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Effets des charges polluantes 
irrégulières et répétées
Seule la dose fait le poison. En est-il vraiment ainsi ? Et combien de temps faut-il aux orga-

nismes exposés pour se régénérer ? Qu’advient-il si plusieurs vagues de pollution viennent 

à se succéder ? C’est à ce type de questions que nous avons cherché à répondre par le biais 

d’expérimentations et de modélisations toxicocinétiques et toxicodynamiques.
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Les effets toxiques des polluants sont traditionnellement évalués 
sur la base de leur concentration dans l’environnement ou dans 
le milieu de culture. Ils sont ainsi décrits par les concentrations 
entraînant 50 % d’effet (CE50) ou la mort de 50 % des organismes 
exposés (CL50). Le temps nécessaire pour obtenir ces effets 
létaux ou sublétaux ne joue alors généralement aucun rôle. Aussi 
la durée des tests d’écotoxicité est-elle souvent fixée de façon 
arbitraire : ainsi, l’un des plus importants d’entre eux, le test de 
toxicité aiguë sur les poissons, est mené sur une période de 
quatre jours de manière à pouvoir être facilement réalisé dans une 
semaine de travail normale. C’est en raison de telles contraintes 
historiques que les domaines de l’écotoxicologie et de l’évalua-
tion des produits chimiques disposent aujourd’hui de peu d’ins-
truments ou de méthodes prenant en compte le facteur temps et 
donc les aspects dynamiques dans l’analyse des phénomènes.

En même temps, les progrès réalisés dans le domaine du suivi 
environnemental, de l’analyse chimique et de la modélisation du 
comportement des polluants chimiques dans l’environnement 
conduisent à une description de plus en plus complexe des 
charges polluantes qui ne sont plus décrites par une concentration 
unique mais bien souvent par des séries temporelles de concentra-
tions. Ces concentrations ne restent évidemment pas constantes 
mais peuvent présenter de fortes fluctuations et des pics répétés 
correspondant par exemple à des rejets d’effluents d’épuration ou 
d’eaux pluviales chargées notamment de pesticides après avoir 
traversé des surfaces agricoles (orage après pulvérisation par ex.) 
ou urbaines (lessivage des voiries et des façades par ex.). Face à 
cette situation, l’Eawag s’est proposé de concevoir de nouvelles 
approches théoriques et expérimentales et de développer de 
nouveaux modèles mathématiques permettant de caractériser 
l’évolution dans le temps de l’action des polluants. Un élément 
central de ce travail est l’élaboration de modèles toxicocinétiques 
et toxicodynamiques (modèles TC/TD) [1– 4].

La toxicocinétique suit la conversion métabolique du pol-
luant dans l’organisme – La toxicodynamique suit les effets 
provoqués par le polluant dans l’organisme. Les modèles TC/
TD sont constitués d’équations mathématiques correspondant 
aux deux principaux aspects de l’action des polluants sur les 
organismes exposés : d’une part une partie toxicocinétique qui 

décrit les processus de métabolisation allant de l’absorption dans 
l’organisme jusqu’à son excrétion, d’autre part une partie toxico-
dynamique qui représente la façon dont les effets se produisent et 
à quelle intensité ils se manifestent.

Contrairement au concept classique de la CE50 ou de la CL50 
qui ne rend compte que de situations instantanées, les modèles 
TC/TD donnent une représentation de l’évolution dans le temps 
des processus impliqués dans l’action des polluants. Pour être 
opérationnels, ces modèles doivent tout d’abord être paramétrés, 
ce qui signifie qu’un certain nombre de paramètres du modèle doi-
vent être préalablement déterminés par voie expérimentale. Dans 
le modèle que nous avons développé, le « Threshold Damage 
Model » ou TDM, ces paramètres sont : les constantes pour les 
taux de dommages physiologiques et de régénération ainsi que 
le seuil de concentration à partir duquel les dommages occasion-
nés dans l’organisme sont tels que les effets toxiques deviennent 
visibles. Ces paramètres dépendent des propriétés physicochi-
miques et du mode d’action des toxiques et sont spécifiques à 
chaque polluant et à chaque espèce expérimentale. L’organisme 
modèle utilisé par notre équipe est le gammare Gammarus pulex. 
Le « Threshold Damage Model » est valable pour divers types de 
mécanisme d’action et différentes vitesses de régénération alors 
que la plupart des autres modèles constituent des cas particuliers 
du TDM en ne s’appliquant que dans certaines conditions, c’est-
à-dire qu’à certains modes d’action [4]. Un modèle universel tel 
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Fig. 1 : Proportion de gammares survivants (en haut) après exposition à des vagues successives de pollution par des pesticides (en bas). A : Exposition à deux pics 
de chlorpyrifos espacés de 14 jours, B et C : Exposition à des pics de chlorpyrifos et de carbaryl se produisant en l’espace de 14 jours dans deux ordres différents. 
Surfaces jaunes : pourcentage d’animaux ayant péri à chaque exposition.
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que le TDM constitue donc un progrès appréciable qui permet en 
outre d’améliorer les chances de pouvoir aborder l’écotoxicologie 
mécaniste de façon quantitative.

Le poison n’est pas dû à la seule dose mais aussi au moment 
de l’atteinte dans le cas d’expositions répétées. Les cours 
d’eau accusent souvent des pics de pollution récurrents, notam-
ment liés à des rejets de produits phytosanitaires. C’est pourquoi 
nous avons décidé de réaliser nos premiers essais avec des pesti-
cides. La Suisse travaille actuellement à la définition de seuils de 
concentration spécifiques pour chaque substance active à travers 
un critère de qualité aigu (CQA) et un critère de qualité chronique 
(CQC) (Fig. 2, en bas) [5]. Contrairement au seuil de toxicité aiguë, 
un dépassement occasionnel du critère de qualité chronique dans 
les cours d’eau est permis. Les scientifiques ignorent cependant 
à quelle fréquence cette valeur de toxicité chronique peut être 
dépassée sans danger. Les intervalles à respecter entre les pollu-
tions et dépassements du critère de qualité chronique dépendent 
de la vitesse à laquelle un organisme exposé est en mesure de se 
régénérer après une exposition à un toxique. Notre modèle TC/TD 
permet de répondre à ces questions concrètes.

Ainsi, nos essais montrent qu’une certaine accumulation de 
toxicité se produit lorsque deux vagues consécutives de pollution 
par des pesticides ne sont pas suffisamment espacées (Fig. 1A). 
Même si les gammares disposent de suffisamment de temps, ici 
14 jours, pour éliminer les pesticides de la première vague, leur 
état physiologique peut ne pas avoir recouvré son niveau initial. 
La deuxième vague de pollution est alors plus toxique que la 
première. Dans le cas du chlorpyrifos, 16 % des animaux exposés 
avaient péri suite à la première exposition et 53 % de plus après 

la seconde. Cela signifie que la dose n’est pas le seul élément 
causant la toxicité mais que le moment auquel intervient une pol-
lution après une exposition précédente au même toxique [3] ou à 
d’autres facteurs de stress [2] est tout aussi décisif.

La sensibilité des organismes dépend de l’ordre dans lequel 
interviennent les pollutions de nature différente. Au delà de 
ces aspects cumulatifs, l’ordre dans lequel les organismes sont 
exposés à des pesticides différents joue également un rôle im-
portant. Les figures 1B et 1C montrent l’exemple du chlorpyrifos 
et du carbaryl. Lorsque les gammares sont tout d’abord exposés 
au carbaryl avant d’entrer en contact avec le chlorpyrifos 14 jours 
plus tard, leurs taux de mortalité sont respectivement de 31 puis 
de 21 % (Fig. 1B). Dans le cas contraire, 12 % des animaux meu-
rent après l’exposition au chlorpyrifos et 55 % après intervention 
du carbaryl (Fig. 1C). Le carbaryl provoque donc la mort de 31 
ou de 55 % des sujets exposés selon qu’il est suivi ou précédé 
d’un traitement au chlorpyrifos et ce, pour la même dose d’expo-
sition. L’augmentation de toxicité de ce pesticide est causée par 
l’exposition préalable au chlorpyrifos bien qu’elle remonte déjà à 
une quinzaine de jours. Les organismes n’avaient donc pas eu le 
temps de se régénérer. Les mortalités provoquées par le chlorpy-
rifos varient moins d’un cas à l’autre (12 ou 21 %), ce qui semble 
indiquer que la régénération des organismes après l’exposition 
préalable au carbaryl a été plus rapide.

La toxicité d’une substance dépend donc du passif d’exposi-
tion des organismes touchés. Globalement, cela signifie qu’une 
substance possède un potentiel toxique plus important lorsque 
les animaux exposés portent encore les dommages d’une pollu-
tion passée (par le même toxique ou un autre).
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Nos essais ont d’autre part fait état d’une bonne concordance 
entre les effets mesurés et les prédictions du modèle (Fig. 1). 
Il sera donc prochainement possible d’obtenir par seule modé-
lisation une évaluation réaliste de la toxicité des substances à 
concentration en forte fluctuation et d’intégrer directement dans 
la simulation les facteurs de sécurité (de 100 par exemple) utilisés 
pour l’évaluation des risques (Fig. 2).

Etudes expérimentales en cours et potentiel pour l’avenir. 
Après les pesticides, nous travaillons actuellement à une exten-
sion du modèle TC/TD à l’étude d’un grand nombre de polluants 
de propriétés et de mécanisme d’action différents. Nous tes-
tons l’hypothèse selon laquelle certains paramètres toxicodyna-
miques, comme par exemple le taux de régénération, dépendent 
du mécanisme d’action. Si cela s’avérait exact, ces paramètres 
pourraient être déduits des mécanismes d’action et, inversement, 
les mécanismes d’action de ces paramètres. De telles relations 
de dépendance élargiraient les bases de l’écotoxicologie et per-
mettraient également d’évaluer la toxicité environnementale de 
nombreux produits chimiques sans avoir à recourir à de nouvelles 
expérimentations. Ce serait extrêmement utile eu égard, notam-
ment, aux objectifs ambitieux d’évaluation fixés dans la nouvelle 
réglementation REACH de l’Union européenne.

Etant donné que les modèles TC/TD traitent explicitement de 
l’aspect temporel des évolutions et processus, nous espérons 
qu’ils contribueront à une meilleure compréhension des rapports 
entre valeurs de toxicité aiguë (de court terme) et valeurs de 
toxicité chronique (de long terme), également nommés acute-to-
chronic ratios ou ACR. Ces rapports constituent un élément de 
décision important pour la détermination des facteurs de sécurité 

utilisés pour l’évaluation des risques. Une meilleure compréhen-
sion des ACR permettrait d’une part d’améliorer cette évaluation, 
d’autre part de mettre en évidence les rapports entre les ACR et le 
temps de régénération des organismes.

En coopération avec l’université de Wageningen aux Pays-
Bas, nous nous proposons d’élucider à l’aide du modèle TC/TD 
la façon dont les différences de sensibilité observées entre les 
organismes aquatiques sont conditionnées par certaines caracté-
ristiques propres aux différentes espèces.

Pour intégrer dans l’évaluation des risques liés aux substances 
chimiques non seulement les processus se déroulant à l’échelle 
de l’organisme mais aussi les phénomènes touchant à l’écologie 
aquatique, nous travaillons actuellement à une intégration des 
modèles TC/TD dans les modèles démographiques (Fig. 3). Ceci 
devrait permettre d’analyser la contribution relative de la régéné-
ration des organismes aquatiques à différents niveaux d’organi-
sation biologique et de concevoir des moyens de protection plus 
ciblés.� i i i
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[3]	 Ashauer R., Boxall A.B.A., Brown C.D. (2007): New ecotoxicological 
model to simulate survival of aquatic invertebrates after exposure to 
fluctuating and sequential pulses of pesticides. Environmental Science 
& Technology 41, p. 1480 –1486.
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Fig. 2 : Profil typique de concentrations dans un ruisseau (en bas) et simulation 
des probabilités de survie obtenue en conséquence avec le modèle TC/TD 
(bande bleue, en haut). Les paramètres d’entrée du modèle sont calculés par 
multiplication des concentrations par un facteur de sécurité.

P
ar

t 
de

 s
ur

vi
va

nt
s 

(%
)

25

0

50

75

100

C
on

ce
nt

ra
tio

n 
(n

m
ol

/l)

0,1

0

0,2

0,3

0,4

0,6

0,5

0,7

0 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14
Temps (semaines)

Critère de qualité aigu

Critère de qualité 
chronique

Fig. 3 : Combinaison d’une modélisation mécaniste des effets toxiques (type 
modèle TC/TD par ex.) et d’une modélisation démographique décrivant les 
informations d’ordre écologique. Les différentes échelles sont dominées par 
différents processus (biochimiques au lieu d’écologiques par ex.) et il est donc 
nécessaire de combiner différents modèles pour optimiser l’évaluation des 
risques liés aux substances chimiques.
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Produits de transformation 
– un risque pour l’environ­
nement ?
Une fois rejetés dans le milieu naturel, les produits chimiques peuvent être transformés 

en substances plus stables, plus solubles et parfois même plus toxiques que leur composé 

d’origine. L’Eawag travaille au développement de méthodes permettant une meilleure 

évaluation de ces produits de transformation.
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La dégradation d’un composé chimique dans l’environnement ne 
conduit pas toujours à sa minéralisation totale et rapide mais peut 
au contraire donner naissance à des produits de transformation 
relativement stables. C’est souvent ce qui arrive aux substances 
dites actives comme les pesticides, les médicaments et les pro-
duits biocides qui présentent des structures relativement com-
plexes et demandent donc une dégradation par étapes. Un suivi 
sur plusieurs années des produits de transformation stables des 
pesticides dans les eaux superficielles et les eaux souterraines 
des USA [1] et certaines observations faites en Suisse [2] confir-
ment la réalité de ce phénomène.

La structure des produits de transformation est encore sou-
vent très proche de celle de leur composé d’origine. De polarité 

généralement plus élevée, ils sont cependant plus solubles dans 
l’eau et se déplacent ainsi plus facilement dans les eaux superfi-
cielles et souterraines. En général, les modifications structurales 
n’augmentent que très rarement la toxicité des composés qu’elles 
ont plutôt tendance à maintenir ou à faire baisser. Pour les pro-
duits de transformation stables des composés polaires comme 
les pesticides, les médicaments et les biocides, cette toxicité 
résiduelle plus ou moins forte implique d’une part qu’ils contri-
buent quantitativement à la pollution chimique des eaux, d’autre 
part qu’ajoutés aux composés de départ, ils peuvent induire une 
augmentation globale de l’effet toxique dans l’eau.

Ces aspects doivent être pris en compte aussi bien dans 
l’évaluation de la qualité chimique des eaux – par exemple dans 
le cadre de la directive cadre sur l’eau de l’Union européenne 
(UE) – que dans l’évaluation prospective des risques liés aux 
substances chimiques. Une lecture des textes européens révèle 
cependant que les directives ne contiennent, à part pour les pes-
ticides, aucune recommandation explicite en la matière. Par voie 
de conséquence, les connaissances sur la nature des produits de 
transformation susceptibles d’être rencontrés dans nos milieux 
aquatiques sont tout aussi fragmentaires que sur leur contribution 
probable au niveau de pollution global des eaux.

Pour tenter de combler cette lacune, nous avons lancé un nou-
veau projet de recherche intitulé KoMet (Méthodes combinées 
d’analyse et de modélisation des produits de transformation des 
polluants dans les milieux aquatiques) pour mettre au point une 
série de méthodes d’analyse et de modélisation des produits de 
transformation. Le projet KoMet est intégré au projet « Stratégie 
MicroPoll » de l’Office fédéral de l’environnement OFEV.

Est-il possible de prédire la formation des produits de trans-
formation potentiels ? Les produits de transformation des pol-
luants peuvent se former de multiples façons dans l’environne-
ment. En dehors de la voie chimique qui met en jeu des réactions 
d’hydrolyse, d’oxydoréduction ou encore de photolyse, la bio
dégradation par catalyse enzymatique joue un rôle important. En 
particulier les composés rencontrés dans le milieu aquatique, qui 

La détection de produits de transformation inconnus

Il n’existe aucun standard pour la plupart des produits de 
transformation potentiellement concevables. Or l’identifica-
tion des composés chimiques dans les échantillons naturels 
nécessite habituellement le recours à de tels standards. 
Pour contourner ce problème, nous avons développé une 
méthode d’analyse qui livre suffisamment d’informations pour 
attribuer de façon assez fiable un signal donné à une structure 
chimique donnée. Dans la méthode de spectrométrie de 
masse à haute résolution, les composés sont détectés au 
vu de leur masse à un tel degré d’exactitude que seul un 
très petit nombre de structures moléculaires peut lui corres-
pondre. D’autres indices sont cependant encore nécessaires 
pour s’assurer qu’un signal mesuré corresponde bien au 
métabolite postulé. C’est pourquoi nous avons considéré 
deux paramètres supplémentaires : le temps de rétention en 
chromatographie en phase liquide, qui donne une indication 
de la polarité de la molécule, et les spectres des fragments en 
spectroscopie de masse en tandem, qui livrent des informa-
tions supplémentaires sur la structure du composé.
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Fig. 2 : Quatre nouveaux produits de transformation de médicaments tout 
d’abord prédits par le système expert puis effectivement mis en évidence 
dans des essais de dégradation.
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transitent généralement par le biais du sol ou des stations d’épu-
ration, subissent souvent dans ces compartiments une dégrada-
tion par la flore bactérienne et/ou fongique.

Dans un projet commun avec l’université du Minnesota et 
l’université technique de Munich, nous travaillons au perfec-
tionnement d’un système expert informatique [3] qui permet 
de prédire la formation des produits typiques de transformation 
microbienne. Ce système est basé sur des règles de transforma-
tion définies suite à l’observation expérimentale de processus de 
dégradation. Ces règles reconnaissent les unités structurelles 
présentes dans les molécules et simulent la formation des pro-
duits de transformation possibles. Le grand nombre de règles 
utilisables conduit à la prédiction rapide d’une multitude de pro-
duits – dont certains n’ont jamais été observés et ne le seront 
probablement jamais. Pour réduire le nombre des produits de 
transformation prédictibles aux plus probables, nous avons défini 
une série de règles préalables qui fixent les priorités entre les dif-
férentes règles utilisables.

Le système expert prédit ainsi sans priorisation des règles 
12 produits de transformation possibles pour l’aténolol – un bêta-
bloquant qui ralentit le rythme cardiaque (Fig. 1). L’utilisation des 
règles de priorisation permet de réduire ce nombre à 6. La voie 
expérimentale permet principalement d’en identifier un, l’acide 
d’aténolol, qui se forme par hydrolyse enzymatique. Dans le cas 
de 47 autres médicaments et pesticides, le nombre de produits 
de transformation prédits a également pu être réduit de 16 % en 
moyenne sans qu’aucun produit connu n’ait été éliminé par erreur 
de la liste des possibles [4].

Recherche ciblée de produits de transformation. Les prédic-
tions du système expert pourraient maintenant être utilisées pour 
la recherche ciblée de certains produits de transformation, que 
ce soit dans le cadre d’essais de biodégradation en conditions 
contrôlées ou dans les échantillons naturels. Une analyse de 
traces devient en effet possible une fois que les composés 

recherchés ont été caractérisés. Mais ces techniques font aussi 
appel à des standards, formes ultra-pures des composés cher-
chés qui permettent d’étalonner la méthode analytique afin de 
détecter les substances correspondantes dans l’échantillon. Or 
il n’existe généralement pas de standards disponibles pour les 
produits de transformation potentiels prédits. Pour contourner 
ce problème, nous avons développé une méthode analytique 
basée sur la spectrométrie de masse à haute résolution qui se 
passe du recours aux standards (cf. encadré p. 15). Grâce à cette 
technique, nous avons déjà pu identifier pour trois médicaments 
quatre nouveaux produits de transformation jusque là inconnus 
formés, conformément à la prédiction du système expert, au sein 
de réacteurs contenant des boues d’épuration utilisés dans le 
cadre d’essais de biodégradation (Fig. 2).

Produits de transformation : une importance non négligeable 
dans le milieu aquatique. Mais il importe bien plus que d’iden-
tifier les produits de transformation formés au cours d’essais 
de laboratoire, de savoir combien d’entre eux, et lesquels, sont 
susceptibles d’être rencontrés dans le milieu aquatique. Pour 
un total de 52 pesticides, biocides et médicaments couramment 
utilisés en Suisse et représentant différentes classes chimiques, 
nous avons établi à l’aide de notre système expert une liste de 
près de 1800 produits de transformation possibles. 19 d’entre eux 
ont effectivement pu être identifiés dans 6 échantillons représen-
tatifs prélevés dans des cours d’eau suisses de taille moyenne. 
Du côté des pesticides, nous avons détecté tout autant des 
produits de transformation bien connus (la deséthylatrazine ou 
le métolachlore-ESA par ex.) que des produits de transformation 
n’ayant jusque là été observés qu’en laboratoire ou très rarement 
en conditions naturelles (produits de transformation du fongicide 
azoxystrobine et des herbicides chloridazon, métamitron et mé-
tribuzine). Les produits de transformation détectés dans le cas 
des médicaments étaient généralement les mêmes que ceux 
habituellement générés par le métabolisme humain. Mais en plus 

Fig. 1 : Produits de transformation du bêtabloquant aténolol prédits par le 
système expert. La molécule sur fond orange correspond au métabolite le  
plus fréquemment formé dans l’environnement, l’acide d’aténolol.
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au moins aussi élevée que celle du polluant d’origine. Pour les 
37 pesticides étudiés, seuls 30 % des produits de transformation 
caractérisés répondent à ce critère [5]. Etant donné, toutefois, 
que les produits de transformation apparaissent généralement en 
compagnie du composé d’origine et qu’ils présentent au moins en 
partie le même mode d’action, leur contribution à l’action toxique 
totale ne saurait être négligée.

Dans la partie de notre projet consacrée aux effets des 
polluants, nous avons donc cherché à savoir comment profiter du 
savoir disponible sur la toxicité du composé d’origine pour évaluer 
celle des produits de transformation. Nombre de substances 
actives exercent sur certains organismes une toxicité dite spéci-
fique (interactions avec le système enzymatique, réactions avec 
l’ADN ou certaines protéines etc.). Cela signifie qu’ils présentent 
une toxicité supérieure à la toxicité minimale que chaque produit 
chimique développe en s’incorporant dans la membrane cellulaire 
des organismes dont il peut perturber les fonctions. La toxicité mi-
nimale d’un composé dépend de son degré de lipophilie (capacité 
à se dissoudre dans les graisses) et peut donc être facilement dé-
duite de sa structure. Il est donc fort probable que la toxicité des 
produits de transformation se situe entre cette toxicité minimale 

de cette voie, il est tout à fait possible qu’une partie d’entre eux 
ait été produite en station d’épuration puisque le système expert 
en prévoit la formation par dégradation microbienne. Dix autres 
produits de transformation n’ont pas été directement mis en 
évidence par notre méthode car présents en concentrations trop 
faibles, mais leur détection a été possible grâce à l’existence de 
standards leur correspondant.

Dans l’ensemble, notre étude montre que les produits de 
transformation des polluants ne sont pas présents dans les 
eaux superficielles suisses à une fréquence inattendue ou à des 
teneurs particulièrement élevées. Nous avons cependant détecté 
pour environ la moitié des substances actives étudiées un ou 
deux produits de transformation dont la stabilité et la mobilité 
devraient être assez importantes. Les produits de transformation 
des polluants constituent donc des contaminants supplémen-
taires non négligeables dans le milieu aquatique même s’ils ne 
devraient pas représenter un problème insurmontable.

Quelle est la contribution des produits de transformation à 
la toxicité totale du milieu ? On considère souvent qu’un mé-
tabolite ne pose réellement de problème que si sa toxicité est 

Prédiction de produits de transformation potentiels à l’aide d’un système expert informatique.
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et la toxicité spécifique du composé d’origine. Il est ainsi possible, 
sur la base du caractère lipophile des produits de transformation, 
de définir un domaine probable de concentrations effectives expri-
mées sous la forme de CE50 (concentration provoquant des effets 
chez 50 % des organismes exposés).

Ce calcul est ici présenté dans le cas d’un herbicide, le diu-
ron, et de deux de ses principaux produits de transformation, le 
DCPMU et le DCPU (Fig. 3A). En tant qu’herbicide, le diuron agit 
spécifiquement sur les algues et c’est donc sur ce groupe d’orga-
nismes que l’évaluation du risque environnemental a été menée. 
Entre le printemps et l’automne 2008, nous avons déterminé les 
concentrations de diuron et de ses produits de transformation 
dans un tributaire du lac de Morat, la Petite Glâne, au cours de 
fortes pluies. Nous avons alors constaté que, lors d’une pluie de 
septembre, les produits de transformation représentaient plus de 
50 % de la concentration totale (Fig. 3B, colonnes bleues). Leur 
contribution au risque environnemental peut être évaluée par le 
quotient des concentrations mesurées et des CE50 prédites. Nos 
calculs font état d’un risque majoré de 210 % si on tient compte 
des produits de transformation dans l’évaluation en supposant 
qu’ils présentent eux aussi une action spécifique d’inhibition de la 
photosynthèse (colonnes oranges). Dans le cas où les produits de 
transformation perdent cette activité spécifique et ne conservent 
que leur toxicité minimale, leur prise en compte influe très peu sur 

[1]	 Gilliom R.J., Barbash J.E., Crawford C.G., Hamilton P.A., Martin J.D., 
Nakagaki N., Nowell L.H., Scott J.C., Stackelberg P.E., Thelin G.P., 
Wolock D.M. (2006): The quality of our nation’s waters – Pesticides in 
the nation’s streams and ground water, 1992–2001. USGS Factsheet 
3028, 6 p.

[2]	 Kilchmann S., Reinhardt M., Schürch M., Traber D. (2009): Résultats 
de l’observatoire national des eaux souterraines (NAQUA). Etat et 
évolution de 2004 à 2006. Office fédéral de l’environnement, Berne, 
144 p.

[3]	 University of Minnesota Pathway Prediction System, 
http://umbbd.msi.umn.edu/predict/

[4]	 Fenner K., Gao J.F., Kramer S., Ellis L., Wackett L. (2008): Data-driven 
extraction of relative reasoning rules to limit combinatorial explosion in 
biodegradation pathway prediction. Bioinformatics 24, 2079–2085.

[5]	 Sinclair C.J., Boxall A.B.A. (2003): Assessing the ecotoxicity of pesti-
cide transformation products. Environmental Science & Technology 37, 
4617–4625.

le risque environnemental estimé (colonnes jaunes). Pour vérifier 
la plausibilité de cette évaluation maximale ou minimale, nous 
avons représenté la contribution au risque à l’aide des valeurs de 
CE50 obtenues expérimentalement (colonnes vertes). L’augmen-
tation du risque environnemental alors obtenue est de 70 %. Cet 
exemple montre ainsi que notre méthode contribue efficacement 
à l’identification des produits de transformation potentiellement 
dangereux et que, dans certains cas, la présence de ces produits 
de transformation peut considérablement accroître le risque envi-
ronnemental global.

Les produits de transformation doivent être pris en compte 
dans l’évaluation des substances chimiques. Dans l’ensemble, 
nos études ont montré que les produits de transformation des 
pesticides, des biocides et des médicaments n’apparaissaient 
pas dans les eaux de surface suisses à une fréquence inattendue 
ni à des concentrations particulièrement élevées. Nous avons 
toutefois détecté pour la moitié des composés étudiés un ou deux 
produits de transformation qui, comme dans le cas du diuron, 
peuvent tout à fait contribuer à une augmentation des effets cau-
sés par les produits chimiques dans l’eau. Il est difficile d’adopter 
des mesures adéquates de réduction des rejets de produits de 
transformation puisqu’ils se forment justement lors de la dégra-
dation souhaitée des polluants d’origine. De plus, ils présentent 
souvent une mobilité supérieure à leur composé d’origine et diffu-
sent ainsi assez facilement dans les eaux superficielles et souter-
raines. Il est donc particulièrement important de tenir compte des 
produits de transformation lors de l’évaluation des substances 
chimiques. Alors que cette démarche est déjà courante pour les 
pesticides, elle doit encore être développée concrètement pour 
les produits chimiques industriels et les médicaments. Pour que 
cette évolution soit possible, il est nécessaire de poursuivre le 
développement des modèles jusqu’à un bon niveau d’applicabilité 
pratique aussi bien pour la prédiction des produits de transforma-
tion potentiels que pour l’estimation de leurs concentrations et 
effets dans l’environnement.� i i i

Fig. 3 : (A) Formation des sous produits DCPMU et DCPU par dégradation mi-
crobienne du pesticide diuron. (B) Concentrations mesurées et contributions 
prédites et mesurées du diuron, du DCPMU et du DCPU au risque environne-
mental lors d’une pluie de septembre. Les valeurs du DCPMU et du DCPU 
sont exprimées par rapport à celles du diuron fixées à 100 %.
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Action conjointe de 
stresseurs multiples
Dans le milieu aquatique, les organismes sont exposés à tout un cocktail de 

substances chimiques de même qu’à une multitude de stresseurs d’origines 

diverses tels que la chaleur, le rayonnement ultraviolet, les parasites ou les 

pathogènes. A l’Eawag, le risque lié aux stress multiples est notamment évalué 

par les changements provoqués dans les profils protéiques.
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Les organismes aquatiques sont exposés à une multitude de 
stresseurs biotiques et abiotiques liés notamment à la présence 
de polluants dans l’eau, à l’augmentation de la température et du 
rayonnement ultraviolet ou aux attaques de parasites et patho-
gènes. Jusqu’à présent, l’effet combiné de tous ces stresseurs, 
à l’exception des mélanges de toxiques, n’a jamais été pris en 
compte dans l’évaluation des risques, ce qui a pu conduire à une 
estimation biaisée de l’action toxique des polluants chimiques. 
Pour combler ce manque, l’Eawag travaille actuellement à l’élabo-
ration de méthodes permettant une meilleure évaluation du risque 
lié aux stresseurs multiples.

Addition des effets vs addition des concentrations. Les tests 
de toxicité classiques déterminent les effets de substances iso-
lées appliquées en forte concentration à des systèmes cellulaires 
ou des organismes modèles exposés en conditions contrôlées. 
On estime alors en général la concentration pour laquelle 50 % 
de ces organismes présentent un certain effet (CE50). Pour l’éva-
luation du risque environnemental, la CE50 est ensuite extrapolée 
au niveau écologique, c’est-à-dire aux systèmes réels. Malheu-
reusement, la réalité de terrain est très différente des conditions 
de laboratoire : si leurs concentrations individuelles sont généra-
lement beaucoup plus faibles que dans le contexte expérimen-
tal, les composés se présentent en revanche sous la forme de 
mélanges complexes et variés. De plus, cette pollution chronique 
n’est pas distribuée de façon homogène ni dans le temps ni dans 
l’espace mais peut au contraire présenter de très fortes variations. 
Pour pouvoir évaluer un système aussi complexe, il importe tout 
d’abord de comprendre comment agissent les composés isolés et 
quels peuvent être les effets de mélange.

La figure 1 présente le potentiel œstrogénique de huit pertur-
bateurs endocriniens déterminé lors d’un biotest effectué à faible 
concentration [1]. Les effets des substances isolées sont à peine 
supérieurs à la limite de détection et peuvent donc être considérés 
comme négligeables. Si l’on en juge par la somme des effets indi-
viduels, l’effet du mélange reste, lui aussi, particulièrement faible 
(addition des effets, AE dans la Fig. 1). Par contre, si le potentiel 
perturbateur du mélange est évalué par exposition d’organismes à 
une solution contenant les huit composés aux mêmes concentra-

tions, l’effet mesuré est nettement supérieur à celui livré par ad-
dition des effets (MIX dans la Fig. 1). Cette différence s’explique 
par un phénomène d’addition des concentrations, c’est-à-dire que 
les huit substances agissent comme une seule qui serait présente 
à une concentration huit fois supérieure. L’effet du mélange peut 
ainsi être calculé à partir du potentiel relatif de chaque substance 
en biotest et de leurs concentrations respectives déterminées par 
analyse chimique (AC dans la Fig. 1). Le principe de l’addition des 
concentrations ne peut cependant être appliqué que si les huit 
composés en présence disposent du même mécanisme d’action, 
dans notre cas l’activation du récepteur aux œstrogènes. Si les 
polluants ne présentent pas le même mode d’action, ils doivent 
être évalués individuellement puisque leurs effets seront indépen-
dants les uns des autres. Les principes de l’addition des concen-
trations et des effets indépendants ont été jusqu’à présent peu 
appliqués dans la démarche d’évaluation des risques.

Addition des doses et stresseurs multiples. A la pollution 
chimique viennent se surimposer un certain nombre de stres-

Fig. 1 : Les effets de huit composés œstrogéniques ont été évalués individuel-
lement (1– 8). La somme des effets ainsi déterminés fait état d’un potentiel 
œstrogénique (AE = addition des effets) nettement plus faible que celui d’un 
mélange des huit substances déterminé expérimentalement (MIX). Si on 
applique le principe de l’addition des concentrations (AC), l’effet calculé atteint 
le niveau expérimental [d’après 1, modifié].
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Fig. 3 : Rendement photosynthétique d’une communauté algale (périphyton) 
préalablement acclimatée pendant 71 jours à un fort ou à un faible rayonne-
ment UV [3].
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Fig. 2 : (A) Effet de l’augmentation de l’intensité lumineuse sur la croissance des algues. (B) Effet d’une augmentation de l’intensité lumineuse et de différentes 
concentrations de norflurazon sur la croissance des algues. Taux de croissance 1 = croissance normale, taux de croissance 0= les cellules survivent, ne meurent 
pas mais ne se multiplient pas non plus, taux de croissance négatifs= mort progressive des cellules. (C et D) Effet d’une forte intensité lumineuse et d’une 
application de norflurazon sur la production de peroxydes lipidiques (LOOH) et sur l’induction du gène de la glutathion peroxydase GPXH [2].
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seurs dont l’importance devrait à l’avenir s’accroître suite aux 
changements climatiques et environnementaux. Deux d’entre 
eux sont le réchauffement des eaux et l’intensification du rayon-
nement UV. Pour étudier leur effet combiné avec les polluants, 
prenons l’exemple de la production et de l’action toxique des 
espèces réactives de l’oxygène (ERO) chez les organismes pho-
tosynthétiques. Ce groupe d’espèces chimiques comprend des 
radicaux libres comme l’anion superoxyde et le radical hydroxyle, 
l’oxygène singulet et des oxydants moléculaires stables comme 
le peroxyde d’hydrogène et l’ozone. Ces composés se forment 
chez les plantes et les algues aussi bien sous l’effet de polluants 
que de stresseurs physiques (comme le rayonnement UV) et 
apparaissent déja en conditions normales de forte intensité lumi-
neuse. Au niveau cellulaire, ces espèces réactives oxygénées ne 
se contentent pas de perturber certaines activités enzymatiques 
mais provoquent également la formation de peroxydes lipidiques 
nocifs dans les membranes, une combinaison d’effets pouvant 
entraîner la mort des cellules. Les végétaux ont développé des 
systèmes de défense contre ces stresseurs oxydatifs. Ils pro-
duisent d’une part des caroténoïdes et tocophérols liposolubles 
qui évacuent l’énergie en excès et empêchent ainsi la formation 
d’espèces réactives de l’oxygène. D’un autre côté, ils disposent 
d’antioxydants hydrosolubles comme la vitamine C et le glu-
tathion qui agissent comme des réducteurs et neutralisent les 
espèces réactives de l’oxygène, soit directement, soit en tant que 
cofacteurs des peroxydases. Dans ce contexte deux questions 
majeures se posent à nous : Que se passe-t-il si les plantes sont 
soumises à un ou plusieurs stresseurs supplémentaires, par 
exemple à l’action d’un herbicide ? Le principe de l’addition des 
doses reste-t-il alors applicable ?

La figure 2 illustre l’effet de la lumière combiné à celui d’un 
herbicide, le norflurazon, sur une algue verte, Chlamydomonas 
reinhardtii [2]. Le norflurazon bloque la biosynthèse des caroté-
noïdes et limite donc la capacité de la plante à empêcher une 
production trop importante d’espèces réactives de l’oxygène. 

La figure 2A montre tout d’abord que le taux de croissance des 
algues peut diminuer de 50 % sous l’effet d’une intensité lumi-
neuse trop importante, ce qui s’explique par une accumulation 
progressive d’ERO dans les cellules. Une diminution ou un arrêt 
de croissance, voire une mortalité des cellules se manifestent 
chez les algues si l’effet du norflurazon vient se surimposer à 
celui de la lumière (Fig. 2B). En conditions de forte luminosité, 
0,5 µM de norflurazon suffisent déjà pour provoquer la formation 
de peroxydes lipidiques néfastes à l’intégrité des membranes 
(LOOH, Fig. 2C). En conditions de luminosité peu stressantes 
pour la cellule, cette concentration n’induit encore aucun effet 
sur la croissance et la formation de LOOH (Fig. 2B et 2C). Sous 
l’effet d’une forte intensité lumineuse et d’une application de 
norflurazon, les espèces réactives de l’oxygène activent le gène 
de la glutathion peroxydase GPXH (Fig. 2D) utilisé comme biomar-
queur de stresseurs oxydatif. La glutathion peroxydase contribue 
à la protection des membranes en s’opposant à la formation des 
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peroxydes lipidiques. Nos résultats montrent donc que seule la 
combinaison des deux types de stresseurs a conduit à un effet 
important, comme lors de l’addition des concentrations dans les 
mélanges de produits chimiques, et que les effets des stresseurs 
multiples ne peuvent être compris que si les mécanismes d’action 
respectifs sont connus.

Le périphyton est capable de s’acclimater à une augmen-
tation du rayonnement UV. Lorsque des organismes ou des 
communautés sont acclimatés à un stresseur donné, ils se com-
portent différemment des autres vis-à-vis d’un nouveau stresseur 
agissant selon le même mécanisme. La figure 3 présente un 
exemple d’acquisition d’une tolérance au rayonnement ultraviolet 
[3]. Du périphyton, communauté algale se développant à la sur-
face de supports solides, a été acclimaté pendant 71 jours à un 
rayonnement UV de forte ou de faible intensité (correspondant 
respectivement aux conditions d’altitude ou de plaine). Au bout 
de cette période d’acclimatation, le périphyton a été exposé à une 
dose d’UV supérieure à celle simulant les conditions d’altitude. 
Le rendement de l’activité photosynthétique du périphyton non 
acclimaté a alors progressivement régressé à moins de 10 % de 
son niveau d’origine tandis que celui du périphyton acclimaté a 
tout d’abord chuté avant de se stabiliser à un niveau de 40– 50 %. 
Si toutes les espèces de notre périphyton se sont acclimatées 
au stress, elles n’ont en effet pas toutes fait preuve de la même 
efficacité. Les espèces ayant alors développé des défenses 
insuffisantes ont été éliminées pendant l’exposition au nouveau 
stresseur, laissant place à une communauté globalement plus 
tolérante.

Nous avons d’autre part constaté avec beaucoup d’intérêt 
que la communauté algale adaptée au fort rayonnement UV était 
également plus tolérante au cadmium. Ce phénomène s’explique 
par le mode d’action de ce métal lourd qui provoque également 
un stress oxydatif et qui affecte d’autant moins la communauté 
qu’elle a pu développer des défenses antioxydantes pour se pro-
téger des UV. Un tel résultat n’est compréhensible que si l’on sait 
que les mécanismes d’action du rayonnement UV et du cadmium 
sur les algues sont du même type.

Effets à l’échelle protéique. Les taux de croissance ou les ren-
dements photosynthétiques sont une expression physiologique 
de l’état général d’un organisme ou d’une communauté mais 
livrent peu d’informations sur les phénomènes fondamentaux se 
produisant à l’échelle moléculaire. Pour les étudier, l’expression 
génique et les synthèses protéiques ou les métabolites qui en 
découlent sont mieux adaptés. Contrairement aux effets physio-
logiques classiques, ces éléments autorisent une analyse globale 
du système donnant une vision de l’ensemble des modifications 
provoquées dans la cellule et permettent donc de pénétrer dans 
l’intimité des mécanismes d’action. Ainsi, les microarrays permet-
tent d’établir une relation directe entre les effets de stresseurs 
multiples et les profils d’expression de milliers de gènes, dévoilant 
au moins en partie les voies de signalisation cellulaire et les stra-
tégies de défense des organismes exposés. De telles analyses 
globales ne sont réalisables que depuis que nous disposons de 

méthodes capables de générer en très peu de temps des quanti-
tés de données très importantes.

Les analyses globales sont aujourd’hui possibles à l’échelle 
des protéines. Nous avons à nouveau comparé les profils d’ex-
pression d’échantillons traités et non traités pour identifier un 
certain nombre de protéines réagissant de façon spécifique à 
un facteur de stress particulier ou à plusieurs stresseurs com-
binés. Pour séparer les protéines, en plus de l’électrophorèse 
bidimensionnelle sur gel, une combinaison de chromatographie 
bidimensionnelle en phase liquide et de spectrométrie de masse 
est utilisée. La différence principale entre ces deux approches 
est que les protéines extraites subissent dans la seconde une 
digestion enzymatique en amont de la chromatographie et que 
leur séquence d’acides aminés est ensuite déterminée par spec-
trométrie de masse.

Dans un essai de détermination de l’expression protéique, 
nous avons traité des algues vertes de l’espèce Chlamydomonas 
reinhardtii avec un herbicide, le paraquat, et avons pu montrer que 
l’échantillon traité renfermait, en sus d’une multitude d’autres 
protéines, nettement plus de superoxyde dismutase que les 
algues non traitées. Cet exemple montre comment l’analyse de 
l’expression protéique livre des informations sur le mode d’action 
du pesticide : le paraquat détourne en effet les électrons libres 
du photosystème I sur l’oxygène, ce qui entraîne la formation 
de superoxydes. En plus de la superoxyde dismutase, d’autres 
protéines impliquées dans les mécanismes de détoxification ont 
été identifiées : la peroxydase thiorédoxine-dépendante et cer-
tains constituants du photosystème II (protéines D1 et D2), par 
exemple. L’analyse globale de l’expression protéique est ainsi un 
outil puissant d’étude des mécanismes d’action et d’identification 
des protéines marqueurs d’exposition.

Après les essais d’exposition aux herbicides et aux UV, 
nous nous proposons d’analyser les profils protéiques après 
exposition à des stresseurs multiples dont nous espérons une 
vision plus détaillée des mécanismes d’action toxique et des 
réponses résultantes. Cette connaissance approfondie des phé-
nomènes associée aux potentialités de protéines marqueurs 
indicatrices d’expositions à des stresseurs multiples est indis-
pensable à une évaluation globale des risques pour les systèmes 
aquatiques.� i i i

[1]	 Silva E., Rajapakse N., Kortenkamp A. (2002): Something from « noth-
ing » – Eight weak estrogenic chemicals combined at concentrations 
below NOECs produce significant mixture effects. Environmental 
Science & Technology 36, 1751–1756.

[2]	 Fischer B.B., Krieger-Liszkay A., Hidq E., Snyrychova I., Wiesen-
danger M., Eggen R.I.L. (2008): Role of singlet oxygen in chloroplast 
to nucleus retrograde signaling in Chlamydomonas reinhardtii. FEBS 
Letters 581, 5555–5560.

[3]	 Navarro E., Robinson C.T., Wagner B., Behra R. (2008): Increased 
tolerance to UVR and co-tolerance to cadmium in UVR acclimatized 
freshwater periphyton. Limnology & Oceanography 53, 1149–1158.
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Les nanoparticules 
synthétiques et leurs effets
Les nanoparticules sont déjà employées dans un grand nombre de domaines. Il semble 

donc hautement probable qu’elles se retrouvent tôt ou tard dans l’environnement. 

Des études de l’Eawag ont démontré pour la première fois la réalité de ce phénomène 

et montrent d’autre part de quelle manière les nanoparticules synthétiques peuvent 

perturber les organismes aquatiques.
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Les nanoparticules sont présentes dans un nombre toujours 
croissant de produits. La probabilité de les voir se déverser dans 
le milieu aquatique augmente donc elle aussi de jour en jour. 
Les contaminations peuvent se produire lors de la production, 
de l’utilisation ou de l’élimination des produits, soit directement 
(accidents par ex.), soit indirectement par le biais des eaux usées. 
Bien que dans l’environnement les nanoparticules manufacturées 
soient encore faiblement représentées par rapport à celles d’ori-
gine naturelle [1], il importe d’évaluer les risques qu’elles compor-
tent. Il faut pour cela disposer d’une part de systèmes d’analyse 
quantitative, d’autre part d’informations sur la toxicité potentielle, 
les voies de dissémination, les quantités et le devenir des 
nanoparticules synthétiques dans le milieu aquatique. Quelques 
études ont déjà été menées sur les effets délétères des nano-
particules sur divers organismes aquatiques, mais la recherche 
en est encore à ses balbutiements dans ce domaine. Etant donné 
que le spectre des nanoparticules de synthèse est extrêmement 
large du fait de leur grande variété de forme et de nature (cf. 
encadré «Les nanoparticules synthétiques»), leur étude s’avère 
particulièrement difficile. Or si l’on souhaite comprendre la façon 
dont elles agissent sur les organismes, il faut impérativement pas-

ser par une caractérisation et une prise en compte de leurs pro-
priétés autant physicochimiques que morphologiques puisqu’elles 
influent sur la biodisponibilité des particules et les mécanismes 
d’action toxique. L’Eawag mène actuellement des études sur les 
voies d’émission et la toxicité des nanoparticules manufacturées 
et travaille à l’élaboration de méthodes adaptées pour leur carac-
térisation et leur détection dans les milieux aquatiques.

Libération de nanoparticules de dioxyde de titane par les 
revêtements de façade. Il a fallu presque 100 ans pour que l’on 
reconnaisse définitivement la nocivité d’un autre type de parti-
cules, les fibres d’amiante. Aujourd’hui, l’amiante est interdit en 
Suisse, dans l’Union européenne et dans beaucoup d’autres pays. 
Si nous voulons éviter de revivre la même situation avec les nano-
particules, il nous faut évaluer le plus précocement possible dans 
quelles quantités elles sont réellement émises. S’il est unanime-
ment admis que les nanoparticules se retrouvent tôt ou tard dans 
l’environnement, le phénomène n’a pas encore été démontré 
concrètement. Les données d’émission sont cependant indispen-
sables pour pouvoir prédire leurs concentrations futures dans les 
différents compartiments environnementaux (eau, air, sol).

Les nanoparticules synthétiques

Les nanoparticules synthétiques sont des particules solides dont une des dimensions au moins est inférieure à 100 nm (1 nano-
mètre = 1 millionième de millimètre) fabriqués par la voie des nanotechnologies dans une incroyable diversité de forme et de nature. 
Elles peuvent être constituées de métaux ou d’oxydes métalliques (nanoparticules inorganiques comme celles d’argent ou de 
dioxyde de titane) ou encore de carbone (nanoparticules organiques). Leur forme (tubulaire, sphérique, lamellaire, fibreuse) et leurs 
propriétés de surface (brute ou modifiée chimiquement) peuvent fortement varier. En suspension, elles peuvent d’autre part se 
présenter sous la forme de particules isolées ou d’agrégats, selon les conditions.

Ces nanoparticules manufacturées présentent du fait de leur important rapport surface/volume des propriétés mécaniques, élec-
troniques, chimiques et optiques entièrement nouvelles qui les rendent très intéressantes pour certaines applications scientifiques, 
médicales, industrielles et commerciales. A l’heure actuelle, plus de 800 nano-produits sont déjà présents sur le marché: tissus 
déperlants, crèmes solaires absorbant les UV, cosmétiques et produits d’hygiène corporelle antibactériens, vernis et peintures 
conférant aux surfaces des propriétés autonettoyantes, antiseptiques ou anti-rayures etc. L’argent est l’un des nanomatériaux les 
plus souvent employés [2]. Or il n’est généralement pas précisé s’il est présent dans les produits sous forme de sel (nitrate ou 
chlorure par ex.) ou de nanoparticules synthétiques.
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Fig. 1: Nanoparticules d’oxyde de titane présentes dans les revêtements de façade (A), les eaux de ruissellement des façades (B) et les eaux pluviales d’origine 
urbaine (C).

A B C

400 nm 2 µm 20 nm

200 nm

Dans une première étude, nous avons donc suivi le lessivage 
des pigments blancs de dioxyde de titane (TiO2) à partir des 
revêtements de façade [3]. Ces particules synthétiques se répar-
tissent dans différentes classes de taille selon une distribution 
gaussienne. Leur diamètre moyen est de 150 nm (classe la plus 
représentée) mais environ 10 % des particules de TiO2 entrent 
dans la catégorie des nanoparticules (< 100 nm). Etant donnée 
leur forme plus ou moins sphérique, ces pigments blancs peuvent 
être facilement distingués des particules naturelles (géogènes) 
de TiO2. Dans le cadre de notre projet, nous avons étudié des 
revêtements de façade, des eaux de ruissellement écoulées à 
leur surface et des eaux pluviales provenant du milieu urbain. 
La figure 1A montre une façade neuve sur laquelle les pigments 
de TiO2 sont facilement reconnaissables à leur forme sphérique. 
Nous avons retrouvé des particules fortement similaires dans les 
eaux de ruissellement de façade (Fig. 1B). De même, les eaux 
pluviales (Fig. 1C) renfermaient des particules de forme et de 
taille identiques, ce qui donne à penser qu’elles provenaient en 
grande partie du lessivage des façades. Les pigments blancs 
de titane sont jugés relativement inoffensifs d’un point de vue 
(éco) -toxicologique mais ils constituent un modèle intéressant 
pour étudier les voies de diffusion des nanoparticules à partir 
des zones urbaines. Il est en effet fort probable que les autres 
nanoparticules se comportent de manière similaire.

Transfert de nanoparticules d’argent des façades vers les 
milieux aquatiques. Le cas des nanoparticules synthétiques 
d’argent également contenues dans les revêtements de façade 
est, lui, nettement plus préoccupant d’un point de vue écotoxico-
logique (cf. encadré «Ecotoxicité de l’argent»). Les nanoparticules 
synthétiques d’argent sont constituées d’atomes métalliques 
d’argent non chargés et leur surface peut être modifiée avec 
d’autres substances organiques ou inorganiques. Ce procédé leur 
confère une charge positive ou négative qui empêche l’agglomé-
ration des particules. Le relargage des nanoparticules synthé-
tiques d’argent par lessivage des façades a tout d’abord été étu-
dié dans une chambre de simulation climatique dans laquelle une 
surface a été soumise en conditions contrôlées à des épisodes de 
pluie et de soleil. L’analyse microscopique des eaux de ruisselle-

ment de la façade a révélé la présence de nanoparticules d’argent 
de 5 à 10 nm de diamètre effectivement entraînées par les pluies. 
Parallèlement à ces essais en chambre, la même peinture pour 
façades a été appliquée sur une maison modèle exposée aux 
conditions météorologiques naturelles. Curieusement, les pre-
miers résultats de l’étude en plein air montrent que les quantités 
émises par la maison miniature sont plus importantes que celles 
lessivées en conditions contrôlées alors que celles-ci étaient plus 
rudes que les conditions naturelles. Il est ainsi démontré que, 
comme le TiO2, les nanoparticules d’argent peuvent être libérées 
dans les milieux aquatiques. Mais quel est alors leur effet sur le 
milieu récepteur?

Rôle des ions argent dans la toxicité des nanoparticules 
d’argent. Dans une autre étude de cas, nous avons évalué 
les effets des nanoparticules synthétiques d’argent sur l’acti-

Ecotoxicité de l’argent

Les propriétés antibactériennes de l’argent (Ag) sont connues 
depuis très longtemps: il fut ainsi utilisé comme antibiotique 
dès le XIXème siècle et nos ancêtres découvrirent très tôt que 
l’eau restait potable plus longtemps si elle était conservée 
dans des récipients en argent. L’utilisation de l’argent comme 
antiseptique repose sur sa toxicité générale vis-à-vis des 
bactéries et assez faible vis-à-vis de l’homme. Mais l’argent 
est aussi un métal très toxique pour de nombreux organismes 
aquatiques. Persistant, il peut s’accumuler dans les sédiments 
et les organismes lorsque ses concentrations dans l’eau sont 
trop élevées. Comme pour d’autres métaux, la toxicité de 
l’argent dépend de la biodisponibilité de ses ions (Ag+) qui est 
elle-même influencée par la composition chimique de l’eau ou 
du milieu de culture. La présence d’agents complexants peut 
donc réduire cette toxicité en immobilisant les ions Ag+. D’un 
autre côté, le potentiel toxique de l’argent est justement lié à 
sa forte affinité pour les groupements sulfhydryle, amine et 
phosphate qui conduit dans les organismes à la formation de 
complexes avec diverses biomolécules.
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vité photosynthétique d’une algue verte utilisée comme modèle, 
Chlamydomonas reinhardtii [4]. Nous avons alors travaillé avec 
une suspension de particules métalliques d’argent de 25 nm de 
diamètre (Fig. 2) recouvertes d’une couche de carbonates. Etant 
donné que les particules métalliques d’argent sont synthétisées 
à partir d’ions argent (Ag+), les suspensions renferment encore 
une quantité résiduelle de ces ions (dans notre cas, environ 1 %). 
Nos essais écotoxicologiques devaient nous permettre de savoir 
si la suspension particulaire exerçait une action toxique sur la pho-
tosynthèse et dans le cas positif, si sa toxicité était due aux ions 
Ag+ (cf. encadré «Ecotoxicité de l’argent») ou aux nanoparticules 
elles-mêmes.

Les algues ont été mises en contact avec la suspension sur 
une durée d’une ou de deux heures. Pour comparer directement 
les effets des particules avec ceux des ions argent, nous avons 
effectué des essais parallèles avec du nitrate d’argent dissout. 
Les résultats révèlent une inhibition croissante de la photo-
synthèse algale à mesure que la concentration totale d’argent 
augmente et indiquent une toxicité plus élevée de la part du 
nitrate d’argent que des nanoparticules (Fig. 3A). Pour distinguer 
les effets des particules de ceux des ions argent, nous avons 
répété l’expérience en présence de cystéine. Cet acide aminé se 
complexe avec les ions Ag+ et les rend ainsi non disponibles aux 
algues. Nous avons observé une suppression de l’effet toxique de 
la suspension après ajout de cystéine en excès: sa toxicité doit 
donc être due à l’action des ions argent.

Si maintenant on éxamine la toxicité des nanoparticules et 
du nitrate d’argent en fonction de la concentration en ions Ag+ 
(Fig. 3B), on constate cette fois-ci que la suspension nanoparticu-
laire est plus toxique que la solution de nitrate d’argent. Cet effet 
ne peut cependant s’expliquer uniquement par les ions argent 
libres présents dans la suspension, leur concentration étant 
beaucoup trop faible. D’autres processus doivent entrer en jeu. 
Une explication logique serait qu’au contact des algues, les nano-
particules d’argent libèrent une quantité non négligeable d’ions 
d’argent. Etant donné que nous n’avons évalué la toxicité qu’au 
travers de l’activité photosynthétique, nous ne pouvons exclure 
que les nanoparticules aient également pénétré dans les algues 

où elles ont pu déclencher d’autres mécanismes d’action toxique. 
Nous travaillons actuellement à la vérification de cette hypothèse. 
Les premiers résultats montrent que les nanoparticules d’argent 
peuvent effectivement être absorbées par les cellules algales.

Il faut éviter une dissémination des nanoparticules dans 
l’environnement! Nos résultats montrent ainsi que les nano-
particules sont réellement distribuées dans le milieu naturel et 
que le risque écotoxicologique qu’elles représentent ne doit 
pas être négligé. Cette constatation ne se limite pas au milieu 
aquatique mais concerne tout autant les systèmes terrestres. Les 
recherches doivent être étendues à d’autres nanomatériaux. De 
plus, des méthodes standardisées doivent être mises au point 
pour la détection des nanoparticules et l’évaluation de leur toxicité 
(voir également p. 38 l’article sur le centre ecotox).

Les fabricants doivent s’imposer un usage raisonné des 
nanoparticules. D’autre part, l’information des consommateurs 
doit être améliorée: par une déclaration systématique des com-
posants des produits et des instructions explicites sur les pré-
cautions d’emploi de même que par une information ciblée des 
associations de consommateurs sur les risques potentiels pour 
la santé et l’environnement. L’objectif de tous doit être d’éviter 
une dissémination des nanoparticules synthétiques dans l’envi-
ronnement.� i i i

Merci beaucoup à N. Odzak, F. Piccapietra, I. Szivak, B. Wagner (tous Eawag).

[1]	 Kaegi R., Sinnet B. (2009): Les nanoparticules dans l’eau potable. 
Eawag News 66, 7–9.

[2]	 www.nanotechproject.org
[3]	 Kaegi R., Ulrich A., Sinnet B., Vonbank R., Wichser A., Zuleeg S., 

Simmler H., Brunner S., Vonmont H., Burkhardt M., Boller M. (2008): 
Synthetic TiO2-nanoparticle emission from exterior facades into the 
aquatic environment. Environmental Pollution 156, 233–239.

[4]	 Navarro E., Piccapietra F., Wagner B., Kägi R., Odzak N., Sigg L., 
Behra R. (2008): Toxicity of silver nanoparticles to Chlamydomonas 
reinhardtii. Environmental Science & Technology 42, 8959–8964.
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Fig. 2: Observation en microscopie 
électronique à transmission des 
nanoparticules synthétiques d’argent 
utilisées pour nos essais.

Fig. 3: Toxicité des nanoparticules d’argent et du nitrate d’argent sur l’activité photosynthétique de l’algue verte 
Chlamydomonas reinhardtii représentée en fonction de la concentration totale en argent = Ag métallique + Ag ionique 
(A) ou uniquement de la concentration en ions argent (B). NP = nanoparticules.
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La présence de micropolluants organiques tels que certaines subs-
tances hormonales ou médicamenteuses a été décelée ces der-
nières années dans plusieurs lacs et cours d’eau suisses [1]. Leur 
rejet dans le milieu naturel s’effectue majoritairement par le biais 
des eaux usées domestiques et c’est donc assez logiquement 
qu’il a été démontré que les effluents d’épuration constituaient 
leur principale source d’émission. Cette situation s’explique par le 
fait que les stations d’épuration n’ont pas été conçues pour élimi-
ner ce genre de substances mais pour réduire les rejets de solides, 
de matière organique et de nutriments dans le milieu naturel. Bien 
que les installations modernes éliminent déjà une grande partie 
des micropolluants, que ce soit par adsorption sur les boues 
activées ou par dégradation voire transformation biologique [2], 
la pollution résiduelle composée de médicaments, d’hormones 
ou d’autres xénobiotiques peut encore causer des perturbations 
importantes au niveau de l’écologie des systèmes récepteurs. 
Pour minimiser les rejets de micropolluants organiques dans 
les milieux aquatiques, une solution consisterait à équiper les 
stations d’épuration d’une étape de traitement supplémentaire.

Quels sont les procédés envisageables ? Un tel traitement 
complémentaire doit répondre à un certain nombre d’exigences :
E	 Un large spectre d’action : le traitement doit permettre d’élimi-
ner le plus efficacement possible une large palette de substances 
indésirables.
E	 Pas de sous-produits nocifs : la formation de sous-produits 
toxiques ou problématiques lors du traitement doit être évitée.
E	 Bonne applicabilité pratique : la technique doit être facile à 
mettre en œuvre et ne pas nécessiter de personnel spécialisé.
E	 Rapport coût /bénéfices : les moyens (humains, financiers, 
techniques) à mettre en œuvre doivent être modérés et en rap-
port avec les bénéfices escomptés.

Il existe effectivement un certain nombre de technologies 
intéressantes pour l’élimination des micropolluants dont certaines 
sont déjà utilisées pour la potabilisation des eaux. Le traitement 
des effluents domestiques impose cependant des contraintes 
bien différentes :
E	 Pollution de fond : la teneur en matière organique des effluents 
en sortie de traitement biologique est de 5 à 50 fois plus élevée 
que celle de l’eau potable. Les micropolluants représentent moins 

de 1 % de la charge polluante, c’est-à-dire que 99 % des subs-
tances présentes sont naturelles et « inoffensives ». Toutefois, ces 
composés naturels influent sur l’efficacité des procédés mis en 
œuvre et causent souvent des pertes de rendement et donc une 
augmentation des coûts.
E	 Fluctuation des charges : la quantité et la composition de 
l’effluent à traiter peuvent varier très fortement (d’un facteur 10). 
La technologie choisie doit pouvoir s’adapter à ces fluctuations.

Si l’on tient compte de tous ces aspects, trois procédés peu-
vent être retenus pour un traitement complémentaire des eaux 
usées : l’ozonation, l’adsorption sur charbon actif pulvérulent et la 
filtration sur membranes denses (en particulier la nanofiltration). 
Divers départements de recherche de l’Eawag étudient ces tech-
nologies sous tous leurs aspects.

L’ozonation est applicable à grande échelle. Avec une forte 
implication de l’Eawag, l’ozonation des effluents d’épuration 
a été étudiée à l’échelle industrielle à la station d’épuration de 
Regensdorf dans le cadre du projet « Stratégie MicroPoll » [3]. 
Oxydant puissant, l’ozone attaque et transforme de nombreuses 
substances. Etant donné sa grande instabilité, il doit être produit 
à grand renfort d’énergie sur son lieu d’utilisation à partir d’air sec 
ou d’oxygène liquide. Il est insufflé sous forme gazeuse dans le 
flux d’effluents et laissé suffisamment de temps à leur contact 
pour lui permettre de réagir avec les substances véhiculées 
(Fig. 1A). La quantité d’ozone nécessaire dépend de divers para-
mètres comme la charge en matière organique dissoute, le pH et 
l’alcalinité de l’effluent et le rendement d’élimination souhaité (cf. 
article de Juliane Hollender, p. 28). La concentration de nombreux 
micropolluants organiques est déjà fortement réduite à des doses 
d’ozone relativement faibles (cf. Fig. 1, p. 29).

Un des inconvénients de l’ozonation est de ne pas minérali-
ser totalement les composés mais de générer des produits de 
transformation dont la toxicité peut même dépasser celle des 
substances d’origine. L’expérience acquise à Regensdorf a ainsi 
montré que l’ozonation devait elle-même être complétée d’un 
traitement, comme une filtration sur sable, pour neutraliser les 
produits réactifs de l’oxydation.

D’un autre côté, le champ d’action de l’ozonation ne se limite 
pas aux micropolluants puisqu’elle réduit également la teneur en 

Eliminer des micropolluants : 
techniques d’épuration
Les micropolluants ne sont souvent que partiellement retenus dans les stations 

d’épuration. La partie restante et les éventuels sous-produits de dégradation sont alors 

rejetés dans le milieu naturel avec les effluents d’épuration. Quelles sont les options 

actuellement disponibles pour améliorer le rendement d’élimination de ces composés ? 
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Fig. 1 : Schéma simplifié des procédés d’ozonation (A), d’adsorption sur 
charbon actif (B) et de nanofiltration (C). D’autres variantes sont également 
envisageables (notamment pour le charbon actif).
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Fig. 2 : Taux d’élimination d’une sélection de micropolluants par les trois pro-
cédés d’épuration. Ces données obtenues à l’Eawag sont valables dans les 
conditions suivantes : ozonation (Regensdorf) : dose de 0,6 g O3 par g de COD 
(carbone organique dissout) ; charbon actif pulvérulent : dose de 10 mg CAP 
par litre (station pilote de l’Eawag) ; nanofiltration : membrane de type Dow 
Filmtec NF90 utilisée à 5 bars (Station pilote de l’Eawag).
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germes pathogènes et limite les problèmes d’odeurs, de colo-
ration et de formation de mousse. Etant donné le caractère très 
irritant de l’ozone, sa manipulation nécessite des mesures de 
sécurité particulières pour protéger le personnel en cas de panne. 
Dans le cadre de l’essai pilote mené à Regensdorf, il a cependant 
été prouvé que l’ajout d’une étape d’ozonation dans la chaîne 
d’épuration était techniquement et pratiquement faisable. Une 
telle démarche entraînerait cependant un surcoût énergétique et 
financier de 10 à 20 %, ces valeurs étant notamment fonction de 
la taille de la station (cf. tableau).

Adsorption sur charbon actif pulvérulent : un procédé effi
cace mais plutôt lent. Dans le cadre du projet « Stratégie 
MicroPoll », le traitement au charbon actif en poudre a également 
été testé à petite échelle sur des pilotes de l’Eawag. Dans ces 
essais, du charbon actif pulvérulent (CAP, grains de 10– 50 µm 
de diamètre) a été ajouté aux eaux usées. Grâce à leur surface 
spécifique très importante (1000 m²/g) et à d’autres propriétés 
chimiques particulières (charge, agencement des molécules etc.), 
ces particules de charbon actif peuvent fixer un grand nombre de 
substances. L’adsorption sur charbon actif est une méthode pro-
metteuse pour l’élimination de nombreux micropolluants (Fig. 2), 
un ajout de 10–20 mg/l dans les effluents d’épuration permettant 
d’atteindre un rendement d’élimination de plus de 80 % pour un 
grand nombre d’entre eux (mais pas pour tous). Contrairement à 
l’ozonation, l’adsorption sur charbon actif est un processus lent. 
Pour de nombreuses substances, la concentration d’équilibre 
n’est atteinte qu’au bout de quelques heures. Il est possible 
d’accélérer et d’optimiser le processus d’adsorption en faisant 
circuler le charbon actif en rotation de manière à ce que, selon 

le même principe que les boues activées, son temps de séjour 
dans le système soit supérieur à celui de l’effluent (Fig. 1B). La 
principale difficulté du traitement au charbon actif pulvérulent 
réside dans celle de séparer la poudre de charbon de l’eau épurée. 
Diverses techniques peuvent être utilisées à cette fin : soit 
une sédimentation nécessitant l’emploi d’un agent précipitant, 
soit une filtration (membranaire) consommatrice d’énergie. La 
sédimentation doit d’autre part être complétée d’une filtration sur 
sable pour retenir le charbon précipité. Le charbon actif usagé 
est ensuite brûlé, ce qui permet une minéralisation totale des 
micropolluants organiques adsorbés.

Une autre possibilité d’optimisation de l’adsorption sur char-
bon actif pulvérulent consisterait à reconduire le charbon dans 
le traitement biologique de la chaîne d’épuration. Etant donné 

Liste des coûts énergétiques et financiers liés à l’ajout à la chaîne d’épuration 
d’une étape d’ozonation ou d’adsorption sur CAP, filtration sur sable comprise 
(sauf indication du contraire). L’énergie primaire tient compte de la totalité  
de l’énergie consommée, notamment de celle nécessaire à la fabrication et au 
transport des réactifs (oxygène, CAP). Les coûts sont indiqués pour des 
stations d’épuration (STEP) de petite et de grande taille (< 15 000 équivalents 
habitants (EH) et > 100 000 EH respectivement) et comprennent les frais 
d’investissement et de fonctionnement [4].

Unité Ozonation CAP

Besoins supplémentaires en éner-
gie de la STEP (sans filtre à sable)

kWh/m3 0,05 – 0,15 < 0,005

Besoins supplémentaires en éner-
gie de la STEP

kWh/m3 0,1– 0,2 0,05

Augmentation des besoins en 
énergie de la STEP

 % 20 –50 10 –20

Energie primaire kWh/m3 0,3– 0,5 0,4– 0,7

Coûts petite STEP < 15 000 EH CHF/m3 0,32– 0,36* 0,42– 0,47*

Coûts petite STEP < 15 000 EH CHF/EW/a 32–36 42– 47

Coûts grande STEP > 100 000 EH CHF/m3 0,09– 0,11* 0,15 – 0,20

Coûts grande STEP > 100 000 EH CHF/EW/a 10 –15 15 –20

* Volume moyen d’effluents par habitant: 100 m3 par an.
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que le charbon actif n’est généralement employé qu’en sortie 
de traitement biologique, c’est-à-dire lorsque les concentrations 
en polluants sont déjà très faibles, la surface des particules ne 
se charge que partiellement et leur capacité d’épuration est 
donc mal exploitée. Sa reconduction en traitement biologique le 
mettrait en présence de charges polluantes plus élevées et per-
mettrait de compléter l’adsorption. Cette nouvelle approche est 
actuellement testée à l’Eawag mais on ignore encore si le charbon 
actif perturbe les processus de dégradation au niveau des boues 
activées ou même si une meilleure élimination des polluants est 
atteinte. 

Le surcoût énergétique lié à l’implantation de l’adsorption sur 
charbon actif dans une station d’épuration est assez faible. Mais 
la fabrication du charbon actif étant elle-même très énergivore, 
la consommation primaire d’énergie est supérieure à celle de 
l’ozonation (cf. tableau). Les coûts monétaires estimés sont éga-
lement légèrement plus élevés et dépendent fortement du prix du 
charbon actif (forte augmentation prévue).

Membranes denses : une option intéressante pour les zones 
de pénurie d’eau. Les membranes dites « denses » (nanofiltra-
tion, osmose inverse) sont constituées d’un matériau nettement 
plus perméable à l’eau qu’aux substances dissoutes alors que la 
totalité des particules est retenue. Le transfert d’un effluent à tra-
vers ces membranes par application d’une pression de 5– 40 bars 
permet d’obtenir une eau relativement pure et un concentré de 
composés solubles et particulaires (Fig. 1C). Après le traitement 
biologique d’épuration, les effluents doivent en général subir 
une pré-filtration (microfiltration) avant d’être amenés à la pres-
sion nécessaire pour enfin traverser les modules de filtration 
membranaire. Pour accroître les vitesses d’écoulement sur les 
membranes, favoriser l’entraînement de dépôts et donc ralentir 
le colmatage des membranes, les eaux à traiter sont maintenues 
en circulation. Suivant leur composition et le type de membrane 
utilisé, ces effluents doivent d’autre part être conditionnés par 
l’ajout de produits chimiques pour éviter la formation de précipités 
et le développement de films biologiques sur les membranes. 
Malgré toutes ces précautions, celles-ci doivent être régulière-
ment nettoyées chimiquement.

Les substances retenues se concentrent dans un « rétentat » 
tandis que l’eau filtrée forme le « perméat ». Le rendement, c’est-
à-dire le rapport perméat/effluent, est en général de 75 à 80 %. 
Ainsi, de 20 à 25 % de l’effluent se retrouve sous la forme de ré-
tentat pollué devant être à son tour traité puis éliminé. De plus, les 
besoins énergétiques dus à la forte pression exigée de même que 
les coûts d’exploitation sont nettement plus élevés que pour l’ozo-
nation ou l’adsorption sur charbon actif en poudre. Ces besoins en 
énergie sont estimés à 1–2 kWh/m3. Au vu de ces considérations 
financières et énergétiques et des problèmes d’élimination du 
rétentat, les membranes denses ne constituent pas une solution 
attrayante pour l’épuration communale en Suisse. Par contre, 
les pays à faibles ressources en eau douce dans lesquels les 
eaux usées sont directement ou indirectement utilisées pour la 
production d’eau potable peuvent y trouver, et notamment dans la 
nanofiltration, une option intéressante.

L’extension des chaînes d’épuration est pertinente mais 
insuffisante. Si l’on souhaite en Suisse réduire les rejets de 
micropolluants en provenance des eaux usées communales, 
l’extension des chaînes d’épuration, en particulier par une étape 
d’ozonation ou d’adsorption sur charbon actif pulvérulent, peut 
être d’une grande utilité puisque ces traitements permettent 
d’en éliminer une très grande partie. L’ozonation est un peu plus 
intéressante du point de vue financier et énergétique mais elle 
assure simplement une transformation des substances et ne 
les élimine pas totalement. Dans le traitement au charbon actif 
pulvérulent, les polluants sont fixés à la surface des grains. Le 
charbon en excès doit ensuite, comme les boues en excès, être 
séché puis brûlé. Sur le plan énergétique, les deux méthodes 
sont comparables mais les besoins en énergie de l’ozonation se 
concentrent principalement sur le site d’épuration tandis que ceux 
du traitement au charbon actif sont en grande partie causés par 
la fabrication du CAP. Dans l’état actuel de nos connaissances, 
nous pouvons donc considérer que les deux techniques sont 
pareillement adaptées aux besoins de l’épuration.

Toutefois, les stations d’épuration ne représentent pas la seule 
voie de rejet des micropolluants en provenance de l’assainisse-
ment urbain. Les eaux de ruissellement, les fuites éventuelles 
et les déversoirs d’orage des réseaux unitaires y contribuent 
également. De plus, des pollutions peuvent être occasionnées 
par l’agriculture, les rejets industriels et diverses sources diffuses 
(cf. article d’Irene Wittmer, p. 8). L’ajout d’étapes de traitement 
dans les stations d’épuration peut donc assurer une forte réduc-
tion des rejets de micropolluants dans les milieux aquatiques 
mais ne peut les éliminer totalement. Une intervention limitée au 
niveau des techniques d’épuration ne permet pas de résoudre 
le problème des micropolluants dans les eaux suisses mais uni-
quement de l’amoindrir. Les mesures à la source (remplacement 
de produits particulièrement nocifs, réduction de la consom-
mation de produits chimiques etc.) restent donc absolument 
prioritaires.� i i i

Un grand merci à Marc Böhler et Bettina Sterkele du département de technique 
des procédés et à Michael Schärer de l’OFEV.
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Eliminer des micropolluants : 
contrôle d’efficacité
Diverses techniques sont actuellement envisagées pour compléter les chaînes de 

traitement afin d’améliorer l’élimination des micropolluants dans les stations 

d’épuration. De quels indicateurs chimiques et biologiques disposons-nous pour 

évaluer l’efficacité de ces traitements complémentaires ?

Juliane Hollender, 
chimiste, dirige le dé
partement de Chimie  
de l’environnement de 
l’Eawag.
Coauteur : Beate Escher

Paramètres mesurés dans l’essai pilote d’ozonation de la station d’épuration 
de Wüeri à Regensdorf.

Paramètres Substances testées /  
Tests utilisés

Fonction / composé indi
cateur / Effet toxique

Paramètres 
généraux 
eaux usées

Demandes chimique et bio
logique en oxygène, matières 
en suspension, COD, matières 
azotées

Caractérisation de la STEP

Micro
polluants

E	53 composés émis en conti-
nu

E	Composés biologiquement 
actifs

E	180 autres produits

E	Sous-produits de l’ozonation

Médicaments, biocides

 
Œstrogènes (estrone)

 
Large spectre de composés

Nitrosamines, bromates

Toxicité 
(tests basés 
sur l’évalua-
tion d’effets 
constatés)

E	Test de bioluminescence 
bactérienne

E	Test algues combiné
 
 

E	Test d’œstrogénicité sur le-
vures (YES)

E	Inhibition de l’acétylcholine 
estérase

E	Umu-test

Toxicité non spécifique

 
Toxicité non spécifique 
(inhibition de croissance)  
et spécifique (inhibition  
de la photosynthèse)

Effets œstrogéniques

 
Effets neurotoxiques

 
Effets génotoxiques

Mettre en place de nouvelles techniques de traitement pour l’éli-
mination des micropolluants dans les stations d’épuration est une 
chose (cf. article de Christian Abegglen, p. 25). Mais encore faut-il 
en contrôler l’efficacité. En effet, une évaluation de la force et des 
faiblesses des systèmes est indispensable à une optimisation 
éventuelle. Dans le cas des stations d’épuration, nous devons 
définir des méthodes biologiques ou chimiques de mesure per-
mettant d’évaluer l’efficacité des étapes supplémentaires de 
traitement. Jusqu’à présent, les analyses de contrôle portaient 
sur des composés ou effets biologiques choisis assez arbitrai-
rement. Nous avons donc décidé de définir un set de méthodes 
d’évaluation générales, économiques et performantes pouvant 
être recommandées pour les contrôles à venir. Ce projet a été 
réalisé pour une ozonation suivie de filtration sur sable sur le pilote 
installé à la station d’épuration (STEP) de Wüeri à Regensdorf [1]. 
En parallèle, nos études devaient également permettre d’évaluer 
le rendement d’élimination de ce traitement tertiaire.

Une large palette de paramètres. Pour la définition des para-
mètres à contrôler, nous avons fait le choix stratégique d’en sélec-
tionner tout d’abord une palette assez large pour la réduire ensuite 
en fonction des expériences acquises (Tableau). En plus des 
paramètres généraux d’évaluation des STEP, nous avons déter-
miné les concentrations de micropolluants de diverses origines, 
médicaments et biocides par exemple, acheminés en continu vers 
les STEP avec les eaux résiduaires et susceptibles d’être influen-
cés par les post-traitements d’épuration. Nous avons d’autre part 
suivi l’éventuelle formation de nitrosamines et de bromates, deux 
sous-produits nocifs de l’ozonation. Enfin, nous avons évalué la 
toxicité générale et spécifique des groupes de micropolluants 
contenus dans l’eau par le biais d’une batterie de tests biologiques 
[2, 3]. Cette approche permet à la fois de suivre la réduction de la 
charge globale en micropolluants et de détecter et quantifier 
dans les effluents des toxicités spécifiques de certains groupes 
particulièrement préoccupants produisant par exemple des effets 
œstrogéniques, neurotoxiques ou génotoxiques.

Moins de micropolluants dans le Furtbach grâce à l’ozonation. 
Dans un premier temps, nous avons étudié un total de 53 compo-
sés indicateurs. Ces substances très polaires se trouvent princi-

palement dans la phase aqueuse des effluents, présentent une 
forte persistance dans les stations d’épuration et se caractérisent 
pour certaines par une activité biologique avérée. Nous avons 
sélectionné des substances présentant, de par la nature de 
leurs groupes fonctionnels, différentes vitesses de réaction avec 
l’ozone. L’intensité avec laquelle un composé est oxydé dépend 
d’une part de sa réactivité avec l’ozone, d’autre part de la dose 
d’ozone disponible pour l’oxydation car non engagée dans des 
réactions autres (Fig. 1).

La dose moyenne d’ozone (0,6g O3/g COD, carbone orga-
nique dissous) provoque une réduction significative du nombre 
de composés présents en sortie de STEP à des concentrations 
supérieures au seuil de détection. Seules 16 des 53 substances 
dosées présentaient encore des teneurs excédant 15 ng/l. Une 
réduction appréciable a pu être obtenue pour les composés rela-
tivement résistants à l’ozonation (notamment pour le mécoprop, 
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Fig. 2 : Qualité de l’eau du Furtbach en amont et en aval de la STEP déter
minée par temps sec avant et après mise en place du post-traitement d’ozona-
tion. La dose utilisée pour l’ozonation était de 0,62 ± 0,05 g O3/g COD.

0 20 40 60 10080 120
Degré d’élimination (%)

Iopromide

Mécoprop

Aténolol

Benzotriazole

Bézafibrate

5-méthyl-benzotriazole

Sulfaméthoxazole

Clarithromycine

Carbamazépine

Triméthoprime

Diclofénac

Atrazine

1,16 0,79 ± 0,02 0,62 ± 0,05 0,40 ± 0,06
Concentration d’ozone en g O3/g de COD 

Clarithromycine
Carbamazépine
Diclofénac
Naproxène
Sulfaméthoxazole
Sulfapyridine
Triméthoprime
Aténolol
Benzotriazole
Mécoprop
5-méthyl-benzotriazole
Iopromide

C
on

ce
nt

ra
tio

n 
(n

g
/l)

1000

0

2000

3000

5000

Furtbach 
avant STEP

Furtbach 
avant STEP

Furtbach 
après STEP

Furtbach 
après STEP

Après extension STEPAvant extension STEP

le benzotriazole et l’aténolol). L’élimination a été totale pour les 
antibiotiques étudiés et partielle pour les produits de contraste 
radiographiques. Les œstrogènes, dont les teneurs en sortie du 
traitement biologique d’épuration étaient déjà inférieures à 6 ng/l, 
ont été totalement éliminés aux doses moyennes d’ozone (seuil 
de détection de 0,1–2,5 ng/l). Ces analyses sont en accord avec 
les résultats des études écotoxicologiques qui, par le biais du test 
YES (« Yeast Estrogen Screen »), ont constaté une bonne élimina-
tion de l’activité œstrogénique (voir plus bas).

Pour appréhender le comportement d’une palette encore plus 
large de micropolluants pendant l’ozonation, nous avons étendu le 
screening à 180 supplémentaires en recourant à la spectrométrie 
de masse à haute résolution. L’éventail des produits ainsi analysés 
couvre des pesticides et leurs métabolites, des produits biocides, 
des produits anti-corrosion, des médicaments et leurs métabo-
lites et des additifs alimentaires – substances toutes largement 
utilisées en Suisse et dans l’Union européenne et donc suscep-
tibles d’être rejetées dans l’environnement.

25 des 180 substances ont été détectées à des concentra-
tions supérieures à 15 ng/l en sortie du traitement secondaire. 
Elles ont pour la plupart été correctement éliminées par ozonation 
à dose moyenne mais certaines, comme le sucralose, un édul-
corant artificiel, et le lévétiracétam, un antiépileptique, ont forte-
ment persisté.

L’étape supplémentaire d’épuration a donc permis une amé-
lioration sensible de la qualité de l’eau dans le Furtbach (Fig. 2). 
Grâce à l’ozonation, les rejets de micropolluants en provenance de 
la station d’épuration ont été réduits de 70 %. Au total, 27 kg de 
polluants sont ainsi épargnés au cours d’eau chaque année, dont 
7,5 kg de benzotriazole, 2,6 kg d’aténolol, 2,4 kg de diclofénac, 
1,3 kg de mécoprop et 1,1 kg de carbamazépine.

Nitrosamines et bromates : des sous-produits d’ozonation 
préoccupants ? On sait que l’ozonation peut s’accompagner 
de la formation de nitrosamines et de bromates cancérigènes, 
suite, respectivement, à la dégradation des composés organiques 
azotés et des bromures. Nous avons donc suivi l’évolution des 
concentrations de huit composés nitroso lors du passage des 
effluents dans la STEP. Parmi les nitrosamines dosées, trois 
se situaient en dessous du seuil de détection de 1 ng/l, les 
autres présentant des concentrations de l’ordre de quelques 
nanogrammes par litre. Nos résultats révèlent que des quantités 
significatives de NDMA se sont formées au cours de l’ozonation 
(5 –15 ng/l) mais qu’elles ont pu être éliminées à 50 % par le pas-
sage consécutif sur filtre à sable.

Il n’existe pas encore à ce jour de seuil de concentration 
unanimement reconnu pour les nitrosamines dans les eaux de 
surface, les eaux souterraines et l’eau potable. L’extrapolation 
des données toxicologiques disponibles suggère qu’une personne 
sur un million est susceptible de développer un cancer si elle est 
exposée la vie durant à une dose de 0,7 ng de NDMA par litre 
d’eau potable (EPA, base de données IRIS). D’un autre côté, les 
nitrosamines peuvent aussi se former au sein même de l’orga-
nisme à partir de substances contenues dans la nourriture et être 
ensuite excrétées avec les urines [4].

L’analyse des effluents de la STEP de Wüeri indique des 
teneurs en bromures typiques des eaux résiduaires urbaines chu-
tant par temps sec à des valeurs  30 µg/l après ozonation. Des 
prélèvements ponctuels effectués le long du réacteur d’ozonation 
montrent que même pour une dose d’ozone de 1,2 g O3/g COD, 
le seuil réglementaire de 10 µg/l fixé pour les bromates dans l’eau 
potable n’est pas dépassé.

Dans l’ensemble, nos résultats montrent donc que l’ozonation 
des eaux résiduaires communales génère aussi bien des nitrosa-
mines que des bromates mais que les quantités produites restent 
très faibles dans les conditions de notre étude. Etant donné la 
nocivité de ces sous-produits, il serait toutefois  judicieux d’éva-
luer leur production à partir d’effluents de diverses compositions.

Fig. 1 : Influence de la dose d’ozone sur le degré d’élimination par ozonation 
d’une sélection de micropolluants persistants.
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L’ozonation réduit la toxicité de l’eau. L’amélioration du rende-
ment d’épuration de la STEP par ajout d’une étape d’ozonation 
suivie de filtration sur sable est confirmée par les tests de toxicité 
(Fig. 3) [2, 3]. La toxicité de l’eau testée baisse à mesure que la 
dose d’ozone augmente. Avec le test de bioluminescence bac-
térienne et le test de croissance algale, nous avons ainsi mis en 
évidence une réduction de 40– 80 % de la toxicité générale. Cette 
tendance était également observable au niveau des toxicités 
spécifiques : l’inhibition de la photosynthèse (test algues com-
biné), notamment provoquée par l’atrazine, était ainsi réduite de 
70–90 % tandis que les effets neurotoxiques (test d’inhibition de 
l’acétylcholine estérase), provoqués notamment par des insecti-
cides comme le diazinon, baissaient de 60– 80 %.

Le test YES indiquait pour l’eau avant ozonation une charge de 
plus de 1 ng/l d’équivalent œstradiol – une valeur qu’il est envisa-
gé d’utiliser comme seuil de toxicité œstrogénique dans le cadre 
d’évaluations basées sur les effets biologiques et biochimiques 
constatés. L’ozonation a permis de réduire le potentiel œstrogé-
nique de l’effluent de plus de 95 %, ce qui corrobore les résultats 
de l’analyse de traces attestant d’une bonne élimination des 
micropolluants à forte capacité de perturbation endocrinienne. La 
concordance est telle que l’on pourrait se demander s’il ne serait 
pas judicieux, pour les perturbateurs endocriniens, de remplacer 
l’analyse chimique par des essais biologiques sensibles et moins 
coûteux.

Tous les échantillons prélevés dans le traitement primaire 
présentaient, après avoir été fortement concentrés, une génotoxi-
cité élevée. Cette toxicité était déjà nettement atténuée après le 
traitement biologique consécutif mais ne disparaissait presque 
totalement qu’après l’ozonation. Ces résultats prouvent que l’ozo-
nation ne génère pas de quantités appréciables de composés gé-
notoxiques.

A côté de ces tests sur les micropolluants, l’université de 
Francfort a effectué dans le cadre du projet européen Neptune 
des essais biologiques sur organismes aquatiques.

L’avenir des contrôles d’efficacité : couplage des tests de 
toxicité et de l’analyse chimique d’une sélection de micropol-
luants. La mise en place de l’ozonation a eu un effet positif sur 
la réduction des concentrations et effets toxiques des composés 
traces organiques en sortie de station d’épuration. Une concen-
tration d’à peine 0,6 g O3/g COD (env. 3 mg/l) a ainsi déjà produit 
un accroissement de 40–50 % en moyenne du rendement d’épu-
ration de la STEP pour toute la gamme des composés étudiés. 
La toxicité des effluents attestée par les essais biologiques s’en 
trouvait elle aussi réduite.

Un tel screening mené sur plus de 200 composés a pu être 
effectué dans le cadre de ce projet de recherche mais, s’il était 
judicieux et instructif dans un tel contexte, il représente un travail 
beaucoup trop important pour être systématiquement utilisé pour 
les contrôles d’efficacité. Au vu des données de consomma-
tion, des modes d’action et propriétés des polluants et de leur 
comportement dans les différentes phases de l’épuration, nous 
avons donc sélectionné un pool de six composés devant être 
systématiquement intégrés dans ces suivis : la carbamazépine, 

le diclofénac, le sulfaméthoxazole, le benzotriazole, le mécoprop 
et l’estrone. Ces substances sont particulièrement intéressantes 
pour l’évaluation de post-traitements d’épuration comme l’ozona-
tion ou l’adsorption sur charbon actif.

S’il existe souvent une bonne corrélation entre les résultats 
de l’analyse des traces et ceux des biotests basés sur l’évaluation 
des effets toxiques, fréquemment plus simples à réaliser, l’ana-
lyse chimique reste irremplaçable. Elle permet en effet de quan-
tifier les réductions de charge – valeurs ultérieurement utilisables 
par le législateur. Pour obtenir une meilleure estimation générale 
et éviter de négliger des composés nocifs non dosés, il est 
souhaitable de doubler l’analyse de traces d’un certain nombre 
d’essais biologiques pertinents.� i i i

Un grand merci à C. Abegglen, N. Bramaz, S. Zimmermann, C. Götz, S. Koepke, 
M. Krauss, C. McArdell, C. Ort, H. Siegrist, H. Singer, R. Schöneberger, M. Su-
ter et U. von Gunten (tous Eawag) ainsi qu’à M. Schärer de l’OFEV pour leur 
excellente collaboration dans le cadre du projet MicroPoll.

Fig. 3 : Efficacité d’élimination de la toxicité par ozonation puis filtration sur 
sable estimée par une batterie de tests basés sur l’évaluation d’effets biolo-
giques ou toxiques constatés.
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Evaluation de la qualité des 
eaux en Suisse et en Europe
Les micropolluants posent un problème grandissant de protection des eaux en Suisse 

comme dans bien d’autres pays. Dans le cadre du projet « Stratégie MicroPoll » de 

l’Office fédéral de l’environnement, une analyse globale de l’état de pollution des eaux 

par ces substances a été menée. Sur la base de ces résultats et en tenant compte des 

développements actuels dans l’Union européenne, la Suisse travaille à l’élaboration 

d’un concept d’évaluation pour les eaux de surface.

Michael Schärer, chimiste 
environnement, collabora-
teur scientifique à l’Office 
fédéral de l’environne-
ment OFEV, Division Eau.

Le rejet avec les eaux usées urbaines de composés traces or-
ganiques tels que les perturbateurs endocriniens, les produits 
biocides et les médicaments pose un nouveau défi en matière 
de protection des eaux. La détection de plus en plus fréquente 
de ces micropolluants dans les milieux aquatiques suggère que, 
dans sa forme actuelle, la législation sur la mise en circulation et 
l’utilisation des substances chimiques est insuffisante et ne per-
met la régulation que d’un nombre trop restreint de composés ou 
de groupes de composés. Certaines substances sont d’autre part 
indispensables et ne sauraient donc être frappées d’interdiction 
(médicaments par ex.). Le nombre de substances utilisées dans 
les produits devrait continuer d’augmenter et les quantités de 
médicaments et de produits de soin consommés devraient croître 
suite au vieillissement de la population. La question se pose donc 
de savoir comment notre système d’assainissement peut être 
optimisé pour assurer à long terme une protection suffisante 
des milieux aquatiques. Or pour pouvoir définir des mesures 
d’amélioration pertinentes et ciblées, il faut tout d’abord disposer 
de méthodes d’évaluation adéquates. Différentes initiatives sont 
actuellement menées dans ce sens en Suisse et en Europe.

Analyse de la situation vis-à-vis des composés traces orga-
niques. Nous ne disposons pas actuellement d’une vision sys-
tématique des rejets, de l’occurrence et du comportement des 
composés traces organiques dans les eaux superficielles suisses. 
Dans le cadre du projet « Stratégie MicroPoll – Micropolluants 
dans les milieux aquatiques » de l’Office fédéral de l’environne-
ment (OFEV), une analyse de la situation a donc été réalisée en 
accordant une attention particulière aux rejets en provenance des 
systèmes d’assainissement urbain (pour plus d’informations sur 
le projet, voir [1]). L’établissement d’un tel état des lieux est un 
préalable indispensable à l’évaluation des risques ou à la définition 
de mesures adaptées.

Une base de données regroupant les résultats de campagnes 
de mesure effectuées par les services cantonaux de protection 
des eaux, les instituts de recherche et d’autres institutions a 
été créée pour cela. Ce recoupement de données a révélé dans 
les eaux suisses la présence d’une multitude de composés 

traces organiques à des concentrations de l’ordre de quelques 
nanogrammes à quelques microgrammes par litre. La base de 
données contient actuellement plus de 13 000 résultats d’analyse 
de micropolluants. Il s’agit en particulier de composés difficile-
ment biodégradables et présentant une certaine affinité pour 
l’eau appartenant principalement aux groupes des inhibiteurs de 
corrosion, des perturbateurs endocriniens, des produits phyto-
sanitaires, des biocides et des produits pharmaceutiques. Ces 
substances ne figurent souvent pas sur les listes internationales 
établies dans le cadre de la directive cadre sur l’eau de l’Union 
européenne (UE ; liste des substances prioritaires par ex.) ou par 
les commissions internationales de protection des eaux. Il s’agit 
de substances dites « émergentes ».

Malgré la masse d’informations collectées, la base de don-
nées ne peut donner qu’une image limitée dans le temps et dans 
l’espace de l’état de pollution des eaux. Pour une vision plus 

Fig. 1 : Le problème des concentrations de micropolluants dans les cours 
d’eau suisses illustré par le cas de l’analgésique diclofénac. Le critère de 
qualité défini pour cette substance au vu de ses effets écotoxicologiques 
potentiels est de 0,1 µg/l [2].

Risque potentiel de contamination par le diclofénac calculé par 
modélisation pour un débit minimum Q347  (métabolites non compris)

� Déversement en lac
� < 0,001 µg/l
� 0,001–0,01 µg/l
� 0,01–0,1 µg/l
� 0,1–1,0 µg/l
� > 1,0 µg/l
� Pas de Q347

Données: Eawag/OFEV 2006/07
Vector25©swisstopo (2004, DHM25©swisstop (2004)
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Fig. 2 : Le problème des charges de micropolluants illustré par les « exporta-
tions d’effluents » à partir de la Suisse. Les lignes marron représentent les 
quantités d’effluents véhiculées par les eaux de surface suisses. Plus la ligne 
est épaisse, plus la quantité d’effluent est élevée.

Données: Eawag/OFEV 2006/07
Vector25©swisstopo (2004, DHM25©swisstop (2004)
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dynamique, il faudrait disposer de suivis systématiques de long 
terme qui dans bien des cantons n’existent pas pour les micropol-
luants organiques. Pour réaliser malgré tout une évaluation fiable 
et rapide sur tout le territoire helvétique, nous avons développé un 
modèle informatique d’analyse des flux [3] pouvant être vérifié par 
les données de mesure disponibles. Pour différentes substances, 
comme pour l’analgésique diclofénac (Fig. 1), des concentrations 
prévisibles ont été calculées pour les cours d’eau. Les résultats 
montrent que des concentrations susceptibles de provoquer des 
effets néfastes sur les organismes aquatiques pourraient être 
atteintes notamment dans les cours d’eau de petite à moyenne 
dimension du plateau suisse offrant de faibles niveaux de dilution 
des effluents d’épuration. Le même problème a été mis en évi-
dence dans le cadre du programme national de recherche PNR 50 
« Perturbateurs endocriniens » pour les œstrogènes naturels et 
synthétiques [4]. Les calculs du modèle ont été confirmés par les 
valeurs rassemblées dans la base de données et par des analyses 
de contrôle complémentaires effectuées dans les cours d’eau.

Le modèle d’analyse des flux a d’autre part permis de repré-
senter l’accumulation dans le milieu aquatique de composés peu 
biodégradables en provenance des eaux usées communales. Ces 
substances peuvent venir contaminer les ressources souterraines 
en eau potable en s’infiltrant latéralement dans les aquifères. La 
pollution des eaux souterraines par les micropolluants ne pose 
certes pas encore de problème de santé publique mais le principe 
de précaution impose la prise de mesures de protection. De plus, 
la Suisse occupe en Europe une position de « château d’eau » qui 
lui confère une responsabilité particulière vis-à-vis de ses voisins 
situés en aval. Des micropolluants sont exportés quotidiennement 
avec les effluents d’épuration vers les régions étrangères les plus 
proches (Fig. 2).

L’analyse de la situation met en évidence la nécessité d’une 
optimisation de l’assainissement urbain dans la région du Plateau 

suisse. La mise en œuvre de mesures centralisées de réduction 
des charges et d’amélioration de l’épuration (par ajout d’une ozo-
nation ou d’un traitement au charbon actif par ex.) dans certaines 
stations d’épuration (STEP) jouant un rôle stratégique pourrait 
permettre d’éviter une grande partie des rejets de micropolluants.

Elaboration d’un concept d’évaluation des eaux de surface. 
Partant de l’analyse de la situation, une liste de micropolluants 
organiques significatifs est établie pour la Suisse. Elle servira de 
base à la future évaluation de la qualité des eaux de surface. L’éla-
boration de cette liste s’appuie sur des statistiques de vente et de 
consommation lorsqu’elles sont disponibles, les connaissances 
scientifiques sur les voies et dynamiques de rejet des micropol-
luants, les résultats d’analyse chimique disponibles sur les cours 
d’eau suisses et sur les données disponibles concernant le com-
portement et la toxicité des composés dans le milieu aquatique. 
Etant donné que ces informations sont souvent manquantes, la 
liste a été établie par déduction et extrapolation en adoptant une 
stratégie de « catégorisation » et de sélection assez simple [5] : 
dans un premier temps, une liste de 250 substances susceptibles 
de poser problème dans les eaux suisses a été établie sur la foi de 
l’expérience. Elle regroupe en effet des composés ayant été sou-
vent détectés en concentration élevée ou problématique ainsi que 
ceux devant être pris en compte dans le cadre d’engagements 
internationaux.

Etant donné que les composés peu biodégradables ayant une 
affinité pour l’eau sont les plus problématiques, les substances 
de la liste ont, dans un deuxième temps, été évaluées selon les 
critères suivants :
E	 Lesquelles de ces substances sont présentes dans une pro-
portion notable dans l’eau (au moins 10 %) ?
E	 A quelle vitesse ces substances sont-elles dégradées dans le 
milieu aqueux ?

Ainsi, vu les techniques d’épuration dont nous disposons 
aujourd’hui, les composés facilement biodégradables ou à forte 
propension d’adsorption sont éliminés ou extraits des effluents 
au niveau des STEP communales. Les substances présentant de 
telles propriétés ne sont donc pas jugées préoccupantes pour les 
milieux aquatiques bien que certains groupes de produits puis-
sent poser problème localement (contamination ponctuelle des 
sédiments par des substances fortement adsorbables à proximité 
de bassins d’eaux pluviales mal dimensionnés par ex.).

Parallèlement à cette liste de substances, nous travaillons 
actuellement à l’élaboration d’un concept d’évaluation de l’état de 
contamination des eaux suisses qui soit en adéquation avec les 
récents développements au sein de l’UE tout en tenant compte 
des caractéristiques locales. L’élément central de cette stratégie 
est la dynamique des rejets. Le dosage de composés peu biodé-
gradables véhiculés par l’eau qui, comme certains médicaments, 
sont rejetés en continu dans des quantités évoluant proportionnel-
lement avec la population raccordée est relativement simple. Il est 
nettement plus difficile d’appréhender les substances qui ne sont 
transférées dans les milieux aquatiques qu’à certains moments – 
par exemple lors du lessivage par les pluies de façades contenant 
des biocides. Au-delà de ces aspects, nous devons définir des 
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exigences de qualité chiffrées sur la base des effets écotoxicolo-
giques potentiels.

Contexte international. Contrairement à la législation suisse, 
la directive cadre européenne sur l’eau prévoit de façon explicite 
une évaluation de la qualité chimique des eaux basée sur une liste 
de substances prioritaires. Pour ces composés, des standards de 
qualité ont été définis pour l’ensemble du territoire de l’UE. De 
plus, les pays membres de l’Union européenne sont tenus de dé-
finir pour l’évaluation de l’état écologique des milieux aquatiques 
des normes de qualité environnementale (NQE) pour les polluants 
spécifiques aux bassins fluviaux considérés. Les états membres 
doivent établir des programmes de surveillance des eaux de 
surface et apporter la preuve du respect des NQE ou prendre des 
mesures permettant de les respecter. L’OFEV est soucieux de se 
tenir informé des activités de l’UE en matière d’environnement et 
d’assurer de bons échanges d’information avec la Suisse.

La Suisse est membre de diverses commissions internatio-
nales de protection des eaux :
E	 La Commission internationale pour la protection du Rhin CIPR.
E	 La Commission internationale pour la protection des eaux du 
lac de Constance IGKB.
E	 La Commission internationale pour la protection des eaux du 
lac Léman CIPEL.
E	 La Commission internationale pour la protection des eaux 
italo-suisses CIPAIS.
E	 La Commission pour la protection de l’environnement marin 
de l’Atlantique du Nord-Est OSPAR.

Les accords signés entre les pays riverains ont pour objet 
d’améliorer la qualité de ces eaux frontalières. La CIPR a ainsi 
défini une série de composés dont les concentrations dans le Rhin 
doivent être réduites à un niveau défini à une échéance de moyen 
terme. Ces substances font l’objet d’un monitoring assuré par les 
différentes stations de surveillance du Rhin. Dans le cadre du plan 

international d’avertissement et d’alerte du Rhin, de nombreuses 
autres substances sont d’autre part surveillées en continu. La 
CIPR travaille actuellement à l’élaboration d’une stratégie « micro-
polluants organiques » pour le bassin rhénan [6].

La CIPEL comme l’IGKB ont mis en place des programmes 
de détection des composés traces organiques. Des échantillons 
d’eau du Léman et du lac de Constance sont soumis de façon 
périodique à l’analyse d’une liste assez conséquente de micro-
polluants. La CIPEL complète d’autre part ce monitoring par des 
modélisations et des dosages effectués dans les affluents du 
Léman – ce qui permet d’identifier assez clairement les sources 
et voies de rejet des polluants. L’IGKB mise elle aussi sur une 
stratégie assez similaire de surveillance du lac et de ses affluents 
et cherche actuellement à définir des méthodes adéquates pour 
l’établissement des bilans de matières.

L’OFEV cherche des solutions globales. Le problème des mi-
cropolluants organiques anthropiques rejetés dans les milieux 
aquatiques est reconnu internationalement. Nous ne disposons 
pas encore d’une vision globale et systématique des quantités 
consommées et émises ou de la toxicité et du comportement des 
micropolluants problématiques pour l’environnement aquatique. 
Mais tout porte à croire que des effets néfastes sont à redouter. Il 
apparaît donc d’une part nécessaire de mettre en œuvre des me-
sures permettant de réduire les rejets de micropolluants dans le 
milieu aquatique, via une optimisation des systèmes d’épuration 
communale par exemple. D’un autre côté, un système d’évalua-
tion de la charge en micropolluants organiques dans les eaux de 
surface doit être mis en place. La Suisse travaille actuellement à 
l’élaboration d’un tel concept tout en tenant compte des mesures 
et adaptations décidées dans l’Union européenne dans le cadre 
de la concrétisation et de la mise en œuvre de la directive cadre 
sur l’eau. L’OFEV est d’autre part engagé dans plusieurs parte-
nariats dans le but notamment d’intégrer les composés traces 
organiques dans les futurs programmes de surveillance des eaux 
de surface suisses, de développer une stratégie de réduction des 
apports de micropolluants de source diffuse et de définir une sé-
rie de substances indicatrices permettant de mesurer l’efficacité 
d’élimination des stations d’épuration communales.� i i i

[1]	 www.bafu.admin.ch/micropoll
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[3]	 Ort C., Hollender J., Schaerer M., Siegrist H.R. (2009): Model-based 
evaluation of reduction strategies for micropollutants from wastewater 
treatment plants in complex river networks. Environmental Science & 
Technology 43, 3214–3220.

[4]	 Trachsel M. (2008): Plateforme de consensus «Pertturbateurs endo-
criniens dans les eaux usées et dans le milieu aquatique». Bâle, 15 pp. 
www.nrp50.ch/uploads/media/finaldocumentwater_french_02.pdf

[5]	 Götz C., Stamm C., Fenner K., Singer H., Schärer M., Hollender J. 
(2009): Targeting aquatic microcontaminants for monitoring: exposure 
categorization and application to the Swiss situation. Environmental 
Science and Pollution Research DOI 10.1007/s11356-009-0167-8

[6]	 http://www.iksr.org

Déversement d’effluents d’épuration dans un ruisseau. Dans les cours d’eau 
de petite taille à faible capacité de dilution, les micropolluants organiques 
pourraient avoir des effets délétères sur la flore et la faune aquatiques.
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Le centre suisse ecotox :  
un lien solide avec la pratique
Nanoparticules, hormones, cocktails de produits chimiques – les risques pour l’homme et l’environnement 

sont omniprésents. Dans un tel contexte, le nouveau centre d’écotoxicologie appliquée créé à l’initiative 

du Conseil fédéral a pris officiellement ses activités à l’automne 2008. L’un de ses objectifs est l’élaboration 

d’un système global d’évaluation des effets écotoxicologiques.

La situation des milieux aquatiques est 
de plus en plus complexe : des cock-
tails de polluants aux compositions les 
plus diverses auxquels viennent s’ajouter 
les effets parfois dominants d’autres fac-
teurs de stress biotiques et abiotiques 
perturbent les organismes aquatiques et 
agissent donc sur le fonctionnement des 
écosystèmes d’eau douce. Pourtant, la 
législation environnementale exige une 
surveillance de plus en plus étroite de 
ces milieux et une évaluation de plus en 
plus stricte des produits chimiques mis 
sur le marché. De même, les politiques 
souhaitent réellement mettre en place de 
bonnes mesures de protection des eaux. 
Mais cette bonne volonté n’est rien sans 
un système global d’évaluation écotoxico-
logique qui permette d’appréhender simul-
tanément divers modes d’action à divers 
échelons biologiques de façon à établir 
une relation directe entre les causes et 
les effets, et donc à pouvoir décider des 
mesures de protection adéquates. Le sys-
tème doit naturellement être à la fois sen-
sible, facile d’utilisation et peu onéreux. La 
mission que s’est fixée le centre ecotox de 
mettre au point un tel système modulaire, 
baptisé plateforme « Multisens », est donc 
loin d’être aisée.

Une évaluation globale des milieux 
aquatiques grâce à la plateforme mo-
dulaire « Multisens ». L’idée de base de 
la plateforme « Multisens » était de créer 
un système modulaire d’évaluation : une 
combinaison de tests physico-chimiques 
et biologiques devait permettre d’évaluer 
la qualité de l’eau à tous les niveaux, de 
l’échelle de la molécule à celle de l’éco-
système. L’organisme modèle choisi pour 

ce système est le gammare (Gammarus 
sp.) et le module « GamTox » occupe donc 
le centre de « Multisens ». Cette unité 
d’étude est consacrée à la toxicité de 
polluants isolés ou en mélange sur le gam-
mare lui-même, sur sa nourriture (feuilles 
sèches) et sur ses prédateurs (poissons 
par ex.). L’objectif est une évaluation si-
multanée des effets à divers échelons de 
la chaîne alimentaire et au niveau des pro-
cessus écosystémiques. « Multisens » est 
complété d’essais écotoxicologiques de 
laboratoire. Mais les différents éléments 
du système d’évaluation sont conçus pour 
être utilisés sur place, c’est-à-dire dans le 
cours d’eau ou le lac à évaluer. De nom-
breuses études portant également sur le 
gammare montrent que le centre ecotox 
est sur la bonne voie. Les résultats de 
ces travaux ont récemment été rassem-
blés dans une article de synthèse [1] et 
le centre a lancé ces propres recherches 
dans ce sense.

Les gammares : des organismes aqua-
tiques particulièrement sensibles. Dans 
le cadre du projet « Stratégie MicroPoll » de  
l’Office fédéral de l’environnement (OFEV) 
(cf. article de Michael Schärer, p. 31), le 
centre ecotox prévoit ainsi de procéder 
non seulement à la validation de divers 
tests portant sur les effets de perturba-
tion endocrinienne [2] mais également à 
l’élaboration de tests exposant des or-
ganismes aquatiques spécifiques, notam-
ment le gammare. En effet, le gammare 
semble être une bonne espèce indicatrice 
de la qualité de l’eau : en collaboration 
avec le département d’écologie aquatique 
de l’Eawag, le centre ecotox a réalisé 
des essais avec des paquets de feuilles 

standardisés placés dans le Furtbach en 
amont et en aval du point de rejet des 
effluents d’épuration de la station de Re-
gensdorf. Au bout de trois semaines, les 
communautés d’invertébrés aquatiques 
installées dans les paquets de feuilles 
ont été caractérisées. Alors que celles 
développées en amont des rejets étaient 
dominées par le gammare, les simulidés 
et les mollusques dominaient en aval et 
ces différences étaient observables alors 
que les principaux paramètres chimiques 
standards de l’eau s’étaient peu modifiés. 
Il est encore prématuré de conclure à 
l’implication d’une pollution de l’eau dans 
ce changement de composition des bio-
cénoses : des études ciblées permettront 
d’en décider.

Possibilité de tests in situ avec le gam-
mare. Mais sur la base de quels critères 
peut-on reconnaître un effet de polluants 
sur le gammare ? Pour tenter de le savoir, 
le centre ecotox réalise des essais avec 
un appareil dans lequel les animaux peu-

Les feuilles mortes constituent la principale source 
de nourriture des gammares (Gammarus sp.). 



39Eawag News 67f/Octobre 2009

Forum

vent être placés individuellement dans des 
chambres de mesure traversées par un 
flux d’eau à partir desquelles les modifi-
cations comportementales fondamentales 
(augmentation ou réduction de la mobilité 
ou de l’activité respiratoire) peuvent être 
enregistrées sous la forme de signaux 
électriques. Des changements de compor-
tement peuvent être par exemple induits 
par un contact avec des polluants. Dans un 
essai préliminaire réalisé en collaboration 
avec le département d’écologie aquatique 
de l’Eawag, des gammares ont ainsi été 
mis en contact avec un antibiotique, le sul-
faméthoxazole. Contrairement au groupe 
témoin, les gammares exposés avaient 
modifié aussi bien leur mobilité que leur 
activité respiratoire. Ce premier résultat 
encourageant doit être suivi d’études per-
mettant de juger de la pertinence de ces 
modifications comportementales en tant 
que paramètres d’évaluation d’une pollu-
tion des eaux.

Des effluents de blanchisserie altèrent 
fortement la mobilité du gammare. 
Après ces études préliminaires, le gam-
mare a été utilisé pour un premier projet 
d’application pratique portant sur des 
effluents de blanchisserie mené conjoin-
tement par le centre ecotox et les dépar-

tements de gestion des eaux urbaines et 
de technologie des procédés de l’Eawag. 
Entre autres composés, du chlorure d’ar-
gent particulaire est ajouté aux lessives 
en raison de ses propriétés désinfectantes 
(cf. article de Renata Behra, p. 22). Parmi 
les tests biologiques utilisés, le système 
faisant appel au gammare a montré la 
réaction la plus sensible à l’effluent pol-
lué. Ainsi, des dilutions allant jusqu’au 
1 :100 provoquaient une réduction signifi-
cative de la mobilité des animaux exposés 
(Figure). Après traitement de l’effluent 

par ajout de cystéine (complexation des 
métaux et notamment de l’argent), par 
ultracentrifugation (élimination des ions 
métalliques particulaires) ou encore par 
une combinaison d’ultracentrifugation 
et d’ajout de cystéine (pour éviter la re-
mise en solution des métaux), les effets 
n’étaient plus significatifs qu’à des degrés 
de dilution nettement moindres (1 :20). Si 
ces essais ne prouvent pas que les effets 
soient effectivement dus à la présence 
du chlorure d’argent, ils montrent bien 
une atténuation sensible de la toxicité de 
l’effluent suite à l’élimination des métaux 
et du chlorure d’argent particulaire.

Dans l’ensemble, les résultats obtenus 
avec le gammare sont donc assez promet-
teurs. Il importe maintenant de définir des 
effets écotoxicologiques pertinents pour 
les différents niveaux d’organisation afin 
de développer la plateforme modulaire 
« Multisens ».

Martina Bauchrowitz

[1]	 Kunz P.Y., Kienle C. and Gerhardt A. 
(accepted): Gammarus spp. in aquatic eco-
toxicology and water quality assessment: 
towards multilevel tests. Reviews of Envi-
ronmental Contamination and Toxicology 
205, (in press).

[2]	 Kase R., Kunz P., Gerhardt A. (2009): 
Identifikation geeigneter Nachweismöglich-
keiten von hormonaktiven und reproduk-
tionstoxischen Wirkungen in aquatischen 
Ökosystemen. Umweltwissenschaften und 
Schadstoff-Forschung 21 (4), 339–378.

Une véritable plaque tournante pour l’écotoxicologie

A travers le centre ecotox, la Suisse s’est dotée il y un peu moins d’un an d’une 
structure indépendante en matière d’écotoxicologie appliquée placée sous la double 
tutelle de l’Eawag (systèmes aquatiques) et de l’EPF de Lausanne (systèmes ter-
restres). Une forte complémentarité des institutions impliquées est atteinte. Alors 
que l’Eawag et l’EPFL se consacrent surtout à la recherche fondamentale en écotoxi-
cologie, le centre ecotox se concentre sur une optimisation des tests d’évaluation des 
risques liés aux substances chimiques existants en vue d’une meilleure applicabilité 
pratique. En parallèle, le centre ecotox se livre également à des activités de conseil 
et de formation, participe au travail de divers comités, entretient un réseau de scienti-
fiques et de professionnels dans le domaine de l’écotoxicologie, assure une fonction 
d’expertise [1, 2] et réalise des projets de recherche sur mandat, notamment, des 
autorités fédérales et cantonales ainsi que de sociétés privées.

www.centreecotox.ch
info@oekotoxzentrum.ch

Mobilité de Gammarus fossarum après une exposition de 24 heures à un effluent de blanchisserie brut ou 
traité dilué à différents degrés avec de l’eau de rivière (n = 5-9). ND = non déterminé ; colonnes man-
quantes à la dilution 1 :10 dues à la mortalité des animaux. T = Témoin = Eau issue de la rivière d’origine 
des gammares. Les colonnes marquées d’un astérisque présentent une différence significative par rapport 
au témoin (* = p < 0,05 ; ** = p < 0,001 ; *** = p < 0,0001).

Effluent grossièrement filtré
Effluent grossièrement filtré avec cystéine

Effluent grossièrement filtré et ultracentrifugé
Effluent grossièrement filtré et ultracentrifugé avec cystéine
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Une meilleure promotion  
de Sodis s’impose

Une récente étude menée en Bolivie sur la méthode Sodis (Solar 
Water Disinfection) [1] a attiré l’attention des médias par le juge-
ment critique qu’elle porte sur cette technologie qui propose de 
désinfecter l’eau en la plaçant dans 
des bouteilles en PET exposées à 
la lumière du soleil. Elle montre en 
effet l’absence d’une baisse signifi-
cative du taux d’affection diarrhéique 
dans un groupe de personnes sen-
sibilisées et ayant accès à Sodis par 
rapport à un groupe témoin n’y ayant 
pas accès.

Cette étude est très intéressante, 
mais les résultats doivent être in-
terprétés avec précaution. Car en 
réalité, ils ne mettent pas en cause 
les qualités techniques du processus 
Sodis. En effet, le groupe testé en 
Bolivie ne comprenait qu’une faible proportion d’utilisateurs de 
Sodis et une majorité de personnes préférant ne pas y recourir. 
Le taux de consommateurs d’eau ainsi traitée était probablement 
de moins de 14 %. Ainsi, et les auteurs de l’étude bolivienne le 
soulignent bien, l’absence d’effet significatif était dû au faible taux 
d’acceptation et d’utilisation régulière de la méthode Sodis dans 
le groupe ayant fait l’objet de la campagne de sensibilisation. En 
d’autres termes, il s’agit d’un problème d’acceptation et non d’un 
problème technique.

Près de 4500 enfants meurent chaque jour de diarrhée. On 
estime qu’actuellement 3 millions de personnes utilisent Sodis 
dans 30 pays différents pour réduire les risques d’infection dus à 
l’eau qu’ils consomment. Une étude menée lors d’une épidémie 
de choléra au Kenya atteste même d’une réduction de 88 % du 
taux d’infection chez les utilisateurs de Sodis [2]. Ceci montre 
bien qu’une utilisation correcte et régulière de Sodis permettrait 
de réduire l’impact des maladies diarrhéiques et de sauver des 
vies humaines, notamment en situation d’épidémie. Au vu de 
ces considérations, il serait donc fatal de stopper la promotion de 
Sodis dans les pays en développement. Au contraire, et l’étude 
bolivienne le montre bien, il convient d’intensifier les efforts de 
tous les partenaires pour accroître 
l’acceptation de la technologie Sodis 
dans les populations et en promou-
voir un usage correct. C’est pourquoi 
l’Eawag et le Centre de Référence 
Sodis concentrent leurs recherches 
sur l’amélioration des stratégies de 
diffusion de Sodis et la promotion 
d’un usage régulier de cette tech-
nologie dans différents contextes 
socioculturels.
www.sodis.ch� i i i

Notes

Mené par l’Eawag en collaboration avec divers acteurs privés et 
publics du secteur de l’eau, le projet de recherche Wave21 visait 
le développement et l’optimisation de méthodes de production 

d’eau potable pour les besoins du 
futur. Le rapport final « Wave21 : 
Drinking Water in the 21st Century » 
vient d’être publié. Principalement 
axé sur l’approvisionnement à partir 
des masses d’eau superficielles, le 
projet s’est notamment concentré 
sur la relation entre les caractéris-
tiques de l’eau brute et les étapes 
de traitement nécessaires. Dans les 
vingt années à venir, les besoins d’in-
novation seront importants dans tout 
le secteur européen de l’eau potable 

et les exigences de qualité ne cesseront d’augmenter. Le rapport 
final de 70 pages qui se concentre sur la situation en Suisse 
est disponible sur www.eawag.ch/medien/bulletin/20090806/
wave_final_report.pdf.� i i i

Approvisionnement en eau 
potable au XXIème siècle

Wave21
Drinking Water in the 21st Century

Final Report

Eawag: Swiss Federal Institute of Aquatic Science and Technology

Recherche d’excellence à l’Eawag

Le service de veille ScienceWatch de Thomson-Reuters établit 
tous les mois un classement des meilleures publications dans 
un domaine de recherche donné. Le thème choisi en avril 2009 
était la contamination des eaux par l’arsenic. 4 des 24 meilleures 
publications de la periode 2003–2008 étaient issues de l’Eawag. 
De plus, l’article arrivant en tête avec 203 citations était celui 
publié en 2003 par Janet Hering, la directrice de l’Eawag alors 
chercheuse au Caltech.
E	 Dixit & Hering 2003 : Comparison of arsenic(V) and arsenic(III) 
sorption onto iron oxide minerals : Implications for arsenic mobil-
ity. Environmental Science & Technology 37, 4182–4189.
E	 Berg et al. 2007 : Magnitude of arsenic pollution in the Me-
kong and Red River Deltas – Cambodia and Vietnam. Science of 
the Total Environment 372, 413–425.
E	 Buschmann et al. 2007 : Arsenic and manganese contamina-
tion of drinking water resources in Cambodia : Coincidence of risk 
areas with low relief topography. Environmental Science & Tech-
nology 41, 2146–2152.
E	 Berg et al. 2008 : Hydrological and sedimentary controls lead-
ing to arsenic contamination of groundwater in the Hanoi area, 
Vietnam : The impact of iron-arsenic ratios, peat, river bank de-
posits, and excessive groundwater abstraction. Chemical Geology 
249, 91–112.
E	 Winkel et al. 2008 : Predicting groundwater arsenic contami-
nation in Southeast Asia from surface parameters. Nature Geo-
science 1, 536–542.
http://bit.ly/SciWatch-Arsenic� i i i

[1]  Mäusezahl et al. (2009) :  
Solar drinking water disin-
fection (Sodis) to reduce 
childhood diarrhoea in rural  
Bolivia : A cluster-rand-
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[2]  Conroy et al. (2001) : 
Solar disinfection of drink-
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