & Humpage (1994) ont estimé que la proportion de M. aeruginosa
hépatotoxiques dans le bassin de la Murray-Darling était d’environ 56 %, alors que Giani
et al. (2005) ont montré que la biomasse de cyanobactéries toxiques représentait moins
de 1 % de la biomasse totale du phytoplancton dans 22 lacs du Québec. De plus, il est
difficile de quantifier le nombre de cyanobactéries dans I'eau brute. Des évaluations
sporadiques dans I'écume ou des mesures de densité dans des secteurs plus ou moins
éloignés d'une prise d'eau ne sont pas des estimés fiables des concentrations

maximales potentielles de cyanobactéries dans les prises d’eau brute.

5.2.1 Sceénario historique

Le scénario historique est basé sur la concentration maximale de toxines mesurée dans
une prise deau potable au Québec. Ces données proviennent du MDDEP. La
concentration maximale de microcystines, en équivalent MC-LR, est de 5,35 pg/L alors
que celle d’anatoxine-a est de 2,3 pg/L (Robert 2008). Ce scénario est réaliste puisque
certaines installations de traitement de I'eau au Québec ont été confrontées a de telles

concentrations.

5.2.2 Scénario MDDEP

Le scénario MDDEP est basé sur une proposition de critéres de conception d’ouvrages
de traitement de I'eau potable présentement en cours au MDDEP pour une inclusion
éventuelle dans le Guide de Conception des Installations de Traitement des Eaux
Potables (MDDEP, 2002). Ces criteres sont sous la forme de niveaux d’enlévement

suggérés (en % de réduction).
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Pour l'anatoxine-a, un enlévement maximum de 75 % est proposé. Puisque la valeur
maximale suggérée en eau potable se situe a 3,7 pg/L (INSPQ, 2005), la concentration

maximale admissible dans I'eau brute approvisionnant une usine est de 15 ug/L.

Concernant les microcystines, un enlevement de 95 % est proposé, ce qui se traduit par
une concentration maximale admissible de 30 pg/L dans I'eau brute d’approvisionnement
(en considérant la recommandation de 1,5 pg/L a I'eau traitée de 'INSPQ). Ce scénario
est déja trés conservateur, puisque la valeur la plus élevée mesurée a ce jour a I'eau brute

d’une station d’eau potable au Québec est environ 5 fois inférieure a la valeur de 30 pg/L.

5.2.3 Scénario de changements climatiques

A I'échelle mondiale, plusieurs études ont répertorié des concentrations de toxines dans
des sources servant d'alimentation en eau potable. Le tableau 1 montre les
concentrations maximales mesurées ou calculées a partir de relations (i.e. chlorophylle-
a) dans la zone photique (zone superficielle, environ 0-5 métres) et non dans I'écume.
Ces concentrations ne sont pas nécessairement celles de cyanotoxines extracellulaires,
mais plus souvent des toxines totales (incluant les toxines a l'intérieur des cellules).
Elles ont été mesurées par differentes méthodes (HPLC, ELISA, PPI) et peu
d’'informations sont disponibles quant a I'occurrence de I'anatoxine-a, possiblement a
cause de I'absence d’'une méthode immuno-enzymatique (ELISA) pour la détecter. Les
valeurs extrémes présentées au tableau 1 correspondent a des épisodes uniques, les

concentrations médianes de ces études étant bien inférieures & 10 pg/L.
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Tableau 1: Concentrations maximales de toxines mesurées dans des sources
d’eau potable a travers le monde.

Pays Toxines Coqcentration Références
maximale (pg/L)
MC totales 36 Ueno et al., 1996
Allemagne MC totales 366 Fastner et al., 1999
MC-LR éq 50-220 Hoger, 2003
) MC totales 8 Hoger, 2003
Australie S
Saxitoxines (PSP) 15-17 Hoger, 2003
MC totales 8.8 Costa et al., 2006
o Saxitoxines 3.14 Costa et al., 2006
Brésil
dos S. Vieira et al., 2005;
MC totales 1.25
Costa et al., 2006
Canada MC-LR 6 Kotak et al., 1995
Finlande MC totales 37 Lindholm et al., 1989
France MC-RR 11 Jann-Para et al., 2004
Maatouk et al., 2002; AFSSA
MC-totales >100
et AFSSET, 2006
Italie MC totales 14 Messineo et al., 2006
Japon MC totales 378 Tsuji et al., 1996
Pologne MC totales 7 Jurczak et al., 2005
Portugal MC totales 37.0 Ueno et al., 1996
Sri Lanka MC totales 81 Jayatissa et al., 2006
USA MC totales 3.4 Hotto et al., 2005
_ MC totales Ndebele et Magadza, 2006;
Zimbabwe 225
Mhlanga et al., 2006

Note : MC = Microcystine

A partir des occurrences répertoriées et des autres scénarios définis, le scénario de
changements climatiques proposé dans le présent rapport est basé sur une
concentration maximale de 60 pg/L de microcystine sous forme extracellulaire. Il s’agit
d’'une concentration deux fois supérieure a celle du scénario considéré par le MDDEP et
il sS'appuie sur les valeurs maximales enregistrées dans le monde. La plupart des valeurs
supérieurs a 60 pg/L dans le tableau 1 proviennent d’'épisodes isolés (<1 % des
échantillons) ou encore soupg¢onnés avoir été mesurées dans de I'écume; c’est pourquoi
elles n'ont pas été retenues. Cette concentration de 60 ug/L correspond environ a la

valeur moyenne des concentrations maximales mesurées au tableau 1. Le recours a
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une revue de littérature pour établir le scénario de changements climatiques a été
nécessaire en raison de I'absence de modéle mathématique permettant d’estimer les
variations de populations de cyanobactéries compte tenu des projections du climat
guébécois. Toutefois, d'aprés les études présentées a la section précédente, les
changements climatiques sont susceptibles de favoriser la croissance des cyanobactéries.
Une hausse de la biomasse allant jusqu’a 100 % est estimée par Arheimer et al. (2005).
La valeur retenue (60 pg/L), qui correspond au double de la valeur du scénario MDDEP,

est également justifiée par cette hypothese de croissance des cyanobactéries.

Dans le cas de I'anatoxine-a, nous avons jugé que la concentration considérée dans le
scénario MDDEP (15 pg/L) était déja suffisamment élevée puisqu’aucune donnée de la
littérature ne rapporte de concentrations supérieures. La concentration d’anatoxine-a n'a
donc pas été augmentée pour le scénario « changements climatiques » et a été

maintenue a 15 pg/L (sous forme extracellulaire).

5.2.4 Synthése des scénarios d’occurrence

Les scénarios d'occurrence définis précédemment sont résumés au tableau 2 et ils
seront utilisés a la section 7 de maniére a évaluer le pourcentage des installations
guébécoises en mesure de traiter une eau contenant de telles concentrations de

cyanotoxines.

Tableau 2 : Scénarios d’occurrence de toxines

Scénarios Microcystines Anatoxines
Historique 6 ug/L 3 pg/L
MDDEP 30 pg/L 15 pg/L
Changements climatiques 60 pg/L 15 pg/L

Chaire Industrielle en Eau Potable — Ecole Polytechnique de Montréal 21







6 Performances des procédés de traitement des eaux
potables

La forme sous laquelle les toxines sont présentes (i.e. intracellulaire ou extracellulaire)
est une caractéristique importante a considérer pour le traitement. Certaines unités de
traitement de I'eau potable sont efficaces pour enlever I'une ou l'autre des formes,
voire les deux dans le cas de la nanofiltration et de 'osmose inverse. Une filiere de
traitement de l'eau potable est composée de plusieurs procédés sélectionnés en
fonction de la qualité de I'eau a traiter. Pour le lecteur peu familier avec ces principaux
traitements, une synthese a été réalisée par I'’Académie Nationale des Sciences

(France) (annexe A) et peut étre consultée a I'adresse suivante :

http://www.drinking-water.org/flash/fr/water.html? 3 08 00.

Les principaux traitements utilisés peuvent étre regroupés selon les catégories
suivantes : (i) les procédés d’enlévement physique, (ii) les procédés d’oxydation, (iii) les
procédés d’adsorption et (iv) les procédés de biodégradation. Seuls les procédés
d’oxydation et de biodégradation détruisent les cyanotoxines, les autres constituant plutét
une rétention physique des toxines intracellulaires (enlevement des cyanobactéries) ou

extracellulaires (adsorption).

Les cellules de cyanobactéries peuvent étre enlevées par des barrieres physiques
telles la décantation et la filtration, alors que les toxines extracellulaires sont enlevées
préférentiellement par I'oxydation ou I'adsorption. Les barriéres physiques représentent
cependant un risque de libération des toxines intracellulaires puisque ces procédés
concentrent les algues, ce qui induit un risque de lyse si le temps de rétention des
cellules est trop long. De plus, puisque les toxines peuvent arriver a l'installation de
traitement sous forme extracellulaire (en période de lyse d'algues), il faut prévoir au
moins un procédé de traitement pour des toxines sous la forme extracellulaire. En
traitement des eaux potables, la robustesse d'une chaine de traitement est définie par
sa capacité a rencontrer les objectifs de performance, indépendamment des bris

d’équipements et des fluctuations de la qualité de I'eau brute.

Une synthese de l'efficacité des différents traitements est présentée a la section 6.1.1.

Les quatre sections suivantes (6.1.2 a 6.1.5) donnent plus de détails sur I'efficacité des
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différents procédés pour enlever les cyanobactéries et les toxines algales. Pour les
principaux traitements reconnus comme efficaces, ou partiellement efficaces pour
I'enlevement des microcystines et de I'anatoxine-a, une analyse raffinée a été réalisée
(section 7.1.6) dans laquelle I'élimination théorique des toxines a été calculée a partir
des données de la littérature scientifique. En fonction du CT (concentration X temps de
contact) appliqué par un traitement, et de I'efficacité hydraulique du contacteur (degré de
court-circuitage), il est alors possible de calculer un pourcentage (ou un log) de

réduction.

6.1 Tableau synthése

Le tableau 3 présente une vision globale de l'efficacité des traitements unitaires pour

éliminer les cyanobactéries et leurs toxines.

Tel gu'illustré, les traitements de séparation physique (clarification, filtration, etc.) sont
efficaces (en vert) pour enlever les cyanobactéries (e.g. les toxines intracellulaires) mais
inefficaces (en rouge) pour retenir les toxines extracellulaires, a I'exception des
membranes ayant un seuil de coupure suffisamment faible (200 Daltons). La biofiltration
peut étre un procédé efficace a condition qu'une biomasse bactérienne capable de
dégrader les toxines soit présente dans le filtre, ce qui est généralement le cas pour des

sites avec historique de cyanotoxines.

Concernant les traitements d’oxydation, I'ozone est le procédé le plus efficace, suivi de
prés par le permanganate de potassium. Pour sa part, le chlore utilisé en désinfection
est efficace pour une des deux familles de toxines considérées dans notre analyse, soit

les microcystines.

Les traitements d’adsorption font appel au dosage de charbon actif en poudre (CAP) ou
a la filtration sur charbon actif granulaire. L'utilisation de CAP donne des performances
variant de <15 % a 100 % d’enlévement en fonction du type de charbon, de sa dose, de
la concentration de toxines, de la matiére organique dissoute et de la présence de
particules floculées. De maniére générale, une dose supérieure a 20 a 30 mg/L de CAP
a base de bois est nécessaire pour avoir un enlévement de plus de 90 %. La filtration

sur charbon actif granulaire (CAG) peut étre tres efficace, mais la durée de vie trés
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courte du charbon actif en grain (<6 mois) limite grandement l'intérét de ce type de

traitement pour des installations municipales.

Tableau 3: Synthese de I'efficacité des traitements a enlever les toxines
intracellulaires et extracellulaires

Toxines
Intracellulaires Extracellulaires

Autres (saxitoxine,
Microcystines |Anatoxine-a [cylindrospermopsine)

Traitements

Enlévement physique
Décantation/filtration
Flottation/filtration
Filtration directe
Osmose inverse
Nanofiltration (<200 Da)

Oxydation
Permanganate de Potassium
Chlore
Ozone

Adsorption
Charbon actif en poudre
Charbon actif en grain

Biodégradation
Biofiltration
Ozone + biofiltration

- Efficace

|:| Efficace sous certaines conditions

- Inefficace

6.2 Enlévement physique
6.2.1 Coagulation-décantation

La coagulation—décantation offre des enléevements de cyanobactéries supérieurs a 75 %
(Rapala et al., 2006; Drikas et al., 2001a; Mouchet et Bonnelye, 1998). Opérés en
conditions optimales (avec préoxydation), des enlévements de 99 % peuvent étre atteints
par cette combinaison de procédés (Mouchet et Bonnelye, 1998c). L'utilisation d’alun ou
de chlorure ferrigue aux concentrations typiques du traitement de I'eau ne semble par
ailleurs pas influencer la viabilité des cellules de Microcystis (Chow et al., 1998; Chow et
al.,, 1999). Le choix du coagulant peut étre important et des différences significatives
d'efficacité ont été observées entre I'alun, le sulfate ferrique et le polychlorure d’aluminium
(Bernhardt et Clasen, 1993; Jiang et al., 1993; Knappe et al., 1998).
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Puisque les flocs formés en période de prolifération de cyanobactéries tendent a étre
légers, il est recommandé d'ajouter des aides floculants comme des polymeéres
anioniques (Bernhardt et Clasen, 1993; Knappe et al., 1998) ou cationiques (Mouchet et
Bonnelye, 1998; AFSSA et AFSSET, 2006). L'optimisation du dosage de coagulant par
la mesure de turbidité en jar-test n'est pas suffisante pour assurer un enlévement
optimal. Il est plutét recommandé de mesurer le potentiel zéta ou le courant
électrocinétique pour optimiser le dosage, particulierement parce que les cyanobactéries
seront les derniéres cellules phytoplanctoniques enlevées dans le cas d'un dosage
insuffisant (Mouchet et Bonnélye 1998). L'importance de l'augmentation adéquate du
dosage de coagulant lors d’'une augmentation du nombre de cyanobactéries a I'eau
brute a été mise en évidence lors d'une prolifération massive de cyanobactéries
(>10° cellules/mL d’Anabaena & l'eau brute) qui a résulté au passage de 200 000
cellules/mL a l'eau filtrée. Une dose de 260 mg/L d’'alun a alors été nécessaire pour
réduire les concentrations de cyanobactéries dans l'eau filtrée (Suthaker et
Drachenberg, 2007)

La décantation n’entraine généralement pas la lyse des cyanobactéries d'aprés
plusieurs auteurs (Drikas et al., 2001a; Montgomery, 1985; Chow et al., 1998; Chow et
al., 1999). Pietsch et al. (2002) ont cependant mesuré une hausse de toxines
extracellulaires (entre 0,2 et 0,7 pg/L) en cours de traitement a I'échelle pilote
(décantation, filtration), malgré une baisse importante de la concentration de toxines
intracellulaires (>90 %). lls attribuent cette observation & des stress hydrauliques
endommageant les cellules algales. La lyse des cellules dans les procédés est probable
et un temps de rétention des boues de un & deux jours peut mener a une lyse compléte
des cellules (Drikas et al., 2001b; Chorus et Bartram, 1999). La gestion des boues est
donc tres importante. Les décanteurs a lit de boues pulsé sont généralement plus
efficaces que les décanteurs statiques pour enlever les algues et les cyanobactéries
(Mouchet et Bonnelye, 1998). Ces auteurs ont obtenu des pourcentages d’enlévement
de 95-99 % du phytoplancton avec des décanteurs a lit pulsé, comparativement a un
maximum de 90 % pour des décanteurs statiques. Lors d’essais en laboratoire, Knappe
et al. (1998) ont démontré un meilleur enlévement des algues de petite taille, tel

Microcystis aeruginosa, par la décantation lestée que par la décantation conventionnelle.
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Finalement, il faut retenir que la décantation, tout comme la filtration, n'a pas d'impact
sur les toxines dissoutes (Mouchet et Bonnelye, 1998; James et Fawell, 1991; Izaguirre,
1992; Nicholson et al., 1994; Bernhardt and Clasen, 1994; Hart et al., 1998).

6.2.2 Flottation

La flottation est une variante au traitement conventionnel de deécantation. Les
informations sur ce type de procédé demeurent limitées. La flottation a été plus efficace
(98 % d’enlevement) que la décantation (77 % d’enlévement) pour enlever les cellules
de Mycrocystis (Gregory et al. (1999). Il est cependant peu probable que la flottation
soit plus efficace que la décantation pour les toxines libres, mais elle pourrait réduire les
risques de lyse des cellules en raison d’'une purge des boues plus fréquente gu’'avec les

décanteurs statiques (Chorus et Bartram, 1999).

6.2.3 Filtration granulaire

Les procédés de filtration conventionnels sont précédés d’'une décantation ou d'une
flottation. Cette combinaison type de procédés permet I'enlevement des cellules
intactes. Les enlévements obtenus par ce traitement sont de l'ordre de 90 % mais
comprennent généralement le travail effectué préalablement par la décantation ou la
flottation (Chorus and Bartram, 1999; AFSSA et AFSSET, 2006). Les cellules de
cyanobactéries retenues dans le filtre peuvent cependant se lyser et relarguer leurs
toxines aprés 24 a 48 heures (Lepisto et al., 1994; Chorus et Bartram, 1999), ce qui
nécessite une bonne gestion des durées de cycles, ces derniéres variant typiquement
de 24 a 96 heures. Une telle lyse a d’ailleurs été rapportée par Pietsch et al. (2002) qui
ont observé de légéres augmentations de microcystine-LR (>0,25 pg/L) aprés la

filtration.

La filtration directe est une variante du traitement conventionnel ou I'étape préalable de
décantation (ou de flottation) a été éliminée. Ce traitement est normalement réservé aux
eaux faiblement turbides et colorées. Les eaux de lacs sont les plus appropriées pour ce
type de filtration en raison de leur plus faible turbidité que les eaux de riviere. Les
recommandations de qualité d'eau pour la filtration directe précisent que les
dénombrements de cellules algales ne devraient pas excéder 2 000 cellules/mL
(Montgomery Watson Harza (MWH), 2005; Cleasby et Logsdon, 1999).
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Selon Mouchet et Bonnélye (1998), la filtration directe sans coagulation a l'aide de
produits chimigues n'est pas suffisante pour I'élimination des cellules de cyanobactéries
et offre des performances trés variables (10-75 %). Deux stratégies de traitement,
communément utilisées pour optimiser I'enlévement des algues par la filtration directe,
sont l'augmentation de la dose de coagulant et I'ajout d’'une préoxydation. Dans
certaines eaux, la préozonation améliore de fagon trés prononcée I'élimination des
particules et des algues (Petrusevski et al., 1993; Petrusevski et al., 1995b; Petrusevski
et al.,, 1996; Petrusevski et al., 1995a). L’efficacité de la préozonation pour optimiser
I'enlevement des cyanobactéries par la filtration directe n'est pas documentée, mais on
pourrait croire que les tendances observées seraient les mémes. Des travaux récents a
I'échelle usine (von Sperling et al., 2008) rapportent qu’une filtration directe précédée de
préchloration pouvait réduire de 89 a 96 % les cyanobactéries de I'eau du réservoir

Gaviao (Brésil) qui contenait environ 8 000 cellules/mL.

6.2.4 Filtration membranaire

Puisque la taille des cyanobactéries est supérieure a 1pum, les traitements de
microfiltration et d’ultrafiltration couramment utilisés permettent de retenir complétement
les cyanobactéries et les toxines intracellulaires (Lai et al., 2002). L'enlevement peut
atteindre 6 logs (Chevalier et al., 1995; Mouchet et Bonnélye, 1998). Ces procédés de
traitement n'ont cependant pas d’'impacts sur les toxines extracellulaires, a moins d’étre
utilisés conjointement avec du charbon actif en poudre (Chorus et Bartram, 1999). Chow
et al. (1997) ont étudié I'impact de la microfiltration et de I'ultrafiltration sur I'intégrité des
algues et ont mis en évidence une faible lyse des cellules ne résultant cependant pas en
une concentration accrue de toxines dans le perméat (eau traitée ayant passé a travers
les membranes). La concentration de toxines a méme été réduite dans le perméat de la
membrane d’ultrafiltration, laissant présumer une certaine capacité d’'adsorption ou de
réjection de la membrane utilisée. Gijsbertsen-Abrahamse et al. (2006) ont par ailleurs
mesuré un relargage de seulement 2 % des toxines intracellulaires par les forces de
cisaillement a la surface de la membrane. Selon les spécialistes de I'European
Commission (2005), l'absence de pompage dans [I'opération des membranes
submergées comparativement aux membranes sous-pression peut présenter I'avantage
de minimiser le risque de lyse. Par contre, I'accumulation de cellules dans le réservoir
d'eau a traiter doit étre compensée par des purges plus fréquentes en période de

prolifération de cyanobactéries. Pour les membranes sous pression, le potentiel de lyse
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est plus important avec le mode d’opération tangentiel (cross-flow) qu’en mode en cul-
de-sac (dead-end), particuliéerement s’il y a accumulation de cyanobactéries dans la
boucle de recirculation. La présence de cellules de cyanobactéries influence le flux
membranaire (i.e. le débit d'eau pouvant étre traité par unité de surface de la
membrane). Une concentration importante de cellules de M. aeruginosa est demeurée
sur la membrane de microfiltration suite au lavage (30 % des cellules filtrées), ce qui
peut représenter un risque de lyse lors de la mort naturelle des cellules (Drikas et
al., 2001b). Cependant, ces auteurs n'ont pas mesuré de concentrations supérieures de
toxines extracellulaires a la sortie des membranes. Selon Chevalier et al. (1995), la
concentration maximale de cellules algales pour éviter le colmatage de I'ultrafiltration en
absence de coagulation serait de I'ordre de 4 000-5 000 cellules/mL. Cependant, cette
valeur doit étre évaluée avec prudence car elle dépendra, a notre avis, fortement du

manufacturier de la technologie considérée.

Quant a la nandfiltration, elle peut enlever les toxines extracellulaires a condition que le
seuil de coupure de la membrane soit inférieur a 200 daltons (Miller et al., 2001).
Gijsbertsen-Abrahamse et al. (2006) ont mesuré des enlévements de microcystines de
'ordre de 99 % a I'échelle pilote. Malgré sa taille beaucoup plus petite (165 Da),
'anatoxine-a été enlevée a 96 %. lls estiment a plus de 90 % I'enlevement a I'échelle
réelle pour ces deux toxines. Pour 'osmose inverse, Neumann et Weckesser (1998) ont

mesuré des enlévements de toxines extracellulaires variant de 96,7 a 99,6 %.

6.3 Oxydation

L'oxydation est un traitement trés efficace pour I'élimination de plusieurs cyanotoxines
extracellulaires. Il n'existe cependant pas d'oxydant capable de détruire toutes les
formes de toxines, chaque oxydant ayant une performance spécifique a chaque toxine,
voire méme chaque analogue de toxines. Les deux toxines d'intérét prioritaire
actuellement au Québec sont les microcystines et I'anatoxine-a puisqu’elles font I'objet
d’'une recommandation de 'INSPQ (INSPQ, 2005).

Il est & noter que la littérature scientifique indique que les cinétiques d’'oxydation des
toxines retenues sont toutes d'ordre deux (concentrations de I'oxydant et du composé).
En pratique, cela signifie que la réduction des toxines peut étre prédite en fonction du

CT (concentration résiduelle de désinfectant multiplié par le temps de contact).
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6.3.1 Ozonation

L’ozonation est un oxydant trés efficace envers la plupart des cyanotoxines. L’effet de
'ozone est cependant complexe a cause de la présence de deux modes d’'action : le
mode radicalaire (radicaux hydroxyles) et le mode moléculaire. Les radicaux libres sont
principalement formés par la réaction de I'ozone avec : (i) la matiére organique naturelle
et (ii) les ions hydroxyles (OH’). Ce mode d’action est donc particulierement observé
dans des eaux colorées, a pH élevés et a faible alcalinité (Onstad et al., 2007; Hoger,
2003; Hitzfeld et al., 2000). Selon les travaux de Rodriguez et al. (2007c), la demi-vie
des microcystines oxydées par des radicaux libres résultant de I'ajout de 1 mg Os/L a
pH 8 est d’environ 5 minutes. Dans le cas de I'action de I'ozone par le mode moléculaire,
la demi-vie est de 0,8 secondes pour les mémes conditions de traitement. Selon cette
analyse, il apparait clairement que le mode d’action moléculaire domine la performance

globale de I'ozonation.

Les microcystines, la cylindrospermopsine et l'anatoxine-a sont complétement
inactivées par l'ozone dés qu'une concentration résiduelle est détectable aprés
quelques minutes de temps de contact (Rositano et al., 2001; Rapala et al., 2006;
Onstad et al., 2007). Les sous-produits de I'ozonation des microcystines ont été

trouvés non toxiques (Westrick, 2007).

L’'ozone semble beaucoup moins efficace envers la saxitoxine, avec des réductions de
moins de 40 % pour des doses de 3 mg/L (Rositano et al.,, 2001; Newcombe et
Nicholson, 2002). Les facteurs qui peuvent influencer I'efficacité de 'ozone moléculaire
sont la présence de matiére organique qui entre en compétition avec les toxines, ainsi

gue l'alcalinité et la température.

L'utilisation d’'ozone en prétraitement est controversée, comme le sont toutes étapes de
préoxydation. Au Québec, la préoxydation a I'ozone peut étre utilisée comme la seule
étape de traitement, avant une désinfection aux UVs ou au chlore, dans certaines usines
ayant été exemptées de filtrer (i.e. eaux de lacs protégés). La préozonation peut aussi étre
un prétraitement d'une étape de filtration avec ou sans décantation. Deux préoccupations
sont a retenir : I'optimisation de la réduction des cellules intactes de cyanobactéries et
I'oxydation efficace de toutes toxines libérées lors d’'une lyse éventuelle (extracellulaires).

On doit donc souhaiter avoir: (1) une faible lyse des cellules et I'optimisation de
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I'élimination des cyanobactéries ou (2) une lyse compléte et I'oxydation subséquente des

toxines libérées.

Les informations sur I'impact d’'une préozonation sur la lyse des cyanobactéries ne
convergent pas, certains auteurs soutenant qu’une préozonation ne lyse pas les
cellules, d’autres affirmant le contraire. Des doses d’ozone allant jusqu'a 3 mg/L causent
peu ou pas de lyse et les microcystines relarguées sont inactivées immédiatement selon
Mouchet et Bonnélye (1998). Hoéger et al. (2002) ont observé une lyse quasi compléte
des cellules de M. aeruginosa a une dose de 1 mg/L dozone, typique d'une
préozonation. D’autres auteurs ont observé gu'une préoxydation libére le contenu
intracellulaire (COD et absorbance UV254 nm), mais que ce contenu est immédiatement
oxydé par l'ozone (Sukenik et al., 1987). La lyse cellulaire s’avére cependant plus
importante avec une préoxydation au Cl, et au ClO, qu’avec I'ozone. En fait 'ozonation
a des doses de 2,6 & 8,1 mg/L ne lysait pas I'ensemble des cellules alors qu'une
préchloration a 10 mg/L les lysait toutes. Ces informations sont indicatives des
tendances pour quelgues espéces de cyanobactéries mais ne sont pas suffisantes pour
conclure quant a l'effet de I'ozonation sur I'intégrité des cellules de cyanobactéries. La
susceptibilité a la lyse est influencée par les espéces, leur état physiologique (phase de

croissance) et les conditions d’oxydation (Pietsch et al., 2002).

L'oxydation des toxines libérées lors de la lyse répond aux cinétiques rapides établies
pour les toxines dissoutes. Lorsqu’une suspension de cyanobactéries est préozonée, la
libération des toxines sera régie par la vitesse de la lyse, alors que I'oxydation
subséquente de ces toxines sera régie par le CT disponible & partir du moment ou la
lyse se produit. Or, la présence de cellules et la lyse du contenu cellulaire exercent une
demande en ozone qui doit étre prise en compte. Plusieurs des premiéres études
publiées rapportent des degrés variables de lyse des cellules et d’'oxydation des toxines
en fonction d’une dose d’'ozone appliquée, et non pas d’'un CT disponible. De plus, ces
essais sont généralement effectués avec des densités élevées de souches pures de
cyanobactéries issues de culture cellulaire, ajoutées en tres grandes concentrations a
des eaux artificielles ou naturelles. Ainsi, Rosanito et al. (1998) ont observé une
oxydation de 36 % de toxines lors de l'ozonation (3,7 mg/L) d'une culture de

M. aeruginosa (1,63 x 10° cellules/mL).
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Une telle concentration de cyanobactéries est extrémement élevée et il est probable que
la dose d’'ozone appliquée était insuffisante pour maintenir un CT adéquat. En effet, Hart
et al. (1998) ont démontré, par un essai de préozonation en eaux naturelles, qu’une fois
la demande en ozone créée par la matiére organique satisfaite, I'ozone a un impact sur
la microcystine. Pour des dosages inférieurs, seule une lyse des cellules algales était
observée. L'oxydation compléete a été observée avec un dosage de 2 mg Os/L. Pietsch
et al. (2002) arrivent aux mémes conclusions en démontrant gu'avec une faible
concentration d’ozone (0,3 mg/L), une lyse partielle des cellules et une oxydation

incompléte des toxines se produisent.

L'ozonation a faible dose (0,5 mg/L) de concentrations élevées de M aeruginosa
(1-5 X 10° cellules/mL) dans des eaux naturelles, réduit I'activité de cette cyanobactérie
(pas de mesures de toxines) mais ne parvient pas a I'éliminer, alors qu'avec 1,5 mg/L il est
possible d’éliminer les toxines (Hoéger et al., 2002). Deux références fournissent des
résultats a I'échelle usine. La préozonation a trés faible dosage (0,07 mg/L), combinée au
charbon actif en poudre (20 mg/L), élimine plus de 98 % de faibles concentrations
(63 ng/l) de MC-LR intracellulaire (70 %) et extracellulaire (30 %). Méme a ces faibles
concentrations d’ozone, plus de la moitié de la réduction est attribuée a I'ozonation. A
l'usine de Lengg, qui dessert la ville de Zurich, les microcystines totales et la MC-LR
(1,1 ng/L) ont été oxydées par la préozonation jusqu’'a de trés faibles concentrations
(>20 ng/L), et les concentrations en sortie d’usine étaient sous les seuils de détection
(Onstad et al., 2007).

L'examen des informations disponibles montre cependant qu’il y a des carences quant a
la démonstration de l'impact de la préozonation sur la lyse des cyanobactéries et
'oxydation subséquente des toxines libérées. Une meilleure compréhension des
facteurs affectant la susceptibilité a la lyse des cyanobactéries en présence de tous les
oxydants (chlore, permanganate de potassium et ozone) est nécessaire. Une fois cet
aspect mieux compris, il sera possible d'évaluer I'impact positif ou négatif lié de la
préoxydation en comparant les pourcentages de lyse et d’'oxydation comme montré par
Daly et al. (2007). Des travaux sont d’ailleurs en cours en Europe, en Australie et a la
Chaire CRSNG de I'Ecole Polytechnique de Montréal pour apporter des éléments de

réponse.
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En absence de conclusions claires, I'enlevement des cellules intactes avant I'ozonation
semble étre la voie a privilégier. Sinon, des concentrations plus élevées d’'ozone seront
nécessaires pour tenir compte de la demande en ozone et s’assurer du maintien du CT
minimal nécessaire pour I'oxydation des toxines libérées par la lyse. L'augmentation
possible de la concentration devant étre appliquée devrait étre prise en compte lors de
la conception de l'usine. La réduction de la demande en ozone obtenue par un
traitement en amont (i.e. enlevement de la matiére organique par coagulation) permettra
aussi de minimiser la dose d’'ozone, et par le fait méme la formation éventuelle de sous-
produits et les colts d'opération. Dans le cas d'une eau a faible concentration de
matiere organique, les données actuelles indiquent qu’une préozonation est capable

d’'oxyder a la fois les cellules et les toxines subséquemment libérées.

6.3.2 Bioxyde de chlore

Le bioxyde de chlore (CIO,) a peu ou pas d'impact sur les cyanotoxines utilisé a de
faibles concentrations (0,25 mg/L aprés 30 minutes) (Carlile, 1994; Nicholson et
al., 1994). Une diminution de la microcystine-LR extracellulaire & moins de 1 ug/L a
nécessité une concentration de 6 mg/L de bioxyde de chlore (Hart and Stott, 1993), soit
une dose supérieure a la valeur maximale d’environ 1,4 mg/L qui peut étre appliquée en

eau potable tout en respectant la norme sur les chlorites (1,0 mg/L) (MDDEP 2005).

6.3.3 Peroxyde d’hydrogéne

Similairement au bioxyde de chlore, le peroxyde d’hydrogene est inefficace pour éliminer
les microcystines. Drikas et al. (2001) rapportent une réduction de microcystine
négligeable a une concentration de 2 mg/L. Méme pour un dosage de 34 mg/L de H,0,,
Qiao et al. (2005) obtiennent un résultat semblable pour la MC-LR. Aucune étude n'a été
recensée en ce qui concerne la performance du peroxyde d’hydrogene concernant

I'anatoxine-a, la cylindrospermopsine ou la saxitoxine.

6.3.4 Chloration

Le chlore est un oxydant efficace pour l'inactivation des microcystines, de la nodularine
et de la cylindrospermopsine aux conditions typiques d’utilisation (désinfection) dans le
traitement de l'eau potable. Le dosage requis pour maintenir une concentration

résiduelle de 0,5 mg Cl,/L aprés 30 minutes de temps de contact serait suffisant pour
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inactiver ces toxines a un pH inférieur a 8 (Drikas et al.,, 2001a; Newcombe et
Nicholson, 2004). Selon Acero et al. (2005), la concentration requise pour réduire de
2 logs la concentration du parasite Giardia permet de réduire les microcystines a <1 ug/L
pour des pH entre 6 et 9. Le pH a cependant un effet sur I'oxydation des toxines, un
faible pH favorise la dégradation des microcystines (Acero et al., 2005); un pH de 7
semble optimal pour la cylindrospermopsine (Rodriguez et al., 2007b) alors qu'un pH
élevé (> 8-9) est préférable pour la saxitoxine (Newcombe et Nicholson, 2004).
L'influence du pH sur I'oxydation des microcystines confirme la plus grande efficacité
de I'acide hypochloreux (HOCI), comparativement aux hypochlorites (OCI’), présents en
milieu plus alcalin (Nicholson et al. 1994). Il n'y a pas de différence significative de
réactivité entre les principaux analogues de la microcystine (MC-LA, MC-LR et MC-RR)
en eau ultra-pure (Acero et al. 2005). Dans une eau naturelle, des différences
significatives sont observées et certaines formes de microcystines (MC-LA) sont plus
difficiles & oxyder (Ho et al, 2006) selon les caractéristiques de I'eau. Cependant,
l'influence de la matiére organique naturelle semble étre favorable et augmenter la

cinétique d'oxydation des microcystines (Xagoraraki et al. 2006; Daly et al. 2007).

Le chlore n'est cependant pas un traitement efficace pour détruire I'anatoxine-a. Un
enlévement maximal de 8 % a été mesuré en eaux naturelles dopées suite a un dosage
de 3 mg CI,/L (Rodriguez et al. 2007b).

La préchloration ou la postchloration d’eaux chargées en cyanobactéries souléve les
mémes questions que la préozonation. La préoxydation permet d’optimiser I'abattement
des cellules par la coagulation-clarification-filtration (von Sperling et al., 2008; Chen et
Yeh, 2005; Mouchet et Bonnelye, 1998), ce qui est souhaitable. Certaines publications
fournissent des éléments de réponse mais la plupart des essais ne documentent pas
suffisamment la lyse et I'oxydation subséquente des toxines (Daly et al., 2007). La
chloration lyse plus de 50 % des cellules de M. aeruginosa et libére les toxines qui
peuvent se retrouver dans I'eau distribuée des que le CT excéde 2,1 mg.min/L. Les
mesures effectuées a partir de M. aeruginosa ont montré que le relargage des toxines
intracellulaires était supérieur au taux d’oxydation de la MC-LR. Un autre intérét de cette
étude est le fait que ces essais ont été effectués avec des cellules prélevées dans un
réservoir. Les conclusions montrent que M. aeruginosa est plus sensible au chlore que

des cellules algales de tous genres, et que la préchloration cause I'accumulation de
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MC-LR extracellulaire. L'étude de Hart et al. (1998) démontre aussi que ['utilisation du
chlore en prétraitement provoque la lyse des cellules mais également I'oxydation
subséquente de la microcystine-LR dans des conditions typiques de traitement
(1,5 mg/L, 30 minutes).

Tous ces auteurs concluent qu'il est préférable de procéder a la chloration aprés avoir
effectué un traitement physico-chimique permettant d’'enlever les cellules de
cyanobactéries. Toutefois, une chloration intense, en accord avec la recommandation
de Nicholson et al. (1994) de maintenir 0,5 mg/l pendant 30 minutes, est suffisante
pour réduire MC-LR sous 1ug/L. Ces recommandations devraient étre augmentées a
25 mg.min/L si la concentration de COD (carbone organique dissous) est élevée
(>15 mg/L-C). Quoigu’'une telle valeur de COD apparaisse élevée, la lyse d'une
biomasse abondante de cyanobactéries durant une prolifération pourrait représenter un
tel apport de COD.

6.3.5 Rayonnement UV

L’inactivation des toxines algales par le rayonnement UV a été étudié par plusieurs
auteurs, mais les doses efficaces varient de 1 530 & 20 000 mJ/cm? (Tsuiji et al., 1995;
Chorus et Bartram, 1999; Hall et al., 2000; Newcombe et al., 2003), ce qui est tres élevé
considérant la concentration généralement utilisée en eau potable qui est de 40 mJ/cm?.
L'utilisation de dioxyde de titane (TiO,) combiné au rayonnement UV est efficace contre
les microcystines et la cylindrospermopsine (Feitz et al., 1999; Senogles et al., 2000;
Shephard et al., 2002) mais ce traitement n'est pas encore accepté dans le traitement

de I'eau potable (Newcombe et al., 2003).

6.3.6 Permanganate

Le KMnO, est le plus souvent utilisé pour I'enlévement du fer, du manganése ainsi que
pour I'enlévement des algues et de leurs sous-produits odorants. Le permanganate est
généralement ajouté a I'eau brute a des dosages de 0,1 a 2,5 mg/L pour maximiser son
temps de réaction avec I'eau. Les concentrations pouvant étre appliquées dépendent de
la demande en permanganate qui varie selon la qualité de l'eau. L'objectif est de

minimiser la concentration résiduelle de permanganate dans I'eau traitée pour éviter une
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coloration rosée. Le KMnO, est donc surtout utilisé en pré et en interoxydation, en amont

d’une étape de filtration.

Le permanganate de potassium est un oxydant tres efficace pour éliminer les
microcystines et I'anatoxine-a sous forme dissoute et il est peu influencé par le pH
(Rodriguez et al., 2007a). Par contre, sa réaction est tres lente avec la
cylindrospermopsine (Rodriguez et al., 2007b). Rodriguez et al. (2007a) ont trouvé
gu’une concentration de 1,0 a 1,25 mg/L dans I'eau brute était suffisante pour diminuer
la concentration de microcystines extracellulaires sous la limite de 'OMS (1 pg/L), dans
une eau naturelle avec une faible demande en oxydant (COD de 6,7 mg/L), lorsque la
concentration initiale de toxines (MC-LR, MC-RR et MC-YR) était de moins de 7,1 ug/L.
Par contre, une modeste réduction de 50 % des microcystines extracellulaires a été
observée suite a I'application de 10 mg/L de KMnO, a I'eau brute (soit une concentration
trés élevée) (Hall et al., 2000).

Les informations concernant son impact sur la lyse des algues et des cyanobactéries

sont contradictoires.

= |’application de KMnO, dans l'eau brute a des concentrations inférieures a
0,5 mg/L pendant 30 minutes cause une certaine lyse et le relargage de bio-
polyméres par les algues (Petrusevski et al., 1996). Un dosage de 0,7 mg/L de
KMnO, dans une eau brute contenant la cyanobactérie Planktothrix rubescens
cause une augmentation des toxines extracellulaires (jusqu'a 0,7 ug/L de MC-
LR) apres décantation et filtration (Pietsch et al, 2002). Contrairement a une
préozonation, les toxines extracellulaires libérées sont moins bien éliminées par
la préoxydation.

= Chen et Yeh (2005) constatent une absence de lyse de cyanobactéries
(Chodatella sp.) pour des concentrations allant jusqu’a 3 mg/L. L'ajout de
permanganate dans I'eau brute (>3 mg/L) favorise I'agglomération des cellules
algales (Chen and Yeh, 2005) qui résulte en un meilleur enlévement des toxines
intracellulaires. Le KMnO, est fréqguemment utilisé pour le contrble du
manganése dans les usines de la région d’Adélaide. Les concentrations utilisées
sont de moins de 0,5 mg/L de KMnO, (communication personnelle Dr Gayle
Newcombe). A ces concentrations, aucun effet n’a été observé sur des cellules

d’Anabaena circinalis.
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Il n'est donc pas clair que l'utilisation du permanganate de potassium en prétraitement
peut oxyder les microcystines dissoutes sans lyser les cellules de cyanobactéries en
amont d'un traitement conventionnel. Les dosages de permanganate utilisés a I'eau
brute pour le contréle du manganése dans les eaux de surface sont généralement
modestes, bien au-dessous du 1 mg/L recommandé par Rodriguez et al. (2007a). Les
concentrations suffisantes pour réussir a oxyder les toxines libérées par une lyse sont
plus élevés et posent le probléeme du contréle du résiduel. Hall et al. (2000)
recommandent de I'appliquer avant la filtration, de maniére a contrdler la concentration
de manganése a l'eau filtrée, ce qui augmente en contrepartie les concentrations

requises.

Les différences entre les études scientifiques sont importantes et indiquent bien la
spécificité de chacun des cas évalués. Les caractéristiques de l'eau, la nature de la
prolifération des cyanobactéries (espéce, souche et concentration) et les conditions de
traitement (dosage, temps de contact et point d’'injection) sont des variables a considérer

pour prédire la performance du permanganate.

6.3.7 Oxydation avancée

L’oxydation avancée référe aux procédés qui utilisent I'action des radicaux hydroxyles.
Ces derniers peuvent étre générés par un traitement ozone/UV, ozone/peroxyde ou
UV/peroxyde mais I'ozonation seule génere également des radicaux hydroxyles.
Cependant, I'ajout de peroxyde d’hydrogéne ou du rayonnement UV augmente la
formation de radicaux hydroxyles par la décomposition de I'ozone moléculaire. Les
constantes cinétiques de réaction sont relativement élevées ce qui démontre une forte
réactivité des principales toxines (cylindrospermopsine, MC-LR et anatoxine), mais le
faible pourcentage des radicaux qui s’attaque aux toxines (manque de spécificité) les
rend inefficaces (Onstad et al., 2007). En fait, 'ozone est efficace parce qu'il réagit de
facon sélective sur les groupements responsables de la toxicité des cyanotoxines
(Hoeger et al., 2003, Onstad et al., 2007).

La combinaison peroxyde-UV permet la dégradation de la microcystine (Qiao et
al., 2005) mais elle n’est cependant pas applicable dans le traitement de I'eau potable
en raison des doses importantes requises (13,000 mJ/cm? et 34 mg/L H,0,) (Qiao et

al., 2005). Cette observation renforce la conclusion précédente a I'effet que les radicaux
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hydroxyles ne sont pas les oxydants les plus efficaces pour permettre I'élimination des
cyanotoxines. Quant a la réduction de cyanotoxines attribuable au peroxyde seul, elle

est négligeable tel que discuté précédemment (Qiao et al., 2005; Drikas et al., 2001b).

En ce qui concerne la combinaison ozone-peroxyde, Drikas et al. (2001b) indique une
performance légérement supérieure a celle de I'ozone seul. Cependant, les conditions
d’essais sont mal documentées et les trés faibles dosages utilisés (0,02 mg/L) soulevent
des questions quant a la précision des résultats obtenus. Globalement, il n’y a donc pas
d’évidence concluante dans la littérature quant a l'intérét d'utiliser I'oxydation avancée

pour le contrble des toxines algales.

6.4 Adsorption
6.4.1 Charbon actif en poudre (CAP)

Plusieurs auteurs s’entendent pour dire que le charbon actif en poudre est efficace pour
éliminer les cyanotoxines (Himberg et al., 1989; Nicholson et al., 1994; Bernazeau et al.,
1995; Maatouk et al., 2002). Cependant, les concentrations requises sont élevées,
environ 20 a 30 mg/L pour réduire de 90 a 99 % les toxines présentes a des
concentrations de quelques microgrammes par litre dans I'eau brute (Keijola et al., 1988;
Hart et Stott, 1993b). Avec certains CAP, Mouchet et Bonnelye (1998) ont mesuré un
enlévement de 90 % de microcystines et d’'anatoxine-a avec une concentration de
11 mg/L. De maniere générale, les charbons mésoporeux (2-50 nm) sont les plus
efficaces pour enlever les microcystines (Donati et al., 1994; Newcombe et
Nicholson, 2004). L'adsorption varie considérablement en fonction de la cyanotoxine et
du type de charbon (Newcombe et Nicholson, 2004; Mouchet et Bonnelye, 1998). Le
charbon a base de bois (végétal) semble le plus efficace pour I'adsorption des
cyanotoxines (Donati et al., 1994; Newcombe, 2002). L'efficacité de ce charbon serait
également moins influencée par la matiére organique naturelle que les charbons a base
minérale. Les hypothéses proposées par Donati et al. (1994) pour expliquer cela sont le
plus grand nombre de mésopores (moins de compétition) et la structure réguliere du
charbon de bois qui éviterait le blocage des pores par des grosses molécules
organiques. Bien que le CAP soit considéré comme un procédé efficace, il est important
de noter que la microcystine-LA est tres difficilement adsorbable par le CAP, ce qui rend

impraticable ce traitement en présence de cette forme (Cook et Newcombe, 2002b).
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La microcystine-LR est la forme la plus répandue dans les écosystémes. En France par
exemple, la microcystine-LA n’a pas été détectée (AFSSA et AFSSET, 2006) et elle ne

fait pas partie des variantes analysées au Québec (Robert et al., 2005).

Un temps de contact suffisant est nécessaire afin que le CAP puisse agir efficacement et
adsorber les cyanotoxines. Le dosage a l'eau brute est idéal si le temps avant
I'enlevement du CAP par la coagulation est suffisant. Un compromis acceptable est
l'utilisation de CAP peu de temps aprés I'étape de la coagulation, de maniere a minimiser
I'interférence avec la matiére organique mais cependant assurer I'incorporation du CAP
dans le floc pour assurer son enlevement (European Commission, 2005). L’accumulation
de CAP dans les décanteurs a lit de boues offre 'avantage d’augmenter le temps de
contact et la concentration de CAP (European Commission, 2005). Cependant, ce type de
décanteurs pourrait également favoriser la lyse des cellules algales, tel que discuté a la

section 6.2.1.

Le CAP peut également étre utilisé en amont de membranes de microfiltration ou
d'ultrafiltration. Dans le cas de dosages élevés de CAP, la fréquence requise de lavage

pourrait étre trés élevée (European Commission, 2005).

Le charbon actif en poudre apparait donc comme une solution potentielle de traitement.
Cependant, les concentrations requises excédent les pratiques actuelles au Québec
(typiquement moins de 10 mg/L). De plus, la trés vaste majorité des installations au
Québec utilisent des charbons a base minérale plutét que végétale pour des raisons
économiques. Finalement, le choix du CAP est souvent effectué en fonction de son
efficacité pour I'élimination des godts et des odeurs (géosmine, MIB etc.). Le CAP

n’apparait pas le meilleur choix pour I'élimination des toxines.

6.4.2 Charbon actif granulaire (CAG)

Le charbon actif granulaire peut étre utilisé en mode adsorption ou en mode biologique
une fois les capacités d’adsorption épuisées. Le mode biologique est souvent précédé
d'ozone pour favoriser la biodégradabilité de la matiére organique. La filtration
biologique sera présentée a la section 6.4.3. En mode adsorption, Newcombe et
Nicholson (2004) ont démontré le passage de microcystines a travers le filtre aprés

seulement un mois d'utilisation. D’autres essais pilotes en colonnes d’adsorption ont
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démontré des durées de vie du charbon de 11 a 80 jours (Hart et Stott, 1993), selon le
type de charbon, le temps de contact et la concentration initiale de toxines. Dans les
essais pilotes de Bernazeau et al. (1995), 90 % des microcystines ont été enlevées
jusqu’a un volume filtré de 7 000 m*m?® de charbon (temps de contact en fit vide de

7,5 minutes).

La quantité de matiere organique joue un réle majeur dans la durée de vie et I'efficacité
d’adsorption du charbon (Hitzfeld et al., 2000). Considérant les interférences liées a la
présence de matiere organique naturelle, cette stratégie de traitement semble surtout
applicable pour des installations avec des eaux faiblement colorées (ou adéquatement

prétraitées) dont les objectifs de réduction ne sont pas trop ambitieux (e.g. 50-75 %).

6.4.3 Biodégradation

Le mécanisme qui vient compenser pour la baisse d’adsorption est la biodégradation tel
que mentionné par plusieurs auteurs (Fawell et al., 1993; Lambert et al., 1996; Drikas et
al., 2001a). L'étude de (Newcombe et Nicholson, 2004) démontre que le changement du
mode adsorption au mode biodégradation dans un filtre au CAG s’effectue en 16 jours.
La biodégradation des microcystines en milieu naturel est bien établie mais elle est
relativement lente (Jones and Orr, 1994; Tsuji et al., 1994). Il est donc souhaitable
d’effectuer et méme d’accélérer cette biodégradation dans un procédé biologique. La
biodégradation est typiquement obtenue en filtrant des eaux a travers un matériau
filtrant composé de sable et/ou de charbon actif granulaire (CAG) dont les capacités
d’adsorption sont épuisées. Le sable ou le charbon actif servent alors essentiellement
de support pour la biomasse bactérienne. La nature sporadique de la présence des
toxines liees aux proliférations pourraient nuire a I'établissement d'une biomasse
bactérienne capable de dégrader rapidement les toxines. Comme pour tous les
traitements biologiques alimentés de facon sporadique par un substrat, il est important
de minimiser la période de latence avant qu'une biomasse adéquate soit établie pour
gu’une dégradation efficace puisse étre effectuée. Il faut considérer la mise en route du
filtre biologique, soit la période d’ensemencement, et la réactivation de ce filtre lors de
I'arrivée saisonniére des cyanotoxines. Des études fournissent des renseignements sur
ces deux aspects ainsi que sur I'impact des facteurs importants comme la température

et les caractéristigues du matériau.
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Pour les eaux avec une historique de prolifération de cyanobactéries, I'enlévement des
microcystines par la filtration biologique serait efficace dés l'apparition des toxines,
indiquant que les micro-organismes nécessaires a la dégradation seraient déja présents
dans le filtre (Heresztyn and Nicholson, 1997; Rapala et al., 1994). Une courte période
de latence (0-5 jours) est généralement nécessaire pour atteindre une biodégradation
complete par des filtres a sable lors d'un nouvel épisode de cyanotoxines (Ho et
al., 2007). La durée d’acclimatation d’un filtre a charbon stérile varie de seize jours a un
mois (Wang et al.,, 2007; Newcombe et al., 2003) alors que la période
« d’ensemencement » des filtres a sable (0,83 mm dia) non colonisés est plus courte
mais elle augmente rapidement (4 a 26 jours) lorsque la température diminue de 20 a
10 °C (Ho et al., 2007). D’autres auteurs rapportent des périodes de latence de sept
mois pour un sable plus grossier (1-1,4 mm dia.) (Wang et al., 2007). L'impact de la
température est marqué et la biodégradation est beaucoup plus faible lorsque la

température diminue sous 25 °C (Wang et al., 2007).

Le temps de contact en f(t vide (temps de contact entre le charbon et I'eau) est le
paramétre clé utilisé pour concevoir des filtres biologiques. Les valeurs typiques varient
de 5 a 20 minutes. Les conclusions quant au temps de contact requis pour obtenir une
biodégradation compléte des microcystines varient considérablement et dépendent
notamment de la granulométrie du matériau filtrant. Des filtres a sable fin préalablement
ensemencés et de trés court temps de contact en flt vide (environ 4 minutes) peuvent

completement dégrader la microcystine LR et LA (Ho et al., 2006).

Quelques espéces de bactéries communes (telles que celles du genre Sphingomonas)
ont été identifiées comme étant capables de biodégrader les microcystines. A l'aide de
méthodes de détection génétique par PCR (polymerase chain reaction), il est possible
de vérifier la présence de ces bactéries dans les différentes sources d’eau ainsi que

dans les filtres pour déterminer leur capacité a dégrader les microcystines (CRC, 2007).

Finalement, il est important de mentionner que la biodégradation des microcystines ou
d’autres cyanotoxines, comme la cylindrospermopsine, n'a pas généré de sous-produits
toxiques (Ho et al., 2007; Smith et al., 2007), contrairement aux saxitoxines qui
engendrent des sous-produits beaucoup plus toxiques suite a une filtration biologique
(Kayal et al., 2008).
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6.5 Evaluation de I'élimination des cyanotoxines extracellulaires par
les traitements jugés efficaces

Sur la base de la revue de littérature, une présélection des traitements a été effectuée

pour ne cibler que ceux qui sont documentés comme efficaces pour le I'élimination des

cyanotoxines extracellulaires. Ces procédés sont :

la chloration;
'ozonation;

le permanganate de potassium;

P 0N PR

le charbon actif en poudre.

Les procédés de filtration membranaires haute pression n'‘ont pas été considérés en
raison du fait qu'ils sont trés peu utilisés au Québec. Les prochaines sections décrivent
la méthodologie utilisée pour calculer la performance de chacun des procédés

susmentionnés.

6.5.1 Ozone

Tel que décrit précédemment, l'ozone est trés efficace pour I'oxydation des
microcystines et de l'anatoxine-a. A partir des constantes cinétiques d’oxydation
publiées dans Rodriguez et al., (2007c¢), leur élimination théorique a été calculée selon
I'equation 1. L'oxydation des toxines suit I'équation 1 dans laquelle kap, représente la
constante cinétiqgue, CT représente la concentration d’ozone x temps de contact et
[toxine/toxinesy] représente la diminution des toxines. Le concept de CT est largement
utilisé dans le domaine de la désinfection et constitue une information relativement facile
a obtenir pour une installation donnée puisque les exploitants sont tenus, pour chaque
période de quatre heures, d'archiver les informations nécessaires a son calcul. Le CT

intégral décrit I'exposition d’'une eau a un oxydant selon I'équation 2.

toxine

Eqg. 1: :In| —
toxine,

} = —k,,,CT

t
Eq2: CT = jo [oxydant Jdt

La concentration (C) normalement utilisée dans le calcul du CT est la concentration

résiduelle de désinfectant a la sortie du bassin de traitement. Par ailleurs, l'efficacité
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hydraulique (T1,/T) dans le bassin de contact est également un facteur qui influence
I'enlevement des toxines. L'efficacité hydraulique caractérise le degré de court-circuitage
possible de I'eau dans le bassin. L'efficacité hydraulique ultime (T1o/T = 1) est une
conduite car il n'y a pas de raccourci entre I'entrée et la sortie. Typiqguement, les
efficacités hydrauliques rencontrées en installation se situent entre 0,2 et 0,7. L'efficacité
hydraulique a été considérée dans les calculs d’enlevement de toxines de chaque usine

en multipliant le CT par le facteur Tqo/T.

La figure 3 montre les logs d’enlevement de microcystines obtenus par I'ozone alors que
la figure 4 concerne I'anatoxine-a. L’enlevement de I'anatoxine est influencé par le pH,
mais elle varie peu entre des pH de 6 et 8. Lorsque l'ozonation est utilisée pour
linactivation du parasite Giardia, le CT requis en eau chaude (20 °C) est de
0,25 mg*min/L pour 1 log d’'inactivation. La concentration utilisée pour obtenir ce CT
offrirait plus d'un log d’enlevement d'anatoxine-a. Tout comme [linactivation des
parasites, I'oxydation des toxines est ralentie en eau froide. La dose requise pour
inactiver Giardia est doublée pour chaque baisse de température de 10 °C alors que la
cinétique de I'ozone vis-a-vis la microcystine est d’environ 1,4 fois inférieure seulement
pour une baisse de température équivalente (Shawwa et Smith, 2001). L’élimination des
microcystines pourrait donc pouvoir étre maintenu en eau froide puisque un CT élevé est
plus facile a maintenir (plus long temps de contact et de la plus grande rémanence de

'ozone a basse température.
En conditions normales d’opération (désinfection), I'ozone devrait étre suffisant

pour réduire les concentrations de microcystines et d’anatoxine-a sous les limites

de détection avec des enlevement de plus de 2 logs.
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Figure 3: Logs d’enlevement de microcystine-LR par I’ozone en fonction du CT

et de I'efficacité hydraulique du bassin de contact pour une
température de 20 °C
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Figure4: Logs d’enléevement d’anatoxine-a par I’'ozone en fonction du CT et de
I’efficacité hydraulique du bassin de contact pour une température de
20 °C (pH>7)
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6.5.2 Chlore

Tel que précisé précédemment, la chloration peut étre efficace pour éliminer la
microcystine mais beaucoup moins pour l'anatoxine-a. A partir des cinétiques
d’oxydation publiées dans Rodriguez et al., (2007c) et de I'équation 1, I'enlévement de
ces cyanotoxines a été calculé en fonction des CT (concentration résiduelle x temps de
contact) disponibles dans les installations de traitement de I'eau potable. Le pH a une
influence considérable sur la cinétique d’'oxydation des microcystines par le chlore et
c’est pourquoi la figure 5 est présentée pour quatre pH, variant de 6 a 9. L'efficacité est
plus importante a pH acide, en raison de la prédominance de I'acide hypochloreux
(HOCI) dans ces conditions. L'acide hypochloreux est un oxydant plus puissant que les

hypochlorites.

Les CT requis pour Giardia sont considérablement plus faibles que les CT requis pour
oxyder les microcystines (environ 25 mg*min/L pour 1 log d'inactivation de Giardia a
20 °C) mais il nest pas rare d’avoir des CT supérieurs en usine. Avec un réservoir d'eau
traitée de quatre heures (efficacité hydraulique moyenne de 0,6) et un chlore résiduel en
sortie de 0,5 mg/L, une installation aurait un CT de 120 mg*min/L, ce qui offre entre 1 et

3 logs de réduction de microcystines selon le pH de I'eau.
En ce qui concerne I'anatoxine-a, la figure 6 confirme que le chlore est trés peu efficace.

Moins de 0,25 log d’enlévement peut étre atteint avec des conditions standards de
chloration (CT < 500 mg.min/L).
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Figure 6: Logs d’enlévement d’anatoxine-a par le chlore en fonction du CT et
de I'efficacité hydraulique (T1,/T) du bassin de contact pour une
température de 20 °C

6.5.3 Permanganate de potassium

D’aprés la littérature, le permanganate de potassium est efficace pour I'oxydation de
microcystine et de l'anatoxine-a. Son utilisation peut cependant engendrer certains
problémes en raison de I'ajout de manganése (KMnQ,), lequel doit étre éliminé avant la
distribution en raison des problémes esthétiques qu'il entraine (eau noire). De plus, le
permanganate produit une coloration rosétre perceptible a de trés faibles concentrations
(<0,05 mg/L). Le point d'injection (avant une étape de filtration) et la concentration

doivent donc étre considérés avec soin.

Suivant le méme principe qu’avec le chlore et I'ozone, l'inactivation théorique de ces
toxines a été calculée en fonction des CT a partir des cinétiques d’oxydation publiées
dans Rodriguez et al., (2007c). La figure 7 montre les inactivations pour la microcystine-
LR et la figure 8 pour I'anatoxine-a (pour des pH de 6 a 8). Contrairement au chlore, le
pH n’influence pas la performance du permanganate. La dose requise pour obtenir 1 log
de réduction de MC-LR est d’environ 20 mg*min/L, mais elle est environ 40 fois moindre

pour I'anatoxine-a. En raison des trés faibles CT requis, le permanganate pourrait étre
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intéressant pour éliminer I'anatoxine-a, a condition que la conception tienne compte des
probléemes potentiels d'eau rose ou de manganése a l'eau traitée. Le manganéese
représentant environ 35 % du poids du KMnO,4 Une concentration de I'ordre 0,15 mg/L
(KMnQ,) ajoute environ 0,05 mg/L de manganése, soit la recommandation de Santé
Canada (Santé Canada 2006). Une concentration supérieure peut cependant étre
utilisée en autant qu'un procédé de coagulation-décantation-filtration puisse retenir

'oxyde de manganése forme.

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 200 220 240
CT (mg*min/L)

Figure 7: Logs d’enlevement de microcystine-LR par le permanganate de
potassium en fonction du CT et de I'efficacité hydraulique (T/T) du
bassin de contact pour une température de 20 °C

Pour les besoins de ce rapport, la décroissance de permanganate a I'eau décantée ou
filtrée de trois types d’eau a été évaluée pour une concentration initiale de 0,25 mg/L de
KMnQO, (figure 9). Considérant la persistance observée et une dose de 0,1 mg/L, il
devrait étre possible d'atteindre des CT de l'ordre de 0,5 a 1 mg*min/L si le
permanganate est dosé a I'eau décantée. De telles valeurs de CT permettent plus d’'un
logs de réduction de l'anatoxine-a. L'utilisation du permanganate pour réduire les
concentrations de microcystines requiert cependant une application plus importante,

avant la filtration de maniére a retenir le manganese oxydé. La mise en ceuvre de cette
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solution demanderait des investigations plus approfondies pour s’assurer de la faisabilité

(pas de probléme d’eau rose ou d'oxydation a I'eau distribuée).

Le recours au KMnO, pour éliminer I'anatoxine-a semble étre une alternative
envisageable alors que le traitement des microcystines présente certaines
contraintes qui limitent son application (eau rose si résiduel de KMnQy, eau noire

lors de I'oxydation du manganése).

0.0 0.5 1.0 15 2.0 25 30 35
CT (mg*min/L)

Figure 8: Logs d’enlévement d’anatoxine-a par le permanganate de potassium
en fonction du CT et de I'efficacité hydraulique (T1o/T) du bassin de
contact pour une température de 20 °C
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Figure 9: Décroissance du permanganate de potassium a I’eau décantée ou
filtrée de trois installations en eau de surface au Québec (fleuve,
riviere urbaine, riviére agricole). Dose : 0,25 mg/L KMnQ,, T 22 °C

6.5.4 Charbon actif en poudre

Tel que présenté dans la revue de littérature, le charbon actif en poudre (CAP) est
reconnu comme un procedé efficace pour enlever des toxines algales. Il y a cependant
beaucoup de variabilité dans l'efficacité des différents types de charbons. De maniére
générale, le CAP a base de bois est reconnu comme étant supérieur pour I'enlévement
des toxines (Donati et al., 1994; Newcombe, 2002). D’ailleurs, plus de travaux de
recherche ont été menés avec ce type de charbon. Par contre, Mouchet et Bonnélye
(1998) ont identifié certains charbons a base minérale comme étant efficaces
(Chemviron F400, Chemviron RB). Dans cette étude, le dosage de charbon « moins
efficace » était environ 5 fois supérieur pour un enlévement de toxines équivalent.
Plusieurs autres facteurs influencent I'efficacité du charbon, notamment le temps de
contact et la concentration en matiere organique en compétition avec les toxines pour
les sites d’adsorption. A partir des données publiées dans la littérature (Cook et
Newcombe, 2002a; Cook et Newcombe, 2002b; European Commission, 2005; Mouchet
et Bonnelye, 1998) pour les charbons efficaces, la relation présentée a la figure 10 a été
développée. Dans |'évaluation de l'efficacité des installations québécoises utilisant le

CAP, nous avons posé I'hypothése qu’ils utilisent un charbon efficace pour I'enlévement
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des toxines. Une étude devrait cependant étre faite de maniére a vérifier la véracité de

cette hypothése pour les charbons couramment utilisés au Québec.
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Log enlévement = -1.075 + 0.301 * Log (temps (min)) 7
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Figure 10 : Logs d’enlévement de la microcystine-LR par les charbons actifs en
poudre considérés comme efficaces

A l'aide de cette relation, il est possible d'évaluer le log d’enlévement de la microcystine-
LR en connaissant la concentration de carbone organique dissous de l'eau traitée
(COD), la dose de CAP appliquée et le temps de contact du CAP avec l'eau. La
cylindrospermopsine et les saxitoxines les plus toxiques (Newcombe et al., 2002) de
méme que I'anatoxine-a (Mouchet et Bonnelye, 1998) semblent adsorbées de maniére
équivalente a la MC-LR. Seule la microcystine-LA est moins bien enlevée que les autres
(Cook et Newcombe, 2002b; Drikas et al., 2001b). La microcystine-LR est cependant la
variante la plus répandue dans les écosystémes. En France par exemple, la
microcystine-LA n'a pas été détectée (AFSSA et AFSSET, 2006). Elle ne fait pas non
plus partie des variantes analysées au Québec (Robert et al., 2005). Il sera donc
considéré pour les besoins du présent projet que les enlévements calculés soient

valides pour I'ensemble des toxines algales.
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L'enlévement de cyanotoxines a été calculé pour une eau avec un COD de 3, 5 et
7 mg/L en fonction de la dose de CAP et du temps de contact (figure 11); tel qu'illustré,
le COD a un faible impact sur I'enlévement global. Cette figure permet aussi d’évaluer

les conditions d’application requise pour obtenir I'enlevement souhaité de cyanotoxines.
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Figure 11: Logs d’enlevement de cyanotoxines par le charbon actif en poudre

(CAP) en fonction de la dose appliguée (mg/L) et du temps de contact

(minutes)
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7 Vulnérabilité des installations québécoises de traitement
des eaux potables aux proliférations de cyanobactéries
toxiques

La vulnérabilité d’'une installation de production d’eau potable dépend principalement de
deux variables : (i) la qualité de I'eau I'approvisionnant et (ii) la performance globale de
la filiéere de traitement en place. Une analyse de vulnérabilité nécessite donc de
superposer des scénarios de contamination des eaux brutes (avant traitement) a des

chaines de traitement plus ou moins sophistiquées.

Scénarios d’occurrence : Trois scénarios de contamination par des cyanotoxines ont
été considérés dans ce rapport et sont présentés au tableau 2 de la section 5.1.4. De
maniére géneérale, les barrieres physiques telles que la décantation et la filtration
permettent d'enlever la majorité des cellules de cyanobactéries. Les procédés
permettant d’enlever physiquement les cellules de cyanobactéries représentent donc
une barriére de protection importante pour les installations de traitement. Par contre, il
est toujours possible que les cyanotoxines soient libérées dans la source (mortalité
naturelle ou provoquée par I'épandage d’algicide), raison pour laquelle les toxines
extracellulaires, plus difficiles a enlever, ont été considérées pour la présente analyse de
vulnérabilité. Ce choix est d'autant plus justifié que la littérature scientifique indique que
les toxines extracellulaires représentent une fraction significative des toxines totales
mesurées dans les eaux naturelles, soit de I'ordre 30 % (Tsuiji et al., 1996; Maatouk et
al., 2002; Chorus et al., 2000). Toutefois, cette hypothése ne prend pas en compte
'accumulation et le relargage subséquent dans différents procédés de traitement de

I'usine qui accumulent des cellules de cyanobactéries.

Performances des installations de traitement : Pour caractériser la performance des
traitements, I'approche retenue a consisté a calculer la performance théorique d'un
échantillon (N=29) d'installations de traitement qui s’approvisionnent en eau de surface
au Québec (N=284). Les exploitants de ces ouvrages de traitement ont été contactés
afin de recueillir les informations techniques nécessaires au calcul de I'enlévement des
toxines par leur chaine spécifique de traitement. Cette approche est justifiée par le fait
que la performance de certains procédés dépend des conditions spécifiques de

traitement utilisées (dosage en chlore, en charbon actif ou temps de contact, par
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exemple). Seuls les traitements considérés efficaces pour éliminer les toxines
extracellulaires ont été considérés, soit les traitements par oxydation (ozone, chlore et

permanganate) et les traitements par adsorption (charbon actif en poudre).

7.1 Sélection des installations participantes

La problématique des cyanotoxines concerne spécifiguement les installations
alimentées en eau de surface, soit 284 installations au Québec selon le registre du
MDDEP. Dans le cadre de ce projet, un sous-ensemble de ces installations a été choisi

de maniére a représenter :

1. les principales régions affectées par les cyanobactéries : Laurentides, Lanaudiére,
Montérégie, Estrie, Centre du Québec, Québec, Saguenay-Lac-Saint-Jean,
Charlevoix et Chaudiéere-Appalaches;
les traitements efficaces contre les cyanotoxines (ozone, CAP, etc);

la source d’approvisionnement (rivieres et lacs).

Un questionnaire a été préparé afin de synthétiser I'information nécessaire a I'analyse
de performance d'une installation donnée. Ce questionnaire (annexe B) a été complété
par 29 installations, soit environ 10 % du nombre total d’installations de traitement d’eau

potable s’alimentant en eau de surface au Québec.

La figure 12 présente la répartition de ces 29 installations selon les régions
administratives du Québec. On remarquera que les régions ne sont pas toutes
représentées mais les plus touchées le sont. Parmi les 29 installations retenues, 15 sont

approvisionnées a partir d'un lac et 14 autres a partir d'une riviere (figure 13).
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Figure 12 : Répartition des installations sélectionnées pour I’évaluation de la
vulnérabilité face aux proliférations de cyanobactéries en fonction
des régions administratives du Québec
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Figure 13: Répartition des installations sélectionnées pour I’évaluation de la
vulnérabilité face aux proliférations de cyanobactéries en fonction de
la source d’eau

Les types traitements utilisés dans ces installations sont présentés au tableau 4. Toutes
(29) ont une chloration, la filtration est utilisée dans 26 usines (dont 3 ont une filtration
biologique), 7 ont une ozonation, 5 utlisent du permanganate de potassium et,

finalement, 11 ont recours au charbon actif en poudre (CAP). Cet échantillonnage
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d’installations ne représente toutefois pas les proportions réelles de chaque traitement
dans les installations québécoises (tableau 4) mais était nécessaire afin de pouvoir

évaluer de maniére significative I'efficacité des différents traitements.

Tableau 4 : Traitements utilisés dans les installations retenues pour I’évaluation
de la vulnérabilité face aux proliférations de cyanobactéries et dans
I’ensemble des installations en eau de surface du Québec

Echantillon de cette étude Stations du Québec
Traitements N % N %
Total 29 100% 284 100%
Chlore 29 100% 276 97%
Ozone 8 28% 42 15%
CAP 11 38% 32 11%
KMnO4 5 17% 5 2%
Filtration 26 90% 136 48%
Filtration biologique 3 10% 9 3%

7.2 Performance des procédés unitaires de traitement
7.2.1 Evaluation de I'efficacité des procédés d’adsorption

L'efficacité potentielle des onze installations utilisant le charbon actif en poudre (CAP) a
été calculée a I'aide de la relation développée a la section 6 et présentée a la figure 11.
Tel que mentionné a la section 6, aucune distinction n'est faite entre les types de

toxines.

Globalement, les enlévements calculés varient de 0 a 2,8 logs. Les réductions
moyennes et médianes sont de 0,72 et 0,52 log, respectivement. L'analyse révéle que
les conditions d’exploitation de quatre installations n’assurent aucune réduction de
toxines, malgré I'utilisation de CAP, car leur capacité de dosage est inférieure a 10 mg/L.
De plus, la concentration en matiére organique naturelle de ces eaux est considérable
(>6 mg C/L). Les installations obtenant un enlévement d’au moins 50 % de toxines (ou
0,3 log) sont équipées pour injecter 15 mg/L et plus de CAP. Il est a noter que les
concentrations maximales de CAP avec les équipements en place ont été utilisées dans

le calcul et ne représentent pas les dosages usuels.
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Les dosages utilisés en usines sont généralement de I'ordre de 5 mg/L, ce qui a
peu d'impact sur I’enlévement des toxines. De plus, les calculs ont été faits pour des
charbons « efficaces » selon la littérature. Tel que discuté a la section 6.6.4, le type de
charbon (minéral vs végétal) peut influencer son efficacité, les charbons a base végétale
étant réputés plus performants. Or, ces charbons sont généralement plus colteux que
les charbons & base minérale. Il serait donc important de valider I'efficacité des charbons
utilisés dans les installations québécoises, puisqu’ils sont généralement choisis sur une

base monétaire plutdt qu'a partir de tests d’efficacité.

Tel quillustré a la figure 14 et a I'exception des quatre installations mentionnées plus
haut, les installations étudiées sont en mesure d’obtenir théoriquement entre 50 et 90 %
d’enlevement des toxines par I'application de CAP. L’installation ayant I'enlévement le
plus important est en mesure d'utiliser 45 mg/L de CAP d'aprés la capacité de ses
équipements, mais ce dosage élevé serait possiblement limité par la turbidité de I'eau
produite. Il n'est pas certain que ce dosage soit réellement applicable sans que des
impacts indirects se répercutent sur les autres étapes de traitement (décantation-

filtration).
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A Données brutes
20}

15¢
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[>—

0.0

Charbon actif en poudre

Figure 14 : Logs d’enlévement de cyanotoxines potentiellement atteints par les
installations utilisant le charbon actif en poudre
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7.2.2 Evaluation de I'efficacité des procédés d’oxydation

Parmi les oxydants, le chlore, I'ozone et le permanganate de potassium ont une
efficacité reconnue contre les toxines algales. Cependant, seuls le chlore et 'ozone ont
été considérés dans la présente analyse. Le permanganate de potassium n’'a pas été
considéré en raison du nombre insuffisant de données disponibles pour prédire
adéquatement sa performance. En effet, cet oxydant est généralement utilisé dans I'eau
brute sans gu'il y ait de points de mesure de sa concentration résiduelle en aval dans le
traitement. Par exemple, trois installations sur cing visaient un résiduel nul a I'entrée des
filtres. Or, la connaissance de la concentration résiduelle est nécessaire pour prédire la
performance d’'un oxydant a éliminer les toxines algales. A notre avis, la stratégie de
contrble de cet oxydant devrait étre revue dans les installations utilisant le KMnO, pour
le contrle des toxines afin de permettre I'évaluation de sa performance. De plus,
I'utilisation du permanganate de potassium pour le contrble des cyanobactéries est
remise en question par les intervenants de la santé publique au Québec (communication

personnelle, Denis Gauvin, Institut national de santé publique du Québec).

La figure 15 montre les logs d'enlévement théoriques (a 20 °C) de toxines par
I'ozonation et la chloration pour la microcystine, 'anatoxine-a et la cylindrospermopsine.
On constate que toutes les installations utilisant I'ozonation peuvent atteindre plus de
90 % (1 log) d’enlévement de microcystine, d’'anatoxine-a et de cylindrospermopsine. En
raison de limitations mathématiques, I'enléevement maximum considéré a été de
200 logs. La moyenne des installations atteint 50 logs d’enlévement, ce qui représente
une barriere théorique considérable. En pratique, I'hydraulique des bassins ferait
cependant en sorte que I'enlévement serait moins important. Par contre, cette méthode

de calcul est conservatrice pour des enlévements allant jusqu’a 5 logs.
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Figure 15: Logs d’enlévement de toxines algales calculés pour les traitements
de chloration et d’ozonation

En ce qui concerne le chlore, tel que mentionné dans les sections précédentes,
I'anatoxine n’est que partiellement enlevée : seulement une installation auraient plus de
50 % de réduction (0,3 log) de cette toxine. Par contre, le chlore est efficace dans 78 %
des installations pour réduire les microcystines. La moyenne des installations obtient
plus de 5 logs de réduction (99,999 %) et seulement cinq installations obtiennent moins
d'un log (90 %). La variabilité des résultats souligne les grandes différences quant aux
conditions de chloration des installations étudiées. Certaines installations ont plusieurs
heures de temps de contact alors que d’autres injectent le chlore uniguement a I'entrée du
réseau et vérifient sa concentration quelques minutes plus tard. La cylindrospermopsine
étant plus facilement enlevée gue la microcystine par le chlore, les enlévements calculés

sont tous supérieurs a 50 %.

Chaire Industrielle en Eau Potable — Ecole Polytechnique de Montréal 61



7.3 Vulnérabilité des 29 installations étudiées en fonction des
scénarios d’occurrence

La performance des installations sélectionnées a été évaluée pour I'ensemble de leur
filiere de traitement en fonction des trois scénarios d'occurrence de toxines présentés a
la section 5. Afin de calculer les performances d'une filiere, les conditions réelles de
dosage d’oxydant ont été utilisées alors qu’en ce qui concerne le CAP, les conditions
maximales de dosage ont été considérées. Effectivement, en ce qui concerne le CAP,
I'utilisation des conditions réelles de dosage aurait résulté en une efficacité négligeable.
Cette approche est également justifiée par le fait qu'il est plus difficile d'augmenter les
conditions d’oxydation (CT) d'une installation alors que le dosage de CAP est
principalement limité par la capacit¢é du doseur en place. De maniére a pouvoir
généraliser a I'ensemble des installations québécoises les résultats obtenus dans le
sous-ensemble étudié, I'efficacité des traitements unitaires a été calculé (tableau 5). Par
exemple, dans I'ensemble test, I'ozone a elle seule permettait aux usines qui en
disposent de traiter I'anatoxine pour les trois scénarios d’occurrence. L'ozone permet
donc a 100 % des usines qui l'utilisent de rencontrer la norme d’anatoxine. Pour ce qui
est du CAP, a lui seul, il permettait a 45 % des usines de I'ensemble test qui I'utilisent de
rencontrer la norme de MC-LR lors du scénario historique. Il a donc été considéré plus
loin dans I'extrapolation aux autres usines que le CAP permet a 45 % des usines d'étre

conformes au scénario historique.

Tableau 5: Efficacité des traitements unitaires (ozonation, chloration et charbon
actif en poudre) des 29 stations étudiées

Toxine Scénario Efficacité des traitements unitaires (%)

O3 Cl, CAP

Historique 100 76 45

MC-LR |MDDEP 100 62 18
Changements climatiques 100 55 9

Historique 100 100 100

ANTX | MDDEP 100 0 45
Changements climatiques 100 0 45
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Le pourcentage de conformité des installations étudiées est présenté a la figure 16.
Contrairement au tableau 5, les chaines de traitement complétes des installations de
'ensemble test sont considérées dans les calculs de conformité. Pour le scénario
historique (i.e. la concentration de toxines la plus élevée enregistrée au Québec a ce
jour), environ 80 % des installations étudiées devraient pouvoir atteindre la
concentration résiduelle de 1,5 pg/L de microcystine-LR recommandée par I'INSPQ. Fait
important a noter, les installations en mesure de traiter les concentrations historiques
pourraient également traiter des concentrations beaucoup plus élevées (telles que celles

considérées dans le scénario de changements climatiques).

En ce qui concerne 'anatoxine, étant donné que la concentration maximale mesurée au
Québec a ce jour (2,3 ug/L) est inférieure a la valeur guide de 'INSPQ (3,7 pg/L), 100 %
des installations sont conformes pour le scénario historique. En considérant cependant
des concentrations plus élevées de toxines (scénarios MDDEP ou changements
climatiques), il est prévu que seules les installations ayant des traitements efficaces
contre I'anatoxine (ozone et CAP dans une certaine mesure) rencontrent la valeur guide
de 'INSPQ a I'eau traitée. Dans I'ensemble test, I'un et/ou 'autre de ces traitements ont

permis a 41 % des installations étudiées de se conformer.
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Historique MDDEP Changement

climatique
Scénarios d'occurence

Figure 16 : Conformité des installations sélectionnées pour I'évaluation de la
vulnérabilité face aux proliférations de cyanobactéries pour les trois
scénarios d’occurrence définis [MC : Microcystine - ANTX : Anatoxine]
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7.4 Vulnérabilité des installations québécoises en fonction des
scénarios d’occurrence

De maniére a pouvoir généraliser ces résultats a 'ensemble des installations en eau de
surface du Québec, une synthése des traitements de I'eau potable des 284 installations
en eau de surface a été réalisée. Ces informations nous ont été transmises par le
MDDEP.

Dans un deuxieme temps, a partir de la performance de traitement des installations
sélectionnées (tableau 5), le pourcentage de conformité de chaque filiere de traitement a
été évalué pour les trois scénarios d'occurrence de toxines a I'eau brute (historique,
MDDEP et changements climatiques). Par exemple, si la chloration seule a permis de
rendre conforme 75 % des usines du sous-ensemble (tableau 5), il a été considéré que
75 % des usines du Québec ayant une simple chloration le seraient également. Le
résultat de cette analyse est présenté aux figures 17 (microcystines) et 18 (anatoxine-a).
Le permanganate de potassium n’a pas été considéré dans l'analyse puisque sa
performance n'a pu étre établie en raison de I'absence de mesure de concentration
résiduelle de permanganate, essentielle au calcul de CT. De plus, seules cing usines au

Québec utilisaient le KMnOy, et elles faisaient partie du sous-ensemble étudié.

% des usines conformes

0 20 40 60 80 100
|
Chlore | |
| SCENARIOS
Chlore+CAP I | 0O Historique
| @ MDDEP

Ozone+Chlore 0 Changement climatique

Ozone+CAP+Chlore

Figure 17 : Conformité des filieres de traitement en fonction des scénarios
d’occurrence des microcystines
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Figure 18 : Conformité des filiéres de traitement en fonction des scénarios
d’occurrence de I'anatoxine

Tel que présenté a la figure 17, toute filiere avec de I'ozone est assurée d’étre conforme
pour les concentrations résiduelles permises de microcystines. La chloration seule est
suffisante pour assurer la conformité de 55 % des installations considérant le scénario
de changements climatiques (figure 17). L’'amélioration des pratiques de chloration afin
de rencontrer les critéres de désinfection en vigueur serait probablement suffisante dans
bien des cas pour rendre les installations conformes. Quant a I'application de CAP, elle
permet d’augmenter la réduction obtenue par le chlore de quelques pourcents (de 4 a
11 %). En ce qui concerne lefficacité des filieres de traitement pour l'anatoxine
(figure 18), la principale différence se retrouve avec I'emploi de la chloration, cette
derniére ne permettant pas la destruction de I'anatoxine. Dans ce cas, |'application de

CAP permet a certaines installations (45 %) d'étre conforme selon leur capacité

maximale de dosage et les caractéristiques de leur eau brute.

En considérant les traitements utilisés dans I'ensemble des installations québécoises
(tableau 6) et la performance des différentes filieres (figures 17 et 18), la figure 19
présente la conformité globale des installations québécoises pour le traitement des
cyanotoxines. Le principal constat est que la concentration de toxines dans I'eau brute
influence trés peu la conformité des installations face aux microcystines. Les traitements
présentement utilisés seraient en mesure, dans la majorité des cas, de traiter des

concentrations supérieures de cyanotoxines dans I'eau brute.
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En ce qui concerne la microcystine, l'optimisation des conditions de chloration
permettrait d’augmenter le pourcentage de conformité. En ce qui a trait a I'anatoxine-a,
le taux élevé de conformité au scénario historique (100 %) est d{ uniguement au fait que
la concentration maximale rapportée a ce jour (2,3 pg/L) est inférieure a la
recommandation (3,7 pg/L) de I'INSPQ. Sans aucun traitement, toutes les installations
sont donc conformes. Par contre, un fort pourcentage d'installations (>60 %) ne serait
pas en mesure de traiter 'anatoxine-a au-dela de la recommandation, en raison de
l'inefficacité de la chloration. L'ozone, le CAP ou le permanganate de potassium seraient
alors des options de traitement a considérer afin d’accroitre le pourcentage de

conformité.
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Figure 19 : Conformité des installations québécoises par rapport aux
recommandations de concentrations acceptables de microcystine-LR

(MC) et d’anatoxine-a (ANTX), en fonction de la concentration de
toxines dans I'eau brute
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8 Conclusion

Dans un contexte de changements climatiques, la littérature scientifique prévoit une
croissance accrue des cyanobactéries, une influence sur la production de cyanotoxines
ainsi que des modifications quant a la composition des populations de cyanobactéries.
Les effets précis pour le Québec sont cependant impossibles a prévoir mais aucune

étude actuelle ne laisse entrevoir une situation catastrophique.

La fréquence de détection des cyanobactéries dans les eaux de surface a augmenté
significativement au cours des dernieres années au Québec et cette problématique a
attiré I'attention des médias et de la population. Puisque les cyanotoxines représentent
un risque pour la santé, il est important de vérifier la capacité d'élimination de ces
toxines par les installations de production d'eau potable, afin de mieux connaitre les
risques potentiels reliés a la consommation d’eau. Une telle évaluation est nécessaire
dans la condition actuelle mais est également pertinente dans la perspective d’'une
intensification de I'occurrence des cyanobactéries toxiques en lien avec le phénoméne

des changements climatiques.

Afin de mener a bien cet objectif, une revue de littérature au sujet de I'occurrence et du
traitement des cyanotoxines a tout d'abord été effectuée. Par la suite, a l'aide de ces
informations, la capacité de traitement des installations québécoises a été évaluée pour

trois scénarios de contamination :

1. le scénario historique : concentration maximale de cyanotoxines enregistrée au
Québec a ce jour;

2. le scénario MDDEP : concentration maximale compte tenu des pourcentages de
réduction suggérés par le MDDEP;

3. le scénario changements climatiques: concentrations importantes de

cyanotoxines observées ailleurs dans le monde dans une source d'eau potable.
Dans tous les cas, les concentrations maximales visées a I'eau traitée étaient celles

suggérées provisoirement par I'Institut national de santé publique du Québec (INSPQ),

soit 1,5 pg/L de microcystine-LR et 3.7 ug/L d’anatoxine-a.
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Efficacité des traitements

Contréler le risque lié a la présence de cyanotoxines dans I'eau potable est tout a fait
possible en utilisant des procédés existants. La revue de la littérature scientifique a
démontré que plusieurs traitements sont efficaces contre les cyanotoxines
extracellulaires. Celles-ci ont été ciblées durant la présente étude car elles représentent
un plus grand défi de traitement que les toxines intracellulaires qui peuvent étre
enlevées par une barriére physique (i.e. décantation, filtration), traitement qui retient les
cyanobactéries et les cyanotoxines qu’elles contiennent. Pour éliminer les toxines
extracellulaires, I'ozone est sans contredit le traitement le plus efficace, tant pour les
microcystines, que pour I'anatoxine-a et la cylindrospermopsine. Le chlore, traitement le
plus répandu dans les installations québécoises, est efficace contre les microcystines et
la cylindrospermopsine, mais pas pour l'anatoxine-a dans des conditions normales
d'application. Le permanganate de potassium est quant a lui trés efficace contre
I'anatoxine-a, et a un degré moindre contre la microcystine. Le recours a cet oxydant
doit cependant tenir compte des contraintes d'application (résiduel de KMnO,4 cause une
coloration rosée, nécessité de retenir le manganese injecté par une étape de filtration si
>0,05 mg/L).

Outre les traitements d’oxydation énumérés ci-haut, I'adsorption sur charbon actif est
une alternative intéressante. La filtration sur du charbon actif en grains (CAG) est
reconnue comme un traitement efficace mais la durée de vie utile du lit filtrant est tres
courte (<3 mois), ce qui limite grandement lattrait de cette solution de traitement.
Toutefois, la biodégradation (filtration biologique) prend progressivement le relais de
I'adsorption au sein de ces filtres. La biodégradation peut étre assez efficace a condition
que la biomasse soit capable d'utiliser les cyanotoxines comme substrat. La capacité
d'un filtre biologique a étre efficace rapidement lors d’'une augmentation soudaine de
cyanotoxines (en présence d’'une prolifération, par exemple) apparait encore incertaine
a ce jour. Cependant, les filtres biologiques peuvent étre précédés par un procédeé
d’ozonation. Cette combinaison est reconnue comme la solution de choix pour faire face

a des contaminations de cyanobactéries.
L'utilisation de charbon actif en poudre (CAP) est beaucoup plus répandue que le

charbon actif en grains. Ce traitement peut étre efficace dans une certaine mesure, mais

son efficacité est fortement influencée par le type de charbon utilisé, la présence de
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matiére organique naturelle (carbone organique dissous) et les conditions d’application
du CAP (le dosage et le temps de contact). Les concentrations requises sont
généralement plus élevées (>15 mg/L) que celles habituellement utilisées au Québec
(5 mg/L). De par la présence de nombreux mésopores, le CAP a base de bois serait I'un
des plus efficaces selon la littérature scientifique. Cependant, il est plus colteux que les

charbons a base minérale.

Notons enfin que la filtration membranaire peut permettre d’éliminer les cyanotoxines
algales extracellulaires en autant qu'on choisisse une membrane haute pression

(nanofiltration ou osmose inverse) avec une porosité adéquate (200 Daltons).

Vulnérabilité des installations québécoises

L'évaluation de la vulnérabilité des installations de traitement de I'eau potable a été
réalisée grace a I'étroite collaboration d’'une trentaine d’entre elles réparties dans douze
des dix-sept régions administratives du Québec. Elles ont été sélectionnées de maniére
a offrir un survol quasi complet des traitements actuellement utilisés au Québec pour le
traitement des eaux de surface. Les responsables de ces installations ont complété un
questionnaire qui a permis de calculer leur efficacité théorique a partir de modéles
mathématiques développés sur la base des efficacités de traitement publiées dans la
littérature scientifique. Ces résultats ont ensuite été généralisés a I'ensemble des

installations québécoises.

Cette généralisation implique que I'ensemble des usines en eau de surface du Québec
est susceptible d'étre atteinte par des fleurs d’eau de cyanobactéries, ce qui est une
hypothése trés conservatrice mais justifiée en l'absence de données permettant
d’évaluer le pourcentage de stations potentiellement affectées. Plusieurs sources d’eau
ne présentent pas les caractéristiques favorables aux cyanobactéries (i.e. forte
concentration de phosphore, masse d’eau stagnhante, etc.). Une meilleure connaissance

de 'état des sources d’eau permettrait une évaluation plus prés de la réalité.

L'évaluation de la vulnérabilité des installations québécoises a I'égard des cyanotoxines

dépend évidemment du scénario de contamination postulé pour I'eau brute.
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En ce qui concerne le scénario historique de contamination, correspondant au
traitement des concentrations maximales de cyanotoxines mesurées a ce jour au
Québec (6 pg/L pour les microcystines et 3 ug/L pour I'anatoxine-a), les conclusions

suivantes s'imposent :

e la majorité des installations québécoises ont I'équipement requis pour traiter de
telles concentrations. Plus de 75 % des installations sont conformes pour
I'enlevement des microcystines et la totalité I'est pour l'anatoxine-a, car la
concentration maximale enregistrée n’a jamais excédé la valeur guide provisoire
de 'INSPQ dans I'eau potable (3,7 ug/L);

e une optimisation des pratiques de chloration (ou du contrdle de la chloration)
pour rencontrer les objectifs de désinfection en vigueur au Québec serait
suffisante dans bien des cas pour rendre conformes les installations qui ne le
sont pas. Il est important de savoir que certaines installations sont toujours dans
un processus de mise aux normes suite a I'entrée en vigueur du réglement sur la

gualité de I'eau potable en 2001.

En ce qui concerne le scénario MDDEP, soit l'atteinte des recommandations de
traitement proposées par ce ministére (réduction de 75 % de I'anatoxine-a et 95 % de la
microcystine-LR), les concentrations maximales a traiter seraient de 15 pg/L
d’anatoxine-a et 30 pg/L de microcystine-LR pour rencontrer les recommandations en

eau potable.

= Le traitement de la microcystine n'est pas problématique car les installations
équipées pour traiter la concentration historique peuvent pour la plupart traiter
de plus fortes concentrations.

= La réduction de l'anatoxine-a représente un facteur limitant. D’'aprés notre
analyse, seulement 18 % des installations de production d’eau potable seraient
en mesure de traiter 15 pg/L d’anatoxine-a avec les traitements actuellement en

place.

En ce qui concerne le scénario de contamination plus importante, correspondant a une
intensification de la présence de cyanotoxines liée aux changements climatiques, la
concentration de microcystines considérée dans l'eau brute est de 60 ug/L. Cette

concentration est dans la gamme des plus hautes valeurs enregistrées dans le monde, a
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I'exception (i) de cas extrémes observés de maniére anecdotique ou (ii) de prélévements
suspectés provenir de I'écume de cyanobactéries. En ce qui concerne la concentration
d'anatoxine-a, elle a été maintenue a 15 pg/L (scénario MDDEP) puisqu’aucune
concentration supérieure a cette valeur n'a été répertoriée dans la littérature scientifique
d’aprés nos recherches. Le recours a une revue de littérature pour établir le scénario de
changements climatigues a été nécessaire en raison de l'absence de modéle
mathématique permettant d’estimer les variations de populations de cyanobactéries
compte tenu des projections du climat québécois. Toutefois, d'apres les études
consultées, les changements climatiques sont susceptibles de favoriser la croissance
des cyanobactéries. Une hausse de la biomasse allant jusqu'a 100 % est estimée par
Arheimer et al. (2005). La valeur retenue (60 pg/L), qui correspond au double de la
valeur du scénario MDDEP, est également justifiée par cette hypothese de croissance

des cyanobactéries.

= La principale observation tirée de I'analyse de ce scénario est qu'il n’est pas trés
différent de celui du MDDEP du point de vue de ses impacts sur la vulnérabilité
des installations aux microcystines. En effet, les installations de production d’eau
potable québécoises sont pour la plupart (>60 %) en mesure d’éliminer les
microcystines, méme aux concentrations définies dans le scénario de
changements climatiques.

= Par contre, le traitement de l'anatoxine n’est possible que par une faible
proportion des installations (18 %). |l faut toutefois rappeler que 1)la
concentration maximale d’anatoxine-a mesurée au Québec dans les endroits de
forte concentration en cyanobactéries n'a jamais dépassé 2,3 pg/L et que
2) cette toxine fait seulement 'objet d’'une valeur guide provisoire de la part de
'INSPQ.

La réalisation de la présente étude de vulnérabilité comporte par ailleurs certaines

limites et incertitudes qui méritent d’étre soulignées.

Limites et incertitudes

1- Scénarios d’occurrence des cyanotoxines

La mesure des toxines est complexe et colteuse, entre autres en raison de la difficulté
d’obtenir des standards de calibration. Cette situation fait en sorte que la concentration

de cyanotoxines dans les eaux brutes alimentant les usines de filtration est peu connue
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au Québec et ailleurs dans le monde. Les proliférations de cyanobactéries ne sont pas
des événements stables, la distribution spatio-temporelle des cellules et des toxines
dans un plan deau est trés variable. De plus, les prises d'eau potable sont
généralement localisées en profondeur et les concentrations de cyanobactéries peuvent
varier significativement selon leur déplacement dans la masse d'eau. Une simple
modification de I'heure d’échantillonnage ou une variation de lintensité d’ensoleillement
peut modifier considérablement le nombre de cellules présentes vis-a-vis une prise
d’eau. Ces considérations font en sorte que quelques mesures ponctuelles ne sont pas
suffisantes pour établir les concentrations les plus importantes dans I'eau brute. Les
concentrations de toxines connues pour quelques prises d’eau du Québec apparaissent
assez modestes et il est possible que des concentrations supérieures soient survenues
mais n’'aient pas été mesurées. Par ailleurs, les concentrations de toxines publiées dans
la littérature et mesurées a I'entrée des installations de traitement des eaux potables,
montrent des écarts significativement plus grands que ceux rapportés au Québec. Pour
toutes ces raisons, il est difficile de définir précisément les scénarios de contamination
pouvant se produire au Québec. Dans le cas du scénario lié aux changements
climatiques, il a été décidé de recourir a des informations provenant de régions du
monde ayant actuellement des contaminations importantes de cyanobactéries. Les
concentrations évaluées sont donc possibles, mais il n'est pas certain qu’elles soient
réalistes pour le Québec. Il est également peu probable qu'elles s'appliqguent a
I'ensemble des prises d’eau du Québec. Il apparait donc trés important de mettre en
place un programme de suivi des concentrations de cyanobactéries et de toxines prés
des prises d’eau des usines les plus vulnérables. Des méthodes simplifi€ées d’estimation
des concentrations de cyanobactéries par sonde fluorométrique et des mesures
ponctuelles de plusieurs toxines avec des trousses de terrain permettraient de connaitre

les concentrations réellement présentes dans 'eau brute.

2- Données scientifiques sur la performance des traitements

La revue de littérature a permis de mettre en évidence les traitements les plus
performants pour I'enlévement des cyanotoxines. Bien que les informations ne soient
pas connues pour toutes les combinaisons de traitements, la littérature rapporte
adéquatement les principales combinaisons. Cependant, il existe des lacunes
importantes concernant ['élimination des toxines suite a: (1) la préoxydation et

(2) 'accumulation des cellules dans les procédés de traitement a l'usine. Les résultats
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concernant l'impact de la préoxydation sur la lyse des cellules et I'oxydation
subséquente des toxines libérées sont contradictoires et méritent une évaluation plus
approfondie. Sans cette évaluation, il n'est pas possible d'estimer l'impact de la
préchloration ou de la préozonation d’eaux non filtrées soumises a des proliférations de
cyanobactéries. L'accumulation des cyanobactéries pendant la clarification et la filtration
peut aussi représenter une source importante de cyanotoxines. Nous avons identifié deux
stratégies de traitement utiles dont les données scientifiques limitent I'application au
Québec. Le permanganate de potassium (KMnQ,) pourrait étre utilisé, mais une étude
serait requise pour : (i) valider la cinétique d'oxydation de I'anatoxine par le KMnO,4 (une
seule étude disponible) et (ii) identifier les conditions pratiques d’utilisation de cet oxydant.
Le charbon actif en poudre (CAP) constitue une autre stratégie de traitement qui mériterait
d'étre sérieusement évaluée. La performance attendue est trés variable, il est donc
recommandé gu'une évaluation soit réalisée au Québec, notamment avec les charbons

couramment utilisés afin d'identifier les conditions optimales de traitement.

3- Analyse théorique de la performance des traitements

Bien que la présente étude soit fondée sur une analyse théorique de la performance
anticipée des installations, I'approche retenue s'apparente a celle utilisée actuellement
en Amérique du Nord pour la conception des procédés de désinfection. Nous avons
posé I'hypothése que les toxines étaient présentes a 100 % sous la forme plus difficile a
traiter, soit sous forme extracellulaire. En pratigue, la proportion de toxines
extracellulaires est variable mais de I'ordre de 30 % selon certaines études. Il est par
ailleurs important de souligner que I'analyse de la performance des usines a été faite
pour une température de I'ordre 20-25 °C, car la littérature scientifique contient peu
d’information au sujet de l'influence de la température sur la performance des procédés
et que les principaux événements de cyanobactéries surviennent en eaux chaudes. Au
Québec, des fleurs d’eau ont été observées aussi tardivement qu'en novembre.
Théoriqguement, il est probable que les procédés d’oxydation (ozone, chlore et KMnQOy,)
soient moins performants en eau froide alors que les procédés d'adsorption devraient,
au contraire, étre améliorés. Enfin, notons que la présente étude s’est limitée a analyser
en détails 29 installations (ou 10 % des installations du Québec en eau de surface), les
résultats de cette analyse ayant été extrapolés a I'ensemble des installations. Cette

hypothése comporte évidemment une part d’incertitude.
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9

Recommandations

1-

Le traitement de l'anatoxine-a est sans contredit beaucoup plus
problématique que celui des microcystines dans les installations
guébécoises. Compte tenu que cette toxine n'est présentement
reglementée qu’'en Nouvelle Zélande (6 pg/L équivalent saxitoxines), il
est recommandé de réévaluer la pertinence de devoir traiter pour cette
toxine au Québec dans I'état actuel des connaissances. La Communauté
Européenne, I'Australie et les Etats-Unis évaluent actuellement I'inclusion
possible de cette toxine, il serait intéressant de s’inspirer de leurs
conclusions afin de statuer sur la reglementation québécoise. Jusqu'a
présent, I'anatoxine-a a été détectée a de rares occasions (9 % des
échantillons) et a de faibles concentrations (maximum 2,3 ug/L) (Robert
et al., 2005).

Dans le contexte actuel de réfection d’'usine au Québec, il est recommandé
de prévoir un traitement efficace pour traiter I'ensemble des
cyanotoxines advenant la mise en place de nouvelles normes, pour les
usines susceptibles de rencontrer des proliférations de cyanobactéries.
Lorsque plusieurs problématiques doivent étre considérées simultanément
(sous-produits de désinfection, golts et odeurs, micropolluants, etc.),
I'ozonation nous apparait comme l'alternative a privilégier.

Afin de fournir aux installations de traitement de I'eau potable
québécoises un éventail de technologies dont l'efficacité a été validée
pour les conditions d'application locales, il est recommandé de réaliser
des études complémentaires pour le permanganate de potassium et le
charbon actif en poudre tel que mentionné précédemment. L'impact de la
préoxydation devrait également étre clarifié.

Dans l'optique des changements climatiques, il serait pertinent de
suivre les concentrations de cyanobactéries ainsi que des parametres
influencant leur présence dans la source. Un tel suivi permettrait de
déceler d'éventuelles tendances dans I'évolution des populations afin de

pouvoir adapter, le cas échéant, le traitement de I'eau potable.
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Annexe A : Introduction au traitement de I’eau potable

http://www.drinking-water.org/flash/fr/water.html? 3 08 00

Chaire Industrielle en Eau Potable — Ecole Polytechnique de Montréal

89






Annexe B : Questionnaire d’évaluation de la vulnérabilité des
installations d’eau potable a des proliférations de
cyanobactéries

1- Renseignements sur l'installation

Nom de l'installation

Source (Lac ou riviere)

Région

Occupation du territoire (agricole,

forestier)

Historique de cyanobactéries

2-Situation de la prise d'eau

distance de la rive

profondeur

3- Enlevement physique

Type de décantation

Type de filtration

4-Oxydation

Chloration pré inter post

Temps de contact (minutes)
résiduel (mg/L)

pH

Efficacité hydraulique (T10/T)

Ozonation pré inter post

Temps de contact (minutes)
résiduel (mg/L)

pH

Efficacité hydraulique (T10/T)

Permanganate de potassium pré inter post
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Temps de contact (minutes)
résiduel (mg/L)

pH

Efficacité hydraulique (T10/T)

5- Adsorption
Type de PAC

Dosage

Temps de contact
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