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Objectif de la consultation

Le présent document technique décrit 1’évaluation de I’information disponible sur les
trihalométhanes (THM) dans le but de mettre a jour la valeur de la recommandation relativement
a la présence de THM dans ’eau potable. La consultation vise a solliciter des commentaires sur
la recommandation proposée, la démarche suivie pour 1’¢laborer et les répercussions possibles de
sa mise en ceuvre.

Le document technique existant sur les THM, préparé en 2006 et accompagné d’un addenda en
2009, recommandait une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,100 mg/L (100 pg/L)
de THM, sur la base d’une moyenne mobile annuelle par emplacement d’échantillons prélevés
au minimum une fois par trimestre au point du réseau de distribution susceptible de présenter les
plus fortes concentrations de THM.

Le présent document propose de maintenir une CMA de 0,100 mg/L (100 pg/L) pour les THM
totaux dans 1’eau potable. Cette valeur est basée sur les effets (tumeurs intestinales chez le rat)
observés a la suite d’une exposition au bromodichlorométhane (BDCM), alors que la CMA
existante est basée sur les effets (kystes adipeux dans le foie des chiens) observés a la suite d’une
exposition au chloroforme. La CMA proposée pour les THM se base sur une moyenne mobile
annuelle par emplacement d’échantillons prélevés au minimum une fois par trimestre aux points
du réseau de distribution susceptibles de présenter les plus fortes concentrations de THM.

Ce document est mis a la disposition du public pour une période de consultation de 60 jours.
Veuillez faire parvenir vos commentaires (avec justification, au besoin) a Santé Canada par
courriel : water-consultations-eau@hc-sc.gc.ca .

Les commentaires doivent nous parvenir avant le 4 avril 2025. Les commentaires regus dans le
cadre de la consultation seront transmis, avec le nom et 1’affiliation de leurs auteurs, aux
membres du Comité fédéral-provincial-territorial sur 1’eau potable (CEP). Les personnes qui ne
veulent pas que leur nom et leur affiliation soient communiqués aux membres du CEP doivent
joindre & leurs commentaires une déclaration a cet égard.

Il est a noter que le présent document technique sera révisé apres 1’analyse des commentaires
recus et qu’une recommandation pour I’eau potable sera établie, au besoin. Ce document devrait
donc étre considéré strictement comme une ébauche pour commentaires.

Recommandation proposée

La concentration maximale acceptable (CMA) proposeée pour les trinalométhanes (THM) dans
I’eau potable est de 0,100 mg/L (100 pg/L), sur la base d’une moyenne mobile annuelle par
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emplacement d’échantillons prélevés au minimum une fois par trimestre aux points du réseau de
distribution susceptibles de présenter les plus fortes concentrations de THM. On entend par THM
I’ensemble des composés que constituent le chloroforme, le bromodichlorométhane, le
dibromochlorométhane et le bromoforme. Les responsables des systemes de distribution d’eau
potable ne devraient ménager aucun effort pour maintenir les concentrations au niveau le plus
bas qu’il soit raisonnablement possible d’atteindre sans compromettre 1’efficacité de la
désinfection.

Sommaire

Le présent document technique a été preparé en collaboration avec le Comité fédéral-provincial-
territorial sur I’eau potable (CEP) et évalue tous les renseignements pertinents sur les THM. Une
évaluation des renseignements actuels sur les THM iodés, qui sont des contaminants suscitant de
nouvelles préoccupations, a également été réalisée. Toutefois, aucune valeur de la
recommandation n’a été établie pour ces substances.

Exposition

Les THM sont un groupe de sous-produits de désinfection qui se forment principalement par
réaction entre le chlore utilisé pour désinfecter 1’eau potable et la matiére organique
naturellement présente dans les approvisionnements en eau brute. L’ ingestion de THM présents
dans I’eau potable, ainsi que I’inhalation et I’absorption par voie cutanée de THM lors d’activités
liées a I’eau (par exemple le bain, la douche) constituent les principales sources d’exposition de
la population canadienne a ces substances.

Le chloroforme est le THM que I’on retrouve le plus souvent et a la concentration la plus élevée
dans I’eau potable. Le bromodichlorométhane (BDCM), le dibromochlorométhane (DBCM) et le
bromoforme peuvent étre présents, généralement a des concentrations plus faibles que le
chloroforme. Les THM totaux sont la somme des quatre espéces de THM. Les concentrations les
plus élevées de THM sont généralement observées dans I’eau potable en été et en automne, ainsi
qu’aux endroits dans le réseau de distribution ou le temps de séjour de 1’eau est le plus long. Les
THM 1odés, s’ils sont présents, le sont généralement a de faibles concentrations.

Effets sur la santé

Des études chez I’humain ont révélé des liens entre I’exposition aux THM dans 1’eau potable et
le cancer de la vessie. De plus, il semble exister une association potentielle entre I’exposition aux
THM dans I’eau potable et des effets sur la reproduction et le développement (en particulier,
faible poids pour I’age gestationnel). L’analyse de ces liens est compliquée, car 1I’exposition aux
THM dans I’eau potable suppose une exposition simultanée a d’autres sous-produits de
désinfection. Etant donné que 1’eau potable peut contenir des centaines de sous-produits de
désinfection, il est difficile de cerner le ou les substances chimiques responsables des effets sur la
sante.

Des études menées chez I’animal révelent que 1’exposition aux THM touche principalement le
foie et les reins. Toutefois, selon le THM, des effets sont également observés dans le célon, la
thyroide et les tissus nasaux. Les données semblent indiquer que le chloroforme est une



Unclassified / Non classifié

substance cancérogene avec seuil qui ne présente pas de risque de cancer aux concentrations
décelées dans 1’eau potable. Une valeur basée sur la santé (VBS) de 1,4 mg/L a été établie pour
le chloroforme, sur la base d’effets sur les reins observés chez le rat. Par contre, les données
donnent & penser que le BDCM est une substance cancérogéne sans seuil. La VBS de

0,100 mg/L pour le BDCM a été déterminée sur la base de tumeurs intestinales observées chez le
rat. La VBS tient compte de toutes les expositions liées a 1’eau potable, que ce soit par ingestion,
par inhalation ou par absorption cutanée. Les données étaient insuffisantes pour calculer les VBS
du DBCM et du bromoforme.

Les données toxicologiques ont montré de fagon constante que les sous-produits de désinfection
bromés tels que le BDCM, le DBCM et le bromoforme sont plus puissants que les sous-produits
de désinfection chlorés, comme le chloroforme. C’est pourquoi la CMA proposée de 0,100 mg/L
pour la concentration totale de chloroforme, de BDCM, de DBCM et de bromoforme est basée
sur la VBS la plus faible calculée pour le BDCM et qu’elle assure une protection contre les effets
sur la santé des quatre THM.

Il existe trés peu de données sur la toxicité des THM iodés; il est donc impossible de calculer une
VBS pour ces substances.

Compte tenu des effets que les THM peuvent avoir sur la santé et des renseignements limités sur
les incertitudes et les risques liés aux autres sous-produits de désinfection chlorés, bromés et
iodés, il est recommandé que les stations de traitement s’efforcent de maintenir les
concentrations de THM au niveau le plus faible qu’il soit raisonnablement possible d’atteindre. Il
est important de souligner que les risques pour la santé liés aux sous-produits de désinfection,
notamment les THM, sont bien moindres que les risques associés a la consommation d’une eau
qui n’a pas été désinfectée. Par conséquent, les méthodes employées pour contrdler les
concentrations de THM dans 1’eau potable ne doivent pas compromettre ’efficacité de la
désinfection de 1’eau.

Considérations relatives a ’analyse et au traitement

Pour établir une recommandation sur la qualité de I’eau potable, il faut tenir compte de la
capacité de mesurer le contaminant et de réduire sa concentration dans 1’eau potable. Plusieurs
méthodes d’analyse existent pour mesurer les THM dans ’eau a des concentrations bien
inférieures a la CMA proposée. Les mesures devraient porter sur les THM totaux, soit le
chloroforme, le BDCM, le DBCM et le bromoforme, dans un échantillon d’eau.

L’approche visant a réduire I’exposition aux THM est généralement axée sur la réduction de la
formation de sous-produits de désinfection chlorés. 1l est possible de réduire les concentrations
de THM et d’autres sous-produits de la désinfection par le chlore dans 1’eau potable a la station
de traitement en enlevant la mati¢re organique naturelle de 1’eau avant I’ajout de chlore, en
optimisant le procédé de désinfection, en adoptant une autre stratégie de désinfection ou en
utilisant une source d’cau différente. Il est primordial que les méthodes utilisées pour controler
les concentrations de THM ne compromettent pas 1’efficacité de la désinfection. La
consommation d’eau non traitée ou inadéquatement traitée doit étre évitée.
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Réseau de distribution

Les THM continuent a se former dans le réseau de distribution. C’est pourquoi on recommande
aux responsables de systémes d’approvisionnement d’eau potable d’¢laborer un plan de gestion
du réseau de distribution afin de réduire au minimum la formation de THM. Des stratégies visant
a réduire la formation de THM dans le réseau de distribution peuvent étre mises en ceuvre, entre
autres, I’optimisation de la chloration du réseau de distribution, le remplacement par des
chloramines, la réduction du temps de séjour de 1’cau et le ringage du systéme. Des mod¢les de
réseaux de distribution bien élaborés, bien étalonnés et bien entretenus peuvent constituer une
autre option pour évaluer le temps de séjour de I’eau et simuler la dégradation du chlore et la
formation de THM. L’aération peut permettre de réduire les THM déja formés. La encore, les
stratégies de controle ne doivent pas compromettre I’efficacité de la désinfection.

Application de la recommandation

Remarque : Des conseils spécifiques concernant 1’application des recommandations pour 1’eau
potable devraient étre obtenus auprés de 1’autorité appropriée en matiére d’eau potable.

Les responsables de systémes d’approvisionnement en eau potable devraient mettre en ceuvre un
plan complet et a jour de gestion des risques en matiére de salubrité de 1’eau. Il convient
d’adopter une approche « de la source au robinet » qui assure le maintien de la salubrité de I’eau.
Cette approche exige une évaluation du réseau pour caractériser la source d’approvisionnement
en eau, décrire les procédés de traitement qui empéchent ou réduisent la contamination,
déterminer les conditions pouvant entrainer une contamination et mettre en ceuvre des mesures
de contréle. Une surveillance opérationnelle est ensuite établie, et des protocoles de
fonctionnement et de gestion sont instaurés (par exemple procédures opérationnelles
normalisées, mesures correctives et interventions en cas d’incident). La surveillance de la
conformité est déterminée, et d’autres protocoles de vérification du plan de gestion de la
salubrité de 1’eau sont adoptés (par exemple tenue de registres, satisfaction de la clientele). La
formation des opérateurs est également nécessaire pour assurer I’efficacité du plan de salubrité
de I’eau en tout temps.

La recommandation proposée est fondée sur une moyenne mobile annuelle par site
d’échantillonnage faisant 1’objet d’un prélévement une fois par trimestre aux points du réseau de
distribution susceptibles de présenter les plus fortes concentrations de THM (par exemple
emplacement ou I’eau sé¢journe longtemps, culs-de-sac). Par « moyenne mobile annuelle par

site », on entend la concentration moyenne des échantillons prélevés a un emplacement et a une
fréquence précisée pendant les 12 derniers mois. Les concentrations de THM peuvent varier au
fil du temps, y compris selon les saisons, en fonction de facteurs tels que les concentrations de
matiéres organiques et composes inorganiques, la température et le pH. Lorsque la moyenne
mobile annuelle par site d’échantillonnage faisant I’objet d’un prélévement une fois par trimestre
dépasse la CMA proposée, il est recommandé de procéder a une enquéte, suivie de mesures
correctives appropriées. Si la concentration de THM dans un échantillon dépasse 100 ug/L, cela
signifie qu’il faut évaluer la cause et déterminer les prochaines étapes a suivre. La priorité devrait
toujours étre d’assurer une désinfection adéquate. Toute mesure visant a réduire les THM ne doit
pas entrainer de problemes microbiens.



Unclassified / Non classifié

La principale approche pour réduire 1’exposition aux THM consiste a réduire au minimum leur
formation. Lorsque des stratégies appropriées de traitement de 1’eau potable sont mises en ceuvre
pour réduire les THM, il est également possible de réduire les concentrations d’autres sous-
produits de désinfection. Cela peut se faire par 1’adoption de pratiques comme I’enlévement des
précurseurs, la mise en place de stratégies de désinfection de rechange ou optimisées et une
bonne gestion des réseaux de distribution. Les changements mis en ceuvre pour enlever les THM
devraient étre envisagés de maniere globale afin de s’assurer qu’ils ne compromettent pas la
désinfection, qu’ils n’augmentent pas la concentration d’autres sous-produits de désinfection (par
exemple les acides haloacétiques), qu’ils n’entrainent pas d’autres problémes de conformité ou
qu’ils n’augmentent pas par inadvertance les concentrations ou le relargage d’autres
contaminants, comme le plomb, dans I’eau distribuée.
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1.0 Considérations relatives a 'exposition

1.1 Identité de la substance

Les trihalométhanes (THM) sont un groupe de produits chimiques qui se forment au cours des
procédés de désinfection de 1’eau. Les THM sont des composés constitués d’un seul atome de
carbone lié a des halogénes, de formule générale CHX3, ou X représente un halogéne, qui peut
étre le chlore, le brome, le fluor ou I’iode, ou une combinaison de ces éléments. Au cours du
traitement de I’eau potable, la vitesse et I’ampleur de la formation de THM dépendent de la
concentration des précurseurs organiques d’origine naturelle, de la dose de chlore, du temps de
contact, du pH et de la température (Stevens et coll., 1976; Amy et coll., 1987). En présence de
bromure, ce sont des THM bromés qui se forment essentiellement, et en présence d’iodure, des
THM iodés peuvent se former.

Les THM que I’on retrouve le plus couramment dans 1’eau potable sont 1) le chloroforme; 2) le
bromodichlorométhane (BDCM), aussi appelé dichlorobromométhane; 3) le
dibromochlorométhane (DBCM), aussi appelé chlorodibromométhane; et 4) le bromoforme. Les
renseignements relatifs a ces quatre composés ont été pris en compte dans I’élaboration des
recommandations pour la qualité¢ de I’eau potable visant les THM. IIs sont liquides a température
ambiante et relativement a extrémement volatils. Le chloroforme est trés soluble dans 1’eau,
tandis que les trois autres THM sont modérément solubles dans 1’eau (ATSDR, 1997; ATSDR,
2005; ATSDR, 2020). Compte tenu de leurs propriétés physiques, les THM devraient étre trés
mobiles dans le sol et se diffuser davantage dans 1’air et I’eau que dans le sol.

Les THM iodés sont des contaminants d’intérét émergent. Les THM iodés les plus courants sont
le bromochloroiodométhane (BCIM), le bromodiiodométhane (BDIM), le chlorodiiodométhane
(CDIM), le dibromoiodométhane (DBIM), le dichloroiodométhane (DCIM) et le triiodométhane
(TIM). Seulement les informations pertinentes se rapportant a ces composeés sont considerées
dans I’¢élaboration de recommandations pour la qualité de I’eau potable visant les THM iodés.
Ces THM iodés sont moins solubles dans I’cau et généralement moins volatils que les quatre
THM susmentionnés. La présence de THM iodés dans ’eau potable est associée a des odeurs et
a des godts « médicinaux ». Les seuils olfactifs obtenus experimentalement aupres de sujets



Unclassified / Non classifié

humains se situent entre 0,003 pug/L et 5,8 pg/L pour les divers THM iodés, les composés les
plus fortement iodés présentant les seuils les plus bas (Cancho et coll., 2001). Les propriétés
physicochimiques genérales des THM et des THM iodés sont présentées au tableau 1.

Tableau 1. Propriétés physicochimiques des trihalométhanes et des trihalométhanes iodés

Composé N° CAS Poids Solubilité Pression de Log Koe Constante
moléculaire | dans ’eau vapeur (mm (octanol- de la loi de
(g/mol) (mg/L a Hg a 25 °C, eau) Henry

25 °C, sauf | sauf (atm-

indication indication m3/mol a

contraire) contraire) 25 °C)
Chloroforme 7220a < An o 3
(CHCIy) 67-66-3 119,37 9300 160 a 20 °C 1,97 4,06 x 10
BDCM NP 3
(CHBIC) 75-27-4 163,8 4 500 50220 °C 2,1 2,12x 10
DBCM 2700a 4
(CHCIB) 124-48-1 208,3 20 °C 76 2,16 9,9x10
Bromoforme 5 90 © -4
(CHBr) 75-25-2 252,7 3100 5a20°C 2,4 5,6 x 10
BCIM 4
(CHBrCI) 34970-00-8 255,28 346 1,25 2,11 2,3x10
BDIM e
(CHBrly) 557-95-9 346,73 38 0,15 2,62 4,73x 10
CDIM 4
(CHCII2) 638-73-3 302,28 82 0,29 2,53 1,45x 10
DBIM e
(CHBr2l) 593-94-2 299,73 162 0,58 2,20 7,30x 10
DCIM 4
(CHCL1) 594-04-7 210,83 717 9,14 2,03 6,82 x 10
TIM 5
(CHIy) 75-47-8 393,73 100 0,02 3,03 3,06 x 10

BCIM = bromochloroiodométhane, BDCM = bromodichlorométhane, BDIM = bromodiiodométhane, CDIM =
chlorodiiodométhane, DBCM = dibromochlorométhane, DBIM = dibromoiodométhane, DCIM =
dichloroiodométhane, Ko = coefficient de partage (octanol/eau), TIM = triiodométhane

Sources des données : chloroforme : ATSDR (1997); BDCM : ATSDR (2020); DBCM et bromoforme : ATSDR
(2005); THM iodés : Postigo et coll. (2017)

1.2 Sources et utilisations

Les THM sont un groupe de sous-produits de désinfection (SPD) qui se forment principalement
par réaction entre le chlore utilisé pour désinfecter 1’eau potable et la matiére organique
naturellement présente dans les approvisionnements en eau brute. De méme, les THM sont
formés comme sous-produits dans les effluents chlorés des installations industrielles et des
stations municipales d’épuration des eaux usées, ainsi que dans les eaux de refroidissement des
installations industrielles et des centrales électriques. Les THM fabriqués sont utilisés comme
solvants ou produits chimiques intermédiaires dans la production de produits chimiques
organiques, de réfrigérants, de pesticides, d’agents propulsifs, de produits chimiques ignifuges et
de liquides de jauge (Keith et Walters, 1985; Environnement Canada et Santé Canada, 2001).
Une faible proportion des THM est aussi formée a 1’état naturel par les algues marines et par des
processus naturels de déegradation et de transformation (Class et coll., 1986; Ohsawa et coll.,
2001; Colomb et coll., 2008).



1.3 Exposition

L’ingestion de THM présents dans I’eau potable, ainsi que I’inhalation et 1’absorption par voie
cutanée de THM lors d’activités liées a I’eau (par exemple le bain, la douche) constituent les
principales sources d’exposition de la population canadienne aux THM (y compris les THM
i0dés). La contribution de I’air extérieur, des aliments et d’autres sources a I’exposition aux

THM est considérablement moindre (Environnement Canada et Santé Canada, 2001).

1.3.1 Eau
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Les données de surveillance de ’eau des réseaux de distribution ont été obtenues aupres des
provinces et des territoires (PT) (tableau 2, figure 1) et de 1’étude nationale sur I’ecau potable
(ENEP) (tableau 3). Les concentrations de chloroforme, de BDCM, de DBCM et de bromoforme
ont été analysées. Le chloroforme était le THM prédominant présent. On ignore si les données
sur I’exposition ont été recueillies a des fins de conformité ou a des fins opérationnelles.
Toutefois, la plupart des échantillons proviendraient d’emplacements ou les concentrations de
THM seraient les plus ¢élevées. En outre, d’autres facteurs influant sur les concentrations de
THM n’ont pu étre pris en compte dans cette analyse (par exemple la saison, la stratégie de
désinfection, les conditions du réseau de distribution). Les données sur 1’exposition fournies par
les PT reflétent les différentes limites de détection (LD) des laboratoires accrédités utilisés au
sein des secteurs de compétence et entre elles, ainsi que les différences dans leurs programmes
de surveillance respectifs. Par conséquent, 1’analyse statistique des données sur 1’exposition ne
fournit qu’un tableau partiel de la situation. Dans 1’ensemble, I’analyse des données obtenues

aupres des PT affiche une certaine variabilité.

Tableau 2. Présence de THM dans les réseaux de distribution au Canada

Province ou Parametre Chloroforme BDCM DBCM Bromoforme | THM totaux?®
territoire (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L)
(LD en pg/L)
[Dates]
Colombie- Nb de détections/N 5/5 5/5 ND 3/5 5/5
Britannique! % de détection 100,0 100,0 ND 60,0 100,0
1) Médiane 47,0 2,0 ND 1,0 47,0
[2015 & 2019] Moyenne® 52,9 3,0 ND 0,8 55,5
90¢ centile NC NC ND NC NC
DGSPNI Nb de détections/N 618/850 630/850 419/850 294/850 726/850
Région de % de détection 72,7 74,1 49,2 34,6 85,4
I’ Atlantique? Médiane 2 2 <LD <LD 9
(0,5a9) Moyenne” 16 2 2 4 24
[2014 a 2018] 90e centile 56 6 5 6 68
DGSPNI Nb de détections/N 2 146/2 443 2080/2 443 | 1016/2 443 250/2 443 2 168/2 443
Région de % de détection 87,8 85,1 41,6 10,2 88,7
’Ontario? Médiane 34 3 <LD <LD 45
(0,26 a 11) Moyenne” 61 5 2 3 70
[2014 a 2018] 90e centile 163 11 5 0,2 180
DGSPNI Nb de détections/N 90/102 84/102 43/102 19/102 154/182
Région du % de détection 88,2 82,4 42,2 18,6 84,6
Manitoba? Médiane 63 4 <LD <LD 69
(05a5,1) Moyenne” 76 8 3 1 102
[2014 a 2018] 90e centile 169 27 10 1 271
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Province ou Paramétre Chloroforme BDCM DBCM Bromoforme | THM totaux?
territoire (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L)
(LD en pg/L)
[Dates]
Tle-du-Prince- | Nb de détections/N 1/4 2/4 4/4 4/4 4/4
Edouard? % de détection 25,0 50,0 100,0 100,0 100,0
1) Médiane NC 1,3 2,8 3,0 6,7
[2015 & 2018] Moyenne® 0,6 1,3 2,9 3,0 71
90e centile NC NC NC NC NC
Manitoba* Nb de détections/N 1276/1 294 1 254/1 294 900/1 294 344/1 294 1 276/1 294
(0,5a10) % de détection 98,6 96,9 69,6 26,6 98,6
[2014 & 2019] Médiane 60,4 8,2 1,8 <LD 80,8
Moyenne® 85,0 13,5 5,2 0,9 104,3
90e centile 179 33,3 15,0 15 212,0
Nouveau- Nb de détections/N 2679/3 322 2 676/3 332 966/3 332 421/3 332 2 818/3 322
Brunswick® % de détection 80,6 80,3 29,0 12,6 84,8
(0,26 2 4,5) Médiane 15,0 2,0 <LD <LD 18,1
[2013 & 2019] Moyenne® 32,6 3,0 0,8 0,6 36,3
90e centile 88,0 6,0 1,8 0,7 93,9
Nouvelle- Nb de détections/N 203/218 328/355 87/210 10/200 702/773
Ecosse® % de détection 93,1 92,4 41,4 50 91,9
(0,3a2) Médiane 44,0 5,0 <LD <LD 42,0
[2013 a 2019] Moyenne® 53,2 5,6 1,3 0,6 45,6
90e centile 98,0 11,0 3,0 <LD 88,5
Nunavut’ Nb de détections/N 11/11 11/11 11/11 10/11 11/11
(0,5a1,0) % de détection 100,0 100,0 100,0 90,9 100,0
[2015 a 2018] Médiane 23,3 17,3 14,5 2,1 58,4
Moyenne® 30,0 18,8 15,5 2,0 61,6
90e centile 58,3 29,1 27,0 4,0 106,7
Ontario® Nb de détections/N 1621/1 623 1619/1623 | 1276/1623 220/1 623 32571/32 573
(0.1a0,5) % de détection 99,9 99,8 78,5 13,6 99,99
[2013 & 2019] Médiane 24,2 4,6 1,6 <LD 23,0
Moyenne® 32,5 5,7 2,2 0,4 31,8
90e centile 73,2 11,2 5,0 0,5 70,4
Québec® Nb de détections/N | 17 309/18 040 |16 915/18 029 |11 360/18 02 | 3 773/18 028 17 242/18 026
(0,01 & 10) 7
[2014 a 2018] % de détection 95,9 93,8 63,0 20,9 95,7
Médiane 17,8 2,8 0,5 <LD 26,0
Moyenne® 27,6 4,2 1,9 0,9 34,4
90e centile 64,6 9,6 4.4 0,7 72,8
Saskatchewan | Nb de détections/N 5211/5371 5228/5374 | 3936/5374 1 450/5 374 5243/5 314
10 % de détection 97,0 97,3 73,2 27,0 98,7
(0,017 a5,3) Médiane 44,0 11,8 3,3 <LD 75,1
[2015 a 2019] Moyenne® 55,0 18,0 7.8 2,6 82,9
90e centile 103,0 38,3 18,0 2,5 137,2
Terre-Neuve- | Nb de détections/N = 14 851/15930 13 445/1593 3845/1593  758/15 930 14 719/15 930
et-Labrador!! 0 0
(0,3a0,8) % de détection 93,2 84,4 24,1 4,8 92,4
[2004 a 2018] Médiane 72,0 3,0 <LD <LD 77,0
Moyenne® 95,6 4,8 0,89 0,67 101,6
90e centile 210 11,0 1,3 <LD 220,0
Territoire du Nb de détections/N 254/258 150/266 8/243 4/269 242/255
Yukon?? % de détection 98,4 56,4 3,3 15 94,9
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Province ou Paramétre Chloroforme BDCM DBCM Bromoforme | THM totaux?
territoire (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L)
(LD en pg/L)
[Dates]
(0,1a30) Médiane 8,0 1,0 <LD <LD 9,3
[2014 a 2016] Moyenne® 9,8 1,5 0,5 2,3 10,9
90e centile 19,6 2,4 <LD <LD 22,0

BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane, LD = limite de détection, < LD = valeur
inférieure a la limite de détection (si le pourcentage de détection est inférieur a 10 %, le 90e centile est inférieur a la
LD; si le pourcentage de détection est inférieur a 50 %, la médiane est inférieure a la LD), DGSPNI = Direction
générale de la santé des Premiéres Nations et des Inuits, N = taille de 1’échantillon, NC = non calculé en raison de la
taille insuffisante de 1’échantillon, ND = non déclaré, THM = trihalométhanes

4Dans le cas ou elles n’ont pas été fournies, les concentrations de THM totaux ont été calculées manuellement par
’addition de chaque THM détectable.

b Moyenne calculée en utilisant comme valeur la moitié de la limite de détection pour les cas de non-détection.

! British Columbia Ministry of Health (2019)

2 Services aux Autochtones Canada (2019)

3 Ministére des Communautés, des Terres et de I’Environnement de 1’le-du-Prince-Edouard (2019)

4 Développement durable Manitoba (2019)

5 Ministére de I’Environnement et des Gouvernements locaux du Nouveau-Brunswick (2019)

6 Ministére de I’Environnement de la Nouvelle-Ecosse (2019)

" Ministere de la Santé du Nunavut (2019)

8 Ministére de I’Environnement, de la Protection de la nature et des Parcs de I’Ontario (2019)

° Ministére du Développement durable, de I’Environnement et de la Lutte contre les changements climatiques du
Québec (2019)

10 Saskatchewan Water Security Agency (2019)

11 Newfoundland and Labrador Department of Municipal Affairs and Environment (2019)

12Yukon Health and Social Services
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Figure 1. Concentration de THM totaux dans les réseaux de distribution au Canada

250
200

150

100
. = ==
MB N.-B. N.-E. NU ON Qc SK T.-N.-L. YT

Concentration (ug/L)

C.-B. T-p.-E.

Secteur de compétence

C.-B. = Colombie-Britannique, 1.-P.-E. = Tle-du-Prince-Edouard, MB = Manitoba, N.-B. = Nouveau-Brunswick, N.-

E. = Nouvelle-Ecosse, NU = Nunavut, ON = Ontario, QC = Québec, SK = Saskatchewan, T.-N.-L = Terre-Neuve-
et-Labrador, YT = Yukon

Les moustaches négatives et positives correspondent aux concentrations du 10e centile et du 90e centile,

respectivement. La bofte correspond aux concentrations du 25e centile et du 75e centile, tandis que la concentration
médiane est représentée par une ligne noire au centre.

Tableau 3. Présence et concentration de composés THM dans 1’eau de lac, I’eau de riviére et
I’eau de puits distribuées, données tirées de 1’étude nationale sur 1’eau potable (2009 a 2010)

Source Paramétre Chloroforme BDCM DBCM Bromoforme THM
d’eau (ng/L)? (ng/L)° (ug/L)° (ng/L)° totaux®
(ng/L)
Nb de 112/112 111/112 99/112 22/112 112/112
détections/N
Eau % de détection 100,0 99,1 88,4 19,6 100,0
de lac Médiane 21,8 4,0 0,4 <LD 28,7
Moyenne® 26,6 5,9 2,0 0,2 34,6
90e centile 52,2 12,3 9,2 1,0 66,2
Nb de 149/155 149/155 125/155 48/155 149/155
Eau détections/_N
de % de détection 96,1 96,1 80,6 31,0 96,1
s Médiane 18,4 3,5 0,5 <LD 25,3
riviere
Moyenne® 25,2 57 14 0,1 32,4
90e centile 51,5 14,0 5,0 5,0 63,8
Nb de 98/108 98/108 91/108 72/108 100/108
détections/N
Ed""‘au % de détection 90,7 90,7 84,3 66,7 92,6
puits Médiane 2,1 1,3 0,7 0,2 5,8
Moyenne® 41 2,6 2,0 0,9 9,5
90e centile 10,9 45 3,8 2,0 19,3

BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane, < LD = valeur inférieure a la limite de détection (si le
pourcentage de détection est inférieur & 10 %, le 90e centile est inférieur & la LD; si le pourcentage de détection est inférieur &
50 %, la médiane est inférieure a la LD), N = taille de I’échantillon, THM = trihalométhanes
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aLimite de détection du chloroforme = 0,18 pg/L

b Limite de détection du BDCM = 0,08 pg/L

¢ Limite de détection du DBCM et du bromoforme = 0,04 ng/L

d Les concentrations de THM totaux ont été calculées manuellement par I’addition de chaque THM détectable.
¢ Moyenne calculée en utilisant comme valeur la moitié de la limite de détection pour les cas de non-détection.
Source : Santé Canada (2017)

Une étude a permis d’évaluer les concentrations de THM au robinet dans trois communautés des
Premieres Nations établies dans des réserves (Amarawansha et coll., 2023). Ces communautés
utilisent les eaux de surface comme sources d’eau traitée par un procédé conventionnel et par
désinfection au chlore. Les plages de concentration de THM se situaient entre 96 et 207 pg/L
pour la communauté A, entre 45 et 160 pg/L pour la communauté B et entre 57 et 122 pg/L pour
la communauté C. Le chloroforme est le composé ayant contribué le plus a la concentration de
THM totaux, tandis que les THM bromés (BDCM, DBCM et bromoforme) représentaient moins
de 5 %. Aucune différence significative n’a été constatée entre les échantillons d’eau acheminée
par canalisation jusqu’aux habitations et ceux prélevés sur I’eau transportée par camion et
entreposés dans des citernes.

Pour comparer la formation de THM dans les réseaux de distribution provenant d’eaux de
surface et d’eaux souterraines, des données provenant de différentes sources ont été analysées.
Ces jeux de données comprennent deux études nationales et ’ENEP (annexe B : tableau B1) et
des données provenant de Terre-Neuve-et-Labrador et de I’Ontario (annexe B : tableau B2). Les
constatations générales sont les suivantes :
e lateneur en chloroforme est plus élevée dans les eaux de surface;
e les concentrations de BDCM sont similaires dans les eaux souterraines et dans les eaux
de surface;
e les concentrations de DBCM et de bromoforme sont lIégerement plus élevées dans les
eaux souterraines;
e dans I’ensemble, les eaux de surface ont entrainé la formation de niveaux plus élevés de
THM totaux.

Au moyen du jeu de données de I’ENEP, les données ont été appariées pour I’eau traitée et le
point le plus éloigné de I’installation de traitement de 1’eau potable (échantillons prélevés le
méme jour). Ces données ont ensuite été réparties dans les catégories « été » et « hiver » (annexe
B : tableau B3). Les constatations sont les suivantes :
e les concentrations de chloroforme et de BDCM dans ’eau traitée et dans 1’eau distribuée
¢étaient plus élevées en été qu’en hiver;
e dans le cas du DBCM et du bromoforme, les variations saisonniéres ou entre I’eau traitée
et I’eau distribuée étaient minimes;
e les concentrations de THM totaux €taient significativement plus €levées dans I’eau
distribuée que dans I’eau traitée, peu importe la saison, a I’exception du bromoforme en
hiver.

Un appariement similaire a été effectué pour les données du Québec pour comparer le centre a
une extrémité du réseau de distribution (annexe B : tableau B4) et pour les données de 1’Ontario
pour comparer 1’eau traitée et 1’eau distribuée (annexe B : tableau B5). Pour les deux jeux de
données, on a observé une augmentation significative de chaque espéce de THM en fonction de
la distance parcourue dans le réseau de distribution, a I’exception du bromoforme.
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Chowdhury et coll. (2011) présentent des données sur 1’exposition aux THM dans les provinces
canadiennes, données qui s’étendent généralement sur une période de 4 a 5 ans au debut des
années 2000. Dans chaque province, des échantillons trimestriels ont été préleveés sur un nombre
non déterminé jusqu’a un maximum de 467 stations de traitement de 1’eau potable. Le nombre
exact d’échantillons analysés n’a pas ét¢ communiqué. De manicre générale, ce jeu de données
montre des résultats semblables aux données des PT préesentées a la figure 1.

Dans le cadre d’une autre étude, on a évalué les impacts saisonniers pour trois installation de
traitement de 1’eau potable en Ontario de 2000 a 2004. En général, les concentrations de THM
étaient plus faibles entre décembre et avril et plus élevées entre juin et novembre (Chowdhury,
2013a).

Des systemes d’approvisionnement en eau de Terre-Neuve-et-Labrador ont fait 1’objet d’études
en vue d’évaluer les incidences de la source d’eau et la taille de la station de traitement sur la
population desservie. Cette étude s’est déroulée sur une période de 18 ans (de 1999 a 2016)
(Chowdhury, 2018). Pour tous les systemes, quelle que soit leur taille, ceux approvisionnés par
des eaux de surface affichaient des concentrations moyennes de THM plus élevées que ceux
approvisionnés par des eaux souterraines (annexe B : tableau B6).

Sur une période de trois ans, les concentrations de THM ont été mesurées dans 13 systémes
(avec divers procédés) de six pays européens. Il a été constaté que les concentrations de THM
étaient plus elevées en été et en automne, avec des variations année aprées année (Krasner et coll.,
2016a). Les systemes approvisionnés par des eaux de surface ou des eaux mélangées affichaient
des concentrations de THM plus élevées que ceux approvisionnés par des eaux souterraines.

Dans le cadre de I’Enquéte canadienne sur les mesures de la santé (ECMS), des échantillons
d’eau du robinet ont été analysés pour les THM au cours des cycles 3 et 4 (2012 a 2015)
(Statistique Canada, 2015, 2017). Chaque cycle s’est déroulé sur des périodes de deux ans dans
16 sites d’échantillonnage au Canada. L’¢étude a été congue de manicre a représenter
statistiquement environ 96 % de la population canadienne (Statistique Canada, 2015, 2017). La
concentration moyenne de THM totaux rapportée était de 27,0 ug/L (N = 5 005). Cette moyenne
est inférieure a celle de nombreuses concentrations calculées a partir de I’analyse des PT
présentée dans le tableau 2. L’objectif de ’ECMS, qui consistait a déterminer les concentrations
typiques de THM dans 1’eau potable, sans tenir compte de la configuration du réseau de
distribution, explique sans doute cette différence. Les données des PT présentees ci-dessus sont
trés probablement liées a 1’exploitation ou a la conformité, les échantillons ayant été prélevés aux
points du réseau de distribution ou le temps de séjour de 1’eau est long et qui présentent
potentiellement les plus fortes concentrations de THM. En outre, ’ECMS a analysé des
échantillons provenant de 32 systémes d’approvisionnement en eau potable seulement (16 sites
par cycle). Méme si ces sites représentent statistiguement 96 % de la population, le nombre de
systemes de traitement de I’eau potable est trés faible par rapport au nombre total de systeémes
dans I’ensemble du pays, qui se chiffre en milliers. L’ECMS n’apporte pas de précisions sur le
systeme de traitement de 1’eau potable, comme les sources d’approvisionnement en eau, les
techniques de traitement et le fonctionnement du réseau de distribution. Enfin, aucun des sites
n’était situé au Manitoba, a Terre-Neuve-et-Labrador (deux des provinces affichant les plus
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fortes concentrations moyennes de THM totaux, voir le tableau 2), & 1’Tle-du-Prince-Edouard ou
dans I’un des territoires.

Une étude américaine portant sur les concentrations de THM et de bromure a montré que, dans
I’ensemble, les concentrations de THM n’avaient pas changé de manicre significative depuis
1997. Toutefois, les concentrations extrémement élevées, représentées par les 95e centiles, ont
diminué au fil du temps (Westerhoff et coll., 2022). Dans certains systémes de traitement de
I’eau, des changements saisonniers ont été observés. En général, ces changements étaient plus
fréquents dans les sources d’approvisionnement en eau provenant des rivieres que des lacs. Les
concentrations de bromure se sont avérées plus élevées pendant les périodes de faible débit
fluvial. La quantité de bromure incorporée dans les sous-produits de désinfection pour former
des sous-produits de desinfection bromes était variable, sans tendance temporelle statistique. Les
sources d’eau souterraine ont tendance a avoir davantage de THM bromés.

Il existe peu de données sur les concentrations de THM iodés dans les eaux canadiennes. Dans
I’étude nationale sur les sous-produits de désinfection et certains contaminants émergents, les
concentrations de six THM iodés ont été mesurées dans la source d’approvisionnement en eau,
dans I’eau traitée et dans I’eau distribuée de 65 installations de traitement de 1’eau potable dans
I’ensemble du Canada (Santé Canada, 2017; Tugulea et coll., 2018). Les concentrations de ces
THM iodés dans I’eau distribuée sont présentées a I’annexe B : tableau B7; et pour les systéemes
d’eau chlorée et chloraminée au tableau B8. Des THM iodés ont été détectés dans 1’eau
distribuée de 48 % des installations de traitement de 1’eau potable en hiver et de 71 % de ces
installations en été. Les concentrations totales (somme de tous les congénéres des THM iodeés
mesurés dans un échantillon) dans les échantillons traités se situaient entre 0,02 pg/L et 21,66
ug/L. La plus forte concentration de THM iodés totaux a été mesurée dans une station de
traitement de 1’eau potable ou la totalité des six THM iodés ont été détectés, I’iodoforme étant
présent a la concentration la plus élevée. Les concentrations maximales des THM iodés décelés
dans I’eau traitée étaient de 2,27 pg/L pour le DCIM, de 2,91 pg/L pour le DBIM, de 2,06 ng/L
pour le BCIM, de 4,31 pg/L pour le CDIM, de 2,71 pg/L pour le BDIM et 8,3 pg/L pour le TIM.
C’est dans les sources d’eau ayant des concentrations d’ammonium présent a 1’état naturel, des
concentrations elevées de bromure ou encore des concentrations ¢levées d’iodure ou d’iode total
que la formation de THM iodés a été la plus importante.

Les concentrations de deux THM iodés ont été mesurées dans des eaux potables chloraminées et
chlorées de 23 villes du Canada et des Etats-Unis (Richardson et coll., 2008). Le BCIM et le
DCIM étaient présents dans la plupart des installations de traitement, a des concentrations
maximales de 10,2 pg/L et de 7,9 pg/L, respectivement. Les données sur les THM provenant du
Québec montrent que le DCIM affichait la concentration la plus élevée (tableau B9) (Ministére
du Développement durable, de I’Environnement et de la Lutte contre les changements
climatiques du Québec, 2019).

Les publications scientifiques contenaient d’autres données de surveillance de I’eau pour les
emplacements a I’étranger. Une étude sur la surveillance de six THM iodés menée dans

12 stations de traitement de 1’eau potable aux Etats-Unis a révélé des concentrations allant de
0,2 pg/L a 15 pg/L, le DCIM étant le plus fréquemment décelé (Krasner et coll., 2006). Dans le
cadre d’une étude sur I’analyse des traces de SPD émergents, les concentrations de BCIM
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allaient de valeurs inférieures a la limite de détection a 0,120 pg/L dans quatre stations de
traitement de 1’eau potable aux Etats-Unis (Cuthbertson et coll., 2020).

Selon une étude portant sur 70 stations de traitement de 1’eau potable dans 31 villes de Chine, les
concentrations de DCIM et de BCIM allaient de valeurs inférieures a la limite de détection a 3,67
ug/L pour le DCIM et de valeurs inférieures a la limite de détection a 1,91 pg/L pour le BCIM.
Aucun des échantillons analysés ne contenait du DBIM ou du TIM (Ding et coll., 2013). En
Espagne, on a recherché la présence de six THM iodés dans un réseau d’approvisionnement en
eau potable. Les concentrations oscillaient entre 0,18 et 0,31 pg/L, le DCIM ayant été détecté
aux plus fortes concentrations (Postigo et coll., 2018). Dans une étude sur I’eau du robinet des
ménages réalisée dans deux villes de Chypre (n = 37), le DCIM s’est avéré 1’espéce dominante
des deux THM iodés mesurés, a des concentrations comprises entre 0,032 pg/L et 1,65 pg/L. Du
BCIM a également été détecte dans une plage allant de concentrations inférieures a la limite de
détection jusqu’a 0,45 pg/L (Ioannou et coll., 2016).

1.3.2 Voies multiples d’exposition par I’eau potable

En raison de leurs propriétés physicochimiques, les THM sont tres volatils et peuvent traverser la
peau. Par conséquent, ’inhalation et 1’absorption cutanée de THM pendant le bain ou la douche
sont des voies d’exposition importantes (Jo et coll., 1990a,b, 2005; Weisel et Jo, 1996; Backer et
coll., 2000; Xu et coll., 2002; Xu et Weisel, 2005). Diverses ¢valuations de 1’exposition ont
permis d’estimer la contribution relative des voies d’exposition telles 1’ingestion, 1’inhalation et
la voie cutanée a I’apport quotidien total de THM. Les résultats de ces évaluations sont mitigés;
plusieurs études semblent indiquer que 1’inhalation de THM peut entrainer une exposition égale
ou supérieure aux expositions dues a I’ingestion d’eau potable (Krishnan, 2003; Kim et coll.,
2004; Jo et coll., 2005; Basu et coll., 2011; Pardakhti et coll., 2011; Zhang et coll., 2018a;
Genisoglu et coll., 2019). Selon une autre étude, les expositions par inhalation et par voie
cutanée sont comparables, mais moindres que 1’exposition par ingestion (Chowdhury, 2013b),
tandis qu’une autre étude donne a penser que les expositions par inhalation et par voie cutanée
sont supérieures a celle par ingestion (Yanagibashi et coll., 2010). Par ailleurs, certaines études
semblent indiquer que 1’absorption cutanée peut contribuer davantage a la dose interne que
I’inhalation et I’ingestion, en particulier dans le cas du BDCM (Krishnan, 2003; Leavens et coll.,
2007; Kenyon et coll., 2016). Les facteurs susceptibles d’influer sur les taux d’absorption par les
diverses voies sont notamment la température de I’eau, la durée de I’exposition et les taux de
renouvellement de ’air.

Des études ont servi a calculer des facteurs de modification, exprimés en litres équivalents par
jour (Leg/jour), pour mesurer la quantité de THM a laquelle les personnes sont exposees par les
différentes voies (c’est-a-dire par voie cutanée et par inhalation), en particulier pendant la douche
et le bain. Krishnan (2003) a déterminé les valeurs de Leg/jour dans le cas d’expositions
d’adultes et d’enfants (6, 10 et 14 ans) pendant une douche de 10 minutes et un bain de

30 minutes avec de I’eau du robinet. Ces valeurs ont été calculées a I’aide de données produites
par un modele pharmacocinétique a base physiologique (PBPK) portant sur la fraction absorbée
(Corley et coll., 1990, 2000; Price et coll., 2003; Haddad et coll., 2006). Les calculs ont tenu
compte des differences entre substances chimiques en ce qui concerne le facteur eau-a-air (selon
les différences existant entre les constantes de la loi de Henry), la fraction de la dose absorbée
pendant les expositions par inhalation et par voie cutanée, ainsi que le coefficient de perméabilite
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de la peau. Dans le cas des expositions par inhalation et voie cutanée, la fraction absorbée tenait
compte de la dose absorbée a la suite de I’exposition, ainsi que de la portion exhalée au cours des
24 heures suivantes. On a suppose que pour toutes les sous-populations, 1’absorption des THM
ingérés était complete (100 %). Les renseignements disponibles sur 1’extraction des THM dans le
foie confirment cette hypothése (DaSilva et coll., 1999; Corley et coll., 2000).

Les valeurs de Leg/jour ont été plus élevées dans le sous-groupe des adultes pour les scénarios
d’exposition par le bain et la douche. En outre, les valeurs de Leqg/jour dans le cas des
expositions par inhalation et par voie cutanée ont été plus élevées dans le scénario du bain de
30 minutes que dans celui de la douche de 10 minutes pour toutes les sous-populations, compte
tenu de la durée plus longue de 1’exposition. On considere que les valeurs associées au scénario
du bain sont conservatrices, puisque la plupart des personnes vivant au Canada ne prennent pas
un bain de 30 minutes tous les jours (tableau 4). De plus, si les personnes sont exposées aux
THM par d’autres activités ménageres ou par un s¢jour prolongé dans un bain, les valeurs de
Leqg/jour calculées pour le scénario du bain conférent une protection contre ces expositions
supplémentaires. Les valeurs de Leg/jour calculées par Krishnan (2003) ont servi a calculer les
VBS pour les THM (voir la section 3.0, Calcul de la valeur basée sur la santé).

Tableau 4. Consommation de trihalométhanes (THM) en litres équivalents par jour (Leg/jour)
par un adulte, en fonction de I’exposition par voie orale a de 1’eau potable et de I’exposition par
inhalation et par voie cutanée pendant un bain de 30 minutes

THM Voie orale Inhalation Voie cutanée Total
L/jour (Leg/jour) (Leg/jour) (Leg/jour)

Chloroforme 15 1,70 0,91 411

BDCM 15 0,67 1,38 3,65

DBCM 1,5 0,50 1,60 3,60

Bromoforme 15 0,46 1,78 3,74

BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane
Source : Krishnan (2003)

1.3.3 Piscines et bains & remous

L’exposition aux THM par voie cutanée et par inhalation peut se produire dans les piscines et
bains a remous lorsque le chlore, utilisé comme désinfectant, réagit avec la matiére organique
(par exemple la sueur, les cheveux, les lotions) présente dans 1’eau. Plusieurs études se sont
penchées sur les concentrations de THM dans le plasma, I’urine et I’haleine des baigneurs et du
personnel de piscine (Levesque et coll., 1994; Lindstrom et coll., 1997; Aggazzotti et coll., 1998;
Whitaker et coll., 2003; Erdinger et coll., 2004; Caro et Gallego, 2008; Marco et coll., 2015;
Font-Ribera et coll., 2016). En général, on a observé que les concentrations de THM dans le
corps augmentaient avec le temps pass€ a se baigner et avec I’intensité de 1’effort déployé. Selon
des données limitées, 1’absorption cutanée pourrait étre plus importante chez les utilisateurs de
bains a remous que chez les nageurs en raison de la température plus élevée de I’eau (Wilson,
1995).

1.3.4 Données de biosurveillance

Le chloroforme, le BDCM, le DBCM et le bromoforme ont été analysés dans le sang total de
participants ages de 12 a 79 ans au cycle 3 (2012 a 2013), au cycle 4 (2014 a 2015) et au cycle 5
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(2016 2 2017) de ’ECMS (Santé Canada, 2019a). Les concentrations sanguines de BDCM, de
DBCM et de bromoforme étaient largement sous les limites de détection pour les trois cycles de
I’enquéte et pour tous les groupes d’age. Les concentrations moyennes de chloroforme dans le
sang n’ont pas été calculées pour les cycles 3 et 4, étant donné que plus de 40 % des échantillons
se trouvaient a une valeur inférieure a la limite de détection de 0,014 pg/L. Cependant, au cours
du cycle 5, une limite de détection inférieure a été établie (0,006 pg/L) et la concentration
moyenne de chloroforme dans le sang des participants agés de 12 a 79 ans était de 0,011 ug/L.
Ces concentrations sanguines étaient inférieures a la concentration de I’équivalent de
biosurveillance de 0,230 pg/L dérivé de la dose de référence orale de 0,01 mg/kg de poids
corporel (p.c.) par jour établie par I’Environmental Protection Agency des Etats-Unis (U.S.
EPA), I’agence américaine de protection de I’environnement (Aylward et coll., 2008).

Méme si une méthode d’analyse a été mise au point pour détecter et quantifier deux THM iodés
(DCIM et BCIM) dans le sang total (limite de détection de la méthode = 2 ng/L), aucune donnée
de biosurveillance n’a été recensée pour les THM iodés (Silva et coll., 2006).

2.0 Considérations relatives a la santé

2.1 Cinétique

Méme si des renseignements sur la cinétique existent pour le chloroforme et les THM bromés,
aucune donnée n’est disponible en ce qui concerne 1’absorption, la distribution, le métabolisme,
I’excrétion et la modélisation PBPK des THM iodés.

2.1.1 Absorption

2.1.1.1 Chloroforme

Le chloroforme est facilement absorbé par toutes les voies d’exposition. Apres une exposition
par voie orale, I’absorption gastro-intestinale du chloroforme s’éléve a plus de 90 % selon le
véhicule d’administration; I’absorption est plus rapide avec une solution aqueuse qu’avec une
huile (Withey et coll., 1983). L’absorption du chloroforme dans les poumons est considérable, le
chloroforme passant facilement de 1’air au sang dans les alvéoles humaines (Corley et coll.,
1990; Batterman et coll., 2002). Plusieurs études réalisées chez 1’animal et ’humain ont
démontré que le chloroforme peut étre absorbé par la peau intacte, y compris a partir de I’eau
lors de la douche et du bain. Les taux d’absorption cutanée chez des volontaires humains varient
de 1,6 % a 7,8 % selon le véhicule d’administration (Jo et coll., 1990b; Bogen et coll., 1992;
Dick et coll., 1995).

2.1.1.2 THM bromés

Les THM bromés sont bien absorbés apres une exposition par voie orale, les taux d’absorption
dans les études menées chez I’animal se situant entre 60 % et 90 % (Mink et coll., 1986;
Mathews et coll., 1990). Les taux d’absorption varient en fonction du véhicule d’administration,
une plus grande absorption étant observée dans les milieux aqueux (ATSDR, 2020). Bien que les
données soient limitées, selon les propriétés physicochimiques, on s’attend a ce que les THM
bromés soient bien absorbés par les poumons (ATSDR, 2005). Cependant, cette absorption peut
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étre moins importante que dans le cas du chloroforme (Yoshida et coll., 1999). Les THM bromés
sont facilement absorbés par la peau (ATSDR, 2005; ATSDR, 2020). Une étude in vitro utilisant
la peau humaine a révélé que les THM bromés étaient davantage absorbés que le chloroforme, la
peau étant la plus perméable au bromoforme u (Xu et coll., 2002).

2.1.2 Distribution

2.1.2.1 Chloroforme

Le chloroforme est distribué dans tout le corps, mais a tendance a s’accumuler dans les tissus
riches en lipides. Les concentrations les plus elevées ont été observées dans les graisses, le foie,
les reins, le systéme nerveux, les poumons et le sang (ATSDR, 1997). La distribution dépend de
la voie d’exposition; les tissus extrahépatiques recoivent une dose plus élevée de chloroforme
inhalé ou absorbé par voie cutanée que de chloroforme ingéré. Le transfert placentaire du
chloroforme a été démontré chez plusieurs espéces animales et chez I’humain. Le chloroforme
non métabolisé est retenu plus longtemps dans les graisses que dans tout autre tissu (OMS,
2005).

2.1.2.2 THM bromés

Mink et coll. (1986) ont constaté que le foie, I’estomac et les reins contenaient les concentrations
les plus élevées de THM bromés. Chez les rates gravides, les concentrations les plus élevées de
BDCM ont été relevées dans les surrénales, ainsi que dans les tissus ovariens, adipeux et
hypothalamiques (Bielmeier et coll., 2007). Chez le lapin et chez certaines souches de rats, le
BDCM peut traverser la barriere placentaire, mais il ne semble pas s’accumuler dans les tissus
feetaux (Christian et coll., 2001). On a constaté que des doses répétées n’avaient aucun effet sur
la distribution tissulaire du BDCM chez le rat, par rapport a des doses uniques (Mathews et coll.,
1990). Des concentrations maximales Iégerement plus élevées de BDCM ont été observées dans
le foie et les reins aprés administration orale d’une solution aqueuse par rapport a I’huile de mais
(Lilly et coll., 1998).

2.1.3 Métabolisme

2.1.3.1 Chloroforme

La toxicité du chloroforme est attribuable a ses métabolites. On a identifié les voies oxydatives et
réductrices du métabolisme du chloroforme, toutes deux passant par une étape de bioactivation
dépendante du cytochrome P450 (CYP2E1). L’équilibre entre les voies oxydatives et réductrices
dépend de I’espece, du tissu, de la dose et de la tension d’oxygeéne. Parmi les tissus capables de
métaboliser le chloroforme, le foie est le plus actif, suivi du nez et des reins (Environnement
Canada et Santé Canada, 2001).

A des concentrations faibles, typiques de 1’exposition humaine réelle au chloroforme dans 1’eau
potable, la majorité du chloroforme est métabolisée par oxydation par I’intermédiaire du
CYP2E1 pour produire du trichlorométhanol (Gemma et coll., 2003). Le trichlorométhanol a une
demi-vie extrémement courte et se décompose spontanément pour produire du phosgene, un
composé électrophile hautement réactif. Le phosgéne peut ensuite &tre détoxique par réaction
avec I’eau pour produire du dioxyde de carbone (principal métabolite) et de I’acide
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chlorhydrique. Autrement, le phosgéne peut former des liaisons covalentes avec les composants
nucléophiles des protéines tissulaires, ainsi qu’avec d’autres nucléophiles cellulaires, ou se lier
aux tétes polaires des phospholipides; on a observé une faible liaison des métabolites du
chloroforme a I’acide désoxyribonucléique (ADN). Le phosgeéne peut également subir une
réduction glutathion-dépendante en glutathion oxydé et en monoxyde de carbone. Le phosgéne et
I’acide chlorhydrique peuvent tous deux endommager les tissus, et la réaction du phosgene avec
les protéines des tissus est associée a des dommages cellulaires et a la mort (Environnement
Canada et Santé Canada, 2001).

Outre la biotransformation oxydative, le chloroforme peut subir une déshalogénation réductrice
pour produire le radical dichlorométhyl. Ces radicaux réactifs peuvent se lier de maniere
covalente a diverses macromolécules cellulaires. Cette voie de réduction n’est pas aussi
pertinente dans le foie humain, car elle n’est active qu’a des concentrations ¢élevées de substrat et
dans des conditions strictement anaérobies.

Le métabolisme du chloroforme varie selon le sexe et I’espéce. On a observé que la souris
métabolise le chloroforme plus rapidement que le rat, et que les souris males sont plus sensibles
que les souris femelles a la toxicité rénale induite par le chloroforme en raison de 1’augmentation
des concentrations de CYP2E1 dans les reins sous 1’effet de la testostérone (Sasso et coll., 2013).

2.1.3.2 THM bromés

Comme le chloroforme, les THM bromés sont métabolisés par les voies oxydatives et
réductrices. Environ 70 % a 80 % du BDCM est métabolisé par le CYP2E1 en dioxyde de
carbone par I’intermédiaire du phosgéne (Lilly et coll., 1997; Allis et coll., 2002), tandis que le
DBCM et le bromoforme sont métabolisés par I’intermédiaire d’analogues bromés du phosgene.

En outre, les THM bromés peuvent étre métabolisés par une troisieme voie : les conjugaisons
catalysées par la glutathion S-transférase théta. Contrairement au chloroforme, les THM bromés
sont transformés par la glutathion S-transférase théta 1-1 (GSTT1-1) en intermédiaires
mutagenes a de faibles concentrations de substrat (Pegram et coll., 1997; Ross et Pegram, 2003).
Bien que cette voie soit quantitativement moins importante par rapport a I’oxydation et a la
réduction (selon I’efficacité catalytique), les métabolites mutagenes qui sont formés peuvent
provoquer une réponse toxique disproportionnée (ATSDR, 2005, 2020).

Le Programme international sur la sécurité des substances chimiques (PISC, 2000) a avancé
I’hypothéese que les THM bromés peuvent étre plus rapidement et plus largement métabolisés
que leurs homologues chlorés. Méme si c’est le cas pour le BDCM, il est difficile d’appuyer cet
énoncé en ce qui concerne le DBCM ou le bromoforme au vu de la documentation limitée
actuellement disponible.

Dans une étude sur le chloroforme, le BDCM, le DBCM et le bromoforme, Mink et coll. (1986)
ont constaté de nettes différences interspécifiques quant a la métabolisation des THM, le
métabolisme de la souris etant 4 a 9 fois superieur a celui du rat. Il convient toutefois de
souligner que les doses administrées étaient élevées et que le métabolisme chez les deux especes
est plus complet apres I’administration de doses plus faibles et plus pertinentes.
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Chez I’humain, la variation inter-individuelle quant aux enzymes es CYP2EL etet de la famille
des glutathion S-transférases (GST) intervenant dans le métabolisme des THM peut influer sur la
sensibilité aux effets toxiques des THM (OEHHA, 2020).

2.1.3.3 Mélanges de THM

DaSilva et coll. (2000) ont mis au point un modéle PBPK. IIs ont constaté que des expositions a
des meélanges binaires de chloroforme et de BDCM, de DBCM ou de bromoforme produiraient
probablement des augmentations importantes des concentrations sanguines de chloroforme non
métabolisé comparativement au chloroforme administre seul. Cette étude a aussi démontré que
des interactions toxicocinétiques entre les THM pouvaient avoir des répercussions sur la
clairance des THM. Le bromoforme et le DBCM semblent persister plus longtemps dans le sang
et les tissus lorsqu’ils sont administrés en méme temps que le chloroforme que lorsqu’ils sont
administrés seuls (GlobalTox, 2002).

2.1.4 Excrétion

2.1.4.1 Chloroforme

Le chloroforme est rapidement et principalement éliminé dans I’air expiré sous forme de dioxyde
de carbone et de chloroforme non transformé. Chez I’animal, la fraction éliminée sous forme de
dioxyde de carbone varie en fonction de la dose et de I’espéce (PISC, 2000). Dans les études
chez I’humain, la fraction de la dose ¢liminée sous forme de dioxyde de carbone varie
considérablement d’un individu a 1’autre. Des concentrations maximales de chloroforme et de
dioxyde de carbone ont été détectées dans I’air expiré, respectivement 40 minutes et 2 heures
aprés administration par voie orale d’une seule dose de chloroforme dans de I’huile d’olive. On a
constaté une relation inverse entre la teneur en chloroforme des tissus adipeux du corps et
I’élimination du chloroforme par les poumons (Fry et coll., 1972).

2.1.4.2 THM bromés

A Pinstar du chloroforme, la principale voie d’excrétion des THM bromés est 1’air expiré,
principalement sous forme de composé d’origine ou de dioxyde de carbone; de plus petites
quantités sont excrétées dans 1’urine et les matiéres fécales (Mink et coll., 1986; Mathews et
coll., 1990). Lilly et coll. (1998) ont constaté que chez les animaux, la proportion du BDCM
d’origine éliminée par I’expiration sans étre métabolisée était plus grande apres administration en
solution aqueuse qu’apres gavage dans de 1’huile de mais. La demi-vie des THM apres
I’administration d’une dose unique par voie orale chez le rat était de 0,8 heure pour le
bromoforme, de 1,2 heure pour le DBCM, de 1,5 heure pour le BDCM et de 2 heures pour le
chloroforme. Chez la souris, la demi-vie était de 8 heures pour le bromoforme, de 2,5 heures
pour le DBCM et le BDCM et de 2 heures pour le chloroforme (Mink et coll., 1986). Chez le
singe, la demi-vie du BDCM était de 4 a 8 heures (Smith et coll., 1985). On a également étudié
et modélisé la cinétique de 1’élimination chez les humains nageant dans des piscines chlorées
(Lindstrom et coll., 1997; Pleil et Lindstrom, 1997). Des demi-vies de 53 minutes pour le
chloroforme et de 23 minutes pour le BDCM, mesurées dans 1’urine, ont été observées, la dose
absorbée ayant eté éliminée apres 2 heures (Caro et Gallego, 2007). Dans le cadre d’une étude
menée aupres de volontaires pendant une exposition contrélée sous la douche, les concentrations
de bromoforme dans le sang étaient, parmi les quatre THM, les plus lentes a diminuer apreés une
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douche de 10 minutes, probablement en raison de la plus grande lipophilie du bromoforme et de
sa plus grande rétention dans les tissus adipeux (Silva et coll., 2013).

2.1.5 Modeles pharmacocinétiques a base physiologique

Les modeles pharmacocinétiques a base physiologique (PBPK) décrivent le taux d’absorption, de
distribution, de métabolisme et d’élimination des xénobiotiques chez I’humain et les animaux de
laboratoire. La modélisation PBPK fournit des renseignements utiles pour effectuer une
extrapolation entre les espéces et au sein de celles-ci, et elle peut servir a affiner les facteurs
d’incertitude appliqués lors d’une évaluation des risques.

2.1.5.1 Chloroforme

Un certain nombre de modéles PBPK ont été créés pour décrire la toxicocinétique du
chloroforme lors d’expositions par voie orale ou par inhalation (Feingold et Holaday, 1977,
Corley et coll., 1990; Gearhart et coll., 1993; ICF Kaiser, 1999; Sasso et coll., 2013). Un nombre
supplémentaire de modéeles a permis d’ajouter une composante d’absorption cutanée aux
modeles PBPK (Chinery et Gleason, 1993; McKone, 1993; Corley et coll., 2000; Haddad et coll.,
2006; Tan et coll., 2006). Bon nombre de ces modeles étaient fondés sur le modele PBPK de
Corley et coll. (1990). Le premier modele complet pour le chloroforme est un modele a cing
compartiments qui décrit la toxicocinétique du chloroforme chez le rat, la souris et I’humain par
les voies d’exposition orale et par inhalation, et cerne les reins et le foie comme les principaux
sites de métabolisation. Plus récemment, Sasso et coll. (2013) se sont inspirés du modele de
Corley et coll. (1990) et ont fourni des estimations améliorées du métabolisme du chloroforme
dans les reins en tenant compte des différences régionales quant a leur capacité métabolique. Le
modele a établi de nouveaux parametres de vitesse de métabolisation du chloroforme chez le rat,
la souris et I’humain. Aux fins de validation, le mode¢le a été mis a I’essai selon des hypothéses
identiques a celles du modele PBPK de Corley et a pu reproduire les résultats d’origine pour les
simulations des données relatives a 1’absorption, a I’expiration et au dépdt dans les tissus du
chloroforme a partir des données sur I’inhalation chez les rongeurs, des données sur 1’eau potable
chez I’humain et des données sur le gavage oral chez les rongeurs. Le mod¢le a fourni des
ajustements adéquats aux données, et les prédictions n’ont pas excédé un facteur de 2 par rapport
aux données. Le modele de Sasso a également été comparé a des données plus récentes fournies
par le Japan Bioassay Research Center (Take et coll., 2010). Les concentrations de chloroforme
mesurées dans les reins, le foie, le sang et les tissus adipeux des rats males étaient conformes aux
prévisions du modele PBPK pour toutes les voies d’exposition (c’est-a-dire orale, inhalation et
combinaison orale/inhalation). A 1’aide du modéle PBPK, les auteurs ont constaté que la mesure
de la dose dans le rein était fortement influencée par le profil d’exposition orale (c’est-a-dire une
dose quotidienne continue sur 24 heures a de faibles concentrations par rapport a 1’administration
de bolus plusieurs fois par jour). Par conséquent, étant donné que les habitudes réelles
d’ingestion de 1’eau sont mieux représentées par 1’exposition en plusieurs événements discrets, le
modele de consommation d’eau de Spiteri (1982) a été appliqué dans les simulations PBPK. Le
modeéle PBPK mis au point par Sasso et coll. (2013) a été utilisé dans la présente évaluation du
chloroforme pour convertir les doses administrées aux rongeurs en doses internes, puis pour
estimer les doses équivalentes pour I’humain.



Unclassified / Non classifié

2.1.5.2 THM bromés

Lilly et coll. (1997) ont créé un modele a cing compartiments pour estimer la vitesse de
métabolisation du BDCM chez le rat par inhalation. Un mod¢le ultérieur a permis d’établir un
lien entre un sous-modele de tractus gastro-intestinal multicompartiments et le modele PBPK
pour décrire la dosimétrie des tissus et le métabolisme du BDCM ingéreé par voie orale chez le rat
(Lilly et coll., 1998). Le National Toxicology Program (NTP) (2006) a mis au point un modeéle
PBPK fondé sur des améliorations du modele de Lilly et coll. (1998), qui comprend une
description du métabolisme propre aux tissus par la voie métabolique faisant intervenir la GST,
I’inclusion de I’activité métabolique dans le gros intestin, la distribution du BDCM aux organes
qui est limitée par la diffusion plutét que par le flux, un comportement non linéaire dans
I’absorption orale du BDCM, une description des vitesses de transit dans les différents
compartiments du tractus gastro-intestinal et une description des habitudes de consommation
d’eau des rongeurs au cours de I’essai. L’évaluation actuelle fait appel au modele PBPK du
BDCM du NTP (2006) pour convertir les doses administrées en doses internes afin de faciliter la
comparaison des données entre les études.

2.2 Effets chez I’humain

Un grand nombre d’études épidémiologiques ont examiné le lien entre I’exposition humaine aux
THM présents dans 1’eau potable et un éventail d’effets nocifs. L’analyse de ces liens est
compliquée, car I’exposition aux THM dans 1’eau potable suppose une exposition simultanée a
d’autres SPD. Avec plus de 600 SPD décelés dans I’eau potable, il est difficile de déterminer les
facteurs ayant des effets sur la santé ou d’attribuer un lien de causalité a un seul composant
(Richardson et coll., 2007). Malgré ces difficultés, la majorité des études épidémiologiques se
sont concentrées sur 1’évaluation du cancer et des effets sur la reproduction et le développement
liés a I’exposition aux THM. On ne recense aucune étude épidémiologique évaluant des
associations avec 1’exposition aux THM iodés.

2.2.1 Epidémiologie du cancer

Le cancer de la vessie est 1’issue la plus étudiée en ce qui concerne les THM et le cancer. Plus
d’une douzaine d’études cas-témoins, d’études de cohortes et d’études écologiques confirment
I’existence d’un lien entre I’exposition aux THM, utilisés comme valeurs de substitution pour les
SPD dans I’eau potable, et le cancer de la vessie (voir OEHHA, 2020, pour une revue des études
épidémiologiques; voir aussi Evlampidou et coll., 2020). De méme, I’examen mené par le Centre
international de recherche sur le cancer (CIRC) sur les SPD présents dans 1’eau potable chlorée a
releve des associations cohérentes entre les THM et le cancer de la vessie (CIRC, 2013).

Une méta-analyse de six études cas-témoins et de deux études de cohorte réalisees en Amérique
du Nord et en Europe a permis d’évaluer le lien entre le cancer de la vessie et la consommation
d’eau potable chlorée (mais pas précisément les THM dans 1’eau potable). La consommation
d’eau potable chlorée a ét¢ associée a un risque accru de cancer de la vessie chez les hommes
(rapport de cotes combiné [RC] = 1,4; intervalle de confiance [IC] a95 % =1,1a1,9) et chez les
femmes (RC combiné = 1,2; IC = 0,7 a 1,8) (Villanueva et coll., 2003).

Une analyse groupée utilisant les données primaires provenant de six études cas-témoins en
Amérique du Nord et en Europe a permis d’évaluer le cancer de la vessie sur une période
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d’exposition commune aux THM s’échelonnant sur 40 ans. Les résultats ont montré des risques
relatifs croissants en fonction de I’augmentation de 1’exposition chez les hommes, avec un RC de
1,44 (IC = 1,20 a 1,73) pour une exposition supérieure a 50 pg/L. Chez les femmes, 1’exposition
au THM n’a pas été associée a un risque de cancer de la vessie (RC = 0,95; IC = 0,76 a 1,20)
(Villanueva et coll., 2004). Une méta-analyse ultérieure incluant certaines des mémes études cas-
témoins de Villanueva et coll. (2004) ainsi que quelques études supplémentaires a révelé une
association exposition-risque significative entre les THM et le cancer de la vessie (tendance
linaire p=10,01). En outre, les hommes exposés a une concentration supérieure a 50 pg/L ont
présenté un RC significativement plus élevé (RC = 1,47; IC = 1,05 a 2,05) que celui des hommes
exposés a des concentrations inférieures a 5 pg/L (Costet et coll., 2011).

Les éléments de preuve scientifiques concernant 1’association entre les sous-produits de la
désinfection par le chlore (ou SPD chlorés) et le cancer de la vessie chez I’humain ont été
évalués par un groupe interdisciplinaire mandaté par la Water Research Foundation et

I’ American Water Works Association (Hrudey et coll., 2015). Cet évaluation a permis de
conclure que la majorité des études cas-témoins semblent indiquer une associationentre le cancer
de la vessie et I’exposition aux SPD chlorés (bien qu’il n’y ait pas de preuve de causalité), que
les métaanalyses publiées soutiennent une association entre les SPD chlorés et le cancer de la
vessie, et que les SPD bromés pourraient jouer un réle plus important que les SPD chlorés en ce
qui concerne 1’association avec le cancer de la vessie. Il a été avancé que les THM bromeés
présents dans 1’eau potable pourraient jouer un réle causal dans le développement du cancer de la
vessie.

Des études mécanistiques réalisées sur des modeles bactériens montrent que les THM bromés
sont métaboliquement activés en composés mutageénes par 1’enzyme glutathion S-transférase
théta-1 (GSTT1) (DeMarini et coll., 1997; Pegram et coll., 1997). La GSTT1 est active dans les
voies urinaires et des études ont montré que le métabolisme du BDCM catalysé par la GSTT1
produit des intermédiaires reactifs qui se lient de maniére covalente a I’ADN (c’est-a-dire que le
BDCM est un cancérogéne mutagene potentiel) (Ross et Pegram, 2003, 2004). Des
polymorphismes de la GSTT1 ont été relevés chez ’humain et il a ét¢ observé que les personnes
qui expriment cette enzyme présentent un risque accru (RC =1,8; IC = 1,1 a 3,1) de développer
un cancer de la vessie lorsqu’elles sont exposées a des concentrations dans le quartile supérieur
(> 49 pg/L) par rapport a celles qui n’expriment pas la GSTT1 (Cantor et coll., 2010).

Contrairement a d’autres résultats, une analyse récente a examiné I’incidence du cancer de la
vessie dans huit pays au cours des 45 années ayant suivi la détection de THM dans 1’eau potable
chlorée. Elle a conclu que le risque de cancer de la vessie lié a I’eau potable reste discutable, en
grande partie a cause des estimations imprécises de 1’exposition au THM qui sont généralement
utilisées dans les études épidémiologiques. Selon I’étude, les risques de cancer de la vessie liés a
I’eau potable et aux THM sont probablement faibles et surpassés par d’autres facteurs de risque,
tels que le tabagisme, le diabéte et d’autres aspects propres a chaque pays (Cotruvo et Amato,
2019). Cette analyse repose sur une évaluation générale des concentrations moyennes nationales
de THM et des taux nationaux de cancer de la vessie aux Etats-Unis. Elle n’a pas pris en compte
chacune des études qui évaluent les concentrations précises de THM auxquelles les personnes
atteintes d’un cancer de la vessie ont été exposées.
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Des ¢études épidémiologiques supplémentaires ont permis d’examiner I’incidence d’autres types
de cancer en relation avec la présence de THM dans I’eau potable. Il s’agit notamment des
cancers colorectal, du cerveau, du pancréas, de 1’cesophage, du poumon, du rein, de 1’estomac,
du systéme lympho-hématopoiétique, de I’ovaire, de la prostate et du sein (voir OEHHA 2020
pour une revue de ces études). Méme si dans certaines de ces études, on a identifié des
associations avec la présence de THM dans 1’eau potable, les données semblent moins
coheérentes que celles des associations avec le cancer de la vessie et ne sont pas concluantes.

Dans I’ensemble, les données épidémiologiques pointent en direction d’une association entre
I’exposition aux THM dans I’eau potable et le cancer de la vessie. Ces études épidémiologiques
présentent toutefois plusieurs limites et ne peuvent étre utilisées dans une évaluation quantitative
des risques. Il s’agit notamment d’estimations imprécises de 1’exposition (par exemple
I’utilisation de concentrations régionales de THM dans 1’eau au lieu de données sur 1’exposition
individuelle, la non-utilisation d’expositions qui integrent la baignade et la consommation par
voie orale, la variabilité intra-individuelle et inter-individuelle des habitudes d’utilisation de
I’eau) ainsi que de limitations plus générales telles que la taille de 1’étude, les facteurs de
confusion et autres formes de biais. Ce qui est plus important encore, cependant, ¢’est le fait que
de nombreux SPD sont présents dans 1’eau potable; le risque ne peut donc pas étre attribué
exclusivement aux THM.

2.2.2 Epidémiologie de la reproduction et du développement

Bon nombre d’études se sont intéressées aux associations possibles entre 1’exposition aux THM
présents dans 1’eau potable et les effets nocifs sur la reproduction et le développement. Divers
effets ont été évalués, notamment la mortinatalité, I’avortement spontané (fausse couche), la
prématurité, I’insuffisance pondérale a la naissance, le faible poids pour I’age gestationnel (FAG)
et les malformations/anomalies congénitales (qui consistent en un groupe trés hétérogene de
résultats [par exemple anomalies cardiaques, urinaires, respiratoires, du systeme nerveux, fentes
palatines]). La plupart de ces études se sont centrées sur les risques pour le développement ou les
effets sur la reproduction des femelles. En revanche, tres peu d’études sur les effets sur la
reproduction masculine (par exemple la qualité du sperme) ont été entreprises (par exemple
Luben et coll., 2007; Iszatt et coll., 2013; Zeng et coll., 2016; Chen et coll., 2020; Wei et coll.,
2022; Liu et coll., 2023).

En 2008, Santé Canada a réuni un groupe d’experts chargé d’examiner la toxicité pour la
reproduction et le développement associée précisément au BDCM. Le groupe d’experts a conclu
que « dans I’ensemble, les données probantes tirées des études épidémiologiques manquent
d’uniformité et, selon les normes internationales, le poids actuel de la preuve n’est pas suffisant
pour étayer une association entre les effets nocifs sur la reproduction et le développement de
I’humain et les expositions environnementales au BDCM » (Santé Canada, 2008a).

Depuis, plusieurs analyses groupées et méta-analyses ont examiné la relation entre 1’exposition a
long terme aux THM et les effets sur la reproduction et le développement. Une revue et méta-
analyse de 15 études cas-témoins et transversales en population menées en Amérique du Nord,
en Europe et a Taiwan a permis d’évaluer I’exposition aux SPD chlorés et les anomalies
congénitales. Les études individuelles examinées ont montré des résultats contradictoires quant a
I’existence d’une association entre les SPD et le risque de toutes les anomalies congénitales
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combinées ainsi que pour des groupes précis d’anomalies. La méta-analyse a révele un exces de
risque statistiquement significatif pour une exposition élevée par rapport a une exposition faible
a I’eau chlorée ou aux THM et pour toutes les anomalies congénitales combinées (17 %; IC =3 a
34), d’apres un petit nombre d’études. Elle a également indiqué un excés de risque
statistiquement significatif pour les communications interventriculaires (58 %; IC = 21 a 107),
mais ce résultat ne s’appuyait que sur trois études, et il y avait peu d’éléments de preuve
confirmant une relation exposition-réponse (Nieuwenhuijsen et coll., 2009). Une étude ultérieure
portant sur les anomalies craniofaciales congénitales a révelé des rapports de cotes ajustés éleves
pour les fentes palatines et les THM, ainsi que pour les anomalies oculaires et le chloroforme,
méme si aucune tendance exposition-réponse n’a pu étre identifiée (Kaufman et coll. 2018).

Une autre méta-analyse composee de 15 études cas-témoins populationnelles, études de cohorte
rétrospectives de femmes enceintes ou études de cohorte prospectives de femmes enceintes a
examiné les associations entre I’exposition aux THM dans I’eau potable et des indicateurs de
croissance fcetale et de prématurité. L’analyse a révélé peu ou pas de données probantes pour les
associations avec la plupart des indicateurs de croissance feetale et de naissance prématurée, a
I’exception peut-étre du FAG. Les risques de FAG liés a une exposition aux THM durant le
troisiéme trimestre a des concentrations de 80 pg/L et de 100 pg/L se traduisent par un RC de
1,08 (IC=1,01a1,17) etde 1,10 (IC = 1,01 a 1,21), respectivement (Grellier et coll., 2010).

Dans le cadre d’une autre étude, on a examiné de maniere systématique les données probantes
sur les risques de fausse couche, de naissance prématurée, de faible poids a la naissance et FAG
associés a I’exposition aux THM. Neuf des 29 études examinées ont mis en évidence une
association entre 1’exposition de la mére aux THM et des issues défavorables de la grossesse
(Dodds et coll., 1999; Aggazzotti et coll., 2004; MacLehose et coll., 2008; Grazuleviciene et
coll., 2011; Levallois et coll., 2012; Rivera-NUfiez et Wright, 2013; Iszatt et coll., 2014; Kumar
et coll., 2014; Cao et coll., 2016). Vingt études ont déterminé qu’il n’y avait aucune association
avec des issues défavorables de la grossesse. Dans 1’ensemble, 1’exposition maternelle aux THM
a été associée a un risque de FAG et a un risque Iégerement accru de fausse couche (Mashau et
coll., 2018). Une autre étude individuelle a révélé une augmentation des rapports de cotes ajustés
pour la mortinatalité et 1’exposition au chloroforme et au BDCM (RiveraNufiez et coll., 2018).

Une autre revue systématique s’est précisément intéressée aux répercussions du chloroforme sur
la reproduction et le développement. Sur les 42 études examinées, la plupart (30) ont porté sur
des effets sur le développement, les autres ont porté sur des effets sur la reproduction chez
I’homme et la femme. Le poids de la preuve examiné dans cette revue n’a pas permis d’établir
une association entre 1’exposition au chloroforme pendant la grossesse et le risque de
malformations congénitales, de gain de poids postnatal ou de FAG. En outre, les données
probantes ont révélé une association protectrice possible entre 1’exposition au chloroforme et la
naissance prématuree, peut-étre en raison d’un facteur de confusion (par exemple un statut
socioéconomique plus élevé et un mode de vie plus sain) (Williams et coll., 2018).

De 2005 a 2015, une vaste étude de cohorte prospective nationale a été menée en Suéde afin
d’évaluer I’association entre les THM totaux dans 1’eau potable et le risque de FAG,
d’accouchement prématuré et de malformations congénitales. Portant sur environ

500 000 naissances, cette étude a permis d’observer une hausse significative du FAG dans le
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groupe le plus exposé aux THM (THM totaux > 15 pg) dans les régions ou 1’eau est traitée a
I’hypochlorite par rapport au groupe non exposé (RC = 1,20; IC = 1,08, 1,33). Aucune
association évidente n’a été observée entre les THM et les accouchements prématurés
(Save-Soderbergh et coll., 2020). Sur la base de plus de 620 000 naissances, des associations ont
été observées entre les groupes les plus exposés aux THM totaux dans les régions utilisant de la
chloramine et les malformations du systéme nerveux (RC = 1,82; IC = 1,07, 3,12), du systeme
urinaire (RC = 2,06; IC = 1,53, 2,78), des organes genitaux (RC =1,77; IC = 1,38, 2,26), et des
membres (RC = 1,34; IC = 1,10, 1,64) (Save-Sdderbergh et coll., 2021).

Malgré I’existence de quelques études bien réalisées avec des échantillons de grande taille, une
meilleure évaluation de I’exposition individuelle et la prise en compte de multiples voies
d’exposition, les conclusions de chacune des études varient, certaines suggérant des associations
nocives avec les THM, d’autres indiquant une absence d’association. Parmi les revues et les
méta-analyses, il semble qu’il y ait des indications d’une association potentielle avec le FAG.
Cependant, les éléments de preuve épidemiologiques sont insuffisants pour déterminer si les
associations observées sont causales. De plus, comme de nombreux SPD sont présents dans 1’eau
potable, il est impossible d’attribuer un quelconque risque exclusivement aux THM.

2.3 Effets chez les animaux

11 est bien connu que 1’exposition aux THM entraine un certain nombre d’effets nocifs dans les
modeles animaux. Le foie et les reins semblent étre les principaux organes cibles des effets
nocifs, bien que, selon le THM, des effets soient également observés dans d’autres organes et
tissus, notamment le cdlon, la thyroide et les tissus nasaux. Méme si des effets sur la
reproduction et le développement ont également été observés dans le cadre d’études animales,
ces effets n’¢étaient pas cohérents d’un modele animal a I’autre et se produisaient généralement a
des doses élevées qui entrainaient aussi une toxicité pour la mere.

2.3.1 Effet du véhicule et mode de distribution

Dans les études de laboratoire, les animaux recoivent des concentrations de THM nettement
supérieures a celles que ’on trouve généralement dans 1’eau potable. A ces concentrations plus
¢levées, les THM sont souvent insolubles dans 1’eau potable et sont trop volatils pour étre
administrés par le régime alimentaire dans les aliments pour animaux (NTP, 1985). Par
conséquent, dans de nombreuses études de laboratoire, les THM sont administrés par gavage
dans de I’huile de mais pour s’assurer que les animaux regoivent la bonne dose. Cependant,
I’administration de THM par gavage dans de I’huile de mais a souvent entrainé des effets qui
n’ont pas €té observés lorsque les substances chimiques étaient administrées dans 1’eau potable.
Un certain nombre de facteurs peuvent expliquer cette situation.

Lorsque les THM sont incorporés dans 1’eau potable, ils sont consommés progressivement et non
en bolus, comme c’est le cas lorsqu’ils sont administrés par gavage. Les animaux auxquels on a
administré des THM par I’eau potable consomment souvent moins d’eau que les animaux
témoins au début, probablement en raison de la palatabilité réduite de 1’eau dosée. Cependant,
méme lorsque la consommation d’eau et de THM augmente au fil du temps, une toxicité réduite
a été observée par rapport au gavage, ce qui indique une tolérance aux effets toxiques (Coffin et
coll., 2000). Cela peut s’expliquer par des concentrations plus faibles dans le foie et, par
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conséquent, par une plus grande possibilité de métabolisme sans surcharger les mécanismes de
détoxication.

L’utilisation d’huile comme véhicule d’administration augmente 1’apport calorique de I’animal et
peut également modifier la toxicocinétique (par exemple 1’absorption) de la substance a I’essai
(Hayes et Kruger, 2014). En outre, I’huile de mais est connue pour agir comme un promoteur de
tumeurs (Wu et coll., 2004). Ces facteurs peuvent entrainer des différences de toxicite, en
particulier dans les études a long terme.

On a aussi constaté que 1’huile de mais administrée comme véhicule provoquait des changements
dans le microbiome intestinal, I’expression de I’ARNm des génes liés a la perméabilité
intestinale et des genes liés a la réponse immunitaire chez la souris CD-1, mais pas chez le rat
Sprague-Dawley (Gokulan et coll., 2021). On ignore les répercussions de ces reésultats sur
I’évaluation de la toxicité des substances chimiques.

Les ramifications de 1’utilisation du gavage a I’huile de mais par rapport a 1’eau potable dans les
¢tudes d’exposition sont difficiles a discerner et peuvent varier en fonction d’autres parameétres
de I’étude (par exemple la durée de I’étude, I’effet étudié, les facteurs liés a I’alimentation). Cela
peut expliquer pourquoi dans certaines études comparatives on a observé des effets nocifs apres
I’administration de THM (en particulier le chloroforme) dans 1’huile de mais, mais pas dans
I’eau potable (Bull et coll., 1986; Larson et coll., 1995a; Pereira et Grothaus, 1997), alors que
d’autres études ont fait état d’effets nocifs similaires aprés une exposition a I’huile de mais et a
I’eau (Geter et coll., 2004a).

2.3.2 Toxicité aigué, subchronique ou chronique

2.3.2.1 Chloroforme

La base de données sur la toxicité du chloroforme chez les animaux englobe 1’exposition par
inhalation et par voie orale (a savoir I’eau potable, le gavage) et décrit plusieurs effets observés
chez le rat, la souris, le cobaye, le lapin et le chien (voir ATSDR [1997] et OEHHA [2020] pour
des examens approfondis). Le foie et les reins semblent étre les principaux organes cibles, bien
qu’il existe également des signes de Iésions nasales.

L’exposition orale aigué de rats et de souris au chloroforme a donné lieu a un large éventail de
valeurs de dose létale médiane (DLso) allant de 36 a 2 180 mg/kg, en partie a cause de la
variabilité des souches et de I’age au moment de I’administration de la dose (OEHHA, 2020).
Des expositions aigués élevées ont entrainé une dépression du systéme nerveux central et une
dépression respiratoire, une arythmie cardiaque et des lésions hépatiques et rénales. Des études
de courte durée menées chez le rat et la souris ont déterminé que le foie et les reins étaient des
organes cibles critiques (Condie et coll., 1983; Plummer et coll., 1990; Larson et coll., 1994a, b,
19954, b; Melnick et coll., 1998).

Un certain nombre d’études de toxicité subchronique ont porté sur I’exposition d’animaux au
chloroforme par ingestion orale ou par inhalation. Ces études sont présentées dans le tableau 5 et
le tableau 6, respectivement. Ces tableaux comprennent des études avec des doses multiples et
des durées d’exposition de 90 jours ou plus. Des effets sur le foie et les reins ont été observes a
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des doses aussi faibles que 50 mg/kg par jour dans le cas des études de toxicité par voie orale et
aussi faibles que 30 ppm pour les études de toxicité par inhalation. Des effets au niveau nasal ont
été observés a des doses aussi faibles que 2 ppm. Une variation de la sensibilité des especes a été

signalée chez les animaux exposés au chloroforme par inhalation, les Iésions hépatiques et
rénales chez la souris étant les effets les plus sensibles (Torkelson et coll., 1976; Sasso et coll.,

2013).

Tableau 5. Sommaire des études de toxicité subchronique au cours desquelles des animaux ont
été exposes au chloroforme par voie orale (eau potable ou gavage)

NOAEL/
LOAEL Espece, n 7
(mg/kg sexe, D’ose et voe ’Duree. (?e Effet(s) critique(s) Référence
d’exposition I’exposition
p.c. par nombre
jour)
150%/410 Rat, 0, 15, 30, 13 semaines Augmentation du poids du foie Palmer et
Sprague- 150, avec stéatose et nécrose coll. (1979)
Dawley SPF, | 410 mg/kg
M, F, p.C. par jour,
10/sexe/dose | gavage
(dentifrice)
45/150 Rat, 5, 50, 500 ou | 90 jours (plus Diminution de I’apport Chu et coll.
(M) Sprague- 2500 mg/L®, | 90 jours de alimentaire et augmentation de (1982)
45/142 (F) | Dawley, M, | eau potable récupération) la mortalité
F,
20/sexel/dose
S.0./50 Souris, CD- | 0, 50, 125, 90 jours Augmentation du poids du foie | Munson et
(F 1,MF,7a | 250mg/kg et diminution de ’activité coll. (1982)
125/250 12/sexe/dose | p.c. par jour, microsomale hépatique,
(M) gavage (eau changements microscopiques
et dans les tissus du foie et des
Emulphor) reins
S.0./60 Souris, 60, 130, 90 jours Augmentation du poids du foie Bull et coll.
B6C3F1, M, | 270 mg/kg (administration d’huile de mais | (1986)
F, p.C. par jour, et d’Emulphor). Elévation de la
10/sexe/dose | gavage SGOT, diminution des TG,
(huile de vacuolisation et accumulation
mais ou de lipides dans le foie
Emulphor a (administration d’huile de mais
2 %) uniguement)

F = femelles; LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = méles, NOAEL = dose sans effet nocif
observé, SGOT = sérum glutamo-oxaloacétique transaminase, S.O. = sans objet (1’étude ne comportait pas de
NOAEL/LOAEL), TG = triglycérides
aDe légeres augmentations du poids du foie et des reins ont été observées a 150 mg/kg par jour, mais la signification

statistique n’a pas été précisée.

®Les doses étaient équivalentes a 0,6, 45, 150 (M) ou 142 (F) mg/kg p.c. par jour.

Tableau 6. Sommaire des études de toxicité subchronique au cours desquelles des animaux ont
été exposés au chloroforme par inhalation
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X Durée de - .
Espéce, sexe Dose it Effet(s) critique(s) Référence
Rats, lapins, 25, 50, 85 ppm? | 7 heures/jour, Toxicité pour le foie et | Torkelson et
cobayes, chiens, 5 jours/semaine | les reins > 25 ppm. Le | coll. (1976)
M, F pendant 6 mois rat était 1’espece la plus
sensible et le cobaye
était I’espéce la moins
sensible.
Souris, B6C3F1, | 0, 0,3, 2,10, 30, | 6 heures/jour, Lésions hépatiques > Larson et coll.
M, F 90 ppmP 7 jours/semaine, | 30 ppm, lésions rénales | (1996)
13 semaines > 30 ppm, effets nasaux
> 10 ppm
Rat, F344/N, M, | 0, 2, 10, 30, 90, 6 heures/jour, Lésions hépatiques a Templin et coll.
F 300 ppm°© 7 jours/semaine, | 300 ppm, lésions (1996)
13 semaines rénales > 30 ppm, effets
au niveau nasal >
2 ppm
Souris, BDF1, 0, 1,5, 30, 6 heures/jour, Vacuolisation et Templin et coll.
M, F 90 ppm¢ 5 jours/semaine, | dégénérescence (1998)
13 semaines hépatiques a 90 ppm,
effets sur les reins >
30 ppm
Rat, F344, M, F 25, 50, 100, 6 heures/jour, Effets au niveau nasal > | Kasai et coll.
200 ou 400 ppm® | 5 jours/semaine, | 25 ppm, effets sur le (2002)
13 semaines foie et les reins >
100 ppm
Souris, BDF1, 12, 25, 50, 100 6 heures/jour, Effets sur les reins et Kasai et coll.
M, F ou 200 ppm' 5 jours/semaine, | effets au niveau nasal > | (2002)
13 semaines 12 ppm, effets sur le
foie > 100 ppm

F = femelles, M = méles

3_es doses étaient équivalentes a 0, 120, 240, 420 mg/m?®,

b_es doses étaient équivalentes a 0, 1,5, 9,8, 49 147, 441 mg/m?.
°Les doses étaient équivalentes a 0, 10, 50, 149, 446, 1 490 mg/mq.
dLes doses étaient équivalentes a 0, 4,8, 24, 147, 441 mg/m?,

¢Les doses étaient équivalentes a 0, 123, 245, 490, 980, 1 960 mg/mq.
°Les doses étaient équivalentes a 0, 59, 123, 245, 490, 980 mg/m?.

Des effets sur le foie et les reins ont également été observés dans le cadre d’études de toxicité
chronique menées sur des rats, des souris et des chiens exposés au chloroforme (tableau 7). Dans
une étude en particulier, on a évalué les effets d’une exposition combinée au chloroforme par
inhalation et par ’eau potable (Nagano et coll., 2006). Etant donné que la plupart des études de
toxicité chronique sont congues sous forme d’essais biologiques sur le cancer, de plus amples
détails sur ces études et d’autres études sont disponibles dans la section 2.3.4.1, Génotoxicité et
cancérogénicité.

Tableau 7. Sommaire des études de toxicité chronique au cours desquelles des animaux ont été
exposés a plusieurs doses de chloroforme par inhalation, par 1’eau potable ou par gavage
(dentifrice)
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NOAEL/
LOAEL X . ,
(mg/kg SHIEE, SR E D,ose et voie ,Duree. c'ie Effet(s) critique(s) Référence
nombre d’exposition I’exposition
p.c. par
jour)

64/129 Rat, Osborne- | 0, 90, 78 semaines Nécrose hépatique, NCI (1976) et

(M) Mendel, M, F, | 180 mg/kg (5 jours/semaine) | hyperplasie de la vessie, réévaluation

71/143 (F) | 50/sexe/dose (M); 0, 100, hématopoiése splénique, des données

200 mg/kg diminution de la prise de par Reuber
(F)?, gavage poids corporel et de la (1979)
(huile de survie, atrophie

mais) testiculaire

S.0./99 Souris, 0, 138, 78 semaines Hyperplasie hépatique, NCI (1976) et

(M) B6C3F1, M, F, | 277 mg/kg (5 jours/semaine) | quelques nécroses réévaluation

S.0./170 50/sexe/dose (M); 0, 238, hépatiques et (chez les des données

(F 477 mg/kg femelles seulement) par Reuber

(F)°, gavage thrombose cardiaque (1979)
(huile de
mais)

S.0./13 Chien, beagle, | 0, 15, 30° 7,5 ans Elévation de la SGPT et Heywood et
M, F, mg/kg par (6 jours/semaine) | kystes adipeux dans le coll. (1979)
8/sexel/dose gavage (base foie

de dentifrice
dans une
gélule de
gélatine)

38/81 Rat, Osborne- | 0, 19, 38, 81, | 104 semaines Basophilie cytoplasmique, | Jorgenson et
Mendel, M, 50 | 160 mg/kg vacuolisation coll. (1985) et
a 330/groupe p.c. par jour cytoplasmique, réévaluation

dans I’eau encombrement nucléaire, par Hard et
potable hyperplasie des tubules coll. (2000)
rénaux

S.0./34 Souris, 0, 34, 65, 104 semaines Augmentation de la Jorgenson et
B6C3F1, F, 50 | 130, graisse hépatique coll. (1985)

a 430/groupe 263 mg/kg
p.c. par jour
dans I’eau
potable

10/30 ppm | Rat, F344/N, 0, 10, 30, 104 semaines Hypertrophie nucléaire du | Yamamoto et
M, F, 90 ppm par (6 heures/jour, tubule proximal et coll. (2002)
50/sexe/dose inhalation 5 jours/semaine) dilatation de la lumiere

tubulaire dans le rein;
augmentation des foyers
de cellules hépatiques
vacuolisées

5/30 ppm | Souris, BDF1, | 0,5, 30, 104 semaines Stéatose et foyers de Yamamoto et
M, F, 90 ppm par (6 heures/jour, cellules altérées dans le coll. (2002)
50/sexe/dose inhalation 5 jours/semaine) foie; hyperplasie tubulaire

atypique, hypertrophie
nucléaire et basophilie
cytoplasmique dans le rein
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NOAEL/
LOAEL X . )
(mg/kg SHIEE, SR E D,ose et voie ,Duree. c'ie Effet(s) critique(s) Référence
nombre d’exposition I’exposition
p.c. par
jour)
Varie Rat, F344, M, | 0, 25, 50, 104 semaines Nodules rénaux, Nagano et coll.
selon la 50/dose 100 ppm par | (6 heures/jour, basophilie cytoplasmique, | (2006)
voie inhalation 5 jours/semaing) dilatation et hypertrophie
d’expositi combinée a 0 nucléaire de la lumiére
on et ou tubulaire proximale,
I’ effet 1 000 ppm glucose urinaire positif
dans I’eau
potable

F = femelles, LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = males, NCI = National Cancer Institute,
NOAEL = dose sans effet nocif observé, SGPT = sérum glutamopyruvique transaminase, S.O. = sans objet (1’étude
ne comportait pas de NOAEL/LOAEL)

Ces doses sont des valeurs moyennes, car les animaux ont recu des doses initiales de chloroforme qui ont été
modifiées au cours de I’expérience. Elles correspondent a une exposition de cinq jours par semaine. Pour permettre
la comparaison avec d’autres études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 64 et
129 mg/kg p.c. par jour (males) et 0, 71 et 143 mg/kg p.c. par jour (femelles).

®Ces doses sont des valeurs moyennes, car les animaux ont recu des doses initiales de chloroforme qui ont été
modifiées au cours de I’expérience. Elles correspondent a une exposition de cinq jours par semaine. Pour permettre
la comparaison avec d’autres études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 99 et
198 mg/kg p.c. par jour (méales) et 0, 170 et 341 mg/kg p.c. par jour (femelles).

Ces doses correspondent a une exposition de six jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées & une exposition de sept jours par semaine sont 0, 13 et 26 mg/kg p.c. par jour.

2.3.2.2 BDCM

La base de données sur la toxicité du BDCM chez les animaux englobe plusieurs types
d’exposition par voie orale (a savoir I’eau potable, le régime alimentaire, le gavage) chez le rat et
la souris, et décrit plusieurs effets (voir ATSDR [2020] et OEHHA [2020] pour des revues
approfondies). Le foie et les reins semblent étre les principaux organes cibles, bien qu’il existe
¢galement des éléments probants démontrant des effets sur la thyroide et le clon. On n’a trouvé
aucune étude d’exposition subchronique ou chronique par inhalation au BDCM.

Les valeurs de la DLso pour I’exposition aigué par voie orale de rats et de souris au BDCM se
situaient entre 450 et 969 mg/kg (OEHHA, 2020). Des études de courte durée menées chez le rat
et la souris confirment que le foie et les reins sont des organes cibles critiques (Condie et coll.,
1983; NTP, 1987, 1998; Aida et coll., 1992a; Thornton-Manning et coll., 1994; Melnick et coll.,
1998; Coffin et coll., 2000).

Une toxicité hépatique et rénale a été observée dans deux études de toxicité subchronique apres
exposition de rats et de souris au BDCM (tableau 8). Des effets sur les reins ont été observés a
des doses aussi faibles que 71 mg/kg p.c. par jour chez la souris, administrées par gavage dans de
I’huile de mais.

Tableau 8. Sommaire des études de toxicité subchronique au cours desquelles des animaux ont
été exposés au BDCM par I’eau potable et par gavage (dans 1’huile de mais)
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NOAEL/L Espéce
OAEL ' Dose et voie Durée de - "
sexe, R .. , o Effet(s) critique(s) Référence
(mg/kg p.c. d’exposition I’exposition
- nombre
par jour)

212/S.0. Rat, 0, 5, 50, 500, 90 jours Effets sur le foie et Chu et coll.
(M), Sprague- 2 500 ppm?, eau | (plus effets légers sur la (1982)
220/S.0. Dawley, M, | potable avec 90 joursde | thyroide revenus a la
P F, Emulphora 1 % | récupération) | normale aprés la

20/sexe/dos période de récupération

e
54/107 Rat 0, 19, 38, 75, 13 semaines | Effets sur les reins NTP (1987)

F344/N, M, | 150, 300° (5 jours/sem | (dégénérescence et

F, mg/kg, gavage | aine) nécrose; males

10/sexe/dos | (huile de mais) seulement), effets sur

e le foie (dégénérescence

centrolobulaire)

36/71 (M) | Souris, 0, 6,3, 13, 25, 13 semaines | Effets sur les reins NTP (1987)
71/143 (F) | B6C3F1, 50, 100¢ (M); 0, | (5jours/sem | (dégénérescence et

M, F, 25, 50, 100, 200, | aine) nécrose; males

10/sexe/dos | 400¢ (F) mg/kg, seulement), effets sur

e par gavage le foie (dégénérescence

(huile de mais) centrolobulaire;
femelles seulement)

F = femelles, LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = males, NOAEL = dose sans effet nocif
observé, NTP = National Toxicology Program, S.O. = sans objet (I’étude ne comportait pas de NOAEL/LOAEL)
3L es doses étaient équivalentes a 0, 0,61, 6,9, 56 et 212 mg/kg par jour pour les males et a 0, 0,89, 8,2, 67 et

220 mg/kg par jour pour les femelles, estimées d’apres 1’apport en eau et le poids corporel moyens (OEHHA, 2020).
®Ces doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustees a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 13,6, 27,1, 53,6, 107 et 214 mg/kg p.c.
par jour.

Ces doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 4, 5, 9,3, 17,8, 35,7 et 71,4 mg/kg p.c.
par jour.

dCes doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 17,8, 35,7, 71,4, 143 et 286 mg/kg p.c.
par jour.

Des effets sur le foie et les reins ont également été observés dans le cadre d’études de toxicité
chronique menées sur des rats et des souris exposes au BDCM (tableau 9). Des effets sur le foie
ont été observés a des doses aussi faibles que 6 mg/kg p.c. par jour.

Tableau 9. Sommaire des études de toxicité chronique au cours desquelles des animaux ont été
exposés au BDCM par gavage (dans I’huile de mais), par le régime alimentaire et par 1’eau
otable

MO Espéce Durée de
OAEL pece, Dose et voie , .. L. f
sexe, R .. I’expositio Effet(s) critique(s) Référence
(mg/kg p.c. d’exposition
: nombre n

par jour)

S.0./36 Rat 0, 50, 100? 102 Effets sur le foie (nécrose et | NTP (1987)
F344/N, M, | mg/kg, gavage | semaines dégénérescence graisseuse),
F, (huile de mais) effets sur les reins
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NolELIL Espéce Durée de
OAEL ' Dose et voie .. g -—
Sexe, . .. I’expositio Effet(s) critique(s) Référence
(mg/kg p.c. d’exposition
- nombre n
par jour)

50/sexe/dos (5 jours/se | (hyperplasie des cellules
e maine) tubulaires, cytomégalie)

S.0./18 Souris, 0, 25,50° 102 Effets sur le foie NTP (1987)

B6C3F1, mg/kg (M); 0, | semaines (dégénérescence graisseuse;
M, F, 75, 150° mg/kg | (5 jours/se | males seulement), effets sur
50/sexe/dos | (F), gavage maine) les reins (cytomégalie; males
e (huile de mais) seulement), effets sur la

thyroide (hyperplasie des
cellules folliculaires)

S.0./6,1 Rat, Wistar | 0, 6,1, 26, 2 ans Augmentation du poids Aida et coll.
SPF, M, F, | 138 mg/kg p.c. relatif du foie; (1992b)
40/sexeldos | par jour (M); dégénérescence graisseuse et
e 0,8, 32, granulome hépatique

168 mg/kg p.c.
par jour (F),
régime
alimentaire

25/S.0. Rat 175, 350 ou 2 ans Aucun effet nocif observé NTP (2006)
F344/N, M, | 7009 mg/L,
50/sexe/dos | eau potable
e

36/S.0. Souris, 175, 350 ou 2 ans Aucun effet nocif observé NTP (2006)
B6C3F1, F, | 700° mg/L, eau
50/sexe/dos | potable
e

F = femelles, LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = males, NOAEL = dose sans effet nocif
observé, S.0O. = sans objet (I’étude ne comportait pas de NOAEL/LOAEL)
Ces doses correspondent a une exposition de cinq jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 35,7 et 71,4 mg/kg p.c. par jour.
®Ces doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 17,8 et 35,7 mg/kg p.c. par jour.
°Ces doses correspondent a une exposition de cinq jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 53,6 et 107 mg/kg p.c. par jour.

des doses étaient équivalentes a 0, 0, 6, 12 ou 25 mg/kg par jour.

®Les doses étaient équivalentes & 0, 9, 18 ou 36 mg/kg par jour.

2.3.2.3 DBCM

La base de données sur la toxicité du DBCM chez les animaux englobe plusieurs types
d’exposition par voie orale (a savoir I’eau potable, le régime alimentaire, le gavage) chez le rat et
la souris, et decrit plusieurs effets (voir ATSDR [2005] et OEHHA [2020] pour des revues
approfondies). On n’a trouvé aucune étude d’exposition subchronique ou chronique par
inhalation au DBCM. Le foie semble étre I’organe cible de la toxicité induite par le DBCM, bien
que des effets nocifs dans les reins et le c6lon aient également été observés.

Les valeurs de la dose Iétale médiane (DLso) pour 1’exposition aigué par voie orale de rats, de
souris et de hamsters au DBCM se situaient entre 145 et 1 186 mg/kg (OEHHA, 2020). Plusieurs
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études de courte durée menées chez le rat et la souris confirment que le foie est un organe cible
critique (Condie et coll., 1983; NTP, 1985; Aida et coll., 1992a; Melnick et coll., 1998; Coffin et

coll., 2000).

Une toxicité hépatique et rénale a été observée dans trois études de toxicité subchronique apres
exposition de rats et de souris au DBCM. Ces études sont présentées dans le tableau 10. Ce
tableau comprend des études portant sur des doses multiples et des durées d’exposition de

90 jours ou de 13 semaines. Des effets sur le foie ont été observés a des doses orales aussi faibles
que 43 mg/kg par jour chez le rat, administrées par gavage dans de 1’huile de mais.

Tableau 10. Sommaire des études de toxicité subchronique au cours desquelles des animaux ont
¢été exposés au DBCM par I’eau potable et par gavage (dans I’huile de mais)

NOAEL/L

Espece, . Durée de
S sexe, D,OS€ et vole I’expositio Effet(s) critique(s) Référence
(mg/kg p.c. d’exposition
. nombre n
par jour)
224/S.0. Rat, 5, 50, 500, 90 jours Effets sur le foie et effets | Chu et coll.
(M), Sprague- 2 500 ppm?, eau | (plus Iégers sur la thyroide (1982)
237/S.0. Dawley, M, | potable avec 90 jours de | revenus a la normale
(F) F, Emulphora 1 % | récupératio | aprés la période de
20/sexe/dos n) récupération
e
21/43 Rat 0, 15, 30, 60, 13 Effets sur le foie NTP (1985)
F344/N, M, | 125, 250° semaines (métamorphose graisseuse
F, mg/kg, gavage (5 jours/se | grave, nécrose
10/sexe/dos | (huile de mais) | maine) hépatocellulaire
e centrolobulaire),
néphropathie toxique
89/178 Souris, 0, 15, 30, 60, 13 Males seulement : effets NTP (1985)
B6C3F1, 125, 250" semaines sur le foie
M, F, mg/kg, gavage | (5jours/se | (dégénérescence
10/sexe/dos | (huile de mais) | maine) graisseuse), néphropathie
e toxique
S.0./50 Rat, 0, 50, 100, 90 jours Elévation des enzymes Daniel et
Sprague- 200 mg/kg, suggérant une coll. (1990)
Dawley, M, | gavage (huile de hépatotoxicité et une
F, mais) néphrotoxicité, lipidose
10/sexe/dos du foie et dégénérescence
e des cellules des tubules
proximaux du rein.

F = femelles, LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = males, NOAEL = dose sans effet nocif
observé, S.0. = sans objet (I’étude ne comportait pas de NOAEL/LOAEL)
3Les doses étaient équivalentes a 0, 0,57, 6,1, 49 et 224 mg/kg par jour pour les males eta 0, 0,69, 7,5, 59 et

237 mg/kg par jour pour les femelles, estimées d’aprés 1’apport en eau et le poids corporel moyens (OEHHA, 2020).
bCes doses correspondent & une exposition de 5 jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 11, 21, 43, 89 et 178 mg/kg p.c. par

jour.
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Des effets sur le foie et les reins ont également été observés dans le cadre d’études de toxicité
chronique menées sur des rats et des souris exposes au DBCM (tableau 11). Des effets sur le foie
ont été observés a des doses aussi faibles que 29 mg/kg p.c. par jour.

Tableau 11. Sommaire des études de toxicité chronique au cours desquelles des animaux ont été
exposés au DBCM par le régime alimentaire et par gavage (dans ’huile de mais)

NOMELIE Espéce Durée de
OAEL ' Dose et voie R .. - -—
Sexe, , .. I’expositio Effet(s) critique(s) Référence
(mg/kg p.c. d’exposition
- nombre n
par jour)
10/43 (M) Rat, Wistar | 0, 10, 43, 2 ans Diminution du poids Tobe et
9/39 (F) SPF, M, F, | 230 mg/kg p.c. corporel, augmentation du | coll.
40/sexe/dos | par jour (M); 0, poids du foie. (Pas de (1982)2
e 9, 39, données
220 mg/kg p.c. histopathologiques)
par jour (F),
régime
alimentaire?
S.0./29 Rat 0, 40, 80° 104 Effets sur le foie NTP
F344/N, M, | mg/kg, gavage | semaines (dégénérescence graisseuse | (1985)
F, (huile de mais) | (5 jours/se | et modifications
50/sexe/dos maine) cytoplasmiques donnant un
e aspect de verre dépoli) et
néphrose (femelles
seulement)
S.0./36 Souris, 0, 50, 100° 105 Effets sur le foie (males : NTP
B6C3F1, mg/kg, gavage | semaines hépatocytomégalie, (1985)
M, F, (huile de mais) | (5 jours/se | nécrose, dégénérescence
50/sexe/dos maine) graisseuse; femelles :
e calcification et
dégénérescence graisseuse),
néphrose (males
seulement), augmentation
de I’hyperplasie des
cellules folliculaires de la
glande thyroide (femelles)

F = femelles, LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = males, NOAEL = dose sans effet nocif
observé, S.0O. = sans objet (1’étude ne comportait pas de NOAEL/LOAEL)

aTobe et coll. (1982) est une étude non publiée. L’ information provient de ’OEHHA (2020), notamment les valeurs
de dose exprimées en mg/kg p.c. par jour, qui ont été calculées selon des concentrations d’exposition par le régime
alimentaire (0,0 %, 0,022 %, 0,088 % ou 0,35 %), la consommation alimentaire déclarée et le poids corporel au
moment du sacrifice.

®Ces doses correspondent a une exposition de cinq jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées & une exposition de sept jours par semaine sont 0, 28,6 et 57,1 mg/kg p.c. par jour.

Ces doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 35,7 et 71,4 mg/kg p.c. par jour.

2.3.2.4 Bromoforme
La base de données sur la toxicité du bromoforme chez les animaux englobe plusieurs types
d’exposition par voie orale (a savoir I’eau potable, le régime alimentaire, le gavage) chez le rat et
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la souris, et decrit plusieurs effets (voir ATSDR [2005] et OEHHA [2020] pour des revues
approfondies). Le foie semble étre le principal organe cible, bien qu’il existe également des
éléments probants démontrant des effets sur la thyroide et le cdlon. Les données sur les effets du
bromoforme par inhalation sont extrémement limitées, des études plus anciennes ayant mis en
évidence des effets hépatiques et rénaux chez les rongeurs (Dykan, 1962, 1964).

L’exposition orale aigué€ de rats et de souris a des doses ¢levées de bromoforme a entrainé des
effets sur le systéme nerveux central (par exemple sédation, anesthésie) et les valeurs de DLsg se
situent entre 707 et 1 550 mg/kg (OEHHA, 2020). L’identification du foie comme organe cible
est étayée par plusieurs études de courte durée realisées chez le rat et la souris (Condie et coll.,
1983; Aida et coll., 1992a; Melnick et coll., 1998; Coffin et coll., 2000).

Des effets sur le foie ont été observes dans deux études de toxicité subchronique apres exposition
de rats et de souris au bromoforme (tableau 12).

Tableau 12. Sommaire des études de toxicité subchronique au cours desquelles des animaux ont
été exposés au bromoforme par 1’eau potable et par gavage (dans I’huile de mais)

NI Espece Durée de
OAEL ’ Dose et voie .. - "
Sexe, R .. I’expositio Effet(s) critique(s) Référence
(mg/kg p.c. d’exposition
: nombre n
par jour)
57/218 Rat, 0, 5, 50, 500, 90 jours Effets sur le foie Chu et coll.
(M), Sprague- 2 500 ppm?, eau | (plus (augmentation du (1982)
55/283 (F) | Dawley, M, | potable avec 90 jours de | volume cytoplasmique
F, Emulphora 1 % | récupératio | et vacuolisation due a
20/sexe/dos n) une infiltration
e graisseuse)
18/36 Rat 0, 12, 25, 50, 13 Vacuolisation NTP (1989a)
F344/N, M, | 100, 200° semaines hépatocellulaire chez les
F, mg/kg, gavage (5 jours/se | males
10/sexe/dos | (huile de mais) | maine)
e
71/143 Souris, 0, 25, 50, 100, 13 Vacuolisation NTP (1989a)
B6C3F1, 200, 400¢ semaines hépatocellulaire chez les
M, F, mg/kg, gavage (5 jours/se | méles
10/sexe/dos | (huile de mais) | maine)
e

F = femelles, LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = méles, NOAEL = dose sans effet nocif
observé, S.0O. = sans objet (I’étude ne comportait pas de NOAEL/LOAEL)

3_es doses étaient équivalentes a 0, 0,65, 6,1, 57 et 218 mg/kg p.c. par jour pour les males et a 0, 0,64, 6,9, 55 et
283 mg/kg p.c. par jour pour les femelles, estimées d’apres I’apport en eau et le poids corporel moyens (OEHHA,
2020).

bCes doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 9, 18, 36, 71 et 143 mg/kg p.c. par
jour.

Ces doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 18, 36, 71, 143 et 286 mg/kg p.c. par
jour.

dLa dose, calculée par les auteurs, était équivalente a 73 mg/kg p.c. par jour.

¢La dose, calculée par les auteurs, était équivalente & environ 56 a 60 mg/kg p.c. par jour.
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Des effets sur le foie ont également été observés dans le cadre d’études de toxicité chronique
menées sur des rats et des souris exposés au bromoforme (tableau 13). Des effets sur le foie ont
été observés a des doses aussi faibles que 68 mg/kg p.c. par jour.

Tableau 13. Sommaire des études de toxicité chronique au cours desquelles des animaux ont été
exposés au bromoforme par le régime alimentaire et par gavage (dans de I’huile de mais)

MORIELIL Espece Durée de
A , DB B0 el > iti ffet itique(s) Référence
(ma/kg p.c. Sexe, Popadon I’expositi Effet(s) critig
. nombre on
par jour)
19/85 (M) Rat, Wistar | 0, 19, 85, 2 ans Diminution du poids Tobe et coll.
15/68 (F) SPF, M, F, | 514 mg/kg p.c. corporel, augmentation | (1982)
40/sexe/dos | par jour (M); 0, du poids relatif du foie,
e 15, 68, 407 mg/kg modification des
p.c. par jour (F)?, enzymes sériques,
régime apparence modifiée du
alimentaire foie
S.0./71 Rat 0, 100, 200" 103 Diminution du poids NTP (1989a)
F344/N, M, | mg/kg, gavage semaines | corporel terminal,
F, (huile de mais) (5 jours/s | lésions
50/sexe/dos emaine) histopathologiques du
e foie
71/S.0. Souris, 0, 50, 100°mg/kg | 103 Femelles seulement : NTP (1989a)
(M) B6C3F1, (M); 0, 100, 200° | semaines | diminution du poids
S.OJT1(F) | M, F, mg/kg (F), gavage | (5 jours/s | corporel, stéatose du
50/sexe/dos | (huile de mais) emaine) foie, hyperplasie des
e cellules folliculaires de
la thyroide

F = femelles, LOAEL = dose minimale avec effet nocif observé, M = males, NOAEL = dose sans effet nocif
observé, S.O. = sans objet (1’étude ne comportait pas de NOAEL/LOAEL

aTabe et coll. (1982) est une étude non publiée. L’information provient de ’OEHHA (2020), notamment les valeurs
de dose exprimées en mg/kg p.c. par jour, qui ont été calculées selon des concentrations d’exposition par le régime
alimentaire (0,0 %, 0,04 %, 0,16 % ou 0,65 %), la consommation alimentaire déclarée (moyenne de I’intervalle
déclaré pour chaque sexe) et le poids corporel au moment du sacrifice.

®Ces doses correspondent a une exposition de cing jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées & une exposition de sept jours par semaine sont 0, 71 et 143 mg/kg p.c. par jour.

°Ces doses correspondent a une exposition de cinq jours par semaine. Pour permettre la comparaison avec d’autres
études, les valeurs ajustées a une exposition de sept jours par semaine sont 0, 36 et 71 mg/kg p.c. par jour.

2.3.2.5 THM iodés
On ne dispose d’aucun renseignement sur la toxicité aigué€, subchronique ou chronique des THM
iodes dans des modéles animaux.

2.3.3 Toxicité pour la reproduction et le développement

2.3.3.1 Chloroforme

La toxicité du chloroforme pour la reproduction et le développement a fait I’objet de plusieurs
¢tudes sur des rats, des souris et des lapins exposés par gavage, par 1’eau potable ou par
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inhalation (voir Williams et coll. [2018] pour une revue approfondie). Des effets sur le
développement, notamment une diminution du poids corporel des feetus ainsi que des altérations
ou des retards de 1’ossification chez les feetus, ont été systématiquement observés dans les études
avec exposition in utero. Il convient de souligner que les diminutions du poids des fcetus et les
observations relatives au squelette se sont produites a des doses ayant également causé une
toxicité pour la mére. Chez le rat et la souris, le poids corporel des feetus a diminué a des doses
de 300 ppm (354 mg/kg par jour) (Schwetz et coll., 1974; Baeder et Hofmann, 1988) et de

100 ppm (environ 303 mg/kg par jour) (Murray et coll., 1979), respectivement. Chez le lapin,
une diminution du poids des feetus a été observée a 20 et a 50 mg/kg par jour, mais pas a 35
mg/kg par jour (Thompson et coll., 1974). Des effets sur les os, notamment un retard de
’ossification des os craniens et des sternébres, des cotes lombaires, des cotes ondulées et des
déviations de 1’os interpariétal, ont été observés a des doses identiques ou supérieures a celles
auxquelles une diminution du poids des feetus a été observée (Schwetz et coll., 1974; Thompson
et coll., 1974; Murray et coll., 1979; Ruddick et coll., 1983; Baeder et Hofmann, 1988, 1991).

Des pertes tres précoces de la portée au complet (péri-implantatoires) ont été observées dans les
¢tudes d’exposition in utero seulement, ou I’administration de doses a commencé au 6¢ jour de
gestation ou avant. Les effets ne sont apparus qu’a des doses élevées (> 200 mg/kg par jour),
supérieures a celles pour lesquelles une toxicité maternelle a été observée (Schwetz et coll.,
1974; Murray et coll., 1979; Ruddick et coll., 1983; Baeder et Hofmann, 1988, 1991).

Dans le cadre d’un protocole de reproduction ininterrompue de souris CD-1, aucun effet n’a été
signalé sur la fertilité ou la reproduction des individus de la génération F1 auxquels on avait
administré 41 mg/kg de p.c. par jour, par gavage (dans I’huile de mais) (NTP, 1988). Aucun effet
sur la reproduction n’a été constaté non plus chez des souris ICR exposées a 31 mg/kg par jour
de chloroforme par gavage (dans un mélange d’huile végétale, d’Emulphor® et de solution
saline) 21 jours avant I’accouplement et jusqu’au sevrage (Burkhalter et Balster, 1979). En
revanche, une diminution de la performance de reproduction a été observée chez les souris CD-1
des génerations F1 et F2 exposées a 950 mg/kg p.c. par jour de chloroforme dans le cadre d’une
étude multigénérationnelle sur I’eau potable (Borzelleca et Carchman, 1982).

Les effets tératogenes de I’exposition au chloroforme ont €té ¢tudiés sur des embryons de
poisson-zebre (Teixido et coll., 2015). L exposition au chloroforme dans des flacons en verre
scellés (pour empécher la volatilisation) 4 & 76 heures aprés la fécondation a entrainé des effets
nocifs sur le développement, notamment des malformations des yeux, du ceeur et de la queue,
ainsi qu’un retard de croissance, de mouvement et d’éclosion. Sur les quatre THM examinés
dans cette étude (c’est-a-dire le chloroforme, le BDCM, le DBCM et le bromoforme), le
chloroforme a été classé comme étant le moins puissant, sa concentration efficace a 50 % (CEso)
étant de 0,85 mM.

Alors que certaines organisations ont conclu que les effets de 1’exposition des animaux au
chloroforme sont attribuables a la toxicité maternelle (U.S. EPA, 2001; OMS, 2004), le
Developmental and Reproductive Toxicant Identification Committee (DARTIC, comité
d’identification des toxiques pour le développement et la reproduction) de la Californie a
déterminé que le chloroforme était une substance toxique pour le développement, d’apres la
diminution du poids a la naissance chez 1’animal et I’humain (OEHHA, 2020).
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2.3.3.2 BDCM

La toxicit¢ du BDCM pour la reproduction et le développement a fait 1’objet de plusieurs études
sur 1’exposition par voie orale chez le rat et le lapin (voir OEHHA, 2007 pour une revue). Les
effets sur le développement observés se sont généralement produits a des concentrations qui
provoquaient aussi une toxicité maternelle.

Les effets du BDCM ont été étudiés chez des groupes de 15 rats Sprague-Dawley auxquels on a
administré du BDCM a des doses de 50, 100 ou 200 mg/kg p.c. par jour, par gavage dans de
I’huile de mais, du 6¢e au 15¢ jour de gestation (Ruddick et coll., 1983). Aucune différence
significative n’a été observée entre les groupes exposés et les groupes témoins quant au poids des
feetus, aux malformations macroscopiques des foetus ou aux anomalies viscérales. Cependant,
une augmentation des aberrations des sternébres a été constatée dans tous les groupes exposes.
La signification statistique de ces anomalies squelettiques n’a pas été signalée par les auteurs.
Toutefois, selon les calculs de I’Office of Environmental Health Hazard Assessment (OEHHA)
de I’Environmental Protection Agency de Californie (2020), bien qu’aucune des incidences
d’aberrations des sternebres relevées dans les groupes exposés n’ait été significativement
différente de celles des témoins, une tendance significative a I’augmentation de ’incidence a été
observée. Il en résulte donc une NOAEL de 200 mg/kg par jour, ce qui est supérieur a la NOAEL
maternelle de 100 mg/kg par jour, basée sur une diminution du gain de poids maternel (OEHHA,
2020).

Klinefelter et coll. (1995) ont étudi¢ la capacit¢ du BDCM d’altérer la fonction reproductrice
chez le rat male F344. Du BDCM a été administré dans 1’eau potable pendant 52 semaines,
exposant ainsi les rats & des doses moyennes de 0, 22 et 39 mg/kg p.c. par jour. L’examen
histologique n’a révélé aucune lésion macroscopique des organes reproducteurs, mais
I’exposition a la dose élevée de BDCM a réduit considérablement la vitesse moyenne en ligne
droite, le trajet moyen et la vitesse curvilinéaire des spermatozoides extraits de la queue de
I’épididyme.

Narotsky et coll. (1997) ont étudié les effets du BDCM chez des rats F344 exposes a des doses
de 0, 25, 50 ou 75 mg/kg p.c. par jour, administrées par gavage dans des milieux aqueux ou
huileux du 6e au 15e jour de gestation. Le BDCM a produit des résorptions complétes de la
portée chez les groupes ayant recu des doses en solution aqueuse (8 % et 83 %, respectivement)
et dans I’huile de mais (17 % et 21 %, respectivement). Le BDCM était toxique pour la mere a
ces doses. D’apres des études de suivi, le BDCM agit selon deux modes d’action qui provoquent
une perte de grossesse chez les rates F344 (perturbation hypothalamo-hypophysaire de la
sécrétion de I’hormone lutéinisante et perturbation de la réponse lutéale a ’hormone
lutéinisante), et I’effet des résorptions completes de la portée est spécifique de la souche de rats,
les rats Sprague-Dawley n’ayant pas été affectés par I’exposition au BDCM (Bielmeier et coll.,
2001, 2004, 2007).

Au cours d’une étude sur le développement réalisée par Christian et coll. (2001), on a administré
a des rats Sprague-Dawley et a des lapins blancs de Nouvelle-Zélande du BDCM dans 1’eau
potable au cours des jours de gestation 6 a 21 chez les rats et 6 a 29 chez les lapins. Les doses
moyennes consommeées etaient de 0, 2,2, 18,4, 45,0 ou 82,0 mg/kg p.c. par jour chez les rats et
de 0, 1,4, 13,4, 35,6 ou 55,3 mg/kg p.c. par jour chez les lapins. On a constaté des retards
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minimes de 1’ossification des phalanges des pattes avant ainsi que des métatarses et des
phalanges des pattes arriére chez les feetus de rat exposés a 82,0 mg/kg p.c. par jour. On a jugé
ces retards marginaux, réversibles et associés a une diminution importante du gain de poids de la
mere. Aucun effet lié au traitement n’a été observé chez les feetus de lapin.

Au cours d’une étude de la reproduction s’étendant sur deux générations, on a administré a des
rats Sprague-Dawley des doses de BDCM dans 1’eau potable a des concentrations de 0, 50, 150
ou 450 mg/L (équivalanta 0, 4,14 12,6, 11,6 a 40,2 ou 29,5 & 109,0 mg/kg p.c. par jour). Dans
les deux groupes exposés aux doses les plus fortes, on a observe une mortalité et des signes
cliniques associés a une baisse de la consommation d’eau, une diminution du poids corporel et
du gain de poids, ainsi qu’une réduction de la consommation d’aliments. On a attribué a une
baisse importante du poids corporel des petits un bref retard de la maturation sexuelle (séparation
du prépuce, ouverture du vagin) et une augmentation du nombre de rats F1 présentant un dicestrus
prolongé. Les auteurs se sont demandé si le retard de maturation sexuelle devrait étre considéré
comme une toxicité générale ou une toxicité pour la reproduction, étant donné qu’il était associé
a une déshydratation causée par la palatabilité réduite du BDCM (Christian et coll., 2002).

Les effets tératogenes de 1’exposition au BDCM ont été étudiés sur des embryons de poisson-
ze¢bre (Teixido et coll., 2015). L’exposition au BDCM dans des flacons en verre scellés (pour
empécher la volatilisation) 4 a 76 heures apres la fécondation a entrainé des effets nocifs sur le
développement, notamment des malformations des yeux, du cceur et de la queue, ainsi qu’un
retard de croissance, de mouvement et d’éclosion. Sur les quatre THM examinés dans cette
étude, le BDCM a été classe comme ayant une puissance semblable a celle du bromoforme, avec
une CEso de 0,26 mM.

Un groupe d’experts formé par Santé Canada en 2008 pour évaluer la toxicité du BDCM a
déterminé que « méme s’il a été¢ démontré que le BDCM a des effets nocifs sur la reproduction
des animaux, ces effets n’ont été observés qu’a des doses toxiques pour la mere, qui sont 5 000 a
15 000 fois plus ¢élevées que les concentrations trouvées dans I’eau potable ». Dans 1’ensemble,
le poids actuel de la preuve tirée des études toxicologiques ne permet pas d’établir un lien entre
les effets nocifs sur la reproduction et le développement et 1’exposition au BDCM a des
concentrations présentes dans 1’eau potable chlorée » (Santé Canada, 2008a).

2.3.3.3DBCM

La toxicit¢ du DBCM pour la reproduction et le développement a fait 1’objet d’un petit nombre
d’études. Dans ces études, 1’exposition au DBCM ne semble pas avoir entrainé d’effets sur la
reproduction et le développement, sauf a des concentrations qui provoquent également une toxicité
maternelle.

Au cours d’une étude sur la reproduction qui s’est étendue sur plusieurs générations, on a exposé
des groupes de souris ICR, 10 méles et 30 femelles, a des doses de 0, 0,1, 1,0 ou 4,0 g/L (0, 17,
171 ou 685 mg/kg p.c. par jour) de DBMC dans de I’Emulphor administrées dans I’eau potable
pendant 35 jours et on les a ensuite accouplés. Les accouplements subséquents ont eu lieu deux
semaines apres le sevrage (Borzelleca et Carchman, 1982). Les souris F1 ont été exposées a la
méme solution d’essai pendant 11 semaines apres le sevrage, puis accouplées. Les
accouplements suivants ont eu lieu deux semaines aprés le sevrage. A une dose de 17 mg/kg p.c.
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par jour, on n’a constaté qu’une légére baisse du poids corporel des nouveau-nés de la génération
F2b. A une dose de 171 mg/kg p.c. par jour, on a constaté une baisse importante du poids
corporel des femelles et une augmentation de 1’apparition de pathologies macroscopiques du foie
chez les souris FO et F1b. La taille des portées et la viabilité des petits ont diminué dans les deux
générations. A une dose de 685 mg/kg p.c. par jour, les effets étaient du méme genre, mais plus
graves. La taille des portées et la viabilité des petits ont diminué dans les deux générations. Les
animaux présentaient une hypertrophie du foie et des changements morphologiques apparents.
Le gain de poids corporel a diminué considérablement autant chez les méles que chez les
femelles. L’indice de gestation, la fertilité et la survie de la génération F1 ont en outre diminué
considérablement. La fertilité a diminué chez la génération F2 (PISC, 2000).

Les effets du DBCM ont été étudiés chez des groupes de 15 rats Sprague-Dawley auxquels on a
administré du bromoforme a des doses de 50, 100 ou 200 mg/kg p.c. par jour, par gavage dans de
I’huile de mais, du 6e au 15¢ jour de gestation (Ruddick et coll., 1983). Le gain de poids chez la
mere a diminué dans le groupe exposé a la dose élevée. Aucune différence significative n’a été
observée entre les groupes exposés et les groupes témoins en ce qui concerne les foyers de
résorption, le nombre de feetus par portée, le poids des feetus, les malformations macroscopiques
des feetus, les anomalies squelettiques ou viscérales ou les effets histopathologiques liés au
traitement.

L’absence d’effets est étayée par une étude du NTP au cours de laquelle des rats Sprague-
Dawley ont été exposés a des doses de 0, 50, 150 ou 450 ppm de DBCM administrées dans 1’eau
potable pendant 35 jours (NTP, 1996). En raison de la réduction de 1’apport en eau, les doses ont
été estimées eéquivalentes a 4,2, 12,4 et 28,2 mg/kg par jour pour les males, a 6,3, 17,4 et 46,0
mg/kg par jour pour les femelles du groupe A (exposition périconceptionnelle, accouplées avec
des méles exposés) et a 7,1, 20,0 et 47,8 mg/kg par jour pour les femelles du groupe B
(exposition gestationnelle, accouplées avec des males non exposés). Aucun signe clinique de
toxicité n’a été observe, ni aucune lésion histopathologique. Aucun effet significatif sur les
paramétres de reproduction ou de fertilité n’a été observé, peu importe la dose administrée. De
Iégers changements dans les parameétres biochimiques ont été observés chez les males, bien
qu’aucune tendance dose-réponse n’ait été relevée.

Les effets tératogenes de 1’exposition au DBCM ont été étudiés sur des embryons de poisson-
zebre (Teixido et coll., 2015). L exposition au DBCM dans des flacons en verre scellés (pour
empécher la volatilisation) 4 a 76 heures apres la fécondation a entrainé des effets nocifs sur le
développement, notamment des malformations des yeux, du cceur et de la queue, ainsi qu’un
retard de croissance, de mouvement et d’éclosion. Sur les quatre THM examinés dans cette
étude, le DBCM a été classé comme étant le plus puissant, avec une CEso de 0,16 mM.

2.3.3.4 Bromoforme

La toxicit¢ du bromoforme pour la reproduction et le développement a fait ’objet d’un petit
nombre d’études. Les effets du bromoforme ont été étudiés chez des groupes de 15 rats Sprague-
Dawley auxqguels on a administré du bromoforme a des doses de 50, 100 ou 200 mg/kg p.c. par
jour, par gavage dans de 1’huile de mais, du 6e au 15¢ jour de gestation (Ruddick et coll., 1983).
Aucune différence significative n’a été observée entre les groupes exposés et les groupes témoins
en ce qui concerne les foyers de résorption, le nombre de feetus par portée, le poids des feetus, les
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malformations macroscopiques des feetus, les anomalies viscérales ou les effets histopathologiques
liés au traitement. Plusieurs anomalies du squelette ont été observées chez les petits, notamment
la présence d’une 14e cOte, de cotes ondulées, de déviations de ’os interpariétal et d’aberrations
des sternebres. La signification statistique de ces anomalies squelettiques n’a pas été signalée par
les auteurs. Cependant, les calculs de ’OEHHA (2020) révelent que 1’incidence des aberrations
des sternébres était significativement différente de celle des témoins a la plus forte dose mise a
I’essai (OEHHA, 2020).

On a étudié I’effet du bromoforme sur la fertilité et la reproduction de souris Swiss CD1 suivant
un protocole d’évaluation de la reproduction continue (NTP, 1989b). Dans le cadre de cette
¢tude, les souris ont été exposées par gavage dans 1’huile de mais a des doses de 0, 50, 100 ou
200 mg/kg p.c. par jour pendant 105 jours. On n’a signalé aucun effet sur la reproduction (par
exemple portées par paires, nombre de petits vivants par portée, sexe des petits vivants, poids
corporel des petits) des parents ou des individus de la génération F1. Aucun effet sur la densité,
la motilité ou la morphologie des spermatozoides dans les épididymes n’a été observé chez les
males F1. Une légére hausse de la mortalité postnatale a été observée.

Les effets tératogénes de 1’exposition au bromoforme ont été étudiés sur des embryons de
poisson-zebre (Teixido et coll., 2015). L’exposition au bromoforme dans des flacons en verre
scellés (pour empécher la volatilisation) 4 a 76 heures aprés la fécondation a entrainé des effets
nocifs sur le développement, notamment des malformations des yeux, du cceur et de la queue,
ainsi qu’un retard de croissance, de mouvement et d’éclosion. Sur les quatre THM examinés
dans cette étude, le bromoforme a été classé comme ayant une puissance semblable a celle du
BDCM, avec une CEso de 0,20 mM.

2.3.3.5 Mélanges de THM

Quelques études se sont intéressées aux effets sur la reproduction et le développement de
I’exposition a un mélange de THM ainsi que de I’exposition combinée aux THM et a d’autres
SPD. Comme ces études portaient sur des mélanges, les effets observés n’ont pas pu étre
attribués a un THM donné.

Narotsky et coll. (2011) ont examiné les pertes de grossesse et les malformations oculaires chez
la progéniture de rats F344 aprés une exposition gestationnelle a un mélange des quatre THM, a
un mélange de cinq acides haloacétiques (AHA) et a un mélange de THM et d’AHA. Des rats
ont été exposés par gavage (dans un émulsifiant d’éthoxylates d’huile de ricin), aux jours de
gestation 6 a 20, aux trois mélanges a des concentrations faibles, moyennes et élevées (307, 613,
920 umol/kg). Les proportions des SPD étaient baseées sur les concentrations observées dans un
échantillon d’eau chlorée. Une toxicité maternelle (par exemple perte de poids, diminution du
gain de poids, horripilation) a été observée a toutes les concentrations de dose pour le mélange
de THM. Pour tous les mélanges, une perte de grossesse a été observée a partir d’une dose de
613 umol/kg.

Narotsky et coll. (2015) ont exposé des rats a un mélange composé, dans des proportions
réalistes, de quatre THM et de cinqg AHA a 0, 500 fois, 1 000 fois ou 2 000 fois les « maximum
contaminant levels »(MCL) établis par I’Environmental Protection Agency des Etats-Unis (U.S.
EPA). Les résultats de ’essai biologique multigénérationnel ont révélé qu’il n’y avait aucun effet
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nocif sur la fertilité, le maintien de la grossesse, la survie prénatale, la survie postnatale ou le
poids & la naissance. Il est possible que la rétention des mamelons et les effets sur la motilité des
spermatozoides chez les males, ainsi que les retards de puberté chez les males et les femelles
aient été attribuables a la réduction de la consommation d’eau et du poids corporel.

Guariglia et coll. (2011) ont étudié les effets de toxicite pour le développement neurologique de
souris exposées a un mélange de chloroforme, de bromoforme et de perchloroéthyléne dans 1’eau
potable, depuis le début de la reproduction jusqu’au 30e jour postnatal. Les souris males, mais
pas les souris femelles, ont présenté des comportements de type autistique, notamment

quelques vocalisations, de 1’anxiété, des comportements répétitifs et des déficiences sociales.

2.3.3.6 THM iodés

On ne dispose d’aucun renseignement sur la toxicité des THM iodés pour la reproduction et le
développement.

2.3.4 Génotoxicité et cancérogénicité

La mutagénicité et la génotoxicité des THM ont été évaluées dans un large éventail d’essais et un
certain nombre de conditions expérimentales (voir Richardson et coll., 2007; OEHHA, 2020;
Cortes et Marcos, 2018; et de Castro Medeiros et coll., 2019 pour revues).

2.3.4.1 Chloroforme

Si le chloroforme a donné des résultats positifs dans certaines conditions d’essai, la
prépondérance des données suggére toutefois qu’il présente un faible potentiel génotoxique.
Dans bien des cas, les résultats positifs étaient Iégers et pourraient s’expliquer par les conditions
expérimentales de I’essai (par exemple ils se sont produits a des concentrations cytotoxiques)
(OEHHA, 2020).

Plusieurs études se sont penchées sur la cancérogénicité du chloroforme chez les rongeurs
découlant d’une exposition par voie orale, d’une exposition par inhalation et d’une exposition
combinée par voie orale et par inhalation. Dans quelques-unes de ces études, des tumeurs rénales
ou hépatiques ont €té associées a I’exposition au chloroforme.

Au cours d’une étude antérieure effectuée par le National Cancer Institute (NCI), on a administré
par gavage du chloroforme dans de 1’huile de mais a des groupes de rats Osborne-Mendel et de
souris B6C3F1 (50 males et 50 femelles). Les rats males ont re¢u 0, 90 ou 180 mg/kg p.c. cinq
fois par semaine pendant 78 semaines et les rats femelles ont recu 0, 125 ou 250 mg/kg p.c. cinq
fois par semaine au cours des 22 premiéres semaines, et ensuite les mémes doses que les males
pendant les semaines suivantes. Pendant les 18 premiéres semaines, on a administré des doses de
0, 100 ou 200 mg/kg p.c. aux souris males et de 0, 200 ou 400 mg/kg p.c. aux souris femelles.
Apreés 18 semaines, les doses sont passées a 0, 150 et 300 mg/kg p.c. pour les souris males et a 0,
250 et 500 mg/kg p.c. pour les souris femelles pendant le reste de la période d’exposition (NCI,
1976).

Chez les rats males, on a constaté une augmentation significative, liée a la dose, de 1’incidence
des carcinomes du rein. Ces tumeurs n’ont pas été observées chez les rats femelles, mais on a
relevé chez ces derniéres une augmentation non significative des tumeurs de la thyroide
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(adenocarcinomes et carcinomes). On a observé des augmentations tres significatives de
I’incidence des carcinomes hépatocellulaires chez les souris des deux sexes. Une hyperplasie
nodulaire a aussi été observée chez les males exposés a de faibles doses. A la suite d’un nouvel
examen d’échantillons de tissus prélevés au cours du dosage biologique de cancérogenése
effectué par le NCI, Reuber (1979) a confirmé les résultats du NCI et a aussi signalé des nodules
hyperplasiques et des carcinomes hépatocellulaires chez des rats méles et femelles, ainsi que des
lymphomes malins chez des souris méles et femelles.

Dans une étude ultérieure portant sur des espéces animales et des doses semblables, mais
utilisant I’eau potable comme milieu, Jorgenson et coll. (1985) ont évalué 1’exposition de rats
Osborne-Mendel males (50 a 330 animaux par groupe) et de souris B6C3F; femelles (50 a

430 animaux par groupe) a des doses de 0, 200, 400, 900 ou 1 800 mg/L de chloroforme pendant
104 semaines; les doses moyennes pondérees dans le temps et basées sur le poids corporel de
I’animal variaient de 19 a 160 mg/kg p.c. par jour chez le rat et de 34 a 263 mg/kg p.c. par jour
chez la souris. Afin d’augmenter la sensibilité nécessaire pour détecter de faibles taux de
réponse, les groupes exposés a de faibles doses étaient de plus grande taille. Il y avait également
deux groupes témoins (n = 330 et n = 50), dont un (n = 50) était apparié au groupe exposé a la
dose élevée pour ce qui est de I’apport en eau, car les animaux des groupes recevant la dose
¢levée refusaient souvent de boire 1’eau contenant du chloroforme et étaient donc privés d’eau.

Contrairement aux résultats du bio-essai du NCI décrits ci-dessus, au cours duquel on a observé
des tumeurs hépatiques chez les souris des deux sexes, on n’a pu établir de lien entre 1’exposition
et I’augmentation de I’incidence de tumeurs de tous types chez les souris femelles. Jorgenson et
coll. (1985) laissent entendre que les tumeurs hépatiques observées chez la souris au cours de
I’é¢tude du NCI pourraient étre le résultat de 1’interaction entre le chloroforme et ’huile de mais
utilisée comme milieu. En ce qui concerne les effets sur les reins, il y a eu une augmentation, liée
a la dose, de I’incidence de tumeurs rénales chez le rat, bien que 1’incidence d’adénomes et
d’adénocarcinomes combinés des cellules tubulaires ait été 1égérement inférieure aux valeurs de
I’essai biologique du NCI. Une nouvelle analyse des lames d’anatomopathologie de 1’étude de
Jorgenson et coll. (1985) a confirmé la présence d’altérations des tubules (entre autres,
basophilie cytoplasmique, vacuolisation cytoplasmique et encombrement nucléaire, ce qui est
compatible avec une hyperplasie simple des tubules). L’analyse a démontré que les dommages
soutenus des cellules des tubules proximaux constituent une lésion précurseur des tumeurs
provoquées par le chloroforme (Hard et coll., 2000).

Dans une série d’expériences, Roe et coll. (1979) ont étudi€ la cancérogénicité du chloroforme
sur quatre souches de souris (C57BI, CBA, CF/1 et ICI). Les souris ont été exposées par gavage
a du chloroforme administré dans de la pate dentifrice ou de 1’huile d’arachide, a des doses allant
jusqu’a 60 mg/kg, six jours par semaine pendant 80 semaines. Aucune tumeur liée a 1’exposition
n’a été observée dans trois des quatre souches (souris C57BI1, CBA et CF/1). On a toutefois
constaté une augmentation des tumeurs épithéliales du rein chez les souris ICI males a la dose de
60 mg/kg par jour. L’écart était plus marqué lorsqu’on a administré le chloroforme dans de
I’huile d’arachide plutdt que dans de la pate dentifrice. Les résultats de cette étude indiquent que
la réponse tumorigéne dans le rein de la souris est spécifique de la souche.
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Palmer et coll. (1979) ont évalué la cancérogénicité du chloroforme administré a des rats SD par
gavage dans du dentifrice a raison de 60 mg/kg, six jours par semaine pendant 80 semaines.
Aucune tumeur rénale ou hépatique n’a été décelée dans 1’un ou ’autre des groupes. Cependant,
la faible capacité de survie des animaux témoins et des animaux exposés a probablement réduit
la sensibilité en matiére de détection des effets.

Tumasonis et coll. (1985, 1987) ont évalué la cancerogénicité du chloroforme administré a des
rats Wistar dans 1’eau potable pendant 180 semaines. Les doses moyennes pondéréees dans le
temps étaient équivalentes a 200 mg/kg par jour pour les males et a 240 mg/kg par jour pour les
femelles. Une augmentation significative de 1’incidence des nodules néoplasiques (si¢ge non
précisé) et une augmentation significative de 1’incidence de 1’adénofibrose hépatique ont été
observées chez les rats femelles. Les rats méales présentaient aussi une augmentation significative
de I’adénofibrose hépatique. Il convient de noter qu’il y a eu un débat sur la question de savoir si
les cellules du canal biliaire du rat pouvaient en fait se transformer en tumeurs adénomateuses;
d’autres auteurs ont décrit des lésions similaires comme étant des carcinomes
cholangiocellulaires (OEHHA, 2020).

En ce qui concerne les études d’exposition par inhalation, Yamamoto et coll. (2002) ont exposé
des groupes de rats F344 et de souris BDF1 (50 males et 50 femelles) a des vapeurs de
chloroforme a raison de six heures par jour, cing jours par semaine pendant 104 semaines. Les
rats ont été exposes a des concentrations de 0, 10, 30 ou 90 ppm et les souris a des concentrations
de 0, 5, 30 ou 90 ppm. Chez les souris males, une augmentation significative, liée a la dose, du
nombre de carcinomes et d’adénomes combinés des cellules rénales a été observée. Chez les
souris femelles, une augmentation significative, liée a la dose, du nombre de carcinomes et
d’adénomes hépatocellulaires combinés a été observée. Chez le rat, il n’y a eu aucune
augmentation significative de I’incidence des tumeurs rénales ou hépatiques.

Nagano et coll. (2006) ont ¢tudié I’exposition combinée des rats, par inhalation et par voie orale,
au chloroforme. Des groupes de 50 rats F344 males ont été exposés par inhalation a 0, 25, 50 ou
100 ppm de vapeur de chloroforme (apport estimé de 20, 39 et 78 mg/kg par jour) a raison de six
heures par jour, cing jours par semaine pendant 104 semaines. Chaque groupe exposé par
inhalation a également recu 0 ou 1 000 ppm de chloroforme dans 1’eau potable (apport estimé de
45 mg/kg par jour) administrée a volonté 24 heures par jour, sept jours par semaine pendant

104 semaines. Une incidence accrue des adéenomes et des carcinomes a cellules rénales a été
observée dans les groupes exposeés a la fois par inhalation et par voie orale, mais pas dans les
groupes exposés uniquement par voie orale ou par inhalation. L’étude a permis de conclure que
I’exposition combinée par inhalation et par voie orale augmentait nettement la cancérogénicité
du rein chez les rats males.

Le CIRC considere que le chloroforme est peut-étre cancérogeéne pour I’homme (groupe 2B)
(CIRC, 1999a), et I’'U.S. EPA considere qu’il est probablement cancérogene pour I’humain
(groupe B2) (U.S. EPA, 2001). Ces classifications reposent en grande partie sur la tumorigenese
rénale et hépatique chez les rongeurs et sont étayées par de solides données probantes selon
lesquelles le chloroforme agit principalement par des mécanismes non génotoxiques faisant
intervenir le métabolisme oxydatif, la cytotoxicité et la prolifération des cellules régénératives.
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2.3.4.2 THM bromés

La mutagénicité et la génotoxicité du BDCM, du DBCM et du bromoforme ont été étudiées dans
le cadre de divers essais in vitro et in vivo (OEHHA, 2020). Contrairement au chloroforme, le
poids de la preuve permet de conclure a la mutageénicité et a la génotoxicité des THM bromés. Le
pouvoir mutagene bactérien relatif des THM bromés est classé comme suit : bromoforme =
DBCM > BDCM (DeMarini et coll., 1997). Dans une expérience réalisée au moyen de 1’essai
d’¢électrophorese sur gel de cellules isolées (EGCI) sur la lignée cellulaire humaine HepG2,
Zhang et coll. (2012) ont classé les THM dans 1’ordre qui suit, en fonction de leur capacité a
endommager ’ADN : BDCM > DBCM > bromoforme > chloroforme.

L’eau potable traitée et 1’eau de piscine reconnues pour la présence de THM se sont également
révelées genotoxiques pour les cellules bactériennes et animales (Cortes et Marcos, 2018; de
Castro Medeiros et coll., 2019).

Plusieurs études in vivo menées sur le rat ont démontreé la formation de foyers de cryptes
aberrantes, des Iésions prénéoplasiques, dans le colon de rats (mais pas de souris), a la suite
d’une exposition a des doses uniques de THM bromés (DeAngelo et coll., 2002; McDorman et
coll., 2003; Geter et coll., 2004a, 2005). Des études sur le BDCM ont montré que la formation de
foyers de cryptes aberrantes était indépendante du véhicule d’administration (a savoir de 1’huile
de mais au lieu de I’eau potable) (Geter et coll., 2004a). Des facteurs liés a I’alimentation,
comme les matieres grasses et les folates, peuvent influer sur la promotion de Iésions induites par
les THM, en particulier dans le cas du bromoforme (Geter et coll., 2004a,b, 2005). Lorsque des
rats étaient exposés au bromoforme dans 1’eau potable en conjonction avec un régime
alimentaire riche en matieres grasses, une hausse de prés du double de foyers de cryptes
aberrantes a été observée par rapport a des rats nourris au bromoforme et par un régime
alimentaire normal (Geter et coll., 2004c). En revanche, les folates alimentaires ont assuré une
protection contre les foyers de cryptes aberrantes. Leur nombre a diminué de maniere
significative chez les rats ayant recu du bromoforme administré dans 1’eau potable en méme
temps qu’une alimentation normale contenant des folates, par rapport a une alimentation sans
folate (Geter et coll., 2005). Les données montrent également que les foyers de cryptes
aberrantes sont des lésions précurseurs du cancer du célon (adénomes et adénocarcinomes) chez
I’humain (Konstantakos et coll., 1996; Siu et coll., 1997).

2.3.43BDCM

Les essais de mutagénicité et de génotoxicité du BDCM (voir OEHHA [2020] pour une revue
des données) ont produit des résultats mitigés. Cependant, le poids de la preuve indique que le
BDCM est probablement génotoxique. Certains essais de mutagénicité bactérienne ont donné des
résultats positifs, et les essais de mutagénicité in vitro sur des cellules de lymphome de souris ont
donné des résultats positifs ou équivoques. On a aussi obtenu des résultats positifs dans certains
tests d’échange de chromatides sceurs et d’aberrations chromosomiques in vivo et in vitro.

Plusieurs études ont évalué la cancerogeénicité du BDCM chez les rongeurs suite a une exposition
orale (gavage dans de I’huile de mais, dans les aliments et dans I’eau potable). Aucune étude
portant sur la cancérogénicité par inhalation n’a été recensée.
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Dans le cadre d’une étude du NTP sur la cancérogénicité, des groupes de rats F344/N et de souris
B6C3F1 (50 méles et 50 femelles) ont regu du BDCM administré par gavage dans de 1’huile de
mais a raison de cing jours par semaine pendant 102 semaines. Les rats ont recu 0, 50 ou

100 mg/kg p.c. par jour, les souris males ont regu 0, 25 ou 50 mg/kg p.c. par jour et les souris
femelles ont recu 0, 75 ou 150 mg/kg p.c. par jour (NTP, 1987). Les données démontrent
clairement la présence de cancérogénicité induite chez les rats males et femelles sur la base
d’une augmentation de I’incidence d’adénomes et d’adénocarcinomes des cellules des tubules
rénaux, ainsi que de polypes adénomateux et d’adénocarcinomes du gros intestin. L’incidence
accrue d’adénomes et d’adénocarcinomes (combinés) du rein chez le male et d’adénomes et de
carcinomes hépatocellulaires (combinés) chez la souris femelle démontre aussi clairement une
cancérogénicité induite chez les souris B6C3F1 des deux sexes.

Une étude de 185 semaines menée sur des rats Wistar exposés a du BDCM administré dans 1’eau
potable a également donné des résultats positifs (Tumasonis et coll., 1985). Dans cette étude, les
animaux ont été exposes a 2 400 mg/L pendant les 72 premiéres semaines, puis a 1 200 mg/L
pendant les 113 semaines restantes, en raison d’une augmentation progressive de I’apport en eau.
Les doses quotidiennes n’ont pas été signalées par les auteurs, mais un autre examen a permis
d’estimer les valeurs tirées d’un graphique de la publication a une moyenne d’environ 175 mg/kg
p.c. par jour pour les femelles et 100 mg/kg p.c. par jour pour les méales (OEHHA, 2020). Une
incidence considérablement accrue de nodules néoplasiques a été constatée dans le foie des rats
femelles, mais pas dans celui des males. On a également observé une incidence importante
d’adénofibrose hépatique (Iésions prolifératives des canaux biliaires) et de lymphosarcome chez
les femelles exposées.

Dans une autre étude, la cancérogeénicité du BDCM a été évaluée chez des rats F344/N males et
des souris B6C3F1 males. Les rats et les souris ont été exposes pendant 104 semaines a des
concentrations de 0,07, 0,35 ou 0,70 g/L et de 0,05, 0,25 ou 0,5 g/L de BDCM, respectivement,
dans I’eau potable (contenant 0,25 % d’Emulphor) (George et coll., 2002). Ces valeurs
correspondent approximativement a des doses quotidiennes moyennes de 3,9, 20,6 et 36,3 mg/kg
par jour pour les rats et de 8,1, 27,2 ou 43,4 mg/kg par jour pour les souris pendant toute la durée
de I’étude. Chez le rat, les adénomes hépatocellulaires et les adénomes et carcinomes
hépatocellulaires combinés ont augmenté de facon significative a la dose faible, de fagon non
significative a la dose moyenne et de fagon comparable aux valeurs des groupes témoins a la
dose élevée. Selon les auteurs, une diminution du métabolisme aux doses élevées pourrait étre a
I’origine de ce résultat. Chez la souris, aucune augmentation du nombre de néoplasmes
hépatocellulaires ou de néoplasmes des cellules tubulaires rénales n’a été observée.

Une étude de la cancérogénicité du BDCM par le régime alimentaire n’a révélé aucune incidence
significative des lésions néoplasiques chez le rat (Aida et coll., 1992b). Des rats Wistar ont recu
dans leur alimentation du BDCM microencapsulé a des concentrations équivalentes a 0, 6,1, 25,5
ou 138,0 mg/kg par jour pour les males et a 0, 8,0, 31,7 ou 168,4 mg/kg par jour pour les
femelles pendant une période allant jusqu’a 24 mois. Les tumeurs suivantes ont été observeées :
trois cholangiocarcinomes et deux adénomes hépatocellulaires chez les femelles exposées a la
dose élevée, un adénome hépatocellulaire chez une femelle du groupe témoin, un
cholangiocarcinome chez un male exposé a la dose élevée et un adénome hépatocellulaire chez
un méle ayant recu la dose faible et chez un male ayant recu la dose élevée. Les auteurs de



Unclassified / Non classifié

I’étude ont conclu qu’il n’y avait aucune preuve évidente que le BDCM microencapsulé était
cancérogeéne dans les conditions de 1’étude.

Comme 1’a mentionné le CIRC (1999b), Voronin et coll. (1987) ont examiné la cancérogénicité
du BDCM chez la souris. Des animaux ont €té exposés a du BDCM administré dans 1’eau
potable a des concentrations de 0, 0,04, 4,0 et 400 mg/L pendant 104 semaines, ce qui équivaut a
des doses quotidiennes moyennes d’environ 0, 0,007 6, 0,76 et 76 mg/kg par jour. Aucune
hausse significative des tumeurs n’a été constatée, et le BDCM n’était pas considéré comme
cancérogene dans les conditions de 1’étude.

En vue de mieux caractériser la toxicité du BDCM, une deuxieme étude du NTP a permis
d’évaluer les effets du BDCM chez les rats F344/N males et chez les souris B6C3F1 femelles
exposés par 1’eau potable pendant deux ans (NTP, 2006). Des groupes de 50 rats F344/N males
ont été exposés a des concentrations cibles équivalant a des doses quotidiennes moyennes de 0,
6, 12 ou 25 mg/kg p.c. de BDCM. Des groupes de 50 souris B6C3F; femelles ont été exposés a
des concentrations cibles équivalant a des doses quotidiennes moyennes de 0, 9, 18 ou 36 mg/kg
p.c. de BDCM. Dans les conditions de cette étude de deux ans sur 1’eau potable, il n’y avait
aucun signe d’activité cancérogéne chez les rats males ni chez les souris femelles. Toutefois, un
polype adénomateux a été observé dans le gros intestin d’un rat du groupe ayant regu la dose la
plus élevée. Lors de 1’évaluation des différences entre les résultats des études du NTP sur I’huile
de mais et sur ’eau potable, les auteurs ont déclaré que « les différentes réponses observées dans
ces études ont été attribuées aux différences dans la dosimétrie des organes par ces voies
d’exposition et aux influences possibles des facteurs liés a I’alimentation et des différences de
poids corporel sur le développement des néoplasmes » (NTP, 2006).

D’autres études menées par le NTP visaient & caractériser la toxicité du BDCM a I’aide de deux
souches de souris genétiquement modifiées : les souris hémizygotes Tg.AC et les souris a
haploide semi-dominant p53, considérées comme des modéles sensibles au développement de
cancers (NTP, 2007). Les animaux ont été exposés au BDCM par gavage dans de I’huile de
mais, par 1’eau potable et par voie cutanée (souris Tg. AC uniquement) pendant 6 a 9 mois.
Aucune augmentation de I’incidence de tumeurs n’a été observée chez les males ou les femelles
des deux souches de souris exposées par 1’une ou 1’autre des voies. Comme le BDCM a
provoqué le cancer dans d’autres études menées sur différents rongeurs, le NTP a conclu que ces
souris génétiquement modifiées n’étaient peut-étre pas aussi sensibles que prévu pour la
détection de composés cancérogenes.

Le CIRC considere que le BDCM est peut-étre cancérogéne pour I’homme (groupe 2B) (CIRC,

1999a), et I’'U.S. EPA considére qu’il est probablement cancérogene pour 1’humain (groupe B2)
(U.S. EPA, 1993).

2.3.4.4 DBCM

La génotoxicité¢ du DBCM a été évaluée dans un certain nombre d’essais (voir OEHHA [2020]
pour une revue des données). Malgreé des résultats mitigés, le DBCM a produit des résultats
positifs a la suite des essais de mutagenicité bacterienne et de mutagénicité sur des cellules de
lymphome de souris en culture. Le DBCM a également des résultats positifs en ce qui concerne
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I’induction d’échanges de chromatides sceurs et d’aberrations chromosomiques in vivo et in
vitro, de dommages a I’ADN de bactéries et d’une aneuploidie dans les cellules de mammiferes.

Au cours d’un bio-essai de cancérogénese effectue par le NTP, on a administré du DBCM par
gavage dans de I’huile de mais, a des doses de 0, 40 ou 80 mg/kg p.c., a raison de cing fois par
semaine pendant 104 semaines, a des groupes de 50 males et femelles de rats F344/N (NTP,
1985). Des groupes de 50 souris B6C3F1 méles et femelles ont recu de la méme fagon des doses
de 0, 50 ou 100 mg/kg p.c. cing fois par semaine pendant 105 semaines. Les résultats de 1’étude
n’ont révélé aucun signe de cancérogénicité chez le rat. Chez la souris B6C3F! male, les signes
de cancérogénicité étaient toutefois équivoques, d’apres une augmentation significative de
I’incidence des carcinomes hépatocellulaires, mais une augmentation marginale seulement des
adénomes ou carcinomes hépatocellulaires (combinés) (incidence des carcinomes
hépatocellulaires chez les souris témoins et les souris exposees a la dose élevée de 10/50 et
19/50, respectivement; incidence combinée des adénomes et des carcinomes hépatocellulaires de
23/50 et 27/50, respectivement). Cependant, en raison d’une erreur de dosage, le nombre de
survivants dans le groupe des souris males exposées a la dose faible n’était pas suffisant pour
permettre ’analyse. Par conséquent, il n’a pas été possible de déterminer la cancérogénicité du
DBCM. On a aussi produit certaines preuves de cancérogénicité chez la souris femelle fondées
sur une incidence accrue des adénomes hépatocellulaires et des adénomes ou carcinomes
hépatocellulaires (combinés). L’incidence des adénomes et des carcinomes hépatiques
(combinés) chez les souris témoins, les souris exposées a la dose faible et les souris exposees a la
dose élevée s’est établie a 6/50, 10/49 et 19/50 respectivement, 1’incidence dans le groupe exposé
a la dose élevée étant considérablement différente de celle du groupe témoin.

Comme I’a mentionné le CIRC (1999 b), Voronin et coll. (1987) ont examiné la cancérogénicité
du DBCM dans des groupes de 50 souris CBAXC57B1 exposées a des concentrations de 0, 0,04,
4,0 ou 400 mg/L de DBCM dans 1’eau potable (0, 0,008, 0,76 ou 76 mg/kg/jour) pendant

104 semaines. Aucune augmentation significative de 1’incidence de tumeurs n’a été observée.

Le DBCM est classé comme substance cancérogene possible pour ’humain (groupe C) par
I’U.S. EPA (U.S. EPA, 1990a), tandis que le CIRC considére que le DBCM est inclassable quant
a sa cancérogénicité pour I’homme (groupe 3) (CIRC, 1999b).

2.3.4.5 Bromoforme

Les essais de génotoxicité du bromoforme ont donné des résultats mitigés (voir OEHHA [2020]
pour une revue des données). Le bromoforme a produit des résultats positifs dans certains essais
in vitro ou in vivo d’induction de micronoyaux, d’échanges de chromatides sceurs, d’aberrations
chromosomiques, notamment des dommages a I’ADN, de mutations létales récessives liées au
sexe et d’aneuploidie.

Au cours d’un bio-essai de la cancérogenicité effectué par le NTP, on a administré du
bromoforme par gavage dans de 1’huile de mais, a raison de 0, 100 ou 200 mg/kg p.c., cing fois
par semaine pendant 103 semaines, a des groupes de 50 rats males et 50 rats femelles F344/N et
a des souris B6C3F; femelles (NTP, 1989a). Les souris B6C3F; males ont recu 0, 50 ou

100 mg/kg p.c. dans les mémes conditions. L’étude a montré certaines preuves de
cancérogeénicité chez les rats méles et des preuves évidentes chez les rats femelles basées sur
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I’incidence accrue de néoplasmes peu communs (polypes adénomateux et adénocarcinomes du
gros intestin) chez les deux sexes. L’incidence de ces tumeurs (combinées) chez les femelles du
groupe témoin, du groupe expose a la dose faible et du groupe exposé a la dose élevée était de
0/50, de 1/50 et 8/50, respectivement. Chez les males, les valeurs comparables étaient 0/50, 0/50
et 3/50. La baisse de la survie des rats méales exposés a la dose élevée de bromoforme a toutefois
pu réduire la sensibilité du bio-essai en matiére de détection d’effets cancérogeénes. L’incidence
de nodules néoplasiques a aussi éte plus élevée chez les rats femelles exposés a la dose faible que
chez les témoins. On ne considére toutefois pas qu’il s’agit de 1ésions néoplasiques induites
chimiquement parce que, d’une part, ces Iésions ne correspondent pas aux critéres actuels du
NTP concernant les adénomes hépatocellulaires et que, d’autre part, 1’incidence chez les rats
femelles exposés a la dose élevée et chez les rats males exposés n’a pas augmenté de facon
statistiquement significative. Il n’y avait aucune preuve de cancérogénicité chez les souris males
ou femelles.

Dans le cadre d’une étude préliminaire, des souris males de souche A (20/groupe) ont recu des
injections intrapéritonéales de bromoforme jusqu’a trois fois par semaine pendant huit semaines
a des doses de 0, 4, 48 ou 100 mg/kg. Une période d’observation de six semaines a suivi 1’arrét
du traitement. Bien qu’il n’y ait pas eu d’augmentation liée a la dose du nombre moyen de
tumeurs pulmonaires, le bromoforme a induit une augmentation significative des tumeurs a la
dose de 48 mg/kg (Theiss et coll., 1977).

Le bromoforme est considéré comme une substance cancérogene probable pour I’humain
(groupe B2) par I’'U.S. EPA (U.S. EPA, 1990b), tandis que le CIRC considére que le
bromoforme est inclassable quant a sa cancérogénicité pour I’homme (groupe 3) (CIRC, 1999b).

2.3.4.6 THM iodés

Il existe tres peu d’information sur la génotoxicité et la cancérogénicité des THM iodé¢s, le TIM
étant le composé le plus étudié. Le TIM a produit un résultat positif a I’essai de mutagénicité
réalisé avec les souches TA98, TA100 et BA13 de Salmonella avec et sans activation
métabolique (Haworth et coll., 1983), ainsi qu’a I’essai de mutation directe de résistance de
Salmonella typhimurium a la l-arabinose, mais les résultats se sont avérés négatifs apres 1’ajout
d’un systéme d’activation métabolique exogene (Roldan-Arjona et Pueyo, 1993). Le TIM a
produit des résultats négatifs dans la plupart des autres études de génotoxicité, y compris le test
du micronoyau et I’essai d’EGCI réalisé avec des cellules de rongeurs NIH3T3 (Wei et coll.,
2013), I’essai d’EGCI avec des cellules ovariennes de hamster chinois (CHO) (Richardson et
coll., 2008) et pour I’aberration chromosomique dans les cellules embryonnaires de hamster
syrien (Hikiba et coll., 2005). L’ensemble des résultats montre que le TIM n’induit pas de
mutations chromosomiques, mais plutt des mutations génétiques. Le TIM a donné un résultat
négatif a ’essai de transformation cellulaire pour lequel les résultats positifs sont considérés
comme des prédicteurs de la cancérogénicité in vivo (Wei et coll., 2013). Conformément a ce
résultat, le TIM ne s’est pas révélé cancérogene lors d’une étude de 78 semaines réalisée sur des
rats et des souris méales et femelles exposés par gavage (NCI, 1978).

Une autre étude a porté sur la mutagénicité de 5 THM iodés (CDIM, DCIM, DBIM, BCIM et
TIM) chez la souche RSJ100 de Salmonella, qui exprime 1’enzyme de métabolisation GSTT1, et
son homologue TPT100, qui ne I’exprime pas. Le CDIM, le DCIM et le DBIM ont également été
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évalués chez la souche TA100 avec et sans I’ajout d’un systéme d’activation métabolique
exogene. Aucun des THM iodés n’ont été mutageénes pour 1’'une ou 1’autre des souches
(DeMarini et coll., 2021).

A I’exception du CDIM, tous les THM iodés ont aussi donné un résultat négatif pour la
clastogénicité lors de 1’essai EGCI avec des cellules CHO (Richardson et coll., 2008). La raison
de la génotoxicité du CDIM est inconnue, mais il a été avancé qu’elle était liée a des différences
au niveau du métabolisme ou de la solubilité. Aucune information n’a été identifiée sur la
cancérogénicité d’autres THM iodés.

Mode d’action

2.4.1 Chloroforme

Le poids de la preuve semble indiquer que le chloroforme est une substance cancérogene avec
seuil et qu’un mécanisme d’action non génotoxique intervient principalement dans son activité.
Le principal mode d’action fait intervenir le métabolisme oxydatif induit par le CYP2EL, ce qui
entraine la formation d’intermédiaires réactifs, dont le phosgene, qui est le métabolite
prédominant. Le phosgene peut alors réagir avec les protéines tissulaires, les macromolécules
cellulaires, les phospholipides et d’autres nucléophiles cellulaires pour induire une cytotoxicite
soutenue et une prolifération des cellules régénératives. La division cellulaire accrue mise en
cause dans la prolifération cellulaire soutenue accroit la probabilité de formation de tumeurs.
Environnement Canada et Santé Canada (2001) ont conclu que le poids de la preuve lié a ce
mode d’action est le plus fort pour les tumeurs hépatiques et rénales chez la souris et plus limité
pour les tumeurs rénales chez le rat, bien que des données supplémentaires sur le rat aient été
publiées depuis cette évaluation (Nagano et coll., 2006). Ce métabolisme oxydatif du
chloroforme par le CYP2E1 est commun aux humains et aux rongeurs (U.S. EPA, 2001); les
enfants ne devraient pas présenter une plus grande sensibilité que les adultes (Schoeny et coll.,
2006).

La toxicité du chloroforme est clairement plus marquée chez les rongeurs lorsque
I’administration se fait dans de I’huile de mais plutot que dans I’eau potable, ce qui appuie
I’hypotheése selon laquelle la tumorigénicité du chloroforme dépend de la vitesse a laquelle il
atteint les tissus cibles et indique aussi que les mécanismes de détoxication doivent étre saturés
avant que le chloroforme réalise tout son potentiel cancérogene (GlobalTox, 2002).

Méme si on estime que le mode d’action prépondérant concerne les trois événements clés décrits
ci-dessus (a savoir le métabolisme oxydatif en intermédiaires réactifs, la cytotoxicité et la
régénération cellulaire soutenue), une étude menée par ’OEHHA (2020) sur les données
existantes en matiere de cytotoxicité et de régénération tissulaire indique la possibilité d’un mode
d’action supplémentaire. Selon ’OEHHA, il est peu probable que la cytotoxicité et la
prolifération régénérative soient les seules responsables de la tumorigénicité du chloroforme; il
est possible qu’elles agissent en conjonction avec la toxicité génétique pour former des tumeurs.
L’OEHHA mentionne que, selon la théorie actuelle, la cytotoxicité devrait étre suivie par la
régénération et la formation de tumeurs, et que cette derniére ne devrait pas se produire sans
cytotoxicité ni régénération. Cependant, I’étude de ’OEHHA reléve un certain nombre de
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situations dans lesquelles la régenération (mesurée par un indice de marquage dans des coupes
histologiques de tissus, c’est-a-dire la proportion de cellules marquées en phase S) a précédeé la
cytotoxicité ou s’est produite sans celle-ci et de situations ou la régénération a atteint un pic puis
a été réduite a un niveau proche du bruit de fond, tandis que la cytotoxicité a persisté ou s’est
aggravée. Par conséquent, il semble qu’il y ait une certaine incohérence dans les données a
I’appui en ce qui concerne le principal mode d’action. En outre, ’OEHHA laisse entendre qu’il
existe des preuves selon lesquelles les métabolites réactifs du chloroforme peuvent traverser les
membranes nucléaires et se lier de maniére covalente aux macromolécules, dont les histones, et
peuvent donc influer indirectement sur I’expression de I’ADN. En fin de compte, il est possible
que d’autres modes d’action interviennent dans la cancérogénicité du chloroforme. Une
investigation plus approfondie de cette hypothese est nécesssaire.

2.4.2 THM bromés

Contrairement au chloroforme, les THM bromes sont considerés comme des substances
cancérogenes sans seuil agissant selon un mode d’action génotoxique. Des intermédiaires réactifs
avec I’ADN sont formés lorsque les THM bromés sont métabolisés par des conjugaisons
catalysées par la GSTT1-1 (DeMarini et coll., 1997; Pegram et coll., 1997; Ross et Pegram,
2003), ce qui peut conduire a la formation de produits d’addition et, par la suite, de tumeurs. Les
intermédiaires réactifs avec I’ADN peuvent se former principalement dans les reins et le gros
intestin ou, contrairement au foie, I’exposition aux composés bromés peut dépasser la capacité
métabolique des enzymes CYP2EI (c’est-a-dire le métabolisme oxydatif) et, par conséquent, le
métabolisme est détourné vers 1’autre voie de conjugaison. En effet, plusieurs études in vivo
menées sur des rats ont démontré la formation de lésions prénéoplasiques dans le c6lon a la suite
d’une exposition aux THM bromés (DeAngelo et coll., 2002; McDorman et coll., 2003; Geter et
coll., 20044, 2005).

En outre, des éléments de preuve indiquent que le BDCM induit une hypométhylation lorsqu’il
est administré a des rongeurs par 1’eau potable ou par gavage (Coffin et coll., 2000); Pereira et
coll., 2004; Tao et coll., 2005). Cela laisse penser qu’il pourrait y avoir un mode d’action
supplémentaire par I’intermédiaire d’'un mécanisme non génotoxique.

2.4.3. THM iodés

Un petit nombre d’études se sont intéressées a la cytotoxicité des THM iodés dans des modeles
in vitro. Richardson et coll. (2008) ont examiné la cytotoxicité de six THM iodés dans des
cellules CHO. Les auteurs ont constaté que les iodo-trihalométhanes et les iodo-bromo-
trihalométhanes étaient plus toxiques que leurs analogues, les iodo-chloro-trihalométhanes, selon
’ordre de cytotoxicité suivant : TIM > BDIM > DBIM > BCIM = CDIM > DCIM. On a aussi
compare la cytotoxicité des THM iodés a celle de leurs analogues non iodés. Il a été déterminé
que le TIM était 60 fois et 146 fois plus cytotoxique que le chloroforme et le bromoforme,
respectivement. Le BDIM était 8 fois plus cytotoxique que le BDCM, et le DBIM était 3 fois
plus cytotoxique que le DBCM. Cette constatation refléte un resultat commun pour les SPD : la
cytotoxicité des SPD iodés est supérieure a celle de leurs analogues bromés ou chlorés, les
analogues chlorés étant les moins cytotoxiques (Plewa et Wagner, 2009; DeMarini et coll.,
2021).
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Stalter et coll. (2016) ont mené une série de neuf bio-essais cellulaires in vitro (indiquatifs de
différentes étapes de la voie de toxicité cellulaire) avec divers sous-produits de désinfection, dont
les THM iodés, afin de mieux comprendre leurs mécanismes moléculaires de toxicité. En
comparaison, les THM iodés étaient généralement plus cytotoxiques et activaient la réponse au
stress oxydatif (essai AREc32) dans une plus large mesure que les THM. L’activation de la
réponse SOS dans le test umuC bactérien (indication de dommages a I’ ADN) était également
plus élevée pour tous les THM iodés que pour les THM. L’activation de la protéine p53 de
suppression tumorale dans I’essai p53-bla (indication de propriétés d’induction tumorale) était
évidente dans les cellules exposées aux THM iodés, mais pas dans les cellules exposées aux
THM.

Une autre étude a permis d’évaluer la capacité de la GSTT1 d’activer les THM iodés en
composés mutagenes comme elle le fait pour les THM bromés. Aucun des cing THM iodeés a
I’étude (CDIM, DCIM, DBIM, BCIM et TIM) n’a été activé en mutageénes dans la souche
RSJ100 de Salmonella, laquelle exprime 1’enzyme de métabolisation GSTTI. Il a été postulé que
I’absence d’activation, en particulier pour les deux THM iodés qui contiennent du brome (DBIM
et BCIM), pouvait étre attribuable au clivage de 1’iode et a la formation subséquente de produits
cytotoxiques avant toute activation potentielle par la GSTTL1. Une autre suggestion était que la
présence d’iode les rendait stériquement incompatibles avec I’enzyme GSTT1 (DeMarini et coll.,
2021).

2.5 Etudes clés retenues

2.5.1 Chloroforme

Comme le poids de la preuve semble indiquer que le chloroforme est une substance cancérogéne
avec seuil qui ne présente pas de risque de cancer aux concentrations détectées dans 1’eau
potable (Environnement Canada et Santé Canada, 2001; Levesque et coll., 2002; Hrudey et
Fawell, 2015), une approche axée sur les effets autres que les effets cancérogenes a été retenue
aux fins de I’évaluation des risques. Le point de départ le plus bas relevé dans les études sur
I’exposition chronique par voie orale était une LOAEL de 15 mg/kg pour les effets hépatiques
chez le chien (Heywood et coll., 1979). Cependant, cette étude ne comportait pas de NOAEL, ne
couvrait pas toute la durée de vie du chien, comportait une taille d’échantillon relativement
réduite et utilisait un dosage par gavage avec une base de dentifrice en gélule. Par conséquent,
deux autres etudes cleés ont été repérees : une étude d’exposition par inhalation d’une durée de
deux ans chez le rat et la souris, réalisée par Yamamoto et coll. (2002), et une étude d’exposition
combinée par 1’eau potable et par inhalation de deux ans chez le rat, réalisée par Nagano et coll.
(2006). Une troisiéme étude de PBPK réalisée par Sasso et coll. (2013) a servi d’étude de
soutien. Combinées, ces études présentent des voies d’exposition plus pertinentes (inhalation et
eau potable contre gavage avec du dentifrice), une période d’exposition plus longue (vie entiere
contre moins d’une vie entiere), une analyse plus rigoureuse (modélisation de la dose de
référence, analyse PBPK et dose équivalente chez I’humain [DEH] contre une LOAEL) et une
analyse qui tient compte d’un dosage en bolus pulsé simulant la consommation d’eau potable par
un humain sur 24 heures. Le rein, ’une des cibles établies de la toxicité du chloroforme chez les
animaux de laboratoire, a été 1’organe cible des effets critiques.
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Dans I’¢tude de Yamamoto et coll. (2002), des groupes de 50 rats F344 et de 50 souris BDF; des
deux sexes ont été exposés au chloroforme par inhalation pendant 104 semaines (6 heures par
jour, 5 jours par semaine). Les rats ont été exposés a des concentrations de 0, 10, 30 ou 90 ppm
et les souris & des concentrations de 0, 5, 30 ou 90 ppm. Les effets sur les reins et le foie ont été
examings a la fin de la période d’exposition. Chez le rat, une hypertrophie nucléaire des tubules
proximaux et une dilatation de la lumiére tubulaire liées a la dose ont été observées dans les reins
des rats des deux sexes a 30 et 90 ppm. Chez la souris, les méales ont subi une stéatose importante
du foie a 90 ppm et une augmentation significative de 1’incidence de 1I’hyperplasie tubulaire
atypique, de la basophilie cytoplasmique et de I’hypertrophie nucléaire dans les reins a 30 et

90 ppm. Quant aux femelles, elles ont présenté une hausse importante de la basophilie
cytoplasmique a 90 ppm.

L’¢étude de Nagano et coll. (2006) s’est intéressée aux effets sur les reins d’une exposition au
chloroforme a la fois par inhalation et par 1’eau potable. Des groupes de 50 rats F344 maéles ont
été exposes par inhalation a 0, 25, 50 ou 100 ppm de chloroforme (apport estimé de 20, 39 et

78 mg/kg par jour) a raison de six heures par jour, cing jours par semaine pendant 104 semaines.
Chaqgue groupe exposé par inhalation a également recu 0 ou 1 000 ppm de chloroforme dans
I’eau potable (apport estimé de 45 mg/kg par jour) administrée a volonté pendant 104 semaines.
Les hyperplasies atypiques des tubules rénaux ont augmenté dans les groupes d’exposition
combinée, mais pas dans les groupes exposés par une seule voie. En outre, les incidences de
basophilie cytoplasmique et de dilatation de la lumiere dans les tubules proximaux ont augmenté
de maniére significative dans les groupes exposés par inhalation a 50 et 100 ppm et dans le
groupe exposé par voie orale (1 000 ppm), mais elles étaient significativement plus élevées dans
les groupes exposés de maniére combinée. L’incidence de I’hypertrophie nucléaire dans les
cellules des tubules proximaux s’est accrue de maniere significative lors des expositions par
inhalation uniquement, a 50 et & 100 ppm, ainsi que lors des expositions combinées de 25 a

100 ppm, mais pas lors des expositions par voie orale uniquement.

Dans la troisieme étude, Sasso et coll. (2013) ont utilisé leur modele PBPK actualisé avec des
estimations améliorées du métabolisme du chloroforme dans le rein pour évaluer les données
existantes sur la toxicité rénale. Les données de Yamamoto et coll. (2002) et de Nagano et coll.
(2006) ont été utilisées et, dans certains cas, combinées, car ces deux études ont été réalisées
dans le méme centre de recherche, sur la méme souche de rats (F344) et ont évalué des effets
similaires. Les expositions externes ont été converties en doses internes communes propres au
site a ’aide du modéle PBPK. Les données relatives aux 1ésions histopathologiques ont été
regroupées et des analyses de la dose repere (BMD) ont été effectuées pour évaluer la réponse a
la dose et le point de départ de quatre effets de toxicité rénale : I’hypertrophie nucléaire des
tubules proximaux, I’hyperplasie tubulaire atypique, la dilatation de la lumicre tubulaire et la
basophilie cytoplasmique. Enfin, les valeurs BMDL o internes (limite inférieure de confiance a
95 % de la dose repere pour une réponse de 10 %) ont été utilisees avec le modéle PBPK humain
pour estimer les DEH (c’est-a-dire la dose externe nécessaire pour produire les valeurs BMDL
internes chez ’humain). Une BMDL de 10 a été choisie en raison de la nature binaire des
données. Le tableau 14 présente un résumé des BMDL et des DEH calculées pour chaque effet
de toxicité. Les courbes dose-réponse ont été grandement guidées par 1’inclusion des données
combinées sur I’inhalation et I’eau potable provenant a la fois de 1’étude de Yamamoto et coll.
(2002) et de celle de Nagano et coll. (2006). Par consequent, la DEH de 4,18 mg/kg p.c. par jour



Unclassified / Non classifié

(la plus faible des DEH résultant des expositions combinées) a été retenue comme point de
départ pour le chloroforme.

Ensemble, les données sur la toxicite améliorées, les données de modélisation PBPK et la
disponibilité¢ d’une DEH pour le chloroforme réduisent le degré d’incertitude et permettent
d’affiner I’approche d’évaluation des risques.

Tableau 14. Limite inféricure de I’intervalle de confiance a 95 % de la dose repere (BMDL o) et
DEH pour la toxicité rénale chez les rats F344 males aprés exposition au chloroforme (d’apres
Sasso et coll., 2013)

Effet Référence des données sur | Voie BMDL 10 (mg/kg | DEH?
la toxicité du chloroforme p.c. par jour) (mg/kg
p.c. par
jour)
Hypertrophie Yamamoto et coll. (2002) Inhalation 45,02 4,27
nucléaire des Yamamoto et coll. (2002) + | Inhalation 48,99 4,49
tubules proximaux | Nagano et coll. (2006)
Yamamoto et coll. (2002) + | Inhalation + ~47° ~4,34°
Nagano et coll. (2006) voie orale
Hyperplasie Nagano et coll. (2006) Inhalation + 106,03 6,48
atypique des voie orale
tubules
Dilatation de la Yamamoto et coll. (2002) Inhalation 41,52 4,08
lumiére tubulaire Yamamoto et coll. (2002) + | Inhalation 43,60 4,24
Nagano et coll. (2006)
Yamamoto et coll. (2002) + | Inhalation + 42,02 4,18
Nagano et coll. (2006) voie orale
Basophilie Nagano et coll. (2006) Inhalation + 49,71 4,23
cytoplasmique voie orale

DEH = dose équivalente chez I’humain

2DEH obtenue en supposant que I’humain absorbe le chloroforme dans 1’eau potable sous forme de bolus 6 fois par
jour.

b|_gs résultats sont approximatifs. Certains groupes ayant recu une dose ont été retirés de ’analyse des BMD.

2.5.2 BDCM

Deux études clés ont été retenues aux fins de I’évaluation des risques liés au BDCM : une étude
de deux ans menée sur des rats et des souris exposés a du BDCM administré par gavage dans de
I’huile de mais (NTP, 1987) et une étude de deux ans menée sur des rats males et des souris
femelles exposés a du BDCM dans I’eau potable (NTP, 2006).

Dans la premiere etude clé, des groupes de 50 males et de 50 femelles de rats F344/N et de souris
B6C3F1 ont regu du BDCM par gavage dans de 1’huile de mais, a raison de cinq jours par
semaine pendant 102 semaines. Les rats ont recu des doses de 0, 50 ou 100 mg/kg p.c., les souris
males, des doses de 0, 25 ou 50 mg/kg p.c., et les souris femelles, des doses de 0, 75 ou

150 mg/kg p.c. (NTP, 1987). Les donnees ont clairement démontré la cancérogeénicité chez les
rats males et femelles avec des augmentations de 1’incidence d’adénomes et d’adénocarcinomes
des cellules des tubules rénaux (incidence combinée pour les rats des groupes témoins, des
groupes exposes a la dose faible et des groupes exposeés a la dose élevée, soit 0/50, 1/50 et 13/50
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pour les males et 0/50, 1/50 et 15/50 pour les femelles) ainsi que de polypes adénomateux et
d’adénocarcinomes du gros intestin (incidence combinée de 0/50, 13/50 et 45/50 pour les males
et de 0/46, 0/50 et 12/47 pour les femelles). Les tumeurs rénales et intestinales sont toutes deux
considérées comme significatives, car elles sont rares chez les rats F344/N. L’incidence accrue
d’adénomes et d’adénocarcinomes (combinés) du rein chez le male (incidence de 1/49, 2/50 et
9/50 respectivement pour les souris témoins, les souris exposées a la dose faible et celles
exposées a la dose €levée) et d’adénomes et de carcinomes hépatocellulaires (combinés) chez la
souris femelle (incidence de 3/50, 18/48 et 29/50 respectivement) démontre aussi clairement la
cancérogénicité chez les souris B6C3F1 des deux sexes.

Dans la deuxiéme étude clé, des rats F344/N males et des souris B6C3F1 femelles ont été
exposés a du BDCM administré dans 1’eau potable pendant 2 ans (NTP, 2006). On a choisi les
rats males et les souris femelles car, dans 1’étude précédente du NTP (1987) utilisant le gavage a
I’huile de mais, une plus grande fréquence de néoplasmes du gros intestin a été observée chez les
rats males que chez les rats femelles et parce que des augmentations de la fréquence des
néoplasmes hépatocellulaires ont été observées chez les souris femelles, mais pas chez les souris
males. Des groupes de 50 rats F344/N males ont été exposés a des concentrations cibles de 0,
175, 300 ou 700 mg/L de BDCM (équivalant a des doses quotidiennes moyennes de 0, 6, 12 ou
25 mg/kg p.c. de BDCM). Aucune augmentation de néoplasmes liée a la dose d’exposition au
BDCM n’a été observée, bien que 1’apparition de polypes adénomateux ait été constatée dans le
gros intestin d’un des 46 animaux du deuxieme groupe ayant recu la dose la plus élevée. Des
groupes de 50 souris B6C3F1; femelles ont aussi été exposés a des concentrations cibles de 0,
175, 300 ou 700 mg/L de BDCM (équivalant a des doses quotidiennes moyennes de 0, 9, 18 ou
36 mg/kg p.c. de BDCM). Chez la souris, les incidences d’adénome ou de carcinome
hépatocellulaires suivaient une tendance négative, et I’incidence dans le groupe exposé a la dose
maximale était significativement réduite par rapport a celle du groupe témoin. L’incidence
d’hémangiosarcome dans tous les organes a été significativement réduite dans le groupe exposé a
la dose de 18 mg/kg p.c. Les auteurs de 1I’¢tude ont conclu que, dans les conditions de cette é¢tude
de deux ans sur I’eau potable, il n’y avait aucune preuve d’une activité cancérogene chez les rats
males ni chez les souris femelles.

Un certain nombre de problémes compliquent I’interprétation des deux études du NTP. A titre
d’exemple, les doses utilisées dans I’étude du NTP (1987) sur I’huile de mais n’ont pas été
incluses dans 1’é¢tude du NTP (2006) sur I’eau potable et vice versa. En outre, I’huile de mais
utilisée comme véhicule dans I’étude du NTP (1987) peut modifier la toxicocinétique d’une
substance chimique, et il a été établi qu’elle agit comme un promoteur de tumeurs (Voir
section 2.3.1, Effet du véhicule et mode de distribution). En outre, I’étude du NTP (2006) sur
I’eau potable présentait des teneurs en fibres alimentaires plus €levées que 1’étude NTP (1987)
sur I’huile de mais, et I’on sait qu’une augmentation des fibres assure une protection contre les
cancers (Reddy, 1987).

En 2008, Santé¢ Canada a convoqué un groupe d’experts chargé d’évaluer les résultats
toxicologiques relatifs au BDCM, notamment les résultats de ces deux études (Santé Canada,
2008a). Le groupe d’experts a conclu que la cancérogénicité est un effet critique, car le BDCM
s’est révélé cancérogene tant chez le rat que chez la souris, produisant des tumeurs a plusieurs
siéges. Le groupe a pris en compte les données des deux études du NTP pour effectuer
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I’évaluation des risques. En particulier, I’apparition de polypes adénomateux dans le gros intestin
des rats males a été utilisée comme effet critique. Etant donné que les deux études du NTP
avaient été réalisées avec des doses et des vehicules différents, les doses administrées ont été
converties en doses internes (vitesse maximale de métabolisme du BDCM par la voie de la GST,
exprimée en nmol/min/g de tissu) a I’aide d’un modéele PBPK (tel que décrit dans 1’étude NTP,
2006) afin de résoudre tout effet d’absorption lié au véhicule et de faciliter la comparaison des
données des études. Une modélisation empirique de la courbe dose-réponse avec extrapolation
linéaire a partir d’un point de départ jusqu’a I’origine a ensuite été réalisée. Des doses reperes
ont été calculées avec les limites de confiance inférieures a 95 % selon le modéle de Weibull
proposé par le NTP (2006) et Krishnan (2008). Un point de départ représentant une
augmentation de 1 % de I’incidence de tumeurs par rapport au niveau de fond a été choisi (au
lieu de I’augmentation habituelle de 10 % pour les données binaires), car il reflete mieux
I’ensemble des données dose-réponse des deux études du NTP. Les BMDo: et BMDLo1
calculées, basées sur les tumeurs du gros intestin (célon), étaient de 0,043 et de

0,025 nmol/min/g de tissu, respectivement. Les doses externes équivalentes, obtenues en
exeécutant le modele PBPK en sens inverse, étaient respectivement de 22,9 et de 16,3 mg/kg p.c.
par jour. On a choisi les tumeurs du gros intestin comme effet critique, car la modélisation a
abouti a un point de départ inférieur a celui des tumeurs rénales (tableau 15). En outre, des
données provenant d’études a court terme démontrent le développement de foyers de cryptes
aberrantes (lésions prénéoplasiques) dans le gros intestin du rat lorsque le BDCM est administré
dans I’eau potable, ce qui confirme I’effet critique (Geter et coll., 2004a).

Tableau 15. Points de départ interne et externe du BDCM selon les données combinées sur la
toxicité tirées du NTP (1987), du NTP (2006) et de la modélisation PBPK du NTP (2006)

Effet BMDy; interne BMDL,; interne BMDy; externe | BMDLy
(GSTen (GSTen (mg/kg p.c. par | externe
nmol/min/g de tissu) | nmol/min/g de tissu) | jour) (mg/kg p.c. par

jour)

Gros intestin 0,043 0,025 22,9 16,3

Rein 0,122 0,051 Non calculé Non calculé

BMDy; = dose repére associée a une réponse de 1 %, BMDL;= limite inférieure de I’intervalle de confiance 4 95 %
associée a la dose repéere pour une réponse de 1 %, GST = glutahione S-transférase

2.5.3 DBCM et bromoforme

En 2002, un groupe d’experts a été convoqué par Santé Canada pour évaluer les données
toxicologiques et épidémiologiques sur les THM, dans le but de rédiger une mise a jour de la
recommandation relative a I’eau potable. Parmi les documents examinés par le groupe d’experts
figurait un rapport commandé par Santé Canada a Global Tox (2002) intitulé « Assessment of
the Toxicology of Trihalomethanes » (évaluation de la toxicologie des trihalométhanes). Le
rapport a conclu que I’ensemble des données probantes n’était pas suffisamment solide pour
appuyer le calcul d’une VBS pour le DBCM ou le bromoforme. Méme si des éléments de preuve
semblaient demontrer la cancérogeénicité du DBCM et du bromoforme, les effets se limitaient a
certaines especes ou a certains sexes, ou étaient équivoques dans certains cas.
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Par exemple, le DBCM montre des signes de cancerogénicité, mais uniquement chez les souris
femelles (NTP, 1985). La cancérogénicité du DBCM a été jugée équivoque chez les souris
males, car une erreur de dosage a entrainé un nombre insuffisant d’animaux survivants dans le
groupe exposé a la dose faible. Le DBCM n’est pas cancérogene, tant pour les rats males que
pour les rats femelles. Le bromoforme a montré quelques signes de cancérogénicité chez les rats
males et des signes évidents chez les rats femelles, mais aucun chez les souris males ou femelles
(NTP, 1989a). En outre, ces deux études du NTP n’ont examiné que deux doses en plus du
groupe témoin, ce qui est loin d’étre idéal pour la modélisation de la courbe dose-réponse. Le
rapport de Global Tox a conclu qu’une caractérisation plus poussée du potentiel cancérogéne du
DBCM et du bromoforme était nécessaire.

Depuis la réunion du groupe d’experts, aucune étude de toxicité subchronique, chronique ou
pour la reproduction et le développement sur le DBCM ou le bromoforme n’a été publiée. Les
nouvelles données publiées consistent principalement en des études sur la génotoxicité du
DBCM et du bromoforme et en des études sur la toxicité des mélanges de THM pour la
reproduction et le développement, dont aucune ne pourrait servir d’étude clé pour déterminer un
point de départ pour 1’'une ou 1’autre substance.

D’autres organismes internationaux ont établi des VBS pour le DBCM et le bromoforme (voir
section 6, Considérations internationales). Toutefois, il n’y a pas de consensus entre les
organismes quant a 1’effet critique a utiliser, a I’étude clé a retenir ou méme a la question de
savoir s’il faut adopter une approche axée sur les effets cancérogénes ou non.

Par conséquent, et pour toutes ces raisons, aucune étude clé n’a été retenue pour le calcul d’une
VBS pour le DBCM et le bromoforme.

2.5.4 THM iodés

Le peu de données disponibles sur la toxicité des THM iodés empéche la sélection d’une étude
clé pour le calcul d’une VBS pour ces substances. Toutefois, en 1’absence de données
toxicologiques classiques, une extrapolation quantitative in vitro a in vivo (qIVIVE) a été utilisée

pour évaluer les niveaux d’effets in vitro par rapport aux niveaux d’exposition humaine (Santé
Canada, 2021a).

Wetmore (2015) donne un apercu du processus qIVIVE. En résumé, des données
pharmacocinétiques in vitro (stabilité métabolique, liaison aux protéines plasmatiques et
perméabilité des cellules intestinales) ont été recueillies et utilisées pour modéliser la
concentration sanguine a 1’état d’équilibre de six THM iodés au moyen des approches décrites
dans Pearce et coll. (2017). La méthode de Monte Carlo a servi a simuler la variabilité de la
population et a calculer le 95e centile de la concentration sanguine a 1’état d’équilibre. Des
données de toxiciteé in vitro ont été recueillies dans la littérature scientifique afin de déterminer
les concentrations de THM iodés pour lesquelles une bioactivité a été observée. Des données sur
la cytotoxicité chronique des cellules de mammiféres et des bactéries ont été utilisées pour les
analyses (Richardson et coll., 2008; Stalter et coll., 2016). La dosimétrie inversée a été utilisée
pour estimer la dose équivalente par voie orale chez I’humain. Il s’agit de la quantité d’une
substance chimique a laquelle une personne devrait étre exposée de maniere externe pour
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atteindre des niveaux de concentration sanguine qui provoquent une activité dans les essais de
toxicité in vitro.

Les doses équivalentes par voie orale chez I’humain, calculées d’apres les résultats de trois bio-
essais in vitro, figurent dans le tableau 16. Les données montrent que le TIM est le THM iodé le
plus puissant selon les résultats des trois bio-essais. Quatre THM iodés (DCIM, BCIM, BDIM et
TIM) sont plus puissants que le BDCM dans le seul essai pour lequel il existe des données
comparatives sur le BDCM. Le DBIM et le CDIM semblent étre moins puissants en raison de
problemes liés a la perméabilité des cellules de I’intestin. D’aprés les résultats des études
pharmacocinétiques, une limite inférieure d’absorption de 0,1 % a été attribuée a ces composes,
tandis qu’une absorption de 100 % a été attribuée aux autres THM iodés et au BDCM. Lorsque
I’on compare les doses équivalentes par voie orale chez I’humain calculées aux concentrations de
THM iodés dans I’eau potable auxquelles les humains sont exposés (voir section 1.3.1), il est
évident que les niveaux d’exposition humaine sont inférieurs de plusieurs ordres de grandeur aux
concentrations qui donneraient lieu a des concentrations sanguines semblables a celles ayant
provoqué une toxicité in vitro.

L’interprétation de la qIVIVE entreprise pour les THM iodés est limitée par le manque de
données de toxicité in vitro dans des systémes pertinents qui peuvent décrire avec précision les
événements moléculaires initiateurs apres une exposition aux THM iodés. Il n’y a pas non plus
de données abondantes sur 1’exposition humaine auxquelles les doses équivalentes par voie orale
peuvent étre comparées. Cependant, les résultats du processus de qlVIVE fournissent toujours un
contexte in vivo pour les données in vitro. De nouvelles méthodes d’approche telles que la
qIVIVE pourraient servir a éclairer 1’évaluation de la puissance relative et des mélanges, et
pourraient étre utiles en tant que premier niveau dans la hiérarchisation future des substances
chimiques en vue de I’évaluation des dangers et des risques.

Tableau 16. Doses équivalentes par voie orale (DEO) pour le BDCM et six THM iodés. Les
données provenant des études de toxicité in vitro (LTC, LCso, ECso) ont été multipliées par un
facteur de conversion de I’extrapolation in vitro a in vivo (IVIVE) pour obtenir la dose
¢quivalente chez I’humain.

Facteur DEO
IVIVE? DEO_LTC DEO_ClLso CEx¢ CE.
THM | (mg/kg | LTCP(M) | (mg/kg par | CLso® (M) | (mg/kg par 20 >0
: - (M) (mg/kg
par jour) jour) .
jour)/uM LT JOnT
BDCM 0,4262 N. D. N. D. N. D. N. D. 0,001800 | 767,17
DCIM 0,2411 0,0020000 482,25 0,004130 995,84 0,000320 77,16
BCIM 0,1529 0,0022000 336,48 0,002400 367,06 0,000097 14,84
DBIM 92,8505 | 0,0015000 | 139 275,77 | 0,001900 | 176 415,97 | 0,000089 | 8 263,70
CDIM 68,1663 | 0,0010000 | 68 166,33 | 0,002410 | 164 280,85 | 0,000071 | 4 839,81
BDIM 0,0370 0,0015000 55,43 0,001400 51,73 0,000022 0,81
TIM 0,0140 0,0000100 0,14 0,000066 0,93 0,000009 0,13

CDIM = chlorodiiodométhane, BCIM = bromochloroiodométhane, BDCM = bromodichlorométhane, BDIM =
bromodiiodométhane, DBIM = dibromoiodométhane, DCIM = dichloroiodométhane, IVIVE = extrapolation in vitro a in vivo, N.
D. = non disponible, TIM = iodoforme
Facteur IVIVE = facteur obtenu en divisant la dose de 1 mg/kg/jour par le produit des concentrations sanguines a 1’état
d’équilibre et de I’absorption au 95¢ centile.
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PLa LTC est la concentration minimale de THM iodés ayant induit une réduction importante de la densité cellulaire par rapport au
témoin négatif au moyen de cellules ovariennes de hamster chinois dans le cadre d’un essai de cytotoxicité chronique. Données
de Richardson et coll. (2008).

La CLso est la concentration du composé déterminée a partir d’une analyse de régression ayant induit une densité cellulaire de

50 % par rapport au controle négatif au moyen de cellules ovariennes de hamster chinois dans le cadre d’un essai de cytotoxicité
chronique. Données de Richardson et coll. (2008).

dLa CEso est la concentration du composé, découlant de la courbe concentration-effet, ayant induit 50 % d’inhibition de la
bioluminescence au moyen de cellules d’Aliivibrio fischeri dans I’essai Microtox. Données de Stalter et coll. (2016).

3.0 Calcul de la valeur basée sur la santé

3.1 Chloroforme

Compte tenu de I’amélioration des données de toxicité et des renseignements sur la modélisation
PBPK disponibles pour le chloroforme, une approche plus précise de I’évaluation des risques au
moyen d’une DEH (au lieu d’une LOAEL, par exemple) a été rendue possible. L utilisation de la
DEH réduit le niveau d’incertitude lors du calcul de la valeur basée sur la santé¢ (VBS). En se
basant sur une DEH de 4,18 mg/kg p.c. par jour basée sur la toxicité rénale (dilatation de la
lumiere tubulaire) chez le rat male (Yamamoto et coll., 2002; Nagano et coll., 2006; Sasso et
coll., 2013), on calcule comme suit I’apport quotidien tolérable (AQT) pour le chloroforme :

AQT pour le _ 4,18 mg/kg p.c. par jour
chloroforme 40

0,10 mg/kg p.c. par jour

\

ou:

e 4,18 mg/kg p.c. par jour représente la DEH, basée sur I’observation d’effets sur les reins;

e 40 représente le facteur d’incertitude, choisi pour tenir compte de la variation interespéce (x 4
pour I’incertitude toxicodynamique et toxicocinétique résiduelle a la suite de 1’utilisation du
modéle PBPK) et de la variation intraespéce (x10).

D’apres I’AQT de 0,10 mg/kg p.c. par jour, une VBS pour le chloroforme dans I’eau potable est
calculée comme suit :

VBS pour le _ 0,10 mg/kg p.c. par jour x 74 kg % 0,80
chloroforme - 4,11 Leg/jour
= 1,4 mg/L
ou

0,10 mg/kg p.c. par jour est ’AQT calculée ci-dessus;

74 kg correspond au poids corporel moyen d’un adulte (Santé Canada, 2021b);

0,80 est le facteur d’attribution, compte tenu du fait que 1’eau potable est la principale source
d’exposition au chloroforme (Krishnan et Carrier, 2013);

e 4,11 Leqg/jour est la contribution totale de I’eau potable a I’exposition (voir la section 1.3.2.
Exposition par voies multiples par I’eau potable)
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Etant donné que le chloroforme est un cancérogéne avec seuil, on considére que les expositions a
des concentrations de chloroforme inférieures a la VBS assurent une protection contre les effets
cancérogenes et non cancérogenes.

3.2 BDCM

La BMDLo: de 16,3 mg/kg p.c. par jour, basee sur les tumeurs du gros intestin (c6lon) observées
chez des rats males (NTP, 1987; NTP, 2006), a €té choisie comme point de départ. Au moyen
d’une mise a I’échelle allométrique visant a représenter 1’exposition humaine, une DEH a été
calculée comme suit :

DEH pour le
BDCM

16,3 mg/kg p.c. par jour x (0,35 kg/74 kg)”

4,2 mg/kg p.c. par jour

ou:
e 16,3 mg/kg p.c. par jour représente la BMDLo: déterminée pour les tumeurs du gros
intestin observées chez des rats males (NTP, 1987; NTP, 2006);
e 0,35 kg est le poids corporel moyen d’un rat (Santé Canada, 1994);
e 74 kg est le poids corporel moyen d’un humain adulte (Santé Canada, 2021b);
o (0,35 kg/74 kg)” est le facteur de mise a 1’échelle allométrique prenant en compte les
différences interespeces quant a la sensibilité au BDCM (U.S. EPA, 2011).

La DEH a servi a calculer le facteur de pente du cancer (FPC) :

FPC pour le _ 0,01
BDCM - 4,2 mg/kg p.c. par jour

0,002 (mg/kg p.c. par jour)™

ou:
o 0,01 est la réponse de référence de 1 %;
e 4,2 mg/kg p.c. par jour est la DEH calculée ci-dessus.

La dose associée a chaque risque a vie est calculée en divisant le risque a vie par le FPC de 0,002
(mg/kg p.c. par jour)? (voir le tableau 17). Les concentrations estimées dans 1’eau potable
correspondant aux risques a vie de cancer sont calculées a 1’aide de I’équation suivante :

VBS pour le _ X mg/kg p.c. par jour x 74 kg
BDCM - 3,55 Leg/jour
ou:

o Xest la dose correspondant au niveau de risque (voir le tableau 17 ci-dessous);
e 74 kg est le poids corporel moyen d’un humain adulte (Santé Canada, 2021b);
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e 3,55 Leg/jour est la contribution de I’eau potable a 1’exposition totale (voir la
section 1.3.2. Exposition par voies multiples par I’eau potable).

Tableau 17. Doses calculées et concentrations estimées de BDCM dans 1’eau potable en
fonction des différents niveaux de risque

Risque Dose (mg/kg p.c. par jour) Concentrations estimées dans 1’eau potable

avie (mg/L)

10"
104/0,002 (ma/kg p.c. par (0,05 mg/kg p.c par jour x 74 kg

jour)'=0,05 )/3,55 Leg/jour = 1,04

10°
107/0,002 (mg/kg p.c. par (0,005 mg/kg p.c par jour x 74 kg
jour)™! = 0,005 )/3,55 Leg/jour = 0,104

10
10/0,002 (mg/kg p.c. par (0,0005 mg/kg p.c par jour x
jour)™! =0,0005 74 kg )/3,55 Leg/jour = 0,0104

Comme I’eau potable est la principale source de BDCM, on a employ¢ un exces de risque de
cancer a vie de 10 pour établir une VBS de 0,100 mg/L ou 100 pg/L (arrondi) (Santé Canada,
2021c).

Puisque des effets non cancérogenes ont été constatés a la suite d’une exposition au BDCM, une
évaluation des risques autres que les risques de cancer a été réalisée a des fins de comparaison.
Au moyen d’une BMDLyg de 0,777 mg/kg p.c. par jour calculé a partir des données sur les effets
sur le foie (dégénérescence graisseuse) chez le rat male de I’étude de toxicité chronique d’Aida
et coll. (1992 b), un AQT de 0,008 mg/kg p.c. par jour et une VBS de 0,133 mg/L ont été
obtenus. Comme I’évaluation du risque de cancer a donné une valeur plus conservatrice, pour le
BDCM dans I’eau potable, que I’évaluation du risque d’effets autres que le cancer, on considere
que I’évaluation du risque de cancer est le facteur le plus approprié pour fixer la CMA dans 1’eau
potable a proposer.

3.3 DBCM et bromoforme

Comme il est indiqué a la section 2.5.3, DBCM et bromoforme, aucune étude clé n’a été
sélectionnée pour le DBCM et le bromoforme : par conséquent, aucune VBS n’a été calculée
pour ces substances.

3.4 THM iodés

Le peu de données disponibles sur la toxicit¢ des THM iodés empéche le calcul d’une VBS pour
ces substances.
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3.5 Evaluation des mélanges

Une « [combined] exposure to multiple substances (mixture) Risk Assessment (CRA) », ¢’est-a-
dire une évaluation des risques liés a 1I’exposition combinée a plusieurs substances (mélange)
(ERC) (adaptation : OMS [2017a] et EFSA [2019]), a été menée en vue de déterminer si les
quatre THM devaient faire 1’objet d’une évaluation et d’une gestion des risques individuelles ou
collectives. L’ERC permet également de hiérarchiser les substances devant faire 1’objet d’essais
supplémentaires (en mettant en évidence les zones d’incertitude et en cernant les besoins en
données critiques). Les THM iodés ont été exclus de I’évaluation des risques combinés, car il
existe peu ou pas de données sur leur concentration, leur toxicocinétique, leur danger ou leur
mode d’action. Ce type d’information est nécessaire pour déterminer si les substances peuvent
étre regroupées. En ce qui concerne les quatre THM, selon la formulation du probléeme (annexe
C), il existe des éléments de preuve crédibles d’une exposition combinée a certaines ou a toutes
les substances chimiques, il existe des preuves d’un potentiel d’effets nocifs chez ’humain, et il
existe un potentiel de toxicité similaire ou touchant le ou les mémes organes. Cependant, 1’étude
clé retenue pour calculer la VBS pour le chloroforme repose sur un critére d’effet non
cancérogene, alors que celle pour le BDCM repose sur un critére d’effet cancérogéne. 1l existe
peu de directives sur la question de savoir s’il convient d’appliquer une approche additive pour
les substances cancérogeénes et si les indices de danger des substances cancérogenes et non
cancérogenes (c’est-a-dire des modes d’action différents) devraient étre additionnés méme si
certains organes communs sont touchés. Par conséquent, I’ERC a été étudiée au stade de la
formulation du probléme et n’a pas été approfondie.

4.0 Considérations relatives a 'analyse et au traitement

4.1 M¢thodes d’analyse

4.1.1 Méthodes standardisées de détection des trihalométhanes

Les méthodes standardisées pouvant servir a I’analyse de chaque THM dans I’eau potable et les
limites de détection de la méthode (LDM) respectives sont resumées dans le tableau 18. Les
LDM dépendent de la matrice de 1’échantillon, des instruments et des conditions de
fonctionnement choisies et varient d’un laboratoire a I’autre. Ces méthodes sont sujettes a
diverses interférences qui sont décrites dans les références respectives. Pour la méthode

EPA 551.1 Rev. 1, il a été noté que le MTBE et le pentane peuvent contenir des quantités
observables de solvants chlorés (par exemple du chloroforme, du trichloréthyléne et tétrachlorure
de carbone) (U.S. EPA, 1995a).

Des laboratoires accrédités au Canada ont été contactés pour déterminer les LDM et les seuils de
déclaration de la méthode (SDM) pour I’analyse des THM. Les LDM étaient du méme ordre de
grandeur que celles figurant dans le tableau 18. Les SDM variaient de 0,5 a 1,0 pg/L pour le
chloroforme, de 0,4 a 1,0 pg/L pour le BDCM, de 0,4 a 1,0 pg/L pour le DBCM et de 0,2 a

2,0 pg/L pour le bromoforme (Laboratoires AGAT, 2020; Ville de Winnipeg, 2020; Metro
Vancouver Laboratory, 2020; Ministere de I’Environnement de 1’Ontario, 2020; RPC, 2020;
Laboratoires d’analyse environnementale du SRC, 2020). Les limites de détection tirées des
données des PT se situent dans les plages de 0,1 a 9,0 pug/L pour le chloroforme, de 0,07 a
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2,0 pg/L pour le BDCM, de 0,02 a 1,3 pg/L pour le DBCM, de 0,08 a 2,0 pg/L pour le
bromoforme et de 0,3 & 30 pg/L pour les THM totaux (voir le tableau 2).

Il est recommandé aux responsables de systémes de distribution de I’eau potable de discuter des
exigences en matic¢re d’échantillonnage avec le laboratoire accrédité qui réalise les analyses, afin
de s’assurer que les procédures de contrdle de la qualité sont respectées. Les SDM doivent étre
suffisamment basses pour assurer une surveillance précise a des concentrations inférieures a la

CMA.

Tableau 18. Méthodes normalisées d’analyse des THM dans I’eau potable

Méthode Méthodologie LDM
(référence) (ng/L)
EPA 502.2 Rev. 2.1 | Chromatographie en phase gazeuse sur colonne capillaire | Chloroforme : 0,02 a 0,01
(U.S. EPA, 1995b) par purge et par piégeage avec détecteurs a BDCM : 0,02a0,1
photoionisation et détecteurs a conductivité électrolytique | DBCM : 0,840,17
en série (GC/PID/ELCD) Bromoforme : 1,6 a 0,09
EPA 524.2 Rev. 4.1 | Chromatographie en phase gazeuse sur colonne Chloroforme : 0,03 a 0,02
(U.S. EPA, 1995c) capillaire/spectrométrie de masse (CG-SM) BDCM : 0,08 20,03
DBCM : 0,05 40,07
Bromoforme : 0,124 0,2
EPA 5243 Rev. 1 CG-SM Chloroforme : 0,025
(U.S. EPA, 2009) BDCM : 0,014
DBCM : 0,027
Bromoforme : 0,04
EPA 524.4 CG-SM avec utilisation d’azote comme gaz de purge Chloroforme : 0,070 a 0,015
(U.S. EPA, 2013) BDCM : 0,08 20,011
DBCM : 0,140,006
Bromoforme : 0,14 4 0,008
EPA551.1 Rev. 1 Extraction liquide-liquide et chromatographie en phase MTBE
(U.S. EPA, 1995a) gazeuse avec détection par capture d’électrons Chloroforme : 0,055 a 0,005
(LLE/GC/ECD) BDCM : 0,003 4 0,002
par : DBCM : 0,001 20,018
1) extraction avec du MTBE ou Bromoforme : 0,004 40,013
2) avec du pentane Pentane
Chloroforme : 0,080
BDCM : 0,068
DBCM : 0,008
Bromoforme : 0,020
SM 6040 B Strippage en boucle fermée, chromatographie en phase Chloroforme : S. O.
(APHA et coll., gazeuse/spectrométrie de masse (CLSA-GC/MS) BDCM : 0,005
2018) DBCM : 0,001
Bromoforme : 0,001
SM 6200 B CG par purge et par piégeage/SM Chloroforme : 0,126
(APHA et coll., BDCM : 0,112
2018) DBCM : 0,133
Bromoforme : 0,131
SM 6200C CG par purge et par piégeage Chloroforme : 0,017
(APHA et coll., BDCM : 0,040
2018) DBCM : 0,039
Bromoforme : 0,023
SM 6232 B Méthode d’extraction liquide-liquide et CG (LLE/GC) La LDM dépend des
(APHA et coll., caractéristiques du systeme de
2018) chromatographie en phase
gazeuse. La méthode mesure les
concentrations de THM dans la
plage de 0,1 a 200 pg/L.

CG/SM = chromatographie en phase gazeuse/spectrométrie, BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane,

LDM = limite de détection de la méthode, MTBE = éther de méthyle et de butyle tertiaire, S.O. = sans objet
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4.1.2 Préparation et conservation des échantillons

Les méthodes d’analyse présentées dans le tableau 18 mesurent la concentration de chacun des
composés de THM dans I’échantillon. La concentration de THM totaux est calculée en
additionnant les concentrations individuelles des quatre THM et en les comparant a la CMA.

Les références qui figurent au tableau 18 fournissent des renseignements sur le traitement des
¢chantillons destinés aux analyses des THM dans 1’eau potable (entre autres, la conservation et
I’entreposage des échantillons) a I’aide des méthodes établies par I’U.S. EPA. De plus, la
méthode SM 6010 B fournit des conseils sur la collecte et la conservation des échantillons pour
les méthodes nommées dans les méthodes normalisées de I’ American Public Health Association
(APHA) (APHA et coll., 2018). Des procedures appropriées de manipulation des échantillons
sont essentielles pour obtenir des données exactes, précises et fiables sur la présence et la
formation de THM.

Une fois I’échantillon prélevé, il est essentiel d’arréter rapidement la réaction avec les
précurseurs organiques et inorganiques, qui peuvent continuer a former davantage de THM. On'y
parvient généralement par 1’ajout d’agents réducteurs (de désactivation) en exces aux
¢chantillons d’eau. Les THM ne sont pas sensibles a la décomposition chimique par des agents
réducteurs (Kristiana et coll., 2014).

4.1.3 Analyseurs en ligne et portatifs
Il existe des analyseurs commerciaux en ligne et portatifs qui permettent de quantifier chacun des
composés THM ainsi que les THM totaux (dans un délai de 30 a 120 minutes, selon 1’analyseur).
L’analyse repose généralement sur la technique de chromatographie en phase gazeuse par purge
et piégeage, bien que certains dispositifs utilisent I’extraction de ’espace de téte ou I’extraction
par capillarité avant la chromatographie en phase gazeuse. Il est possible d’utiliser ces analyseurs
pour obtenir une indication rapide ou quasi continue des concentrations de THM. Ils peuvent
également servir a déterminer le potentiel des eaux traitées a former des THM dans le réseau de
distribution. La surveillance en temps réel des THM a divers emplacements du réseau de
distribution permettra :
e [’optimisation des procédés de traitement a la station de production d’eau potable;
e D’exploitation plus ciblée et plus efficace des stations de production d’eau potable;
e I’identification de zones problématiques (par exemple dépots inorganiques et organiques
dans les tuyaux qui entrainent une hausse de la formation des THM);
e la détermination de I’emplacement et du moment du ringage dans le réseau de distribution;
e [’¢valuation du temps de séjour de I’eau dans les emplacements clés du réseau de
distribution.

En général, ces analyseurs peuvent mesurer chague THM dans une plage de 2 a 80 pug/L ou des
THM totaux dans une plage de 1 a 1 000 pg/L.

Pour assurer la précision des mesures effectuées a 1’aide de ces appareils, les responsables de
systemes de distribution d’eau potable devraient élaborer un programme d’assurance et de
contrle de la qualité. Ce programme devrait prévoir une vérification périodique des résultats par
un laboratoire accrédité. Il est recommandé d’étalonner les appareils conformément aux
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instructions du fabricant. Les responsables des systémes de distribution d’eau potable devraient
vérifier aupres de 1’autorité responsable en matiére d’eau potable si les résultats de ces méthodes
peuvent étre utilisés pour la production des rapports de conformite.

Il existe également une méthode colorimétrique, qui peut étre utilisée pour les opérations
quotidiennes et qui estime les THM, selon la teneur en chloroforme, a I’aide de réactifs et d’un
spectrophotometre. 1l a été demontré que cette méthode a une bonne corrélation avec les
méthodes normalisées et est utilisée dans des systemes a petite échelle (Ali et coll., 2019).
Quelques études y ont eu recours pour évaluer les concentrations de THM (Ahmed et coll., 2019;
Ali et coll., 2019).

4.1.4 Analyses du potentiel de formation des THM

11 est important que les responsables de systémes de distribution d’eau potable comprennent la
réactivité de la matiere organique naturelle (MON) propre a la source lorsqu’ils choisissent un
désinfectant, afin d’atténuer la formation de THM (Hua et Reckhow, 2007a). Des études de
traitabilité propres a la source, notamment des analyses du potentiel de formation de THM
(pfTHM), devraient étre réalisées au moment d’évaluer différentes mesures d’atténuation et/ou
d’autres options de traitement. Les méthodes d’analyse du potentiel de formation visent a évaluer
les sources d’approvisionnement en eau, les procédés de traitement de I’eau et les changements
saisonniers ou a predire les concentrations de THM dans le réseau de distribution. Toutes les
méthodes nécessitent un contrble des parameétres pour obtenir des résultats reproductibles et
significatifs. Ces parameétres sont notamment la température de I’eau, le pH, le temps de réaction,
les doses de chlore libre et le chlore résiduel (ou de monochloramine dans le cas d’un essai en
réseau de distribution simulé [RDS]) (Symons et coll., 1981; Koch et coll., 1991; Sketchell et
coll., 1995; Summers et coll., 1996, APHA et coll., 2018). Ces méthodes n’évaluent pas
directement 1I’impact du systéme d'approvisionnement en eau potable , les réactions avec les
parois des conduites, les opérations associées aux réservoirs et d’autres facteurs liés a la qualité
de I’eau.

Le tableau 19 présente les différentes méthodes d’évaluation du pfTHM ainsi que les conditions
d’essai et autres considérations. Les méthodes d’analyse du potentiel de formation qui font appel
a des doses trés élevées de chlore pourraient ne pas permettre de déterminer correctement les
variations du rendement en THM en présence de bromure. Ce phénomeéne a lieu parce que le
chlore peut entrer en compétition avec le bromure lorsqu’il est en excés (Bond et coll., 2014).
Dans les conditions normales d’opération, le bromure est beaucoup plus efficace pour former des
THM que le chlore (Bond et coll., 2014). Le test des conditions uniformes de formation (UFC)
fait appel a une dose de chlore représentative et ne déforme pas les especes de THM formées. Le
test UFC permet donc de comparer directement les résultats pour évaluer I’efficacité de diverses
options de traitement (Summers et coll., 1996; Reckhow et Singer, 2011).



Unclassified / Non classifié

Tableau 19. Méthodes d’analyse visant a déterminer le potentiel de formation de
trihalométhanes (THM)

Conditions d’essai
Meéthodes , -Chlorg pH/T °C/temps de Remarques
résiduel a la s
. reaction
fin de Pessai
Permet de comparer le potentiel de formation des
THM entre les systémes de distribution d’eau
potable.
Conditions de Possibilité d’évaluer 1’efficacité des procédés de
SM 5710 B s . traitement de 1’eau a réduire les précurseurs de
réaction standard :
prTHM 345 mg/L 7.0 40,2/ THM. ,
(APHA et e o Taux plus élevé de THM chlorés que de THM
25°C/ ) . o
coll., 2018) 7 jours bromés en raison des doses de chlore plus élevées.
Mesure les THM formés pendant 1’analyse (ignore
les THM préexistants).
Une dose élevée de chlore et une longue période
d’incubation maximisent la formation de THM.
Les conditions Utilisé pour estimer avec plus de précision les THM
d’essai individuels et totaux susceptibles de se former dans
L’échantillon (par exemple un réseau de distribution.
est desinfecte |  température, pH, Difficile d’évaluer les différents systémes en raison
pour temps d’incubation, des conditions de chloration variables.
SM5710C produire une concentration de Difficile d’évaluer I’enlévement des précurseurs,
RDS-THM | concentration |  bromure, dose de car les conditions de formation, en particulier la
(APHA et residuelle desinfectant et température, varient selon les saisons.
coll., 2018) Comparagle e concentration Non utilisé pour estimer I’enlévement des
celle de I’eau résiduelle) précurseurs en raison des faibles doses de chlore
potable reproduisent les (souvent < 1,0 mg/L dans les RDEP).
distribuée. | conditions locales du Mesure les THM préexistants et ceux formés
Tes?au 9‘9 pendant 1’essai.
distribution.
La dose de chlore est typique de celle utilisée dans
la pratique, et la distribution des especes n’est pas
biaisée.
Test UEC 8,002/ I es'F pgsable de cgmparer’ les THM formés a partlr
1,0 o de différentes qualités de 1’eau dans des conditions
(Summers et 20 °C/ N
coll., 1996) +0,4 mg/L 1 jour similaires.
B Indique la formation de THM attendue dans des
conditions de chloration représentatives.
Mesure les THM préexistants et ceux formés
pendant 1’essai.
Version modifiée du test de RDS-THM (SM
Hd 5710 C).
Etude de . . pr au Evalue la stabilité du désinfectant résiduel et la
Y Evalué dans RDEP/température g
rétention formation de THM.
le cadre de du RDEP/ A . . .
(Alexander et Pessai 0 6.12. 24 48 et Devrait étre effectué au temps de séjour maximal.
coll., 2019) ' ,96 Heur'es Evalue la qualité de I’eau qui entre dans le RDEP.
Mesure les THM préexistants et ceux formés
pendant I’essai.

RDEP = réseau de distribution d’eau potable, RDS-THM = réseau de distribution simulé-trihalométhanes, pfTHM = potentiel
de formation de trihalométhanes, UFC = conditions uniformes de formation




4.2 Indicateurs opérationnels de la formation de THM
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Divers paramétres opérationnels peuvent servir d’indicateurs de la formation des THM. Ils ne
doivent pas servir a évaluer la conformité a la CMA, mais a fournir d’autres parameétres qui,

selon I’indicateur, peuvent étre mesurés plus fréquemment. Ils peuvent fournir aux opérateurs
des renseignements supplémentaires pour les aider a gérer les THM.

4.2.1 Absorbance ultraviolette spécifique
L’absorbance ultraviolette spécifique (SUVA) est utilisée comme indicateur opérationnel des
caractéristiques de la MON et de I’efficacité d’enlévement de la MON (AWWA, 2011; Santé
Canada, 2020a). La SUVA est définie comme 1’absorbance de la lumicre ultraviolette (UV) a
254 nm (m™) divisée par la concentration de carbone organique dissous (COD) (mg/L) (AWWA,
2011; Hua et coll., 2015). Des recherches ont permis de déterminer dans quelle mesure la SUVA
est liée a la composition de la MON, au COD et en tant que predicteur de la formation de THM
(voir le tableau 20). L’efficacité de la SUVA en tant que prédicteur de la formation de THM est
specifique a I’eau. En tant que paramétre global, il est possible que la SUVA ne rendre pas
compte de la nature hétérogéne de la MON (Ates et coll., 2007; Hua et coll., 2015; Marais et

coll., 2019).

Tableau 20. La SUVA par rapport au COD et en tant que prédicteur de la formation de
trihalométhanes (THM) par chloration

SUVA Composition de la Composants Potentiel en Lien entre la SUVA en tant
(L/mg-m) MON types tant que SUVA et le que prédicteur
précurseur de COD de la formation
THM de THM
MOAP Peut étre Faible Faible corrélation
important lors | corrélation pour
Princinalement. des de laprésence | lesPM<1kDa | LaMON non
conﬁ) 0sés nc;n de prolifération | (la SUVA humique et &
po d’algues pourrait ne pas faible SUVA peut
<2 humiques, - : L .
oA Glucides et Faible caractériser contribuer de
hydrophiles® et de i | -
faible PM sucres efficacement la maniére
MON ayant un importante a la
PM inférieur) formation de
THM
Mélange de matiéres | Acide fulvique Important Forte corrélation | Forte corrélation
humiques et non pour les PM > généralement
humiques, mélange 1 kDa et rapportée dans la
234 de composes corrélation plus littérature
hydrophobes et importante avec
hydrophiles, avec un I’augmentation
PM faible a élevé du PM
. Acide humique Principal Forte corrélation | Forte corrélation
Principalement, des -
; - pour les PM > généralement
composés humiques . ;
. 1 kDa et signalée dans la
aquatiques, 1o -
>4 corrélation plus littérature
hydrophobes et de .
- A importante avec
poids moléculaire , .
aleve I’augmentation
du PM

COD = carbone organique dissous, MOA = matiére organique algale, MON = matiére organique naturelle, PM =
poids moléculaire, SUVA = absorbance ultraviolette spécifique
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2 |_a fraction neutre hydrophile peut avoir une SUVA élevée, ce qui peut induire en erreur les concepteurs de
systémes de traitement de I’eau quant au potentiel d’enlévement du carbone organique par coagulation (Edzwald,
1993).

b _a MOA est constituée de composés tels que les monosaccharides et les polysaccharides, les composés azotés
(acides aminés, peptides, protéines, acides nucléiques), les lipides et divers acides organiques. Sa composition
dépend du type d’algue et de la phase de croissance.

Sources : Plummer et Edzwald, 2001; Kitis et coll., 2001, 2002, 2004; Liang et Singer, 2003; Rodriguez et coll.,
2004; Ates et coll., 2007; AWWA, 2011; Edzwald et Tobiason, 2011; Chowdhury, 2013c; Hua et coll., 2015;
Pivokonsky et coll., 2016; Ding et coll., 2019; Marais et coll., 2019

4.2.2 Différentiel d’absorbance UV

Les liens entre le différentiel d’absorbance UV (DAUYV) et les SPD peuvent constituer une
méthode relativement simple pour estimer la concentration de SPD et mieux éclairer les
décisions opérationnelles. Le DAUV évalue la différence d’absorbance UV a des longueurs
d’onde précises (généralement 272 nm) avant et apres la chloration d’un échantillon et la met en
corrélation avec la présence de SPD (Korshin et coll., 2002; Roccaro et coll., 2009; Ozdemir et
coll., 2013; Beauchamp et coll., 2018, 2019; Guilherme et Dorea, 2020).

Plusieurs études a I’échelle de banc d’essai ont permis de déterminer les relations entre le DAUV
(a2 une longueur d’onde de 272 nm) et divers SPD (par exemple les THM et les AHA), avant et
aprés la chloration, avec une bonne corrélation (R? > 0,65 pour les THM) (Korshin et coll., 2002;
Roccaro et coll., 2009; Ozdemir et coll., 2013; Beauchamp et coll., 2018; Guilherme et Dorea,
2020). Ces études ont montré que la relation était propre au site et variait selon les saisons.
Toutefois, il n’a pas été déterminé si ces mémes relations pourraient se maintenir d’une année a
’autre (Beauchamp et coll., 2018). La relation DAUV-SPD déterminée a grande échelle difféere
de celle observée a I’échelle de laboratoire. Une étude a révélé que plusieurs parametres de
régression (DAUV mesurée a diverses longueurs d’onde et absorption UV) permettaient d’établir
une relation plus largement applicable entre la concentration de SPD et le DAUV (Beauchamp et
coll., 2019). Une étude a I’échelle de banc d’essai réalisée par Guilherme et Dorea (2020) a
montré I’importance d’établir cette relation pour une plage de concentrations de SPD potentiels.

4.2.3 Fluorescence

La fluorescence est une méthode de classification rapide de la MON qui semble prometteuse.
Toutefois, des recherches se poursuivent pour déterminer comment la méthode peut étre intégrée
comme outil de surveillance de routine (McKnight et coll., 2001; Fellman et coll., 2010;
Bridgeman et coll., 2011; Markechova et coll., 2013; Murphy et coll., 2013; Sanchez et coll.,
2013; Wright et coll., 2016; Peleato et coll., 2017; Frank et coll., 2018; Li et coll., 2020a).

4.2.4 Halogenes organiques totaux et halogenes organiques totaux inconnus

Les halogenes organiques totaux (TOX) servent a caractériser 1’incorporation d’un halogéne
dans une molécule organique (Kristiana et coll., 2009). Les TOX comprennent les THM, les
AHA, les haloacétonitriles et tout autre SPD halogéné connu ou inconnu. Il s’agit d’un paramétre
utilisé dans certaines études pour évaluer les répercussions globales d’un changement de
traitement ou opérationnel sur tous les SPD halogénés. Les TOX inconnus représentent les SPD
halogénés inconnus présents dans 1’eau.
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4.3 Considérations relatives aux sources d’eau

Les variations saisonniéres et les changements climatiques peuvent avoir une incidence sur la
qualité des sources d’approvisionnement en eau, tant pour ce qui est de la MON que des
précurseurs inorganiques. Les changements de la qualité de la source d’eau peuvent ensuite
influer sur la quantité et la réactivité de la MON, et avoir un impact sur 1’efficacité du traitement
et le potentiel de formation de THM.

4.3.1 Changements saisonniers

Les eaux ont différentes sources de MON et de précurseurs qui varient selon les saisons, ce qui a
une incidence sur la formation de THM (Li et Mitch, 2018). La température, la structure et la
concentration de la MON, les concentrations de composés inorganiques et le pH peuvent varier
(Reckhow et Singer, 2011). Les concentrations de THM sont généralement plus élevées au cours
des mois d’été et d’automne (voir le tableau 21).

La MON change selon les saisons en raison de divers facteurs, notamment la fonte des neiges, la
chute des feuilles, les variations de la température et le métabolisme microbien dépendant de la
température (Zhao et coll., 2018). Au printemps, il peut y avoir de fortes précipitations qui
peuvent entrainer une augmentation de la MON allochtone et hydrophobe. En été, les
efflorescences d’algues peuvent accroitre la quantit¢é de MON autochtone et hydrophile. En
automne, les feuilles mortes introduisent de la MON terrestre dans les cours d’eau (Reckhow et
Singer, 2011). Les changements de température ont un effet sur la dégradation du chlore, le taux
de formation des THM, et les changements saisonniers de la MON et des composés inorganiques
ont tous un impact sur les THM formeés.

Awad et coll. (2017) ont examiné les changements saisonniers entre 1’eau des riviéres et celle des
réservoirs. On a observé que les variations du COD moyen, du % de COD enlevé par coagulation
a I’alun et du pfTHM ¢étaient plus importantes pour I’eau de riviere que pour I’eau de réservoir.
Le stockage de grands volumes d’eau dans un réservoir permet de mélanger 1’affluent et de
stabiliser la qualité de I’eau.

Westerhoff et coll. (2022) ont relevé que les variations saisonnieres du bromure sont liées a
I’écoulement fluvial. Une baisse de 1’écoulement a donné lieu a des concentrations plus €élevées
de bromure.

Les événements pluvieux peuvent entrainer le ruissellement terrestre de contaminants vers les
eaux de surface. Ce phénomeéne est compenseé par une hausse du débit, ce qui entraine une
dilution (Clark et coll., 2007). Les changements dans la qualité et la quantité de la MON pendant
et apres un événement pluvieux peuvent mener a des variations de THM dans le réseau de
distribution (Delpla et Rodriguez, 2016). En général, la concentration de carbone organique total
(COT) s’est avérée plus élevée dans 1’eau filtrée pendant et apres les précipitations. Cela s’est
traduit par une augmentation des doses de chlore et d’alun pour compenser ces changements. Les
études visant a évaluer I’effet des précipitations sont présentées dans le tableau 21.

Tableau 21. Impacts divers des effets saisonniers et des événements pluvieux sur la formation de
trithalométhanes (THM) dans des stations de traitement de 1’eau potable a grande échelle
alimentées par des eaux de surface
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Emplacement | Systétmes | Paramétre | Remarques | Référence
Effets saisonniers
QcetT.-N.-L. 25 petits THM Maximaux en été et en automne Scheili et
Sept. 2010 & systémes coll. (2015)
oct. 2011
Ont. 3 systémes THM Plus élevés de juin a novembre et plus faibles de Chowdhury
décembre a avril (2013c)
Qc 4 systémes THM Maximaux en juin et juillet (écart attribuable aux Rodriguez
Avril & nov. de taille changements de qualité de 1’eau). et Sérodes
1998 moyenne La température de 1’eau est un facteur important qui a (2001)
eu plus d’effets sur le réseau de distribution que sur
I’eau traitée.
Qc 1 systéeme CcoT C’est en été et en automne que les effets pour I’eau Rodriguez
Période de brute étaient le plus élevés. et coll.
14 mois C’est a ’automne que les effets pour I’eau traitée (2004)
étaient le plus élevés.
Une concentration élevée en COT a donné lieu & des
doses de chlore plus importantes.
THM Les effets étaient 5 fois plus élevés en automne qu’en
hiver.
Ecosse 5 systemes THM Maximum atteint en septembre (plus du double de Valdivia-
Période d’un celui de mars). Garcia et
an coll. (2019)
6 pays 13 systémes THM Concentration plus élevée en été et en automne. Krasner et
européens Concentration plus élevée dans les systemes alimentés | coll.
par des eaux de surface ou des eaux mélangées que (2016b)
dans ceux alimentés par des eaux souterraines.
Evénements pluvieux
Qc 1systtme | Absorbance | Délai de 19 heures avant I’apparition du pic. Delpla et
22 (période uv254 Pic enregistré aprés 515 heures. coll. (2023)
événements séche de Turbidité | Hausse rapide survenue apres la période humide.
pluvieux 11 jours — Pic enregistré aprés 148 heures.
(avril & oct. période
2017) humide de
5 j — période
séche de
19))
1 systeme Absorbance | Trois pics différents ont été enregistrés pour une durée
(Séquence de uv2s54 totale de 413 heures.
fortes Les augmentations rapides de 1’absorbance UV254
précipitations dans I’eau brute coincident avec une augmentation
de 33 jours) rapide de celle dans I’eau filtrée et des augmentations
relativement rapides de I’élimination réelle de
I’absorbance UV254.
Diminution progressive de I’absorbance UV254.
Qc 2 systemes THM Augmentation lors des précipitations. Delpla et
4 événements L’augmentation s’est poursuivie apres les chutes de Rodriguez
pluvieux pluie. (2016)
La proportion de THM bromés a diminué pendant et
apres les précipitations.
Qc 1 systéme Cl et Br | Les concentrations sont restées les mémes avant et Delpla et
4 événements pendant les précipitations. Rodriguez
pluvieux La dilution des précipitations est compensée par les (2017)
ions CI et Br transportés vers la riviere.
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Emplacement | Systémes Paramétre Remarques Référence
COoT Un peu plus élevé pendant et aprés les précipitations,
ce qui entraine une augmentation de la demande en
chlore et de la dose d’alun.

THM Augmentation pendant et apres les précipitations.
COT = carbone organique total, Qc = Québec, T.-N.-L. = Terre-Neuve-et-Labrador, UV254 = absorbance UV a la
longueur d’onde de 254 nm

4.3.2 Répercussions des changements climatiques

On s’attend a ce que les changements climatiques continuent d’élever la température de I’eau et
de provoquer des phénoménes météorologiques extrémes plus fréequents, plus longs et plus
intenses, ainsi que les catastrophes naturelles qui y sont associées. Ces évenements se traduiront
par de fortes précipitations, des inondations, des vagues de chaleur, des sécheresses et des feux
de forét (Takaro et coll., 2022; Gouvernement du Canada, 2023). Par ailleurs, il y a eu une
diminution des dépdts acides atmosphériques dans les derniéres décennies. Cette situation a eu
pour conséquence un rétablissement aprées 1’acidification grace a une hausse du pH et de la
capacité de neutralisation des acides (ou alcalinité) des eaux de surface (Anderson et coll., 2023).
Les concentrations accrues de MON a caractére plus hydrophobe ont été associées a cette
amélioration de la qualité de 1’eau.

On s’attend a ce que les effets des changements climatiques modifient la nature et la quantité de
la MON dans les sources d’eau (voir le tableau 22) (Anderson et coll., 2023). Ces changements
de la qualité de la source d’eau auront d’éventuelles conséquences sur le traitement. 1l est
possible que la MON ne soit pas enlevée de maniére adéquate dans les conditions de traitement
actuelles, d’ou la nécessité pour les installations de traitement de 1’eau potable d’adapter leur
stratégie de traitement lorsque des changements dans les précurseurs des SPD sont constatés.
Anderson et coll. (2023) presentent un examen des impacts sur les différents processus de
traitement.

Le document de I’ American Water Works Association (AWWA) intitulé Climate Action Plans -
Adaptive Management Strategies for Utilities (plan d’action climatique, stratégies de gestion
adaptative des services publics) (AWWA, 2021) constitue une bonne source de renseignements
sur le changement climatique par rapport au traitement de 1’eau et sur I’importance de la création
et du maintien d’un plan d’action climatique.

Tableau 22. Répercussions possibles des changements climatiques sur la qualité des sources
d’approvisionnent en eau

Evénement Eléments & prendre en considération
Changement de Agit sur les réactions chimiques, la cinétique et ’activité microbiologique.
température Possibilité d’augmentation de 1’altération et de réduction de la couverture de glace dans

les régions septentrionales.
La fonte des glaces pourrait libérer des contaminants.
La relation entre les eaux souterraines et les eaux de surface pourrait changer.

Inondations Augmentation de la charge en sédiments et en contaminants dans les riviéres et les lacs.
Prolongation des Modification du sol et de la végétation des bassins hydrographiques, ce qui a une
saisons de croissance incidence sur le stockage et le relargage de la matiére organique dissoute et des sulfates

dans les bassins versants.
Périodes de sécheresse | Augmentation probable des temps de rétention de 1’eau dans les réservoirs.
Diminution de la quantité d’eau.




Unclassified / Non classifié

Evénement Eléments & prendre en considération

Pendant les périodes de sécheresse estivale, la température élevée et la prolongation du
séjour de I’eau peuvent étre affectées par le rationnement de 1’eau.

Présence de MON plus hydrophile pendant la sécheresse et de MON plus hydrophobe
apres la sécheresse.

Elévation du niveau de | Intrusion d’eau de mer dans les puits contenant des concentrations élevées de bromure.
la mer
Evénements pluvieux Dilution accrue.

trés fréquents Augmentation des charges en nutriments dans les lacs en raison du ruissellement et de
I’écoulement des eaux de surface.

Une quantité importante de nutriments et des températures élevées favorisent la
prolifération d’algues et les changements de composition des communautés de
phytoplancton.

Le type de MOA est fonction du type d’algue.

La quantité et la réactivité accrues de la MON entrainent la formation d’un plus grand
nombre de THM au cours de la chloration.

Feux de forét La fréquence est en hausse et peut compromettre la qualité des sources d’eau.
L’hydrologie des bassins récepteurs peut étre touchée par la modification des éléments
suivants :

e la composition des végétaux et des conditions du sol ayant une incidence sur la
MON d’origine terrestre;

e latempérature de I’eau;

e les apports d’azote, de bromure, de phosphore, de sulfate et d’ammoniac (les
apports de nutriments augmentent le potentiel de prolifération des algues);

e augmentation de la turbidité;

e les changements des caractéristiques physiques et chimiques;

e les processus des bassins versants qui contrdlent le débit des cours d’eau;

e [I’érosion des sols;

e les taux d’évapotranspiration qui sont plus faibles dans les bassins
hydrographiques trés bralés en raison de la perte de végétation, ce qui se traduit
par un plus grand apport d’eau.

Il est possible que les particules produites par le feu soient mobilisées dans les bassins
versants et les sources d’eau.

En particulier lors des premiers épisodes de pluie aprés I’incendie, avec une
augmentation des concentrations de COD et de THM.

L’impact est plus important lorsque la superficie du bassin versant briilé augmente.

Les sources d’eau touchées par les feux de forét peuvent avoir une incidence sur le
traitement.

La coagulation par I’alun peut s’avérer moins efficace pour enlever les précurseurs des
SPD.

COD = carbone organique dissous, MOA = matiere organique algale, MON = matiére organique naturelle, SPD =
sous-produit de désinfection, THM = trihalométhanes

Sources : Whitehead et coll., 2009; Liao et coll., 2015; Wang et coll., 2015a, b; Kolb et coll., 2017; Ruecker et coll.,
2017; Seidel et coll., 2017; Poon et Kinoshita, 2018; Chow et coll., 2019; Hohner et coll., 2019; Chen et coll., 2020;
Majidzadeh et coll., 2020; Skwaruk et coll., 2020; Uzun et coll., 2020; Anderson et coll., 2023

Les etudes montrant les répercussions des evénements extrémes sur la formation de THM
figurent au tableau 23. Une analyse plus détaillée des effets possibles du changement climatique
sur la MON est accessible aupres d’autres sources (Ritson et coll., 2014; Anderson et coll.,
2023). Les installations de traitement de 1’eau potable peuvent bénéficier de systémes d’alerte
précoce qui avertissent les exploitants des changements dans les sources d’eau liés a des
événements météorologiques extrémes, ce qui permet d’adapter le traitement en conséquence
(Barry et coll., 2016).
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Tableau 23. Répercussions diverses du changement climatique sur la formation de
trihalométhanes (THM)

Evénement Systemes Paramétre Observations Référence
Inondations en 18 sous-bassins pfTHM Répercussions en moyenne 238 % plus Majidzadeh et
Caroline du versants ¢élevées en conditions d’inondation qu’en coll. (2020)
Nord et en conditions de débit de base dans tous les
Caroline du Sous-bassins versants a 1’exception d’un seul.
Sud (2016) Répercussions directement liées aux

variations du COD et de la SUVA.
Ouragan 2 sites pfTHM Augmentation continue jusqu’a 14 jours
Matthew apres les précipitations maximales.
(2016) De 585 a2 510 pg/L a un site.

De 1980 a3 513 pg/L a un autre site.

Dans les deux cas, il s’en est suivi un déclin

progressif.
Ouragan Eau prélevée dans pfTHM 4 octobre : 1349 pg/L Ruecker et coll.
Joaquin lariviere 6 octobre : débit de pointe (2017)
(2015) 22 octobre : maximum de 3 752 pg/L

30 novembre : 3 356 pg/L, ce qui indique

que le pfTHM est resté élevé pendant au

moins 8 semaines apreés le débit de pointe et

qu’il y a eu des répercussions a long terme.
Apres les feux 23 bassins Nb de Augmentation du nombre de violations dans | Pennino et coll.

2 incendies

de forét hydrographiques | violations des | 71 % des bassins hydrographiques aprés un (2022)
concentrations | incendie.
en THM > Diminution du nombre de violations dans
80 pg/L? 6 % des bassins hydrographiques aprés un
(intervalle de | incendie.
2 ans) Le nombre total de violations a augmenté de
0,58 par réseau public de distribution d’eau
apres un incendie.
THM La concentration maximale aprés un incendie
était de 0,21 mg/L.
127 bassins THM 32 % des sites ont connu une augmentation
hydrographiques | (période d’un | aprés un incendie.
an) 29 % des sites ont connu une diminution
apres un incendie.
La concentration maximale aprés un incendie
était de 0,23 mg/L.
Incendie de 13 bassins Général Les effets ont persisté pendant 14 ans. Chow et coll.
Hayman dans hydrographiques COD Bassins hydrographiques modérément bralés | (2019)
le Colorado — concentration plus élevée.
(2002) Modérément Bassins hydrographiques intensément brilés
brilés = — concentration moins élevée en raison de la
Echantillons : <50%dela végétation clairsemée.
octobre 2014 a superficie THM Bassins hydrographiques modérément brilés
septembre — concentration plus élevée.
2016 Considérablement Bassins hydrographiques intensément briilés
brilés = — concentration moins élevée en raison de la
> 74 % de la végétation clairsemée et des faibles
superficie variations saisonnieres.
Azote Bassins hydrographiques intensément brilés
— COD/N en moindre concentration.
Bromure Bassins hydrographiques modérément briilés
— incorporation la plus faible de bromure
dans les THM.
Nord de la 3 bassins versants THM Concentration élevée a court terme (< 1 an) Uzun et coll.
Californie (superficie dans la superficie bralée a > 90 %. (2020)
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Evénement Systemes Parametre Observations Référence
(2015) bralée : 0 %, Une concentration élevée de bromure
20 % et > 90 %) entraine une augmentation de THM bromés.

Dans I’ensemble, les THM bromés ont
diminué avec les précipitations et les
ringages ultérieurs, a mesure que la
concentration de bromure diminuait.
COD = carbone organique dissous, N = azote, pfTHM = potentiel de formation des trihalométhanes, THM bromés =
trihalométhanes bromés, SUVA = absorption ultraviolette spécifique

2 Concentration maximale de contaminants fixée par I’'U.S. EPA

4.4 Formation de THM

Les SPD chlorés comme les THM et les AHA se forment lorsque le chlore réagit avec des
précurseurs organiques et inorganiques. Le type et la quantité de THM qui se forment dépendent
de nombreux facteurs, entre autres :

les précurseurs organiques (par exemple la MON);

les précurseurs inorganiques (par exemple le bromure et I’iodure);

la stratégie d’oxydation et de désinfection;

le pH;

la température de I’eau;

le temps de réaction

(Liang et Singer, 2003; Baribeau et coll., 2006; Srivastav et coll., 2020).

Il existe deux sources naturelles de MON : allochtone et autochtone (Reckhow et Singer, 2011).
La MON allochtone est généralement issue des plantes terrestres et peut étre constituée d’acides
humiques et fulviques (composés généralement hydrophobes). Ce type de MON est transporté
dans les eaux de surface par des phénomenes de ruissellement. La MON autochtone comprend la
biomasse algale et la matiere organique algale (généralement des composés hydrophiles) (Zhao
et coll., 2018). Les activités anthropiques (humaines) peuvent également contribuer a la MON.
La quantité et les espéces de THM formés dépendent des parametres de la qualité de I’eau (par
exemple le type et la quantité de MON, les précurseurs inorganiques, le pH, la température), de
I’utilisation d’oxydants et de désinfectants ainsi que du temps de contact (temps de séjour de
I’eau dans le réseau). Les THM continuent a se former au fil du temps en raison de la réaction
entre les précurseurs et les désinfectants (Becker et coll., 2013; Liu et coll., 2013).

4.4.1 Précurseurs organiques

La MON est un mélange extrémement complexe de composés organiques que 1’on retrouve dans
toutes les eaux souterraines et eaux de surface. Elle peut avoir un impact sur les procédés congus
pour éliminer ou inactiver les pathogenes, contribuer a la formation de SPD et favoriser la
formation de biofilms dans le réseau de distribution. La traitabilité et la réactivité de la MON
varient considérablement au Canada, car chaque source d’eau présente des caractéristiques
particuliéres.

On sait généralement que la formation de SPD halogénés, comme les THM, augmente avec la
teneur en composes aromatiques « activés » (définie comme riche en électrons) de la MON
(Liang et Singer, 2003). Il peut y avoir une relation étroite entre le COD et la formation de THM.
Toutefois, cette relation s’affaiblit lorsque I’on compare différentes sources d’eau. La nature de
la NOM évoluera en fonction de 1’écorégion, du rétablissement des lacs touchés par les pluies
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acides, des changements climatiques et des variations saisonniéres (Reckhow et Singer, 2011;
Anderson et coll., 2023).

La MON hydrophobe ayant une valeur SUVA élevée (par exemple les acides humiques et
fulviques) est un precurseur connu des THM. Cependant, la MON hydrophile a faible SUVA
peut également contribuer de maniére substantielle a la formation de THM (voir le tableau 20).
Lorsque la chloramination était utilisée, la corrélation entre la SUVA et les THM formés était
plus faible. Ce résultat indique que les chloramines réagissent avec une gamme plus large de
précurseurs que le chlore (Hua et coll., 2015).

La MON est constituée de nombreux composés organiques qu’on peut mesurer directement a
I’aide de méthodes généralement complexes. Toutefois, plusieurs autres paramétres peuvent
servir a donner une indication de la concentration et de la nature (a savoir les propriétés
chimiques, physiques et de biodégradabilit¢) de la MON (voir I’annexe D). Ces paramétres sont
notamment le COT, le COD, I’absorption des UV et la demande chimique en oxygéne (DCO)
(Santé Canada, 2020a). Le COT et le COD sont liés a la quantité de carbone organique. Dans les
systémes d’eau douce, I’absorption UV peut servir a caractériser la qualité et la quantité de la
MON (Delpla et coll., 2023). La SUVA peut étre utilisée pour caractériser le type de MON
présent (voir le tableau 20). La demande chimique en oxygéne donne une indication de la
concentration de la mati¢re organique oxydable présente dans un échantillon d’eau (Frisch et
Kunin, 1960; Stoddart et Gagnon, 2014). Il est important de comprendre les variations de
concentrations de MON et de sa nature pour pouvoir choisir, concevoir et exploiter les bons
procédés de traitement de I’eau et de désinfection.

Selon plusieurs études, les concentrations de THM formés par les chloramines sont inférieures a
celles des THM formés par le chlore (Hua et Reckhow, 2008; Bougeard et coll., 2010; AWWA,
2017; Mayer et Ryan, 2019; Mazhar et coll., 2020). La formation de THM par les chloramines
reste généralement stable avec le temps de contact, le pH et la température, et elle augmente en
fonction de la dose (Hong et coll., 2013).

En présence d’efflorescences d’algues, on observe une augmentation des cellules d’algues et de
la MOA. La MOA peut libérer de la matiere organique extracellulaire et, par lyse cellulaire, de la
matiére organique intracellulaire (des composes gustatifs et olfactifs et des cyanotoxines).
Certaines études révelent que la MON terrestre produit plus de THM que la MOA en raison de
I’aromaticité plus faible des MOA lors de la chloration ou de la chloramination (Plummer et
Edzwald, 2001; Fang et coll., 2010a, b; Li et Mitch, 2018; Zhao et coll.; Liu et coll., 2020a).
Toutefois, une étude indique que certaines populations d’algues entrainent une formation plus
importante de THM (Seidel et coll., 2017). Il est possible qu’une concentration ¢levée d’azote
dans la MOA contribue a la formation de SPD azotés (Li et Mitch, 2018).

La formation de THM au cours de la chloration de I’eau en présence de MOA dépend du type
d’algues et de la phase de croissance (Plummer et Edzwald, 2001). Les procédés classiques de
traitement de 1’eau sont peu efficaces pour éliminer les cellules d’algues et la MOA (Huang et
coll., 2009; Pivokonsky et coll., 2012, 2016; Dong et coll., 2021). Pour déterminer la stratégie
d’oxydation ou de désinfection de I’eau contenant de la MOA, il est important de comprendre les
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contributions de la matiére organique extracellulaire et de la matiére organique intracellulaire des
différentes especes d’algues (Liao et coll., 2015).

La préchloration inactive les cellules des algues et les lyse, ce qui libére la matiére organique
intracellulaire, et les matieres organiques de poids moléculaire (PM) élevé sont dégradées en
matieres organiques de faible PM (Chen et coll., 2009; Ma et coll., 2012, 2019). Cette libération
de précurseurs des THM a une incidence sur le traitement. Des études a 1’échelle de banc d’essai
ont permis d’évaluer la préchloration de I’eau avec différentes especes d’algues, suivie d’un
traitement conventionnel et d’une post-chloration. En général, ces études ont montré qu’a de
faibles doses de chlore (0,5 mg/L), la formation de THM diminuait par rapport a la situation sans
préchloration. Au fur et a mesure que la dose de chlore augmentait (2 mg/L et 4 mg/L), la
formation de THM augmentait au-dela de celle du traitement sans préchloration. La dose de
préchloration plus élevée peut entrainer une libération plus importante de matiere organique
intracellulaire, ce qui nuit a I’efficacité de la coagulation et de la sédimentation (Ma et coll.,
2012; Qi et coll., 2016).

Des biofilms peuvent se développer dans le réseau de distribution et constituer un réservoir
distinctif de précurseurs de SPD (Abokifa et coll., 2016; Xu et coll., 2018; Li et coll., 2020c). La
MON présente dans I’eau du réseau de distribution peut étre transférée au biofilm, subir une
biotransformation et éventuellement se détacher (Wang et coll., 2012; Abokifa et coll., 2016).
Une corrélation positive entre I’inactivation microbienne et la formation de THM indique que la
dégradation des cellules bactériennes est un autre précurseur (Wang et coll., 2013, 2021). La
quantité, la structure physique et la composition chimique du biofilm peuvent avoir une
incidence sur le transport et la pénétration du désinfectant. Ce biofilm peut survivre et conserver
des cellules viables en cas d’exposition constante a un désinfectant (Xue et coll., 2014; Liu et
coll., 2016; Wang et coll., 2021). Le développement de biofilm et la croissance biologique
peuvent entrainer une instabilité biologique dans le réseau de distribution. Ces systémes sont plus
susceptibles d’avoir du désinfectant résiduel instable, ce qui peut donner lieu a un ajout de chlore
et donc accroitre la formation de THM.

Pour de plus amples renseignements sur la MON, il est possible de consulter le document de
Santé¢ Canada intitulé Document de conseils sur la matiere organique naturelle dans 1’eau potable
(désigné ici comme le document de conseils sur la MON) (Santé Canada, 2020a).

4.4.2 Précurseurs inorganiques

La présence de précurseurs inorganiques, comme le bromure et I’iodure, a une incidence sur le
type de THM qui se formera. La présence de bromure peut entrainer la formation de THM
bromés, tandis que la présence d’iodure dans 1’eau entrainera la formation de THM 1odés.
(Tugulea et coll., 2018). La présence d’ammoniac aura également une incidence, car celui-Ci
réagit avec le chlore pour former de la monochloramine. Le changement de désinfectant modifie
la quantité et le type de THM formés.

D’autres constituants de I’eau, comme les sels et la dureté de I’eau, peuvent avoir un impact sur
la formation de THM. En général, les effets de ces constituants étaient plus faibles lorsqu’ils
étaient testés dans une eau de surface que dans une eau distillée (voir I’annexe E).
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4.4.2.1 Bromure

En présence de bromure, il y a changement vers la formation de THM bromés (bromoforme,
DBCM, BDCM) (Summers et coll., 1993; Symons et coll., 1993; Chowdhury et coll., 2010; Hu
et coll., 2010; Liu et coll., 2013; Roccaro et coll., 2014; Krasner et coll., 2016a; Neil et coll.,
2019). Lorsqu’il est oxyd¢ par le chlore, le bromure forme de 1’acide hypobromeux (HOBTr) et
I’ion hypobromite (OBr’). Le HOBr a une activité d’halogénation plus puissante, réagit plus
rapidement et attaque plus de sites dans le précurseur organique que 1’acide hypochloreux
(HOCI). Le HOCI restant continue de réagir avec tout ion Br™ résiduel pour former davantage de
HOBr (Symons et coll., 1993; Hua et Reckhow, 2013; Tian et coll., 2013; Neil et coll., 2019). Le
HOB- réagit avec la MON pour former des THM bromés ainsi que d’autres SPD bromés (Hua et
Reckhow, 2013). La plus faible formation de HOBr est liée a la plus faible concentration de
bromure (Westerhoff et coll., 2022). Une augmentation de la concentration de bromure peut
entrainer une augmentation de la concentration molaire totale de THM (somme du chloroforme
et des THM bromés) (Chowdhury, 2013c).

Le facteur d’incorporation du brome (FIB) sert a déterminer la quantité et le type de THM
bromés formés. Il désigne le rapport molaire des THM bromés sur les THM totaux. Ce rapport
varie de O (tout chloroforme) a 3 (tout bromoforme) (Krasner et coll., 2006; Hong et coll., 2013).
Le FIB peut servir a évaluer tout changement de condition de la source d’eau, du traitement et/ou
du réseau de distribution. Le traitement peut enlever la MON hydrophobe. Par contre, le bromure
n’est pas facilement a enlever, ce qui Se traduit par des augmentations de Br//COD et de Br
/chlore libre disponible. L’augmentation de ces rapports entraine une hausse du FIB, ce qui
indique que davantage de THM bromés sont formés (Summer et coll., 1993; Symons et coll.,
1993; Chiu et coll., 2012; Liu et coll., 2013; Krasner et coll., 2016a; Zhang et coll., 2017; Neil et
coll., 2019; Santé Canada, 2020a). En présence de chloramines, le FIB augmente aussi, mais
dans une moindre mesure (Hong et coll., 2013). La MON hydrophile de plus faible poids
moléculaire que le traitement ne parvient pas bien a enlever est plus réactive avec le bromure, ce
qui entraine aussi une augmentation des espéeces de THM bromés (K:itis et coll., 2002; Liang et
Singer, 2003; Chowdhury, 2013c).

En présence de bromure, les chloramines peuvent former de la bromamine, qui nuit aux capacités
de désinfection et rend la chloramine instable (AWWA, 2017). Le bromure réagit avec les
chloramines pour former du HOBr, ce qui peut mener a la formation de THM bromés. Les
chloramines sont instables a des pH quasi neutres en raison de réactions d’autodécomposition.
Ces réactions peuvent étre augmentées de maniere catalytique par le bromure (AWWA, 2017).

4.4.2.2 lodure

Actuellement, il y a beaucoup plus d’études sur le chloroforme et les THM bromés que sur les
THM iodés. La compréhension de 1’incidence de ’iodure sur la formation des THM s’améliorera
au fur et & mesure des recherches. A ce jour, aucune corrélation significative n’a pu étre établie
entre les concentrations de bromure et d’iodure dans les sources d’eau (Tugulea et coll., 2018;
Westerhoff et coll., 2022). Les rapports de masse Br/I" des sources d’approvisionnement en eau
aux Etats-Unis et au Canada variaient de 2,9 a 238 (Richardson et coll., 2008; Weinberg et coll.,
2011). La concentration d’iodure dans les sources d’eau peut présenter une forte variabilité
saisonniére. Un rapport iodure/iode total de 34,4 % a été observé en hiver et de 86,6 % en été
(Tugulea et coll., 2018).
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Les constantes de vitesse de réaction pour 1’oxydation de I’iodure et de I’acide hypoiodeux
(HOI) par différents oxydants sont trés variables. Il est prévu que la « probabilité » de formation
de THM iodés augmente dans I’ordre suivant : 0zonation < chloration < chloramination (Kumar
et coll., 1986; Féabian et Gordon, 1997; Bichsel et Von Gunten, 1999). L’iodure peut étre oxydé
en acide HOI et ensuite en iodate (103), qui est le puits souhaité, car il ne réagira plus pour
former des THM iodés (Bichsel et Von Gunten, 2000).

Les HOCI/OCI" oxyderont rapidement 1’iodure en HOI et ensuite en 103™ (Ullman et coll., 1990;
Bichsel et Von Gunten, 1999). La vitesse de la réaction d’oxydation de 1’iodure en HOI est plus
rapide que celle de ’HOI en IO3". Les réactions subséquentes de I’HOI avec la MON sont
responsables de la formation des THM iodeés (Bichsel et Von Gunten, 1999, 2000; Richardson,
2003, 2008; Hua et coll., 2006; Hua et Reckhow, 2007b, 2008; Gallard et coll., 2009; Jones et
coll., 2012a, b; Ye et coll., 2012; Allard et coll., 2013; Zhang et coll., 2015a, 2016, 2018b; Liu et
coll., 2017, 2018; Dong et coll., 2019a). Avec une dose de chlore de 0,5 mg/L, tous les THM
iodés ont augmenté puis diminué lorsque la dose de chlore a augmenté jusqu’a 5,0 mg/L (Hua et
coll., 2006). Les auteurs ont déclaré qu’une stratégie possible pour le contrdle des THM iodés
serait d’augmenter la dose de chlore. Cependant, un coefficient CT? de désinfection adéquat peut
limiter la flexibilité. En outre, une augmentation de la dose de chlore peut accroitre la formation
de chloroforme et de THM bromés.

Le ClOz oxyde rapidement 1’iodure en iode (I2) et entraine la formation d’HOI, d’iodure et d’ions
tri-iodure, puis de THM iodés (Smith et coll., 2010; Ye et coll., 2013; Zhang et coll., 2015a).
Lorsqu’elle était suivie directement par la chloramine, la préoxydation avec le C1O2 a réduit la
formation de TIM et de CDIM comparativement & la chloramination seule (Jones et coll.,
2012b).

En présence de chloramine, I’oxydation de I’HOI en 103" est un processus trés lent, qui prolonge
le temps de réaction entre ’HOI et la MON. Ce temps supplémentaire entraine une formation
plus importante de THM iodés, en particulier d’iodoforme (Bichsel et Von Gunten, 2000; Hua et
Reckhow, 2007b). La stratégie de chloramination (chlore ajouté avant I’ammoniac ou
chloramine préformée) et la stratégie de préchloration (dose de chlore et temps de contact) sont
des facteurs importants (Bichsel et Von Gunten, 2000; Krasner et coll., 2006; Hua et coll., 2006;
Hua et Reckhow, 2008; Richardson et coll., 2008; Goslan et coll., 2009; Jones et coll., 2011,
2012a; Karanfil et coll., 2011; Criquet et coll., 2012; Allard et coll., 2013; Liu et coll., 2017).

La préoxydation au permanganate de potassium, suivie de la chloramine, a entrainé une
augmentation de la quantité de TIM et de THM iodés bromés par rapport a la chloramine seule
(Jones et coll., 2012b). Le produit de la réduction, le dioxyde de manganése, peut catalyser la
formation de SPD iodés dans I’eau avec de I’iodure pour un pH de 5,0 a 7,0 (Gallard et coll.,
2009). L’oxydation de 1’ozone se produit trés rapidement pour former des 1037, réduisant ainsi la
formation de THM iodés (Bichsel et Von Gunten, 1999; Liu et Reckhow, 2001; Allard et coll.,
2013). Il a éte demontre que les rayons UV convertissent les 103™ (forme stable) en iodure

! Le coefficient CT est le produit de « C » (la concentration résiduelle de désinfectant, mesurée en mg/L) par « T »
(le temps de contact du désinfectant, mesuré en minutes; « T » est habituellement calculé a 1’aide d’une valeur Tho,
qui correspond a la durée de rétention de 1’eau pendant laquelle le temps de contact requis est atteint ou dépassé
pour 90 % de I’eau).
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(précurseur des THM iodés) durant la post-chloramination (Liu et coll., 2012a; Zhang et coll.,
2016, 2018b; Xia et coll., 2018). L’application de rayons UV devrait étre considérée avec

prudence dans le cas d’une eau contenant des 103".

Dans de I’eau contenant du bromure, le HOBr accélére le processus d’oxydation de I’HOI en
I03™ dans un processus catalysé par le bromure. Cette réaction plus rapide aux 103™ entraine une
formation réduite de THM iodés (Criquet et coll., 2012; Liu et coll., 2017). Cependant, le HOBr
peut mener a un plus grand nombre de précurseurs bromés pouvant réagir avec I’HOI, ce qui
peut aboutir a des espéces de THM iodés plus bromés (Westerhoff et coll., 2004; Criquet et
coll., 2012).

4.4.3 Facteurs supplémentaires
Les parametres de la qualité de I’eau comme le pH et la température influent sur la formation de
THM. Il est important de comprendre les conséquences des changements du pH sur la

formation de toutes les espéces de THM et d'autres SPD (Chowdhury, 2013c). Une
augmentation du pH peut accroitre la formation de chloroforme (Reckhow et coll., 1990; Liang
et Singer, 2003; Li et coll., 2007; Fu et coll., 2009; Hu et coll., 2010, 2019; Reckhow et Singer,
2011; Liu et coll., 2011; Becker et coll., 2013; Chowdhury, 2013c; Hong et coll., 2013; Hua et
coll., 2015; Zhang et coll., 2018c; Carra et coll., 2020), mais peut réduire la formation de THM
bromés (Chowdhury, 2013c). Si I’eau contient du bromure, diminuer le pH pour réduire la
formation de chloroforme entrainera une hausse des THM bromeés. Cette stratégie de gestion des
THM peut également accroitre la corrosivité de 1’eau, entrainant la libération de métaux (par
exemple plomb, cuivre) ou, en présence d’ammoniac, la formation de dichloramine, qui peut
causer des problémes de goit et d’odeur. Idéalement, une stratégie de gestion déterminera le
pH qui réduirait au minimum la corrosion et d'autres effets négatifs potentiels ainsi que

les concentrations de THM et la toxicité des especes formées.

A des températures de ’eau plus élevées, les vitesses de réaction augmentent et la décomposition
des SPD halogénés aromatiques en THM est favorisée (Reckhow et Singer, 2011; Becker et
coll., 2013; Hong et coll., 2013; Hu et coll., 2019; Valdivia-Garcia et coll., 2019). La réaction est
limitée par une dégradation du chlore plus importante lorsque la température est plus élevée.
Cependant, dans la pratique, des doses supplémentaires de chlore seraient ajoutées pour
maintenir des concentrations résiduelles (Rodriguez et Sérodes, 2001; Reckhow et Singer, 2011).
L’incidence de la température sur la formation de THM dans le réseau de distribution n’est pas
toujours directe. Par exemple, en été, quand les températures de I’eau sont maximales, la
demande en eau est généralement plus importante. Cette augmentation de la demande en eau se
traduit par une réduction du temps de séjour et du temps de contact de I’eau dans le réseau de
distribution (Becker et coll., 2013). La hausse de la température peut également avoir des
répercussions sur le désinfectant résiduel dans le réseau de distribution en raison des vitesses de
réaction plus élevées, de ’augmentation de I’activité biologique et des variations de la MON
(AWWA, 2017). Les changements de température de 1’eau devraient étre pris en compte en
méme temps que d’autres parametres qui varient €également d’une saison a 1’autre, comme la
quantité et la composition de la MON.
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Les THM continuent a se former au fil du temps. Le temps de séjour est fonction de la quantité et
de I'utilisation de I’eau et peut étre sujet a des changements avec le temps. Ces changements de
temps de séjour peuvent coincider avec des variations de la qualité de I’eau, ce qui peut aggraver
I’effet sur la formation de THM. Dans 1’ensemble, il convient d’évaluer a la fois la qualité de
I’eau et la quantité d’eau afin de comprendre les répercussions possibles sur les concentrations de
THM.

4.5 Considérations relatives au traitement

Les services de 1’eau doivent trouver un juste équilibre entre la désinfection efficace et la
création de THM, car I’eau potable doit avant tout étre salubre sur le plan microbiologique afin
d’éviter les maladies d’origine hydrique. Quant au contrdle des THM, I’option privilégiée et la
plus efficace consiste & réduire ou a limiter leur formation avant et pendant la distribution. A la
station de traitement de I’eau potable, il est possible de limiter la quantité de THM en enlevant la
MON de I’eau avant la chloration, en optimisant le processus de désinfection ou en modifiant la
stratégie de désinfection. Dans les cas ou des THM se sont formés, des options existent pour les
enlever. Cette méthode n’est généralement pas aussi efficace que celle visant a réduire leur
formation; elle ne devrait étre envisagée que comme une stratégie provisoire pendant qu’on
évalue un meilleur traitement.

4.5.1 Traitement a I’échelle municipale

Les stratégies visant a réduire la formation consistent notamment en I’enlévement des
précurseurs avant la desinfection, le recours a une méthode alternative de préoxydation ou la
modification des pratiques de désinfection. Le traitement peut changer selon les saisons ou au fil
du temps pour tenir compte de I’évolution des facteurs qui influent sur la formation de THM.

Les technologies utilisées pour enlever les THM qui se sont déja formés comprennent 1’aération,
la filtration sur charbon actif en grains (CAG) ou la filtration sur membrane. L’aération peut étre
effectuée dans des stations de pompage/pompage-relais ou dans des réservoirs. La filtration sur
CAG ou la filtration membranaire peuvent faire partie de la chaine de traitement au sein de la
station de traitement. En général, I’aération permet de mieux enlever le chloroforme et les THM
bromés sont enlevés plus efficacement par 1’adsorption sur CAG et I’osmose inverse.

Toute modification visant a contréler ou a réduire au minimum les THM doit étre évaluée par
des études a I’échelle de banc d’essai et a 1’échelle pilote pour s’assurer que les objectifs de
traitement sont atteints, qu’une désinfection efficace est réalisée et que la modification n’entraine
pas de conséquences imprévues ni de difficultés a respecter d’autres exigences réglementaires.
Ces essais doivent étre répétés régulierement pour tenir compte des changements de la qualité
des sources d’eau, de la variabilité saisonniére et du changement climatique.
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4.5.1.1 Options de contrdle des précurseurs

Enlevement des précurseurs organiques

L’enlévement des précurseurs organiques permet de réduire la formation de THM. La
coagulation suivie de la clarification ou la filtration est la méthode la plus couramment utilisée,
puisqu’elle est efficace dans la plupart des applications. Toutefois, son applicabilité devrait étre
analysee attentivement en fonction de la source, car la coagulation ne peut enlever que certaines
fractions de la MON; les fractions restantes peuvent réagir avec des désinfectants, de telle sorte
que d’autres recommandations pour les SPD dans 1’eau potable ne sont pas respectées. En
général, la MON qui présente une SUVA é¢levée (> 4 L/mg-m) a tendance a étre de nature
hydrophobe et est généralement propice a la coagulation. Les sources a faible SUVA ont
tendance a comporter de la MON hydrophile qui ne se préte pas a la coagulation (Pernitsky,
2003). Cependant, certaines fractions neutres hydrophiles peuvent présenter une SUVA élevée,
ce qui peut s’avérer trompeur en ce qui concerne le potentiel d’enlévement du carbone organique
par coagulation (Edzwald, 1993). Si, apres la coagulation, le COD résiduel demeure réactif, il
pourrait étre nécessaire de recourir a d’autres technologies ciblant I’enlévement de fractions
précises de la MON (Bond et coll., 2011). Comme les acides humiques et fulviques sont
d’importants précurseurs des SPD, une ¢limination adéquate de la couleur peut étre nécessaire.

La coagulation améliorée comporte plusieurs objectifs, notamment celui d’optimiser
I’enlévement des particules et de la turbidité, ainsi que le COT et des précurseurs de SPD. Un
autre objectif est de réduire la quantité de coagulant résiduel, la production de boues et les codts
d’exploitation (White et coll., 1997; Edzwald et Tobiason, 1999). La coagulation améliorée est
généralement réalisée en abaissant le pH de coagulation avec des doses plus élevées de coagulant
(Gregory, 1998). Une étude a grande échelle a évalué la coagulation améliorée pour maximiser
I’enlévement des précurseurs organiques grace a la surveillance par UV254 pour déterminer une
stratégie d’ajustement de la dose (Beauchamp et coll., 2020). Sur une gamme élargie de sources
d’eau, les résultats ont montré qu’une dose steechiométrique d’alun/UV254 de 180 + 25 mg
d’alun cm/L maximisait I’enlévement des précurseurs de SPD. Cette relation s’est avérée valable
pour toutes les saisons, malgré les changements de la qualité de 1’eau.

Le CAG peut enlever les précurseurs de THM, et le point de percée du pfTHM va généralement
de pair avec celui du COD. Parfois, le point de percée du pfTHM est plus tardif que celui du
COD, ce qui fait de ce dernier un bon parameétre de substitution a surveiller pour déterminer le
moment de régénération du CAG (Reckhow et Singer, 2011). Quelques études ont examiné le
CAG avec divers désinfectants/oxydants et différents lieux de mise en ceuvre. Une étude a
montré que I’ajout de chlore pendant la filtration sur CAG prolongeait le temps de percée de la
colonne par rapport a la filtration sur CAG avec postchloration. Avec le bromure, les résultats se
sont améliorés; les auteurs ont indiqué que le CAG adsorbe mieux les SPD bromés que les SPD
chlorés (Jiang et coll., 2017). Une étude pilote a permis d’évaluer trois scénarios : la filtration sur
CAG seule, la préchloration et la pré-ozonation/filtration sur CAG. Chaque scénario a atteint le
point de percée des THM a des volumes de lit similaires (Verdugo et coll., 2020). Le traitement
conventionnel avec le CAG a permis de réduire la dose de chlore pour la désinfection et de
mieux contrdler les THM et d’autres SPD pendant des événements pluvieux extrémes (Neil et
coll., 2019).
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L’¢échange d’ions (IX) au moyen d’une résine échangeuse d’anions fortement basique peut
potentiellement enlever la MON (Reckhow et Singer, 2011; Santé Canada, 2020a). Toutefois, les
régenérations fréquentes produisent de grands volumes de saumure trés concentrée, ce qui crée
des problémes d’¢limination (Amini et coll., 2018; Wright, 2022). La gestion ou I’expédition des
produits chimiques régenérants peut aussi constituer un probléme pour les systemes de traitement
de I’eau potable de petite taille et/ou éloignés (Amini et coll., 2018). L’échange d’ions en mode
biologique (BIEX) est une technologie prometteuse. Cette approche fait appel a un biofilm formé
naturellement par des microorganismes présents dans la source d’eau brute, qui consomment le
COD fixé (Zimmerman et coll., 2021). Elle emploie également une résine échangeuse d’anions
fortement basique, mais les cycles de régénération sont moins nombreux (des mois plutdt que
des jours), ce qui permet de réduire la quantité de saumure utilisée tout en réduisant la quantité
de MON. Plusieurs études a 1’échelle de banc d’essai et a I’échelle pilote ont permis d’évaluer le
BIEX et les facteurs qui influent sur sa performance; elles ont donné de bons résultats quant a
I’enlévement du COD et des précurseurs des SPD (Amini et coll., 2018; Liu et coll., 2020b,
2022; Edgar et Boyer, 2021; Zimmerman et coll., 2021, 2023; Wright, 2022; Lee et coll., 2023).
Une revue des problémes et des stratégies de gestion de la saumure de régénération pour I’IX est
présentée dans Liu et coll. (2021a).

L’échange d’ions peut provoquer de la corrosion. Il peut s’agir d’une corrosion galvanique
provoquée par un rapport massique du chlorure au sulfate dans I’eau traitée (Edwards et coll.,
1999; Edwards et Dudi, 2004; Edwards et Triantafyllidou, 2007; Santé Canada, 2022a), d’une
réduction du pH de la résine échangeuse d’ions fraichement régénérée, causée par 1I’enlévement
d’ions bicarbonate pendant les volumes de lit initiaux d’une série (Clifford, 1999; Wang et coll.,
2010; Clifford et coll., 2011) ou d’une baisse continue du pH due a la régénération fréquente
d’une résine échangeuse d’ions. Une étude, qui s’est penchée sur le bicarbonate comme solution
de rechange au chlorure utilisé dans I’échange d’ions pour réduire le potentiel de corrosion, a
montré une réduction similaire des précurseurs de SPD (Fernandez et coll., 2021). Des stratégies
d’atténuation devraient €tre envisagées pour résoudre les problémes de corrosion potentiels; il est
possible d’en savoir davantage en consultant d’autres sources (Santé Canada, 2022a).

Les procédés d’adsorption et d’IX sont limités par la capacité du milieu et par I’effet des ions
concurrents. Leur performance sera touchée par la fréquence des lavages a contre-courant et la
régenération ou le remplacement du milieu.

Le document de conseils sur la MON de Santé Canada (2020a) présente une analyse plus
détaillée des différentes techniques de traitement (coagulation, osmose inverse [Ol],
nanofiltration [NF], coagulation suivie de la microfiltration ou de I’ultrafiltration, IX, charbon
actif ou procédé biologique) qui peuvent étre utilisées pour enlever la MON. Les diverses
technologies de traitement présentent une sélectivité différente dans 1’enlévement des
précurseurs. L’enlévement de la MON dépend du poids molaire et des propriétés hydrophiles ou
hydrophobes (Zhang et coll., 2017; Andersson et coll., 2020). La MON hydrophobe (eau a
SUVA ¢élevée) se préte généralement mieux a I’enlévement par traitement, tandis que la MON
hydrophile est plus difficile a traiter (Chow et coll., 2004, 2006). Les performances de traitement
obtenues par diverses technologies sont présentées a 1’annexe F. Dans I’ensemble, les résultats
obtenus a grande €chelle, a 1’échelle pilote et a I’échelle de banc d’essai indiquent que plusieurs
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traitements peuvent étre efficaces (Santé Canada, 2020a). Cependant, des résultats peu
convaincants peuvent aussi étre observes.

Le choix d’un traitement et 1’élaboration d’une stratégie de contrdle efficace de la MON
dépendent de nombreux facteurs et doivent reposer sur une bonne compréhension des éléments
suivants (Santé Canada, 2020a) :

e letype de MON et les variations de la concentration et des caractéristiques de la MON
dans la source d’eau, dont celles attribuables aux variations saisonniéres, aux
changements climatiques, changements au paysage ou a I’existence de programmes de
protection des sources d’approvisionnement en eau;

e de I’incidence de la MON sur les procédés de traitement de 1’eau et des effets du
traitement de I’eau sur la MON, pour la gamme compléte des conditions de qualité de
I’eau;
les interactions avec les autres constituants de 1’eau (par exemple le bromure et 1’iodure);
les interactions avec les produits chimiques utilisés pendant le traitement;
les interactions avec les procédés (par exemple encrassement des membranes);
les effets potentiels sur la qualité de 1’eau dans le réseau de distribution, les systémes de
traitement en aval et les usagers.

Parmi les options de traitement supplémentaires ou de rechange a la coagulation améliorée pour
I’enlévement de la MON figurent les procédés de nanofiltration, de coagulation/ultrafiltration,
d’IX, de filtration sur charbon actif en grains (CAG) ou sur charbon actif en poudre (CAP), de
filtration biologique et d’oxydation. Ces constatations révelent la nécessité de realiser des essais
appropriés pour assurer I’enlévement adéquat de la MON et des précurseurs de SPD et pour
optimiser les paramétres opérationnels. Dans le cas de la coagulation, cela inclut les test de
floculation en bécher (« jar testing »). Dans le cas des autres technologies de traitement, il s’agit
d’essais au banc ou d’essais pilotes. Les changements saisonniers et temporels nécessitent un
suivi afin de s’assurer que la technologie est optimisée pour une gamme compléte des
conditions de qualité de I’eau.

Les limitations des procédés d’OI et de NF peuvent inclure I’entartrage et I’encrassement des
membranes ainsi qu’une forte consommation d’énergie et des colits d’immobilisation élevés. Le
calcium, le baryum et la silice peuvent entartrer la membrane et réduire son efficacité. Puisque
I’OI enléve complétement ’alcalinité de 1’eau, elle entrainera sans cesse une diminution du pH et
une augmentation de la corrosivité de I’eau traitée. Par conséquent, il faudra ajuster le pH de
I’eau traitée et probablement augmenter I’alcalinité pour éviter les problémes de corrosion,
comme le relargage du plomb et du cuivre, dans le réseau de distribution (Schock et Lytle, 2011;
U.S. EPA, 2023).

Enlevement des précurseurs inorganiques

L’enlévement de précurseurs inorganiques comme le bromure et I’iodure peut également
permettre de réduire la formation de THM bromés et de THM iodés. Le bromure est difficile a
retirer de I’eau et, bien que techniquement réalisable, il est peu probable que ce soit une option
rentable pour réduire les THM bromés (Santé Canada, 2018). Une vue d’ensemble des stratégies
d’enlévement du bromure, notamment des études a I’échelle de banc d’essai et a I’échelle pilote,
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est présentée dans Westerhoff et coll. (2022). Selon les auteurs, il faut améliorer
considérablement les capacités d’enlévement du bromure pour que ces technologies ainsi que
d’autres soient viables a grande échelle. Il importe que les systémes d’eau potable comprennent
bien les sources et les concentrations de bromure dans leur eau d’alimentation et la variabilité
salsonniere.

L’enlévement de I’iodure peut se faire par oxydation en 103™ (compose stable qui ne forme pas de
THM iodés). La préchloration et la pré-ozonation sont deux options qui peuvent oxyder les ions
I" en 103" et éviter la formation de SPD iodés (Allard et coll., 2015; Kimura et coll., 2017).
Cependant, la préchloration peut former d’autres SPD. Pour assurer une oxydation efficace des
ions I" en 103, il est possible d’optimiser le temps de contact a la préchloration avant 1I’ajout
d’ammoniac (pour former des chloramines) (Jones et coll., 2011). En général, I’enlévement des
précurseurs organiques est plus efficace que celle des précurseurs inorganiques, et I’enlévement
des précurseurs organiques donne lieu a une augmentation des rapports Br/COD et I/COD, ce
qui se traduit par une augmentation des THM bromés et des THM iodés.

Des études de traitabilité propres a la source, notamment les analyses en laboratoire et/ou les
études pilotes, sont essentielles pour déterminer les options de traitement les plus efficaces pour
enlever la MON, diminuer sa réactivité a former des THM et enlever les précurseurs
inorganiques. L’absence de caractérisation de la source et d’une étude de traitabilité propre a la
source peut entrainer la sélection d’un traitement inappropri€, une augmentation des THM apres
la mise en ceuvre, des conséquences inattendues ou des difficultés a respecter d’autres exigences
réglementaires (par exemple d’autres SPD comme les AHA). Comme les sources d’eau ou les
procédés de traitement peuvent changer selon les saisons et au fil du temps, il est important de
surveiller réegulierement la concentration et les caractéristiques des précurseurs des SPD et
d’évaluer leur incidence sur le traitement, la qualité de 1’eau et les conditions du réseau de
distribution. Les essais au banc et a 1’échelle pilote devraient étre actualisés pour tenir compte de
toute modification de la source d’approvisionnement en eau. Le tableau 24 présente un résumé
de certaines des options de traitement qui existent pour réduire la formation de THM par
I’enlévement des précurseurs.

Tableau 24. Options de mesures d’enlévement des précurseurs pour réduire la formation de
trihalométhanes (THM)

Stratégie de Avantages Inconvénients Remarques
controle pour
I’enlévement des

précurseurs
Coagulation o Potentiel e La MON hydrophile Obijectifs multiples de la
amélioree d’enlevement peut étre difficile a coagulation : maximiser
(White et coll., 1997 efficace du COT traiter I’enlévement des particules, de la
Gregory, 1998; e Enlévement de e Utilisation d’un acide | turbidité et du COT et des
Edzwald et Tobiason, 60 % a 80 % pour pour ajuster le pH précurseurs des SPD, réduire la
1999; AWWA, 2011, une SUVA > « Potentiel de corrosion | quantité de coagulant résiduel, la
Reckhow et Singer, 4L/mg-m production de boues et les colts
2011; Becker et coll., d’exploitation.
2013; Beauchamp et
coll., 2020; Santé Les tests de floculation en bécher
Canada, 2020a) sont nécessaires pour déterminer le
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Stratégie de
controle pour
I’enlévement des
précurseurs

Avantages

Inconvénients

Remarques

type de coagulation optimale, la
dose et les conditions de pH.

La réduction des précurseurs
donnera les meilleurs résultats dans
les eaux ayant un COT initial élevé
et une faible alcalinité.

Modification de la
coagulation (Becker

e Enlévement
efficace du COT

Utilisation d’un acide
pour ajuster le pH

Chaque coagulant a des propriétés
différentes.

et coll., 2013) Potentiel de corrosion
Potentiel de formation | La modification du type de
d’autres SPD coagulant et/ou I’ajout de
coagulants ou de polymeres
complémentaires peut permettre
d’enlever des quantités importantes
de précurseurs des THM.
CAP e Potentiel Manipulation et Le CAP peut servir a enlever les
(Becker et coll., d’enlévement enlévement des précurseurs organiques.
2013; Santé Canada, efficace du COT déchets résiduels
2020a) e Possibilité Volume ou capacité L’optimisation du CAP peut

d’activation et de
désactivation selon
les besoins

nécessaire pour assurer
un temps de contact
optimal avec le CAP
Performance variable
selon le type de CAP

consister en I’évaluation de
plusieurs types de CAP ainsi qu’en
I’optimisation de la dose et du
temps de contact.

CAG

(Reckhow et Singer,

2011; Becker et coll.,
2013; Santé Canada,

2020a)

e Enlevement du
CcoT

e Selon
I’emplacement ou
la technique est
employée dans la
chaine de
traitement,
enlévement
possible des
précurseurs et/ou
des THM formés.

e Enlévement
d’autres substances
organigues

La capacité du CAG
peut étre touchée par la
turbidité, le Fe, le Mn
et d’autres
contaminants
concurrents.

Peut s’épuiser
rapidement et la
régénération peut étre
colteuse

Adsorption du COD sur le CAG.

Les variables importantes sont le
temps de contact en fat vide, la
superficie d’action du CAG, la
répartition de la taille des pores du
CAG et la température.

L’enlévement préalable de la MON
de PM élevé par un procédé
conventionnel peut augmenter la
durée de vie opérationnelle du
CAG.

CAG biologique
(Wang et coll., 2023)

e Peut enlever la
MON hydrophile

e Pourrait réduire la
demande en
chlore/coagulant
pendant le
processus de
traitement de 1’eau

Le temps de contact en
fat vide doit étre long
pour que I’enlévement
de la MON soit
efficace.

La biomasse bactérienne fixée
enléve la MON biodégradable
présente dans ’eau.

Filtration
membranaire
(Reckhow et Singer,

e L’OletlaNF
peuvent enlever
une grande quantité

Codt élevé
La NF n’enléve pas le
bromure, ce qui

Cette technique n’est généralement
pas utilisée pour enlever les
précurseurs des THM a elle seule,
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Stratégie de Avantages Inconvénients Remarques
controle pour
I’enlévement des
précurseurs
2011; Becker et coll., de COT sans ajout entraine une plus mais elle est mise en ceuvre pour
2013; Santé Canada, de produits grande incorporation contrdler un autre parametre.

2020a)

chimiques pendant
le traitement.

L’OI peut enlever
une partie du
bromure.

L’OI et 1a NF sont
des barriéres

de brome lors de la
chloration
subséquente.
L’encrassement des
membranes nécessite
des lavages avec des
agents chimiques.

Les procédés de microfiltration et
d’ultrafiltration sont inefficaces
pour enlever le COD, a moins de
réaliser une coagulation au
prealable.

physiques qui Pourrait nécessiter un | La NF et I’OI permettent d’enlever
blogquent un vaste ajustement du pH directement la MON et de réduire
éventail de aprés le traitement. considérablement les précurseurs
contaminants. selon le seuil de poids moléculaire.
IX Enléve la MON Moins efficace pour Cette technique n’est généralement
(Reckhow et Singer, chargée (SUVA enlever la MON neutre | pas utilisée pour enlever les
2011; Santé Canada, élevée, et hydrophile précurseurs des THM a elle seule,
2020a) hydrophobe) N’¢élimine pas la mais elle est mise en ceuvre pour
Potentiel turbidité contrdler un autre parametre.

d’enlévement du
bromure pour les
eaux a faible
alcalinité et a faible
teneur en sulfate

Potentiel de corrosion
Gestion des saumures
résiduelles

Résine d’IX magnétique
spécialement congue pour
I’enlévement de la MON.

Peut étre utilisée en association
avec la coagulation

BIEX

(Amini et coll., 2018;
Liu et coll., 2020b,
2022; Edgar et
Boyer, 2021;
Zimmerman et coll.,
2021, 2023; Wright,
2022; Lee et coll.,

Enléve la MON
chargée
Production
moindre de
saumure tres
concentrée

Besoin moindre en
produits chimiques

N’enléve pas tous les
types de MON

Utilisation d’une résine échangeuse
d’anions fortement basique avec
moins de régénérations

2023) régénérants
Traitement Améliore Chaque type de Les options sont, entre autres, la
biologique généralement la traitement biologique | filtration sur berge, la filtration

(Reckhow et Singer,
2011; Santé Canada,
2020a)

stabilité biologique
de ’eau

Enléve le COA
Peut réduire la
concentration de
THM

Potentiel de
réduction des
problémes de godts
et d’odeurs

comporte des
considérations
variables (voir Santé
Canada, 2020a).

biologique modifiée et la filtration
lente sur sable.

La technique cible I’enlévement de
la MOB et du COA, qui favorisent
la croissance du biofilm dans le
réseau de distribution.

Elle peut étre précédée d’une pré-
ozonation pour augmenter la
fraction de COA.

Indicateurs
opérationnels de
surveillance : SUVA;
DAUV; COT

Permet de modifier
le traitement en
fonction de la
qualité de I’eau

Non utilisé pour la
surveillance de la
conformité

Les paramétres de surveillance
comme la SUVA, le DAUV et le
COT peuvent aider les exploitants a
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Stratégie de Avantages Inconvénients Remarques
controle pour
I’enlévement des
précurseurs

gérer le réseau et a réagir aux
problémes.

BIEX = échange d’ions en mode biologique, CAG = charbon actif en grains, CAP = charbon actif en poudre, COA
= carbone organique assimilable, COD = carbone organique dissous, COT = carbone organique total, DAUV =
différentiel d’absorbance UV, Fe = fer, IX = échange d’ions, Mn = manganése, MOB = matiére organique
biologique, MON = matiére organique naturelle, NF = nanofiltration, Ol = osmose inverse, PM = poids moléculaire,
SPD = sous-produit de désinfection, SUVA = absorbance UV spécifique

4.5.1.2 Stratégies de controle d’oxydation ou de désinfection

La désinfection est une étape importante du traitement de 1’eau qui consiste en I’inactivation ou
la destruction des microorganismes. L’oxydation fait référence a I’enlévement ou a la
décomposition d’une substance chimique (AWWA, 2017). Dans I’eau, la dégradation du
désinfectant correspond a la décomposition naturelle de la substance chimique, et la demande en
chlore est la réaction entre les désinfectants et les constituants de I’eau (AWWA, 2017).

Le type et les doses d’oxydant et/ou de désinfectant utilisés dans le traitement de 1’eau potable
ont une incidence sur la formation de THM et d’autres SPD. Le changement de désinfectant ou
I’ajout d’une étape d’oxydation peut avoir un effet sur la formation de THM. Il y a aussi le risque
de formation d’autres SPD comme la N-nitrosodiméthylamine (NDMA), le bromate et le
chlorate/chlorite (Santé¢ Canada, 2008b, 2011, 2018). Les stratégies de contrdle d’oxydation ou
de désinfection sont d’autres options qui assurent le controle de la formation de THM (voir le
tableau 25 pour obtenir un résumé des stratégies de controle).

Quelle que soit la stratégie adoptée, une désinfection adéquate doit étre maintenue pour assurer
la salubrité microbiologique de I’eau. Il est important d’évaluer la formation de THM tout au
long du procédé de traitement et dans le réseau de distribution. Les stratégies de désinfection
peuvent changer au fil du temps pour tenir compte des changements dans la source d’eau. Par
exemple, en été et en automne, les températures plus élevées et I’augmentation de la MON
meénent généralement a 1’utilisation de doses plus élevées de désinfectant. Ces changements sont
des facteurs de 1’augmentation observée des concentrations de THM (Gilca et coll., 2020).

Le chlore peut étre utilisé pour 1I’oxydation et/ou pour la désinfection primaire ou secondaire. Le
chlore libre se présente généralement sous la forme de HOCI et d’OCI" et dépend du pH avec une
pKa de 7,5 (Hua et Reckhow, 2008; Bond et coll., 2014; Mayer et Ryan, 2019). En présence de
bromure, il y a formation de HOBr, qui conduit a la formation de THM bromés. Le chlore ou la
monochloramine sont utilisés pour la désinfection secondaire dans le réseau de distribution
(Reckhow et Singer, 2011, AWWA, 2017).

Le dioxyde de chlore (CIO2) est un compose hautement réactif et volatil. Sa capacité de laisser
un désinfectant résiduel est limitée, et il est généralement utilisé comme oxydant. Le CIO; se
dégrade en chlorite, en chlorate et en chlorure, ce qui impose des limites a son utilisation. La
dose appliquée maximale de ClO- ne devrait pas dépasser 1,2 mg/L pour s’assurer que les
concentrations de chlorite ne dépassent pas la CMA (Santé Canada, 2008b).
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Dans le cadre d’une étude, on a évalué I’utilisation de C102 (1 mg/L) suivie de chlore (aucun
traitement) sur 12 sources d’approvisionnement en eau (9 eaux de surface, 1 eau souterraine et

2 effluents d’eaux usées). L’étude a montré que I’utilisation de C10O; suivie d’une chloration
avait mené a une réduction du pfTHM (de 6 % a 45 %) dans toutes les eaux par rapport a la
chloration seule (Yang et coll., 2013). Dans une étude a 1’échelle de banc d’essai ayant recours a
du dioxyde de chlore sur de I’eau de riviére contenant de I’acide humique, aucun THM n’a été
détecté dans I’eau exempte de bromure. Une petite quantit¢ de bromoforme a été détectée dans
I’eau contenant du bromure. Selon les auteurs, le C102 aurait pu oxyder le bromure en HOBI,
lequel a réagi avec I’acide humique (Li et coll., 1996). Une autre étude a révélé que lorsque le
CIOz était utilisé pour la désinfection, moins de 3 pg/L de THM se formaient. Les TOX inconnus
ne représentaient que 5 % a 11 % de ceux formés avec le chlore libre, et aucun THM bromé ne
s’est formé (Hua et Reckhow, 2007a). Cela indique qu une moins grande quantit¢ de SPD
halogénés inconnus ont été formés avec le ClO..

La chloramine peut servir a la désinfection secondaire, car elle est plus stable que le chlore libre.
Dans une étude portant sur sept stations de traitement de 1’eau potable a grande échelle utilisant
divers traitements avant la désinfection, la concentration médiane en THM était de 106 pg/L
pour les trois stations qui utilisaient du chlore et de 48 ug/L pour les quatre stations qui
utilisaient de la chloramine (Goslan et coll., 2009). Dans une étude a 1’échelle de banc d’essai
utilisant une eau naturelle (SUVA = 1,96 L/m-mg et Br = 160 ug/L), le pfTHM a été mesuré
dans trois scénarios de désinfection. La chloramine a réduit le pfTHM de 88 % et la combinaison
chlore-chloramine, de 68 % par rapport au chlore. Dans le scénario de désinfection a la
chloramine, la composition des THM bromés a 30 minutes était principalement du BDCM, qui
est passée a une plus grande concentration de DBCM et de bromoforme a mesure que le temps
de réaction avancait (Tian et coll., 2013). Dans sept eaux naturelles désinfectées a la chloramine,
on a constaté que les TOX inconnus représentaient 10 % a 18 % de ceux du chlore libre et qu’ils
augmentaient avec le temps de contact (Hua et Reckhow, 2007a, 2008).

L’utilisation de la chloramine peut mener a la nitrification dans le réseau de distribution (Santé
Canada, 2020b). La nitrification peut entrainer des probleémes de qualit¢ de I’eau, notamment la
formation de nitrites et de nitrates, la perte de désinfectant résiduel, la recroissance bactérienne et
la formation de biofilms, la formation de SPD et la baisse du pH et de 1’alcalinité qui peut
entrainer des problemes de corrosion (U.S. EPA, 2002; Zhang et coll., 2009, 2010; AWWA,
2013). Les responsables de systémes d’approvisionnement en eau potable peuvent choisir de
passer au chlore lors d’un épisode de nitrification. Ce changement peut toutefois entrainer une
augmentation des THM. Les services d’eau qui utilisent de la chloramine dans le réseau de
distribution devraient disposer de programmes de traitement complets pour enlever les
précurseurs de THM s’ils choisissent d’utiliser le chlore pour lutter contre la nitrification.

Durant la nitrification, les bactéries oxydant I’ammoniac peuvent biodégrader les THM par
cométabolisation (Speitel Jr. et coll., 2010). Les sous-produits de la cométabolisation des THM
peuvent étre toxiques pour ces bactéries oxydant I’ammoniac, réduisant ainsi la nitrification.
Toutefois, la cométabolisation des THM ne devrait pas étre utilisée comme stratégie pour
prévenir la nitrification.



Unclassified / Non classifié

En raison de la réactivité de 1’ozone (O3), il n’est pas possible de I'utiliser pour maintenir un
désinfectant résiduel dans le réseau de distribution. Lorsque 1’O3 est utilisé pour la désinfection
primaire, il réduit la quantité de chlore nécessaire a la désinfection secondaire (Mazhar et coll.,
2020). L’oxydation par I’0zone nécessite une €tape ultérieure de traitement biologique pour
réduire les précurseurs de THM et le potentiel de croissance du biofilm dans le réseau de
distribution résultant de I’augmentation de la matiére organique biologique (MOB) (Yan et coll.,
2010; AWWA, 2017). L’utilisation d’O3 peut mener a la formation de bromate et
d’acétaldéhydes halogénés (Liu et coll., 2014; Santé Canada, 2018; Gao et coll., 2020; Laflamme
et coll., 2020). Aprés une préoxydation a 1’Os, des études ont révélé que :

e le COT n’était généralement pas touché;

e la SUVA avait généralement diminué, ce qui indique une transformation de la structure
aromatique en formes plus hydrophiles (SUVA élevée — plus touchée; faible SUVA —
moins touchée);

e |a MOB avait augmenté;

e une baisse de la SUVA indiquait que la partie hydrophile de la MON est biodégradable;

e grace adivers procédés de traitement et a la postchloration, les THM avaient
généralement diminué pour les eaux ayant une SUVA moyenne a élevée;

e une eau ayant une faible SUVA (1,7 L/mg-m) s’est avérée présenter une augmentation de
THM, ce qui indique que 1’03 est moins efficace sur les fractions hydrophiles de la
MON;

e dans I’eau contenant du bromure, les THM ont évolué vers une quantité moindre de
chloroforme et une quantité plus élevée de bromoforme et de DBCM;

e dans I’eau contenant de 1’iodure, des ions 103™ (forme stable souhaitée) se forment
rapidement, réduisant ainsi la quantité de THM iodés

(Bichsel et Von Gunten, 1999; Liu et coll., 2001; Miltner et coll., 2008; Wert et Rosario-Ortiz,
2011; Allard et coll., 2013; Hua et Reckhow, 2013; Méité et coll., 2015; Gao et coll., 2020).

Le rayonnement UV est un procédé de désinfection physique qui inactive les agents pathogenes
et génere peu ou pas de THM (Becker et coll., 2013). Normalement, on I’installe apres
I’enlévement d’une bonne partie de la turbidité et de la MON (vers la fin de la chaine de
traitement) (Dotson et coll., 2010). Comme la désinfection par UV ne maintient pas une
concentration résiduelle, il faut donc utiliser du chlore ou de la monochloramine dans le réseau
de distribution (Mayer et Ryan, 2019).

11 existe plusieurs procédés d’oxydation avancée : O3/UV, Oz/ultrasons, Os/H20,
Os/UV/ultrasons et Oz/ultrasons/FeSO4 (Ziylan et Ince, 2013). Ces procedés peuvent constituer
une solution de rechange pour détruire la matiére organique qui est moins sensible a la
dégradation par 1’0O3 seul (Chin et Bérubé¢, 2005; Tubi¢ et coll., 2011; Ziylan et Ince, 2013).

Le procédé UV/H.0> génére des radicaux OH, qui transforment la MON hydrophobe moins
réactive (PM plus élevé) en MON hydrophile plus réactive (PM plus faible). Le COT demeure
relativement inchangé. Cette modification de la MON donne généralement lieu a une
augmentation de la formation de THM et de la demande en chlore lors des divers traitements et
de la désinfection subséquente (Dotson et coll., 2010; Borikar et coll., 2015; Chu et coll., 2016;
Ding et coll., 2019). Le charbon actif biologique peut améliorer les performances en matiére
d’enlévement du COT et de réduction du pfTHM (Sarathy et coll., 2011). Du H2O: résiduel
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subsistera apres 1’irradiation et devra €tre inactivé avant la chloration par du chlore libre, du
CAG ou du charbon actif biologique (Dotson et coll., 2010; Linden et Dotson, 2012). La
préoxydation par UV/H20: suivie d’une postchloramination/chloration a fait I’objet d’une étude
a I’échelle de banc d’essai (Zhang et coll., 2018b). L’administration d’une dose d’UV de

460 mJ/cm? et d’une dose de H20, de 20 mg/L (eau ultrapure contenant 3,5 mg/L de COD,

10 uM d’ions Br et 1 uM d’ions I') a ét¢ directement suivie d’une chloration et a entrainé une
réduction de THM iodés formés. L’ inverse a été observé a 1’étape de la postchloramination.

Au cours de I’exposition simultanée au procédé UV/CI, le chlore libre géneére diverses espéces
réactives (OH, ClI, Cl," et O) (Gao et coll., 2019). En général, le traitement par UV/CI forme
moins de THM avec une spéciation différente que la chloration seule (Fang et coll., 2014; Wang
et coll., 2015c; Zhang et coll., 2015b; Guo et coll., 2016; Li et coll., 2016). Gao et coll. (2019)
ont constaté que I’augmentation de la fluence UV (dose) s’accompagnait d’une augmentation
initiale suivie d’une diminution de la concentration de THM. Le procédé UV/CI, suivi de la
filtration sur CAG et de la chloration, a été évalué a 1’échelle de banc d’essai (Carra et coll.,
2020). Apres I’étape UV/CI, les THM ont augmenté aux pH 5,1 4 6,5, mais ont diminué aux pH
7,2 a8,2. Apres le traitement au CAG, les THM ont diminué et les meilleurs résultats ont été
obtenus a un pH plus élevé. Dans tous les cas, la concentration de THM a augment¢ a I’étape de
la postchloration, mais sans jamais dépasser 40 pg/L.

On a évalué a I’échelle de banc d’essai I’utilisation d’UV dans un systéme mixte
chlore/chloramine. La concentration de chloroforme a augmenté lorsque le rapport de masse
HOCI:NHCI est passé de 5:0 (tout le chlore) a 4:1, puis a diminué lorsque le rapport est passé de
4:1 a 0:5 (toute la chloramine) (Liu et coll., 2021b).

Le ferrate [Fe(V1)] est un préoxydant potentiel capable de réduire la formation de THM lors
d’une chloration ou d’une chloramination subséquente (Jiang et Lloyd, 2002). Le ferrate

(20 mg/L) utilisé avant la chloration dans 12 sources d’eau (9 eaux de surface, 1 eau souterraine
et 2 effluents d’eaux usées) a permis d’obtenir dans 8 eaux un taux de pfTHM inférieur a celui
obtenu par le chlore utilisé seul (Yang et coll., 2013).

La préoxydation par I’ozone, le chlore, le permanganate de potassium et/ou le ferrate de
potassium peut améliorer I’enlévement des algues et potentiellement réduire les THM formés
lors de la désinfection subséquente (Ma et Liu, 2002; Plummer et Edzwald, 2002; Sharma et
coll., 2002; Chen et Yeh, 2005; Henderson et coll., 2008; Chu et coll., 2011, 2017; Fan et coll.,
2013; Xie et coll., 2013; Zhou et coll., 2014, 2019; Chen et coll., 2018; Hu et coll., 2018; Dong
et coll., 2019b, c, 2021; Ma et coll., 2019; Shi et coll., 2019; BernatQuesada et coll., 2020; Gilca
et coll., 2020). La quantité et les propriétés de la matiere organique extracellulaire libérée varient
en fonction de I’espece d’algue, et du type et de la dose d’oxydant. La matiere organique
extracellulaire se comporte comme des polymeres non ioniques et des polyélectrolytes
anioniques qui peuvent accroitre I’efficacité de la floculation et réduire la formation de THM
(Chen et coll., 2009; Shi et coll., 2019). La floculation peut étre améliorée ou entravee selon la
concentration et le poids moléculaire de la matiere organique extracellulaire (Chen et coll.,
2009). En cas de lyse cellulaire, de la matiere organique intracellulaire peut étre libérée, ce qui
augmente la demande en coagulant et en chlore ainsi que la formation de THM (Knappe et coll.,
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2004; Chen et coll., 2009). La dose optimale d’oxydant est celle qui permet de modifier les
cellules sans les lyser (Henderson et coll., 2008).

Dans les réseaux de distribution de plus grande taille, le temps de séjour hydraulique peut étre
plus long et la dégradation du chlore peut se produire dans les sections les plus a I’extrémité. Le
degré de dégradation du chlore varie en fonction du temps et de I’emplacement et est influencé
par les matériaux des conduites, la température et le pH (Wang, 2021). La désinfection d’appoint
dans les endroits du réseau de distribution ou la concentration en désinfectant résiduel est faible
permet de réduire le recours a la désinfection primaire et secondaire a la station de traitement
(Reckhow et Singer, 2011). L’optimisation de la chloration d’appoint peut représenter un défi, en
particulier dans les systémes de grande envergure. Une étude d’une durée d’un an portant sur un
réseau de distribution d’eau a grande échelle a révélé que I'utilisation de la chloration d’appoint
réduisait la formation générale de THM. Toutefois, les concentrations de THM ont augmenté a
ces endroits directement apres la chloration d’appoint (Zhu et coll., 2022). L’efficacité de cette
stratégie est propre a chaque site et devrait étre évaluée par des études a 1I’échelle de banc d’essai

ou a I’échelle pilote.

Tableau 25. Options de stratégies de contrdle de 1’oxydation ou de la désinfection

(Reckhow et Singer,
2011; Becker et coll.,
2013)

chlore lorsque la
demande est plus
faible

Réduction de la
quantite de chlore
nécessaire
Utilisation
saisonniére
possible

coefficient CT adéquat
pour la désinfection
microbienne

Si la technique est
utilisée pour le
contrble de la
croissance biologique
dans la station de
traitement, elle
pourrait ne pas étre
réalisable.

Stratégie de controle Avantages Inconvénients Remarques
de la désinfection
Desinfection retardée On applique le Nécessité d’assurer un | Le passage de la chloration

d’avant la coagulation a apres la
clarification ou la filtration réduit
la formation de THM.

Permet I’enlévement des
précurseurs des THM avant la
désinfection.

Optimisation des doses
de chlore

Optimisation de la
dose de produit

Nécessité d’assurer un
coefficient CT précis

Plusieurs approches :
A. Optimisation du

désinfectants primaires
ou secondaires.
(Reckhow et Singer,
2011)

(Becker et coll., 2013; chimique pour réaliser une coefficient CT cible
Hong et coll., 2013) bonne désinfection B. Dosage précis du chlore
microbienne C. Détermination précise du
La réduction des THM mélange et de
peut étre minime ’hydraulique
Mise en place d’une Potentiel de Potentiel de formation | Modification de la stratégie
préoxydation, une réduction des d’autres SPD d’oxydation ou de désinfection.
solution de rechange aux THM formés

Il est important de s’assurer
qu’une désinfection appropriée
est maintenue.

Désinfection d’appoint
(Reckhow et Singer,
2011)

Permet I’ajout de
désinfectant dans
des endroits précis
Réduit la dose de
chlore a I’entrée
du réseau de

Risque
d’augmentation des
THM apreés la station
d’appoint
Optimisation difficile

Réduit la quantité de chlore total
utilisée pour le réseau de
distribution.
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Stratégie de controle Avantages Inconvénients Remarques
de la désinfection
distribution, Utilisé dans le réseau de
diminuant ainsi les distribution dans les endroits a
THM faible teneur en chlore résiduel.
Réduction du pH e Réduit la o Utilisation d’acides et | Le fait de reporter I’ajout d’une
(Reckhow et Singer, formation de de bases base pour le contrble de la
2011; Chowdhury, chloroforme e Peut former plus de corrosion jusqu’a la fin de la
2013c) THM bromés dans désinfection peut réduire les
’eau contenant du THM.
bromure .
e Potentiel de corrosion A éviter s’il ya pI'éSCIlCC de Br

Le coefficient CT est le produit de « C » (la concentration résiduelle de désinfectant, mesurée en mg/L) par « T » (le
temps de contact du désinfectant, mesuré en minutes; « T » est habituellement calculé a ’aide d’une valeur T1o, qui
correspond a la durée de rétention de 1’eau pendant laquelle le temps de contact requis est atteint ou dépassé pour

90 % de I’eau); SPD = sous-produit de désinfection, THM = trihalométhanes

4.5.1.3 Enlévement des THM formés

La stratégie privilégiée pour contréler les THM consiste a réduire au minimum la formation de
THM. Toutefois, dans certains cas, une chloration préalable a I’enlévement des précurseurs peut
étre nécessaire (par exemple pour le contrdle du biofilm ou de la moule zébrée, ou pour
I’enlévement d’autres contaminants) ou des concentrations €levées a des endroits précis du
réseau de distribution peuvent étre observées. Dans ces cas, il est possible de réduire les THM
formés par un procédé de traitement (aération, CAG, OI ou NF). L’aération peut étre utilisée
dans les réservoirs d’eau traitée, les réservoirs d’eau ou les cuves de stockage. Le CAG, I’OI ou
la NF pourraient faire partie de la chaine de traitement. Bien que ces technologies servent
généralement a enlever les précurseurs des THM, elles possedent une certaine capacité a enlever
les THM d¢ja formés. Apres I’une ou I’autre de ces options de traitement, les THM continueront
a se former, car la MON restante et le chlore continuent a réagir.

Aération : L’aération peut servir a enlever les THM lorsque d’autres SPD non volatils comme
les AHA ne sont pas préoccupants (Ghosh et coll., 2015). Diverses technologies d’aération telles
que les aérateurs a plateaux, a pulvérisation et en surface peuvent s’avérer efficaces (Ghosh et
coll., 2015; Yoakum et Duranceau, 2018). En raison de sa constante de la loi de Henry plus
élevée, le chloroforme est mieux éliminé par strippage a 1’air que les THM bromés (Johnson et
coll., 2009; Brooke et Collins, 2011).

L’enlévement des THM par aération s’améliore avec I’augmentation du rapport air/eau et de la
température de I’eau (Johnson et coll., 2009; Brooke et Collins, 2011; Mirzaei et Gorczyca,
2020). Une étude a grande échelle a montré une réduction des THM de 60 pg/L a 18 pg/L apres
I’installation d’un systéme d’aération sur plateaux (Yoakum et Duranceau, 2018). Une étude a
I’échelle de banc d’essai sur I’aération par diffusion a permis d’enlever systématiquement le
chloroforme dans une proportion supérieure a 90 % (rapports air/eau > 45:1). L’aération par
pulvérisation dépend du diameétre et de la distance de parcours des gouttelettes (Duranceau et
coll., 2016). Dans une étude a I’échelle pilote, la réduction des THM variait de 20 % a plus de
99,5 % selon les caractéristiques de fonctionnement (Brooke et Collins, 2011). Une ventilation
adéquate est nécessaire pour enlever efficacement les THM (Cheung et coll., 2020).
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Le strippage a 1’air peut €tre utilisé dans les endroits ¢loignés des réseaux de distribution ou les
concentrations de THM posent probléme (par exemple les réservoirs d’eau traitée et les culs-de-
sac), ce qui permet de ne traiter qu’une fraction de I’ecau (Ghosh et coll., 2015; Schneider et coll.,
2015). L’efficacité du strippage a I’air dans les réservoirs de stockage est déterminée par des
facteurs tels que la configuration du réservoir, le type d’entrée ou de sortie, le cycle et le mélange
du réservoir, les niveaux d’eau, le temps de séjour dans le réservoir et la présence d’un nombre
suffisant d’évents. Certains systémes de stockage peuvent tout simplement nécessiter 1’ajout d’un
systeme de becs pulvérisateurs (Brooke et Collins, 2011).

11 est également possible d’installer des technologies d’aération a I’intérieur du réservoir d’eau
traitée. L’enlévement global par ce moyen dépend de nombreux facteurs, notamment du temps
de séjour hydraulique, de la formation de THM dans le réservoir d’eau traitée et de I’arrivée
d’eau traitée fraichement aérée. Lorsqu’un systéme d’aération est utilisé dans un réservoir ou un
réservoir d’eau traitée, il est probable que 1’eau soit mélangée de telle sorte que le facteur
d’efficacité hydraulique soit réduit (Ghosh et coll., 2015). Si le réservoir est utilisé pour des
demandes de crédit liées au CT, ce changement de facteur d’efficacité hydraulique devrait étre
pris en compte pour s’assurer que le coefficient CT est suffisant.

Une étude a examiné un réseau de distribution de grande envergure dont I’eau passe dans des
conduites de transmission de grand diamétre, des installations de stockage multiples et des zones
de pression (Clark, 2016). Un systéme de pulvérisation d’eau doté de deux tétes de pulvérisation
(contenant sept buses chacune) a été installé dans un réservoir recevant de 1’eau chlorée. Le
chloroforme a été enlevé plus efficacement (> 55 % a prées de 70 %) que les THM bromés
(DCBM : <50 % a 60 %; DBCM : 36 % a 50 %). Le pH a augmenté de 0,15 a 0,2 unité de pH
apres pulvérisation en raison de la libération de dioxyde de carbone. Pendant les cinq années
suivantes de 1’étude, les THM ont été maintenus en dessous de 1’objectif interne de 64ug/L.

L’aération créera des exigences importantes en matiére de consommation énergétique et pourrait
modifier la qualité de I’eau, nécessitant ainsi des ajustements opérationnels, notamment la
précipitation de carbonate de calcium (Ghosh et coll., 2015) et I’augmentation du pH apres
I’aération (Johnson et coll., 2009). Les responsables de systémes de distribution d’eau

potable devraient vérifier aupres de I’autorité responsable en matiére d’eau potable s’il y a des
restrictions concernant les effluents gazeux contenant des THM.

CAG : L’application de CAG pour I’enlévement de THM formés dans 1’eau chlorée peut étre
possible avec une régénération fréquente (Reckhow et Singer, 2011). Dans le cadre d’une étude a
1’échelle de banc d’essai, on a évalué trois CAG pour 1’enlévement des THM et on a constate que
I’ordre d’enlévement était le suivant : bromoforme > DBCM > BDCM > chloroforme (He et
coll., 2017). Les coefficients de I’isotherme d’adsorption étaient caractérisés par des constantes
de Freundlich qui confirmaient ces résultats (Speth et Miltner, 1998).

Dans 12 stations de traitement de 1’eau potable, la chloration au point de remontée a été utilisée
pour enlever I’ammoniac d’origine naturelle (0,76 a 4,5 mg/L) (Stefan et coll., 2019). Ces
stations d’épuration ont utilisé¢ le CAG aprés une chloration au point critique (doses de chlore
variant de 16 a 33 mg/L) pour enlever les THM qui se sont formés. Les concentrations de THM
apres la filtration au CAG variaient de 14,2 a 143 pg/L avec une médiane de 43,0 pg/L et une



Unclassified / Non classifié

moyenne de 52,4 pug/L. Selon les auteurs, il est possible d’améliorer I’enlévement en optimisant
I’entretien et en remplagant les filtres.

Plusieurs études a 1’échelle pilote ont été consacrées a I’évaluation du CAG pour I’enlévement
des THM formés. Dans 1’ensemble, ces études ont révélé qu’il est possible d’enlever les THM a
I’aide de CAG, avec des performances variables selon I’emplacement du CAG dans la chaine de
traitement (Babi et coll., 2007; Lekkas et coll., 2009; Verdugo et coll., 2020). Apres saturation,
les concentrations de THM ont augmenté au-dessus des valeurs d’entrée. Le traitement au CAG
déchlore 1’cau et nécessite donc une post-chloration. Si le COD reste apreés le traitement par
CAG, de nouveaux THM se formeront (Johnson et coll., 2009). Lors de I’évaluation du point de
percée, les concentrations de COD et de THM dans I’effluent sur CAG devraient étre surveillées
et le CAG devrait étre remplacé lorsque le premier atteint le point de percée (Babi et coll., 2007).

Une étude a I’échelle pilote a été réalisée dans un réservoir/une station de pompage (Johnson et
coll., 2009). Les deux chaines de traitement évaluées étaient le CAG et le strippage a 1’air suivi
du CAG avec une concentration moyenne de THM dans I’influent de 73 pg/L. Aprés 30

000 volumes de lit pour le CAG seul, les enlevements pour un temps de contact en fat vide de
10, 20 et 30 minutes étaient respectivement de 20 %, 60 % et 80 %. Pour le strippage a I’air
utilisé seul, le THM a été réduit de maniere constante entre 75 % et 85 % (rapport air/eau de 40 a
50). Le strippage a I’air suivi du CAG a excédé 90 % d’enlévement tout au long de I’étude
compléte (50 000 a 60 000 volumes de lit) a un temps de contact en f(t vide de 10 minutes.

Ol et NF : Les procédés de filtration sur membrane, notamment la NF et 1’Ol, ont été examinés
pour I’enlévement de THM formés (Uyak et coll., 2008; Zazouli et Kalankesh, 2017; Fang et
coll., 2020, 2021; Li et coll., 2020b). Les membranes de NF et d’OI ont montré que 1I’enlévement
des THM se fait généralement dans cet ordre : THM iodés > THM bromeés > chloroforme (Uyak
et coll., 2008; Fang et coll., 2020, 2021). Des études a 1’échelle de banc d’essai ont révélé une
plage d’enlévement des THM se situant entre 70,6 % et 99,2 % au moyen 1’0l (Fang et coll.,
2020, 2021), et entre 54,4 % et 98,7 % au moyen de la NF (Nasseri et coll., 2004; Uyak et coll.,
2008; Fang et coll., 2020). Les résultats d’une €tude pilote ont montré un faible enlévement
(34,02 % a 38,49 %) avec la NF, et aucune corrélation avec les especes de THM en raison de la
grande taille des pores de la membrane (Li et coll., 2020b).

4.5.1.4 Déchets résiduels

Les technologies de traitement peuvent produire une variété de résidus (par exemple eau de
lavage a contre-courant, eau/concentré de rejet, déchets des milieux, effluents gazeux). On
devrait consulter les autorités compétentes pour s’assurer que I’enlévement de tous les déchets
résiduels provenant du traitement de I’eau potable est conforme a la réglementation applicable. 1l
est possible d’obtenir des recommandations aupres d’autres sources (CCME, 2003, 2007).

4.5.2 Traitement a [’échelle résidentielle

Lorsque I’eau potable d’une résidence provient d’un puits privé ne faisant pas 1’objet d’une
désinfection par le chlore, les THM ne sont pas un probleme. Pour les systemes a petite échelle
qui utilisent le chlore, un dispositif de traitement peut étre une option pour réduire les
concentrations de THM. Il existe des dispositifs certifiés de traitement au point d’utilisation qui
sont capables de réduire les concentrations de THM. Certains dispositifs résidentiels peuvent
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avoir une capacité nominale permettant de traiter des volumes supérieurs a ceux d’une seule
résidence, de sorte qu’ils peuvent aussi étre utilisés dans des petits systémes.

Avant d’installer un dispositif de traitement, il faut faire analyser I’eau pour en déterminer les
caractéristiques chimiques générales, de méme que la concentration de THM et les espéces en
présence dans 1’eau chlorée. Il faudrait faire analyser périodiquement 1’eau qui entre dans le
dispositif de traitement et sur 1’eau traitée par un laboratoire accrédité afin de confirmer
I’efficacité du dispositif de traitement. Comme les dispositifs de traitement peuvent perdre leur
capacité d’enlévement avec 1’usage et le temps, ils doivent étre entretenus et/ou remplacés au
besoin. Les consommateurs devraient vérifier la durée de vie prévue des composants du
dispositif de traitement selon les recommandations du fabricant et veiller a leur entretien au
besoin. On peut choisir un dispositif doté d’un avertisseur (alarme, voyant lumineux) qui permet
de savoir quand I’entretien est nécessaire.

Santé Canada ne recommande aucune marque particuliere de dispositif de traitement de 1’eau
potable, mais conseille fortement aux consommateurs d’utiliser des dispositifs dont la conformité
aux normes pertinentes de NSF International (NSF) ou de I’ American National Standard Institute
(ANSI) est certifiée par un organisme de certification accrédité. Ces normes visent a établir des
exigences minimales relatives aux matériaux, a la conception et a la construction des dispositifs
de traitement de 1’eau potable qui peuvent étre vérifiées par un tiers. On s’assure ainsi que les
matériaux contenus dans le dispositif ne liberent pas de contaminants dans 1’eau potable (c.-a-d.
innocuité des matériaux). Par ailleurs, les normes comportent des exigences en matiere de
performance qui établissent le degré d’enlévement qui doit €tre assuré a 1’égard de certains
contaminants (par exemple, déclaration de réduction) potentiellement présents dans les
approvisionnements en eau.

Les organismes de certification (c’est-a-dire des tiers), qui doivent étre accrédités par le Conseil
canadien des normes (CCN), garantissent qu’un produit est conforme aux normes en vigueur.
Les organismes suivants ont été accrédités au Canada (CCN, 2023) :

Groupe CSA

NSF International

Water Quality Association

ULLLC

Bureau de normalisation du Québec

International Association of Plumbing and Mechanical Officials

Truesdail Laboratories Inc

Il est possible d’obtenir une liste a jour des organismes de certification accrédités aupres du
Conseil canadien des normes.

Les systemes de filtration au point d’utilisation et au point d’entrée, ainsi que certains pichets
filtrants utilisant des filtres a charbon actif, peuvent enlever efficacement les THM. La
performance des filtres destinés a I’enlévement des THM dépend de plusieurs facteurs, dont le
type de filtre, le type de milieu, le débit, la qualité de I’eau et 1’age du filtre. L utilisation de
filtres dans les zones a turbidité élevée peut entrainer trés rapidement un encrassement du filtre si
I’eau n’est pas prétraitée.


https://www.csagroup.org/fr/
http://www.nsf.org/
http://www.wqa.org/
https://canada.ul.com/fr/
http://www.bnq.qc.ca/
http://www.iapmo.org/
http://www.truesdail.com/
https://www.scc.ca/fr
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11 existe des dispositifs certifiés pour I’enlévement des THM de 1’eau potable qui reposent sur
une technique d’adsorption (charbon actif). Ils peuvent étre certifiés pour I’enlévement des THM
en particulier ou encore pour 1’enlévement des composés organiques volatils (COV) dans leur
ensemble, avec du chloroforme comme substitut. Un dispositif de traitement de I’eau potable
peut étre certifié pour répondre a la norme NSF/ANSI 53, Drinking Water Treatment Units —
Health Effects (Drinking Water Treatment Units — Health Effects) pour la réduction des THM en
utilisant le chloroforme comme substitut ou pour la réduction des COV, en utilisant également le
chloroforme comme substitut. Pour qu’il soit certifi¢ aux fins de 1’enlévement des THM, le
dispositif doit étre en mesure de réduire une concentration moyenne dans 1’influent de 0,45

+ 30 % mg/L (450 pg/L) a une concentration maximale dans 1’effluent de 0,080 mg/L (80 pg/L)
(NSF/ANSI, 2022a). Pour qu’il soit certifié aux fins de I’enlévement des COV, le dispositif doit
étre en mesure de réduire une concentration de provocation dans 1’influent de 0,300 mg/L

(300 pg/L) a moins de 0,015 mg/L (15 pg/L). Cet enlévement représente une réduction de
I’utilisation de produits chimiques de plus de 95 % (NSF International, 2022a).

Les dispositifs de traitement par Ol peuvent étre efficaces pour enlever les THM. Un dispositif
de traitement par osmose inverse peut étre certifié pour répondre a la norme NSF/ANSI 58 —
Reverse Osmosis Drinking Water Treatment Systems en utilisant le chloroforme comme produit
chimique de substitution. Le dispositif doit é&tre en mesure de réduire la concentration de THM
dans I’eau d’une concentration de 0,30 mg/L (300 pg/L) dans I’influent & moins de 0,015 mg/L
(15 pg/L) dans I’eau traitée. Cet enlévement représente une réduction chimiques de 95 % (NSF
International, 2022b).

Dans les systémes d’Ol, les membranes peuvent facilement étre endommageées par le chlore
présent dans I’eau d’alimentation. Ces dommages peuvent rendre 1’enlévement moins efficace et
mener au remplacement des membranes. L’eau traitée par osmose inverse peut étre corrosive
pour ’intérieur des composants de plomberie. Ces dispositifs devraient donc étre installés
uniquement au point d’utilisation. De plus, comme il faut de grandes quantités d’influent pour
obtenir le volume requis d’eau traitée, ils ne sont généralement pas pratiques si on les installe au
point d’entrée.

4.5.2.1 Autres stratégies de désinfection des systémes de traitement résidentiels ou de petite taille

Comme pour 1’échelle municipale, le rayonnement UV est une autre technique de désinfection
qui peut étre installée pour le traitement a 1’échelle résidentielle ou pour les petits systemes. Il est
recommandé de communiquer avec I’autorité responsable en matiere d’eau potable dans le
secteur de compétence concerné pour vérifier les exigences réglementaires susceptibles de
s’appliquer aux systémes de petite taille.

La désinfection par UV dépend de la transmission de la lumiere jusqu’aux microbes a travers
I’eau brute. C’est pourquoi un prétraitement de 1’eau brute peut étre nécessaire pour garantir
I’efficacité de ce type de désinfection. La diminution du COT permettra aussi de réduire le risque
d’entartrage des lampes UV.

La norme NSF/ANSI 55, Ultraviolet Microbiological — Water Treatment Systems porte sur les
exigences de certification des systemes de désinfection par UV. Elle concerne les systemes de
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classe A congus pour inactiver les microorganismes et/ou les éliminer de 1’eau, notamment les
bactéries, les virus, les oocystes de Cryptosporidium et les kystes de Giardia. Les systémes de
classe A ne sont pas congus pour traiter des eaux usées ou encore des eaux contaminées par des
eaux usées brutes, et ils devraient étre installés dans une eau limpide a 1’ceil (NSF International,
2022c).

4.6 Réseau de distribution et autres considérations

Dans le réseau de distribution, les concentrations de THM peuvent varier dans le temps et dans
I’espace. Ces changements dépendent de nombreux facteurs, tels que les procédés de traitement,
le type et la dose d’oxydant et de désinfectant, la température, le pH, le type et la quantité de
MON, les précurseurs inorganiques, les microorganismes, la présence de biofilms, les matériaux
de tuyauterie, la configuration et I’étendue du réseau de distribution, la présence de réservoirs de
stockage, la corrosion, la présence de sédiments, les conditions hydrauliques, la durée de séjour
de I’eau dans le réseau, ainsi que I’exploitation et I’entretien du réseau de distribution (Baribeau
et coll., 2006). Les réseaux de distribution sont complexes et dynamiques. On trouvera de plus
amples renseignements dans les documents de Santé Canada (2020a, 2022a).

Dans les réseaux de distribution chlorés, les THM continuent de se former et augmentent avec la
durée de sé¢jour de I’eau et la diminution du chlore résiduel. Le maximum est attendu a 1’endroit
ou le temps de séjour de I’eau est le plus élevé (Baribeau et coll., 2006; Tung et Xie, 2009;
Reckhow et Singer, 2011). Les concentrations de TOX augmentent avec le temps de séjour dans
les réseaux de distribution qui utilisent du chlore (Westerhoff et coll., 2022). Plusieurs études ont
examiné les variations de THM entre le point d’entrée et différents points du réseau de
distribution (voir le tableau 26). Selon une étude, le fait de réduire la dose de chlore tout en
maintenant une désinfection adéquate diminue la formation de THM, ce qui illustre bien
I’importance d’optimiser la dose de chlore (Mohamed et coll., 2019). Il faut aussi tenir compte
de I’emploi de la chloration d’appoint au moment de déterminer I’endroit ou la concentration de
THM est la plus élevée.

Tableau 26. Variation des concentrations de trihalométhanes (THM) dans le réseau de
distribution des stations de traitement a grande échelle

Désinfectant Emplacement | Parametre | Effet Référence
utilisé dans le dans le RDEP
RDEP
Chlore Prés du point Chlore Presque constant et sans variation saisonniere | Scheili et coll.
(24 systemes) d’entrée libre (2015)
Chloramine Loin du point résiduel | Diminution en été et en automne,
(1 systéme) d’entrée probablement a cause d’une température et
d’une concentration de MON plus élevées
MRTL THM Maximal
Chlore MRTL THM Augmentation de 452 % — Systéeme Baribeau et
d’approvisionnement A coll. (2006)
MRTL THM Augmentation de 58 % (plus grande stabilité
du chlore et durée de séjour de I’eau moins
longue) — Systéme d’approvisionnement B
MRTL THM Augmentation entre 85 % et 108 % (3 Rodriguez et
systémes) Sérodes (2001)
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Désinfectant Emplacement | Parameétre | Effet Référence
utilisé dans le dans le RDEP
RDEP
Séjour de THM Augmentation du double Rodriguez et
5 heures coll. (2004)
En aval du THM Concentration maximale dans le RDEP
réservoir de
rechloration
Dans tout le THM Plus faible quand la température est
réseau inférieure 4 15 °C
Dans tout le THM Réduction quand la dose de chlore a été Mohamed et
réseau ramenée de 5 mg/L a 4 mg/L et qu’une coll. (2019)
désinfection adéquate a été maintenue
Chloramine MRTL THM Relativement stable avec des baisses Baribeau et
occasionnelles (jusqu’a 23 %) — Systéme coll. (2006)
d’approvisionnement C
MRTL THM Diminution de 46 % a 62 % (associée a des
périodes de nitrification) — Systéme
d’approvisionnement D
Chloramine et MRTL THM Augmentation de 20 % a 50 % pendant la Baribeau et
périodes de chloramination coll. (2006)
chloration Augmentation de 135 % a 161 % pendant la
chloration — Systéme d’approvisionnement E

MON = matiére organique naturelle, MRTL = emplacement ou le temps de séjour de 1’eau est maximal (« maximum residence
time location »), RDEP = réseau de distribution d’eau potable

Certaines especes d’AHA peuvent se dégrader en THM (Zhang et Minear, 2002; Reckhow et
Singer, 2011). Cependant, les concentrations de ces especes d’AHA dans les eaux canadiennes
sont négligeables et ne sont pas considérées comme une source importante de THM (Rodriguez
et Sérodes, 2001; Rodriguez et coll., 2004; Chowdhury, 2011; Chowdhury et coll., 2013c).

Le devenir des THM dans les chauffe-eaux résidentiels depend de facteurs comme le pH, la
température, le chlore libre résiduel et le temps de réaction. 1l est donc impossible de tirer des
conclusions générales sur les effets des THM (Liu et Reckhow, 2013, 2015; Legay et coll.,
2019). Les concentrations de THM dans 1’eau froide et I’eau chaude du robinet ont été mesurées
dans 50 résidences a partir de deux réseaux de distribution chlorés. Le chauffage de 1’eau
résidentielle a entrainé une augmentation des concentrations moyennes de THM, et une
augmentation plus importante pendant I’hiver (Legay et coll., 2019). La concentration de
chloroforme présent dans I’eau froide du robinet a augmenté lors d’un réchauffement ultérieur;
I’effet le plus important a été observé dans I’eau ayant séjourné le moins longtemps (Liu et
Reckhow, 2013). Dans une étude portant sur les ménages desservis par trois réseaux municipaux
d’eau potable utilisant du chlore pour la désinfection secondaire (Dion-Fortier et coll., 2009), les
THM avaient augmenté en moyenne de 22,1 a 43,4 pg/L, du premier prélévement d’échantillons
d’eau froide au robinet jusqu’au réseau de distribution. Un effet plus important a été observé
pour I’augmentation moyenne des THM (44,0 a 80,1 ug/L), du premier prélevement
d’échantillons dans le réservoir d’eau chaude jusqu’au réseau de distribution. Les concentrations
de chloroforme et de THM bromés ont augmenté (Dion-Fortier et coll., 2009).

Le cuivre est présent a 1’état naturel et les produits de corrosion du cuivre comme les
incrustations contenant des hydroxydes, les oxydes et carbonates sur les parois des tuyaux en
cuivre peuvent étre relargués dans 1’eau (Santé Canada, 2019b, 2022b). La présence de cuivre
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peut avoir un effet catalytique sur la formation de THM et depend du type de MON, du pH et des
espéces de cuivre (Blatchley 11 et coll., 2003; Li et coll., 2007; Fu et coll., 2009; Liu et coll.,
2013; Hu et coll., 2016; Zhao et coll., 2016). Plusieurs études a I’échelle de banc d’essai ont
permis d’examiner différents types de MON, de fragments aliphatiques et de fragments
aromatiques en présence de cuivre, et la plupart de ces études ont montré des augmentations en
pourcentage variables des THM (Blatchley 111 et coll., 2003; Navalon et coll., 2009; Zhao et
coll., 2016).

La présence de Cu(Il) dans I’eau bromée se traduit par une quantité accrue de bromure
incorporée dans les THM (Liu et coll., 2013; Hu et coll., 2016; Ta et coll., 2020). Le cuivre peut
favoriser la réaction entre les ions Br™ et ’HOCI pour former du HOBr, qui réagit plus
rapidement que le HOCI pour former des THM (Symons et coll., 1993; Neil et coll., 2019).

Une étude de bancs d’essai de tuyaux a permis d’évaluer les modifications dans la formation de
THM en raison des changements de la qualité de I’eau et du séjour de 1’eau dans un tuyau en
cuivre (Li et coll., 2007). Les tests ont été effectués dans une bouteille en verre (témoin) et dans
un tuyau en cuivre. Les produits de corrosion du cuivre ont entrainé une consommation rapide de
chlore. Lorsque le pH était inférieur a 7, la quantité de THM formés dans le tuyau en cuivre était
plus élevée que dans la bouteille en verre; lorsque le pH était supérieur a > 7, I’inverse a été
observé. La présence de cuivre a déplacé les THM vers une plus grande quantité de bromoforme.

5.0 Stratégies de gestion

Les responsables de systémes de distribution d’eau potable devraient mettre en ceuvre un plan
complet et & jour de gestion des risques en matiere de salubrité de 1’eau. Il convient d’adopter
une approche « de la source au robinet » qui assure le maintien de la sécurité sanitaire de 1’eau
(CCME, 2004; OMS, 2012, 2017b). Ces approches exigent une évaluation du réseau pour
caractériser la source d’approvisionnement en eau, décrire les procédés de traitement qui
empéchent ou réduisent la contamination, déterminer les conditions pouvant entrainer une
contamination et mettre en ceuvre des mesures de contrdle. Une surveillance opérationnelle est
ensuite établie, et des protocoles opérationnels et de gestion sont instaurés (par exemple
procedures opérationnelles standardisées, mesures correctives et interventions en cas d’incident).
Une surveillance de la conformité est établie, ainsi que d’autres protocoles permettant de valider
le plan de gestion de la sécurité sanitaire de 1’eau sont mis en oeuvre (par exemple tenue de
registres, satisfaction des consommateurs). Les opérateurs doivent aussi recevoir une formation
pour assurer en tout temps 1’efficacité du plan de gestion de la sécurité sanitaire de I’eau
(Smeets et coll., 2009).

La gestion des THM est généralement axée sur la réduction de leur formation. Les changements
mis en ceuvre pour enlever les THM devraient étre envisagés de manicre globale pour s’assurer
qu’ils n’augmentent pas les autres sous-produits de désinfection (par exemple les AHA) ou qu’ils
n’entrainent pas d’autres problémes de conformité.

Kastl et coll. (2016) ont noté que les exigences relatives a ’enlévement de la MON devraient
étre liées aux conditions du réseau de distribution. Les variations des temps de sejour et des
températures dans le réseau de distribution nécessiteront un niveau d’enlévement de la MON
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différent pour respecter les recommandations relatives aux SPD dans I’eau potable (pour
consulter des exemples, voir Rodriguez et Sérodes, 2001; Kastl et coll., 2016).

5.1 Stratégies de controle

Les stratégies de contrle privilégiées devraient inclure des méthodes qui permettent de réduire
au minimum la formation de THM pendant le traitement et dans le réseau de distribution. La
gestion efficace des THM exige une bonne compréhension de la demande en désinfectant ou de
la dégradation du désinfectant par rapport a la formation des THM, aux effets de la température
et au pH. Les installations de traitement et les réseaux de distribution peuvent étre trés différents
les uns des autres, ce qui nécessite des stratégies de contrdle propres a chaque systeme.

Les services d’eau doivent trouver un juste équilibre entre la désinfection efficace et la création
de THM, car I’eau potable doit étre salubre sur le plan microbiologique afin d’éviter les maladies
d’origine hydrique. Il convient de tenir compte des répercussions de la mise en ceuvre de toute
stratégie de contr6le sur le réseau de distribution. Des essais pilotes sur des échantillons de
conduites préleves dans le réseau devraient étre réalisés pour évaluer les impacts de la mise en
ceuvre de la stratégie et les méthodes permettant d’atténuer tout effet indésirable (Giani et Hill,
2017).

5.1.1 Options de controle des sources d’approvisionnement en eau

Les options de contrdle des sources d’approvisionnement en eau concernant la formation de
THM sont présentées au tableau 27, ainsi que les avantages et les inconvénients qui y sont
associés. Il est recommandé de caractériser la qualité de 1’eau et de surveiller les changements
saisonniers et temporels. Il est important d’évaluer 1I’impact de 1’utilisation de I’une ou 1’autre de
ces options de controle pour éviter que d’autres problémes de conformité se produisent,
notamment les répercussions possibles (par exemple la corrosion) sur le réseau de distribution.
Toute modification de la source d’eau peut avoir un impact sur la qualité de 1’eau (comme le pH
ou I’alcalinité), ce qui est susceptible d’avoir une incidence sur le traitement et d’entrainer des
problémes de corrosion dans le réseau de distribution.

Tableau 27. Options de contréle des sources d’approvisionnement en eau

Stratégie de Avantages Inconveénients Remarques
contréle de la source
Changement de la e Lesprécurseursdes |e Des SPD L’incorporation des eaux
source d’eau ou THM peuvent étre supplémentaires ou de | souterraines peut donner lieu a la
mélange de sources dilués. substitution peuvent se | plus importante réduction de
d’eau e Utilisation former. précurseurs organiques.
(Becker et coll., saisonniere possible | e S’il s’agit d’une eau
2013) souterraine, le bromure

peut modifier la
spéciation des THM.

Choisir une source e Peut entrainer un e Des SPD Le bromure peut étre oxydé en
d’eau sans bromure changement de supplémentaires ou de | HOBr, un élément important dans
(Hong et coll., 2013) spéciation vers le substitution peuvent se | la formation de THM bromés.

chloroforme. former.
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Stratégie de
contréle de la source

Avantages

Inconvénients

Remarques

Modifications de
I’exploitation des

Peut diluer les
précurseurs des THM

Des SPD
supplémentaires ou de

S’il est facile de passer d’une
source d’eau a I’autre, il peut étre

réservoirs Peut modifier le type substitution peuvent se | préférable d’utiliser le réservoir
(Becker et coll., de THM formés former. selon la qualité de 1’eau.
2013) Capacité de Une surveillance et
sélectionner une une gestion active Les services d’eau peuvent aussi
qualité de ’eau s’imposent remplir un réservoir en dérivation
optimale lorsque la qualité de 1’eau est
optimale.
Achat d’eau Approvisionnement L’4ge de I’eau achetée | Achat d’eau pour mélanger les
(Becker et coll., supplémentaire en doit étre pris en sources d’eau ou remplacer une
2013) eau traitée compte. source durant les périodes de fortes
Permet de différer les | e Problémes potentiels | concentrations de COT.
couts d’infrastructure en cas d’utilisation
Peut réduire la d’un désinfectant
formation de SPD différent
Changements dans la
composition chimique
de I’eau
Stockage et Stockage de I’eau Risque de relargage Stockage de I’eau traitée de haute

récupération d’eau
dans les aquiferes
(Reckhow et Singer,
2011)

pendant les périodes
ou la qualité et la
quantité d’eau sont
bonnes

Possibilité de traiter
I’eau de recharge
Infrastructure
minimale requise et
pertes d’eau
minimales (pas
d’évaporation)
Amélioration de la
qualité des eaux
souterraines locales

des matériaux
aquifeéres lorsque
I’oxydoréduction passe
d’un état oxique a un
état anoxique
(augmentation du fer et
du manganése) dans
I’eau extraite.

Risque de
contamination des
eaux souterraines si le
contrdle de la qualité
n’est pas adéquat.

Il n’est pas possible de
récupérer toute 1’eau
rechargée.

qualité de la subsurface lorsqu’elle
est disponible.

L’cau stockée est retirée
ultérieurement lorsque la qualité de
la source d’approvisionnement en
eau est mauvaise.

Un traitement mineur
supplémentaire est nécessaire.

HOBr = acide hypobromeux, COT = carbone organique total, HOBr = acide hypobromeux, SPD = sous-produit de
désinfection, THM = trihalométhanes

5.1.2 Options de contréle du réseau de distribution

Les THM continuent a se former dans le réseau de distribution, car le chlore continue a réagir
avec la MON restante dans I’eau traitée. Les THM sont des produits finaux stables, qui ne se
dégradent pas et dont les concentrations maximales sont attendues aux endroits ou le temps de
séjour de I’eau est le plus long (Reckhow et Singer, 2011). Dans un réseau de distribution, le
temps de s€jour de I’eau est dynamique et peut varier tout au long de la journée ainsi que d’une
saison a I’autre. La mise en ceuvre de pratiques telles que des mesures ou des campagnes
d’économie d’eau peut également avoir une incidence sur le temps de séjour de 1’eau. Le lecteur
est invité a consulter le tableau 28 du present document et la section B. 5 du document de Santé
Canada intitulé Conseils sur la surveillance de la stabilité biologique de [’eau potable dans les
réseaux de distribution pour en savoir plus sur les réseaux de distribution et les stratégies de
gestion (Santé Canada, 2022a). Cette section porte sur la gestion du réseau de distribution, entre
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autres, la gestion des installations de stockage, le temps de séjour de 1’eau (par exemple les culs-
de-sac) et le nettoyage des conduites principales. Voici quelques-unes des principales pratiques
exemplaires de gestion du réseau de distribution :

e la gestion du temps de séjour de I’eau (par exemple réduction des culs-de-sac);
e la gestion des impacts de la température de 1’eau;
e le maintien du pH a £ 0,2 unité.

Avant de déployer 1’'une ou I’autre de ces stratégies, il convient d’effectuer des ¢tudes a I’échelle
de banc d’essai et a I’échelle pilote et de les répéter régulierement afin de comprendre les
modifications de la source d’eau, la variabilité saisonniére et les incidences des changements
climatiques. Il s’agit notamment d’utiliser des échantillons de conduites pour optimiser
I’approche. Les modéles de réseaux de distribution d’eau peuvent étre un outil pour évaluer le
temps de séjour de 1’eau et simuler la dégradation du chlore et la formation de THM (Fisher et
coll., 2018). 11 est également important de s’assurer qu’aucun autre probléme de conformité ne se
posera a la suite des modifications apportées pour enlever les THM.

Tableau 28. Options de stratégies de contréle des trihalométhanes (THM) dans le réseau de

distribution

Stratégie de
controle du réseau
de distribution

Avantages

Inconvénients

Remarques

Optimisation de la
chloration du réseau
de distribution
(Becker et coll.,
2013)

Facile a mettre en
ocuvre

Changements minimes
possibles dans la
formation de THM
Potentiel de corrosion

Il faut ajuster les cibles en matiére
de chlore résiduel pour tenir compte
des variations saisonniéres. Cette
stratégie permet de réduire la
concentration de chlore résiduel et
la formation de THM.

Chloration d’appoint
(Baribeau et coll.,
2006; AWWA, 2017)

Permet de réduire
la charge de chlore
a I’entrée du réseau
de distribution
Peut étre utilisée a
des endroits précis,

Augmentation de la
concentration de THM
immédiatement apres
la chloration d’appoint
L’optimisation peut
étre difficile

La chloration d’appoint permet
d’obtenir une quantité suffisante de
désinfectant résiduel a des endroits
ciblés sans devoir augmenter les
concentrations de chlore dans
I’ensemble du réseau de

réseau de
distribution : limiter
le temps de séjour de
I’eau dans le réseau
de distribution
(Becker et caoll.,

accrue de la qualité
de I’eau

comprendre le temps
de séjour de I’eau dans
I’ensemble du réseau

1a ou c’est distribution.
nécessaire
Optimisation du Amélioration Nécessité de Cette stratégie est possible en

bouclant les culs-de-sac et en
évaluant 1’état des valves (ouvertes
ou fermées).

L’optimisation de la durée de séjour
de I’eau dans le réseau de

distribution : limiter
le temps de séjour de
I’eau dans les
réservoirs de
stockage

THM

minimums

2013) distribution peut réduire les THM.
Optimisation du Réduction de la Option limitée par les | Cela peut se faire par I’alimentation
réseau de formation des niveaux de stockage et le mélange de réservoirs.
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Stratégie de
controéle du réseau
de distribution

Avantages

Inconvénients

Remarques

Modélisation du
réseau de distribution
(Fisher et coll., 2018)

Permet de trouver
d’autres moyens de
geérer la
désinfection et de
réduire les codts

Requiert une bonne
compréhension et des
connaissances
approfondies de la part
de I’exploitant

Les modeles peuvent prévoir avec
précision la formation de chlore
libre et de sous-produits dans le
réseau de distribution s’ils sont bien
élaborés, étalonnés et entretenus.

Rincage du systéme
(Becker et coll.,
2013; Santé Canada,
2022a)

Réduit le temps de
séjour de I’eau
dans certaines
zones du réseau de
distribution
Maintient la
capacité
hydraulique des
conduites et enléve
I’accumulation de
dépots

Réduction des THM
moins précise

Peut ne pas
fonctionner pendant
les événements ou les
saisons causant une
formation élevée de
THM

Peut étre impossible a
instaurer (par exemple
durant les mois secs)

Un ringage périodique des sections
du réseau de distribution dans les
sections sujettes au temps de
rétention prolongé permet de
réduire le temps de séjour de I’eau
et la formation de THM. Les
pratiques exemplaires en matiere de
débit et de durée doivent étre
respectées.

En général, le rincage
unidirectionnel constitue la pratique
exemplaire.

Aération dans les
réservoirs de
stockage

(Becker et coll.,
2013)

Aération qui
permet d’enlever
les THM formés
Peut &tre mise en
ceuvre localement
plutdt que d’avoir a
traiter toute 1’eau

Le strippage a 1’air
enléve les THM, mais
pas les acides
haloacétiques
N’arréte pas la
formation de THM
apres 1’aération
Changements de la
qualité de I’eau

Enlévement direct des THM déja
formés.

Aération des réservoirs de stockage
pour enlever les THM par
volatilisation.

5.2 Surveillance

11 est important d’assurer un contréle précis du procédé de traitement pour garantir une bonne
qualité de I’eau et réduire au minimum la formation de THM. Les programmes de surveillance
devraient étre congus de maniere a tenir compte des facteurs de risque qui contribuent a la
formation de THM. Les responsables des programmes devraient vérifier que les stratégies de
contrdle fonctionnent comme prévu. Les analyses de tendances permettront de prévoir les
changements de la qualité de I’eau et de fournir des signaux d’alerte précoce. Cette surveillance
permettra la prise de mesures de contréle et/ou de mesures proactives (Tomperi et coll., 2016).

5.2.1 Surveillance des sources d’approvisionnement en eau
La caractérisation de la source d’approvisionnement en eau devrait faire partie des évaluations
périodiques du réseau. Cette caractérisation devrait viser la compréhension des concentrations et
des caractéristiques de la MON, ainsi que des concentrations de bromure et d’iodure (Santé
Canada, 2018, 2020a). Des paramétres tels que le fer et le manganese, qui ont une incidence sur
la stabilité du désinfectant, devraient faire I’objet d’une surveillance. La NOM varie selon les
saisons, ce qui rend necessaire une analyse systématique. Pour faciliter 1’établissement d’un plan
de surveillance, une liste de paramétres est présentée a I’annexe D (tableau D1). On y propose
une fréquence de surveillance pour les paramétres variables et stables des sources d’eau, ainsi
qu’une fréquence de surveillance idéale pour la MON. Les parameétres comme ’absorbance UV
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(2 254 nm) ou la transmittance UV, le COD ou le COT, la SUVA et divers précurseurs
inorganiques sont mentionnés. Un programme de surveillance doit prendre en compte d’autres
parametres comme le désinfectant résiduel, la température de I’eau, le pH, le bromure, I’iodure et
I’ammoniac (AWWA, 2017). Il importe d’avoir une bonne compréhension de la qualité de 1’eau
et des changements liés aux activités saisonnieres, temporelles et anthropiques ainsi que des
impacts climatiques pour gérer les opérations de traitement.

Les renseignements sur les concentrations de bromure dans les sources d’eau sont importants
pour évaluer le potentiel de formation des THM bromés. Westerhoff et coll. (2022)
recommandent que les sources d’eau susceptibles de présenter des variations de la teneur en
bromure fassent 1’objet d’une surveillance hebdomadaire. Les auteurs recommandent ¢galement
d’associer les concentrations de bromure au débit des cours d’eau afin de mieux comprendre les
événements propres au site. Le FIB devrait également faire I’objet d’un suivi afin de mieux
comprendre la contribution relative du bromure aux THM.

Les THM iodés se forment lorsqu’il y a présence d’iodure dans I’eau. Bien qu’ils ne soient pas
visés par la CMA, il est important de connaitre les concentrations d’iodure pour évaluer les
options de contréle.

5.2.2 Surveillance opérationnelle

Dans le contexte des THM, la surveillance opérationnelle comprend des parametres qui aident a
comprendre 1’ensemble du systéme de traitement de 1’eau potable et a gérer la formation de ces
SPD. Les parametres établis pour la caractérisation des sources d’eau peuvent également étre
surveillés dans 1’eau traitée (voir I’annexe D) (Santé Canada, 2020a). Dans ces tableaux figurent
les endroits et les fréquences d’échantillonnage qui peuvent constituer la base d’un programme
de surveillance complet et d’une bonne compréhension de la MON (Santé Canada, 2020a). La
fréquence de surveillance suggérée des parametres ayant une incidence sur la coagulation,
comme la demande en coagulant et le potentiel zéta, est indiquée. Tout écart entre 1’eau traitée et
la source d’eau pour ces parametres peut servir a orienter les modifications du traitement, ce qui
réduira la formation de THM. Les parameétres qui constituent la base du programme de
surveillance sont congus pour évaluer la performance et apporter les modifications nécessaires, et
dépendront de la ou des stratégies choisies pour réduire la formation de THM.

5.2.3 Surveillance du réseau de distribution

Les THM se forment lors du traitement et continuent a se former dans le réseau de distribution.
Une surveillance devrait étre effectuée a différents endroits du réseau de distribution. La
surveillance aux points d’entrée du réseau de distribution servira de base de comparaison. Dans
le réseau de distribution, la surveillance devrait porter sur les endroits ou les concentrations de
THM devraient étre a leur maximum. Il s’agit notamment des endroits ou le temps de contact est
le plus long, ou le temps de séjour de I’eau est le plus long, ainsi que des endroits ayant subi une
chloration d’appoint ou des endroits comportant un cul-de-sac. Une concentration élevée de
THM a un endroit donné peut orienter la gestion du réseau de distribution en vue de déterminer
ou les activités de ringage et de nettoyage devraient étre axées ou s’il convient d’envisager des
changements dans 1’exploitation du réseau de distribution. Ces pratiques contribueront a réduire
le temps de séjour de 1’eau et le nombre d’endroits ou les concentrations de THM sont élevées.
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5.2.4 Surveillance de la conformité

I1 est recommandé de calculer une moyenne mobile annuelle par emplacement d’échantillons
prélevés au minimum une fois par trimestre dans le réseau de distribution pour les THM totaux.
Cette valeur est ensuite comparée a la CMA. L’échantillonnage se fera aux points du réseau de
distribution susceptibles de présenter les plus concentrations de THM les plus élevées. Il s’agit
notamment des endroits ou le temps de séjour de 1’eau est le plus long, aprés une chloration
d’appoint, des réservoirs de stockage et des endroits qui ont la plus longue durée de rétention des
désinfectant. Les emplacements ou les concentrations sont élevées peuvent varier selon les
saisons et au fil du temps. Une surveillance plus fréquente peut s’imposer dans le cas des
installations qui utilisent des sources d’eau de surface (y compris les sources d’eau souterraine
sous I’influence directe d’eau de surface) pendant les périodes de formation maximale de THM.

6.0 Considérations internationales

D’autres organismes nationaux et internationaux disposent de lignes directrices, de normes et/ou
de valeurs recommandées pour les THM individuels et totaux dans I’eau potable. Les valeurs
varient en fonction de la date a laquelle remonte 1’évaluation sur laquelle elles sont fondées, et en
fonction des différentes politiques et approches, notamment en ce qui concerne le choix de
I’étude principale ou les taux de consommation, les poids corporels et les facteurs d’attribution
liés a la source employeés.

L’U.S. EPA a fixé une concentration maximale de contaminants de 0,08 mg/l pour les THM
totaux (U.S. EPA, 2006), ainsi que des objectifs non réglementaires de concentration maximale
de contaminants pour chaque THM (voir le tableau 29). La Directive sur I’eau potable de
I’Union européenne fixe une valeur de 0,1 mg/L pour les THM totaux (UE, 2020). Dans son
¢valuation des THM dans 1’eau potable, 1’ Australie recommande que les concentrations de THM,
individuels ou totaux, ne devraient pas dépasser 0,25 mg/L (NHMRC, NRMMC, 2011).
L’Organisation mondiale de la Santé (OMS) a fixé des VBS de 0,3, 0,1, 0,06 et 0,1 mg/L pour le
chloroforme, le bromoforme, le BDCM et le DBCM, respectivement. En outre, I’OMS est d’avis
qu’une approche additive a ’aide d’un indice de danger (& savoir la somme des rapports entre la
concentration d’exposition et la valeur guide pour chaque composant a évaluer) pourrait étre
utilisée par les autorités souhaitant établir une norme pour les THM totaux (OMS, 2005).

Tableau 29. Comparaison des valeurs internationales pour les THM dans 1’eau potable
Point de Poids | Apport
Organisme | Valeur Principal effet sur la départ Fl corpo | d’eau FA
(année) (mg/L) santé (référence) (ma/kg p.c. rel potable | (%)
par jour) (kg) | (L))
CMA 1,4 Effets sur les reins BMDLy = 40 74 4,11 80
proposée chloroforme | (dilatation de la lumiére 42,02
par Santé (VBS) tubulaire) de rats males
Canada dans deux études de 2 ans
(2023) (YYamamoto et coll., 2002;
Nagano et coll., 2006)
0,100 Tumeurs du gros intestin BMDLg = S.0. |S.0. |S.0. S. 0.
BDCM chez les rats méles dans 16,3
(VBS) deux études de 2 ans
(NTP, 1987; NTP, 2006)
0,100 pour S. 0. S.O. S.0. |S.0. |S.0. S. 0.
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foie de rats dans une étude
de 90 jours (NTP, 1989a)

Point de Poids | Apport
Organisme | Valeur Principal effet sur la départ Fl corpo | d’eau FA
(année) (mg/L) santé (référence) (mg/kg p.c. rel potable | (%)
par jour) (kg) | (L))
les THM
totaux
(CMA)
U.S. EPA 0,08 pour les | S. O. S. 0. S.0. [ S.0. |S.0O. S. O.
(2006) THM totaux
(MCL)
U.S. EPA 0,07 Hépatoxicité chez le chien | LOAEL =13* | 1000 | 70 2 20
(2006) chloroforme | dans une étude de 7,5 ans
(MCLG) (Heywood et coll., 1979)
U.S. EPA 0 Données sur les tumeurs S. 0. S.0. |S.0. | S.0O. S. 0.
(2005, 2016) | BDCMP rénales chez les rongeurs
(MCLG) dans une étude de 2 ans
(NTP, 1987)
0,06 Toxicité hépatique chez le | NOAEL = 1000 | 70 2 80
DBCM rat dans une étude de 21,4¢ d
(MCLG) 90 jours (NTP, 1985)
0 Données sur les tumeurs S. 0. S.0. |S.0. | S.0. S. 0.
Bromoform® | du gros intestin chez les
(MCLG) rongeurs dans une étude
de 2 ans (NTP, 1989a)
UE (2020) 0,1 S. O. S. 0. S.0. |S.0. |S.0. S. O.
pour les
THM totaux
Australie 0,25¢ Effets sur le foie légerset | NOAEL =7 100 70 2 10
(approuvé pour les réversibles dans une étude
en 1996) THM de 90 jours chez le rat
individuels (Chu et coll., 1982)
ou totaux
OMS 0,3 Hépatoxicité chez le chien | 12 mg/Lf 25 60 2 75
(2005) chloroforme | dans une étude de 7,5 ans
(Heywood et coll., 1979)
0,06 Adénomes et S. 0. S.0. |S.0. |S.0. S. 0.
BDCM? adénocarcinomes rénaux
(combinés) chez la souris
male dans une étude de
2 ans (NTP, 1987)
0,1 DBCM Effets histopathologiques | NOAEL = 21" | 1000 | 60 2 20
dans le foie de rats dans
une étude de 90 jours
(NTP, 1985)
0,1 Lésions NOAEL =18' | 1000 | 60 2 20
bromoforme | histopathologiques dans le

BDCM = bromodichlorométhane, BMDL1o/BMDL; = limite inférieure de 1’intervalle de confiance 4 95 % de la
dose de référence associée a une réponse de 10 % ou a une réponse de 1 %, CMA = concentration maximale

acceptable, DBCM = dibromochlorométhane, FA = facteur d’attribution, FI = facteur d’incertitude, LOAEL = dose

minimale avec effet nocif observé, MCL = « maximum contaminant level » (concentration maximale du
contaminant), MCLG = objectif de « maximum contaminant level », NOAEL = dose sans effet nocif observé, NTP
= National Toxicology Program, S. O. = sans objet ou valeur inconnue, THM = trihalométhanes, VBS = valeur
basée sur la santé.
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2 A Dorigine, la valeur était fixée a 15 mg/kg, mais elle a été ajustée pour tenir compte d’une exposition de

Six jours/semaine.

b Une méthode d’extrapolation linéaire aux doses faibles a été utilisée pour estimer le risque de cancer a vie.

° A Dorigine, la valeur était fixée a 30 mg/kg, mais elle a été ajustée pour tenir compte d’une exposition de

cing jours/semaine.

d Comporte un facteur de sécurité de 10 pour le potentiel cancérogéne.

¢ Des valeurs recommandées distinctes n’ont pas été établies pour chaque composé car, au moment de 1’évaluation
australienne, le métabolisme des composés et les doses sans effet ont été jugés similaires. La valeur de la
recommandation s’applique a la concentration de chagque composé ou a la somme de toute combinaison de
concentrations de chaque THM.

12 mg/litre correspond a la limite inférieure de I’intervalle de confiance a 95 % pour ’incidence de 5 % de kystes
hépatiques, générée par la modélisation PBPK.

9 Etant donné qu’un effet clé cancérogéne a été utilisé, les risques unitaires ont été calculés a 1’aide d’un modéle
multi-étapes linéarisé.

h A Porigine, la valeur était fixée & 30 mg/kg, mais elle a été ajustée pour tenir compte d’une exposition de

cing jours/semaine.

" A origine, la valeur était fixée a 25 mg/kg, mais elle a été ajustée pour tenir compte d’une exposition de

cing jours/semaine.

7.0 Justification

Plus de 600 SPD ont été repérés dans 1’eau potable, ce qui constitue un vaste éventail de
catégories de composés chimiques. Des études épidémiologiques mettent en lumiére un lien
entre les SPD présents dans ’eau potable et le développement du cancer de la vessie. Cependant,
comme il existe des centaines de SPD dans I’eau potable, il est difficile de cerner les principales
substances responsables de cette association. On a évalué le pouvoir cancérogene d’environ

20 SPD, tandis que plus de 100 SPD ont été analysés dans le cadre de diverses études
toxicologiques. Les conclusions générales sont que les SPD iodés sont plus toxiques que les SPD
bromés, lesquels sont plus toxiques que les SPD chlorés (Dong et coll., 2019a; DeMarini, 2020).

Dans I’évaluation actuelle des THM, des données améliorées sur la toxicité (notamment des
données sur la toxicité combinée par inhalation et par voie orale) et des renseignements sur la
modélisation PBPK étaient disponibles pour le chloroforme. Par conséquent, une approche de
I’évaluation des risques plus précise avec un degré d’incertitude réduit a été possible, ce qui a
donné lieu a une VBS de 1,4 mg/L pour le chloroforme basée sur des effets sur les reins observés
chez le rat. De plus, une VBS de 0,100 mg/L a été calculée pour le BDCM basée sur des tumeurs
du gros intestin observées chez le rat. Les calculs des VBS pour le chloroforme et le BDCM ont
tenu compte de 1’exposition par plusieurs voies (a savoir I’exposition par voie orale, par voie
cutanée et par inhalation). Aucune VBS n’a été établie pour le DBCM, le bromoforme ou les
THM iodés, en raison de preuves toxicologiques insuffisamment robustes pour ces substances
chimiques.

Le chloroforme, le BDCM, le DBCM et le bromoforme étant généralement présents ensemble
dans I’eau potable, ils sont souvent évalués ensemble sous une seule valeur de recommandation
pour les THM totaux. Le chloroforme est généralement le THM prédominant dans 1’eau potable.
Toutefois, comme on I’a mentionné précédemment, les données toxicologiques ont toujours
montré que les SPD bromés étaient plus puissants que les SPD chlorés. C’est pourquoi Santé
Canada, en collaboration avec le Comité fédéral-provincial-territorial sur I’eau potable, propose
une CMA de 0,100 mg/L pour la concentration totale de chloroforme, de BDCM, de DBCM et
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de bromoforme. Cette valeur est basée sur la VVBS plus faible pour le BDCM (un THM bromé),
et on juge qu’elle confére une protection contre les effets sur la santé des quatre THM. En basant
la CMA sur la VBS pour le BDCM, on suppose qu’une mesure des THM pourrait étre
entierement constituée de BDCM et protége donc également contre le scénario le plus
défavorable. La CMA proposée se base sur une moyenne mobile annuelle par emplacement
d’échantillons prélevés au minimum une fois par trimestre aux points du réseau de distribution
susceptibles de presenter les plus fortes concentrations de THM.

Les THM, ainsi que les AHA, sont les SPD les plus fréquemment décelés dans 1’eau potable et
sont souvent détectés aux concentrations les plus élevées. La concentration de THM et d’AHA
peut servir d’indicateurs ou de valeurs de substitution pour la charge totale de tous les SPD dans
les sources d’approvisionnement en eau potable. C’est pourquoi il est recommandé de maintenir
les concentrations de THM au niveau le plus bas qu’il soit raisonnablement possible d’atteindre
(principe ALARA : « as low as reasonably achievable ». Lorsque des stratégies appropriées de
traitement de I’eau potable sont mises en ceuvre pour réduire les THM et les AHA, il est
également possible de réduire les concentrations d’autres sous-produits de désinfection dans le
procédé. Cela peut se traduire par une réduction de I’exposition et des risques potentiels liés a
d’autres SPD. Tout effort visant a réduire les THM, par exemple, modifier les stratégies de
désinfection, ne devrait pas compromettre la désinfection, augmenter la concentration d’autres
SPD (AHA, chlorite) ni augmenter par inadvertance les concentrations ou le relargage d’autres
contaminants, tel que le plomb, dans I’eau distribuée.

Comme d’autres SPD, les THM se forment principalement dans I’eau potable lorsque des
désinfectants comme le chlore interagissent avec la matiére organique présente dans les sources
d’eau brute. Il est toutefois important de reconnaitre qu’en raison de sa capacité a tuer ou a
inactiver pratiquement tous les microorganismes pathogenes entériques, 1’utilisation du chlore a
pratiquement éliminé les maladies microbiennes d’origine hydrique. Par conséquent, afin de
protéger la population contre les maladies infectieuses, les efforts déployés pour gérer les
concentrations de THM dans 1’eau potable ne doivent pas compromettre 1’efficacité de la
désinfection de I’eau. Lorsque les concentrations de THM dépassent la CMA proposée, 1’étude et
la mise en ceuvre d’une stratégie de controle devraient tenir compte de la détection d’E. coli et
des coliformes totaux. Par exemple, si les responsables d’un systeme d’approvisionnement en
eau potable met en ceuvre une stratégie de controle des THM et détecte la bactérie E. coli ou des
coliformes totaux, cela suggere fortement que les procédés de désinfection ne sont plus adéquats.
Il peut en résulter un risque accru pour la santé lié a des agents pathogénes microbiens (Santé
Canada, 2020c). Le but de la stratégie de contrbéle des THM devrait étre la protection contre les
risques microbiologiques en tout temps et minimiser la formation de sous-produits de
désinfection. Les dépassements a court terme de la CMA sont acceptables dans 1’intérét du
maintien de procedés de désinfection efficaces. Toutefois, il conviendrait d’évaluer d’autres
options pour réduire les THM. La surveillance opérationnelle et I’optimisation du traitement
continues permettront aux services d’eau de trouver un juste équilibre entre les risques
microbiens et de SPD et la protection optimale de la santé publique pour I’ensemble des
conditions influant sur la qualité de 1’eau.
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Dans le cadre de son processus d’examen continu des recommandations, Santé Canada
continuera de surveiller les nouveaux travaux de recherche dans ce secteur et recommandera des
changements dans ce document technique si le Ministere le juge nécessaire.
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Annexe A : Liste des abréviations

ADN acide désoxyribonucléique
AHA acide haloacétique

AQT apport quotidien tolérable
B6C3F1, BDF1, C578Bl, souches de rats et de souris

CBA, CD-1, CF/1,
F344, ICI, ICR, Sprague-

Dawley

BCIM bromochloroiodométhane

BDCM bromodichlorométhane

BDIM bromodiiodométhane

BMD dose repere

BMDL limite inférieure de I’intervalle de confiance a 95 % de la dose
repere

CAG charbon actif en grains

CDIM chlorodiiodométhane

CEso concentration effective de 50 %

CHO ovaire de hamster chinois

CIRC Centre international de recherche sur le cancer

CMA concentration maximale acceptable

COD carbone organique dissous

COoT carbone organique total

cov composé organique volatil

CT coefficient (concentration du désinfectant x temps de contact)

DAUV différentiel d’absorbance UV

DBCM dibromochlorométhane

DBIM dibromoiodométhane

DCIM dichloroiodométhane

DEH dose équivalente chez I’humain

DLso dose létale médiane

ECMS Enquéte canadienne sur les mesures de la santé

EGCI électrophorese sur gel de cellules isolées

ENEP Etude nationale sur ’eau potable

ERC évaluation des risques li€s a I’exposition combinée a plusieurs
substances (mélange)

FAG faible poids pour I’age gestationnel

FIB facteur d’incorporation du brome

FPC facteur de pente du cancer

GST glutathion S-transférase

GSTT1 glutathion S-transférase théta 1

GSTT1-1 glutathion S-transférase théta 1-1

HOBr acide hypobromeux

HOCI acide hypochloreux

HOI acide hypoiodeux



IC
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IX

LD
LDM
Leqg/jour
LOAEL
MOA
MOB
MON
NCI

NF
NOAEL
NSF
NTP

Os
OEHHA
Ol
OMS
PBPK
p.C.
pfTHM
PM

PT
qlVIVE
RC
SDM
SPD
SUVA
THM
TIM
TOX
UFC
U.S. EPA
uv
VBS

intervalle de confiance

iodate

échange d’ions

limite de détection

limite de détection de la méthode
litres équivalents par jour

dose minimale avec effet nocif observé
matiere organique algale

matiére organique biologique
matiere organique naturelle
National Cancer Institute
nanofiltration

dose sans effet nocif observé
NSF International

National Toxicology Program
ozone
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Office of Environmental Health Hazard Assessment

osmose inverse
Organisation mondiale de la Santé

(modélisation) pharmacocinétique a base physiologique

poids corporel

potentiel de formation de trihalométhanes

poids moléculaire
provinces et territoires

extrapolation quantitative in vitro a in vivo

rapport des cotes

seuils de déclaration de la méthode
sous-produit de désinfection

absorbance ultraviolette spécifique
trihalométhane(s)

triiodométhane ou iodoforme

halogénes organiques totaux

conditions uniformes de formation (test)

Environmental Protection Agency des Etats-Unis

rayons ultraviolets, lumiére ultraviolette
valeur basée sur la santé
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Tableau B.1. Présence et concentrations de THM dans les eaux de surface et les eaux

souterraines obtenues a partir d’études nationales

Enquéte sur I’eau

. s Chloroforme | BDCM | DBCM | Bromoforme
potable Source d’eau Parametre
(année) (ng/L) (ng/L) | (ng/L) (ng/L)
Nb de 261/267 260/267 = 224/267 70/267
détections/N
Eaux de ,% d_e 97,8 97,4 83,9 26,2
surface det’ec_tlon
Médiane 20,5 3,7 0,4 <LD
Moyenne 25,8 57 1,7 0,2
Enquéte nationale 90e centile 52,0 13,3 5,2 0,5
(2009 a 2010) Nb de 98/108 98/108 91/108 72/108
détections/N
Eaux ,% dfe 90,7 90,7 84,3 66,7
souterraines det,ec_tlon
Meédiane 2,1 1,3 0,7 0,2
Moyenne 4,1 2,6 2,0 0,9
90e centile 10,9 45 3,8 2,0
Nb de 13/13 13/13 12/13 5/13
détections/N
Eaux de ,% dg 100,0 100,0 92,3 38,5
surface det{ec_ﬂon
Médiane 34,6 10,6 0,8 <LD
Enquéte nationale Moyenne 54,8 11,4 3,3 0,4
ciblant les eaux 90e centile 188,8 30,0 13,5 15
fortement bromées Nb de 16/16 16/16 14/16 10/16
(2007) détections/N
Eaux ,% d_e 100,0 100,0 87,5 62,5
souterraines det{ec_tlon
Médiane 5,4 3,5 2,3 0,8
Moyenne 9,0 11,1 9,7 6,5
90e centile 33,2 57,1 455 24,5
Nb de 160/162 157/162  101/162 29/162
A . détections/N
Sz neonle % de 98,8 96,9 62,3 17,9
ciblant les petits Eaux de o
systéemes surface detfec_uon
(1999 4 2000) Médiane 40,1 3,7 0,2 <LD
Moyenne 68,2 10,8 2,2 0,2
90e centile 162,5 33,7 5,3 1,1

BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane, N = taille de 1’échantillon, THM =

trihalométhanes

Source : Santé Canada (2017)
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Tableau B.2. Présence et concentrations de composés de THM dans les eaux de surface et les
eaux souterraines a Terre-Neuve-et-Labrador et en Ontario

Source | Parameétre Terre-Neuve-et-Labrador (2004 a 2018) Ontario
d’eau (2013 a
2019)
Chloroforme BDCM DBCM Bromoform THM THM totaux
(ng/L) (ng/L) (ng/L) e (ng/L) totaux (ng/L)
(pg/L)
Nb de 13575/14 37 | 12228/143 | 2986/14 37 | 286/14373 | 13367/1 | 7 646/7 646
3 détections/ 3 73 3 4373
£ N
3 % de 94,4 85,1 20,8 2,0 93,0 100,0
S détection
3 Médiane 77,0 3,0 <LD <LD 81,0 49,8
i Moyenne 100,9 4,9 1,1 0,9 106,5 54,8
90e centile 216,0 11,0 0,9 <LD 227,0 93,4
i Nb de 858/1 117 846/1 117 737/1 117 449/1 117 938/ 15 204/15 20
e détections/ 1117 4
g N
§ % de 76,8 75,7 66,0 40,2 84,0 100,0
§ détection
X Médiane 4.7 2,4 1,4 <LD 16,0 12,3
i Moyenne 31,2 5,0 3,9 3,0 42,0 20,6
90e centile 108,0 13,5 8,0 4,9 120,0 48,2

BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane, N = taille de I’échantillon, THM =
trihalométhanes

Sources : Newfoundland and Labrador Department of Municipal Affairs and Environment (2019); Ministere de
I’Environnement, de la Protection de la nature et des Parcs de I’Ontario (2019)

Tableau B.3. Présence de THM appariés dans les échantillons d’eau prélevés dans le cadre de
1’étude nationale sur I’eau potable (2009 et 2010)

Eau traitée Endroit le plus éloigné de la station de
Paramatre traitement de I’eau potable
Nb de % de Moyenne Nb de % de Moyenne
détections/N détection (ug/L) détections/N détection (ug/L)
Hiver
Chloroforme 53/60 88,3 7,7 59/60 98,3 15,0
BDCM 49/60 81,7 2,5 57/60 95,0 4,4
DBCM 44/60 73,3 1,1 51/60 85,0 18
Bromoforme 19/60 31,7 0,2 22/60 36,7 0,6
Eté

Chloroforme 56/61 91,8 16,9 59/61 96,7 30,4
BDCM 53/61 86,9 4,2 59/61 96,7 6,3
DBCM 46/61 75,4 1,4 53/61 86,9 2,0
Bromoforme 21/61 34,4 0,2 27161 44,3 0,3

Eté et hiver

Chloroforme 109/121 90,1 12,3 118/121 97,5 22,8
BDCM 102/121 84,3 34 116/121 95,9 5,4
DBCM 90/121 74,4 1,2 104/121 86,0 1,9
Bromoforme 40/121 33,1 0,2 49/121 40,5 0,5

BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane, N = taille de 1’échantillon, THM =
trihalométhanes
Source : Santé Canada (2017)
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Tableau B.4. Présence de THM appariés au centre et a I’extrémité des réseaux de distribution au
Québec (2014 a 2016)

Centre Extrémité
Paramétre Nb de % de Moyenne Nb de % de Moyenne
détections/N détection (ug/L) détections/N détection (ug/L)
Chloroforme 59/59 100,0 28,6 59/59 100,0 34,6
BDCM 59/59 100,0 20,2 59/59 100,0 24,2
DBCM 59/59 100,0 24,3 59/59 100,0 26,8
Bromoforme 40/59 67,8 9,5 40/59 67,8 10,0
THM totaux 59/59 100,0 82,5 59/59 100,0 95,6

BDCM= bromodichlorométhane, DBCM= dibromochlorométhane, N = taille de 1’échantillon, THM =
trihalométhanes

Source : Ministére du Développement durable, de I’Environnement et de la Lutte contre les changements
climatiques du Québec (2019)

Tableau B.5. Présence de THM appariés dans des échantillons d’cau traitée et d’eau distribuée
en Ontario (2013 & 2019)

Eau traitée Eau distribuée
Parametre Nb de % de Moyenne Nb de % de Moyenne
détections/N détection (ug/L) détections/N détection (ug/L)
Chloroforme 1157/1 167 99,1 21,6 1165/1 167 99,8 32,3
BDCM 1127/1 167 96,6 4,0 1165/1 167 99,8 5,8
DBCM 844/1 167 72,3 1,7 933/1 167 79,9 2,2
Bromoforme 101/1 167 8,7 0,4 159/1 167 13,6 0,4
THM totaux 1515/1 526 99,3 28,2 1525/1 526 99,9 42,2

BDCM = bromodichlorométhane, DBCM = dibromochlorométhane, N = taille de 1’échantillon, THM =

trihalométhanes

Source : Ministére de I’Environnement, de la Protection de la nature et des Parcs de 1’Ontario (2019)

Tableau B.6. Concentration de THM dans 441 systémes d’approvisionnement en eau de
TerreNeuve-et-Labrador (1999 a 2016)

Population desservie Concentration de THM (ng/L)
Eaux souterraines Eaux de surface
Moyenne Maximale Moyenne Maximale
<100 29,06 772 112,80 875
101 a 250 43,46 260 92,63 859
2512500 30,87 360 94,48 812
501 a1 000 17,07 75 101,76 622
1001 a3000 21,97 110 104,52 1200
3001 45000 S. O. S. O. 85,36 435
5001 a 10000 41,50 244 75,21 283
> 10000 S. O. S. 0. 81,46 336
Total 32,2 772 97,6 1200

S. O. = sans objet, THM = trihalométhanes
Source : Chowdhury (2018)
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Tableau B.7. Présence et concentrations de composés THM iodés dans I’eau distribuée de

65 systémes de traitement de 1’eau ayant des sources d’eau différentes, mesurées dans le cadre de
I’Enquéte nationale sur les sous-produits de désinfection et certains contaminants émergents dans
’eau potable au Canada (2009 a 2010

Source Paramétre DCIM BCIM DBIM CDIM BDIM TIM THM
d’eau (ng/L) (ng/L) | (ng/L) (ng/L) | (ng/L) | (ng/L) | iodés
totaux?
(pg/L)
Nb de 54/112 16/112 25/112 10/112 8/112 3/112 68/112
détections/N
Eau de lac | % de détection 48,2 14,3 22,3 8,9 7,1 2,7 60,7
Médiane <LD <LD <LD <LD <LD <LD 0,075
90e centile 0,27 0,11 0,40 <LD <LD <LD 0,81
Nb de 49/152 27/152 32/152 5/152 0/152 0/152 63/152
Eau d détections/N
ri‘\i,‘ijér: % de détection | 322 17,8 21,1 33 0 0 41,5
Médiane <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD
90e centile 0,23 0,1 0,22 <LD <LD <LD 0,54
Nb de 42/108 18/108 34/108 20/108 16/108 @ 16/108 58/108
£ détections/N
soute?:‘Jaine % de ,dé_tection 38,9 16,7 31,5 18,5 14,8 14,8 53,7
Médiane <LD <LD <LD <LD <LD <LD 0,06
90e centile 0,79 0,41 0,39 1,0 0,97 1,3 51

BCIM = bromochloroiodométhane, BDIM = bromodiiodométhane, CDIM = chlorodiiodométhane, DBIM =
dibromoiodométhane, DCIM = dichloroiodométhane, < LD = valeur inférieure a la limite de détection (si le pourcentage de
détection est inférieur a 10 %, le 90e centile est inférieur a la LD; si le pourcentage de détection est inférieur a 50 %, la médiane
est inférieure a la LD), N = taille de I’échantillon, TIM = iodoforme, THM = trihalométhanes

2 Les concentrations de THM iodés totaux ont été calculées manuellement en additionnant chaque THM détectable. Les
non-détections étaient calculées lorsque la concentration de tous les THM était sous la limite de déclaration ou lorsque la somme
calculée était inférieure a la limite de déclaration calculée des THM totaux.

Source : Santé Canada (2017)

Tableau B.8. Présence et concentrations de composés THM iodés dans 65 systémes de
traitement de I’eau ayant des sources d’eau différentes, mesurées dans le cadre de 1I’étude

nationale sur les sous-produits de désinfection et certains contaminants émergents dans 1’eau
otable au Canada (2009 & 2010)

Composé Eté Hiver
Chloramines Chlore Chloramines Chlore
% de Moyenne % de Moyenne % de Moyenne % de Moyenne
détection (ng/L) | détection | (pg/L) détection ug/L) détection | (ug/L)

DCIM 75,0 0,53 52,9 0,20 50,0 0,56 37,3 0,17
BCIM 33,3 0,73 17,6 0,16 33,3 0,55 19,6 0,15
DBIM 50,0 0,51 33,3 0,54 16,7 1,17 19,6 0,23
CDIM 33,3 1,63 7.8 0,06 16,7 1,57 5,9 0,08
BDIM 16,7 2,00 2,0 0,06 25,0 1,17 3,9 0,07
TIM 16,7 5,83 3,9 0,06 16,7 3,42 3,9 0,15

BCIM = bromochloroiodométhane, BDIM = bromodiiodométhane, CDIM = chlorodiiodométhane, DBIM =
dibromoiodométhane, DCIM = dichloroiodométhane, TIM = iodoforme, THM = trihalométhanes
Source : Tugulea et coll. (2018)
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Tableau B.9. Présence et concentrations de composés THM iodés dans des réseaux de
distribution au Québec (2014 a 2016)

Parametre DCIM BCIM DBIM CDIM BDIM TIM TBCM

Limite de détection 0,3 1,0 0,4 0,3 0,4 1,0 0,3

(Mg/L)

Nb de détections/N 89/124 57/124 9/124 21/124 1/124 0/124 0/24
% de détection 71,8 46,0 7,3 16,9 0,8 0,0 0,0
Médiane (ug/L) 1,9 0,5 0,2 0,2 0,2 <LD <LD

90e centile (ug/L) 15,5 17,5 0,2 0,8 0,2 <LD <LD
Moyenne (ug/L) 6,0 4,7 0,3 04 0,2 <LD <LD

BCIM = bromochloroiodométhane, BDIM = bromodiiodométhane, CDIM = chlorodiiodométhane, DBIM =
dibromoiodométhane, DCIM = dichloroiodométhane, < LD = valeur inférieure a la limite de détection, N = taille de
I’échantillon, TBCM = tribromochlorométhane, TIM = triiodométhane, THM = trihalométhanes

Source : Ministére du Développement durable, de I’Environnement et de la Lutte contre les changements
climatiques du Québec (2019)
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Annexe C : Evaluation des mélanges

Etape 1 : Formulation du probléme

Objet/but de
I’évaluation des

risques :

Déterminer si 1’évaluation et la gestion des risques liés a quatre THM dans 1’eau
potable devraient étre fondées sur des valeurs de la recommandation pour chaque
substance, pour un mélange des quatre substances ou pour un mélange des substances
bromées seulement. Mettre en évidence les zones d’incertitude et cerner les besoins en
données critiques.

Connait-on la nature
de ’exposition?

Oui. II s’agit d’un mélange de composés, notamment du chloroforme, du BDCM, du
DBCM et du bromoforme, dont les trois derniers sont considérés comme étant des

« THM bromés ». Les données de surveillance de ces substances dans I’eau potable
sont disponibles aupres de toutes les provinces et tous les territoires du Canada, a
I’exception des Territoires du Nord-Ouest.

Est-ce qu’une
exposition simultanée
est probable, compte
tenu du contexte?

Oui. Les quatre THM sont des sous-produits de la désinfection de 1’eau potable qui se
forment par réaction entre le chlore utilisé pour désinfecter 1’eau potable et la matiére
organique naturellement présente dans les approvisionnements en eau brute. Par
conséquent, on les trouve réguliérement ensemble dans 1’eau potable et une exposition
simultanée est probable.

Est-ce qu’une
exposition simultanée
est possible au cours
d’une période
donnée?

Exposition externe simultanée : Oui. Les quatre THM sont relativement a
extrémement volatils et modérément a fortement solubles dans I’eau. Comme on les
observe souvent ensemble dans 1’eau potable, une exposition externe simultanée
pendant une période similaire est probable.

Exposition interne simultanée : Oui. Une exposition interne simultanée est probable
par I’ingestion d’eau, 1’inhalation de vapeur (pendant le bain) et I’absorption cutanée.
Les quatre THM sont rapidement absorbés et distribués dans le corps entier. Ils sont
métabolisés par les voies oxydatives et réductrices. Toutefois, contrairement au
chloroforme, les THM bromés peuvent aussi étre métabolisés par conjugaison de
métabolites mutageénes.

Surveillance biologique : Les quatre THM ont été détectés ensemble dans le plasma,

I’urine et I’air expiré.

Est-il justifié de
considérer le
regroupement des
substances pour une
évaluation fondeée sur

les dangers?

Tous les THM ont des effets sur le foie et les reins. Les THM bromés ont également
des effets sur le cblon, tandis que le chloroforme a des effets sur les voies nasales.
Méme si tous les THM sont métabolisés par des voies oxydatives et réductrices, les
THM bromés peuvent aussi étre métabolisés par conjugaison des métabolites
mutagénes. Bien qu’il s’agisse d’une voie quantitativement mineure, les métabolites
mutagenes sont probablement plus toxiques de fagon disproportionnée. Des effets sont
probablement observés dans le cdlon en ce qui concerne les THM bromés, et non le
chloroforme, parce que les enzymes CYP2E1 dans le cdlon sont plus facilement
dépassées (par rapport au foie), ce qui détourne le métabolisme vers la voie de
conjugaison. Cette voie métabolique toxique est présente dans les THM bromés, mais
pas dans le chloroforme.

Plan d’analyse

Recommandation : L’exposition simultanée aux quatre THM est probable dans un
contexte et une période donnés. En outre, tous les THM peuvent avoir une incidence
sur des organes cibles communs (foie et reins). Cependant, les modes d’action a
Porigine des effets critiques servant a calculer les valeurs basées sur la santé sont
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différents pour le chloroforme (effets non cancérogenes sur les reins) et le BDCM
(cancer du gros intestin). Comme il existe peu de directives sur la question de savoir
s’il convient d’appliquer une approche additive pour les substances cancérogenes et si
les indices de danger des substances cancérogenes et non cancérogénes (c’est-a-dire
des modes d’action différents) devraient étre additionnés méme si certains organes
communs sont touchés, la décision a été prise globalement de ne pas appliquer I’ERC.

BDCM = bromodichlorométhane, ERC = évaluation des risques liés a I’exposition combinée a plusieurs substances
(mélange), THM = trihalométhanes



Annexe D : Parametres de surveillance proposés

Tableau D.1. Parametres de surveillance proposés
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de fragments d’acier doux

. Fréquence
Paramétre Obj?t e Source p
surveillance - Source stable | Idéalement
variable

Eé%tllzlljrr it/trtglilé;lable a la matiére organique tEr::JtéZrUte et eau Quotidienne Hebdomadaire | En ligne
Qgﬁ:ﬁi‘;ﬁig&l\ﬁa ZEL T} A Ef‘t‘:é*;[,“te et eau Quotidienne Hebdomadaire | En ligne
Demande chimique en oxygéne (DCO) Eau brute,

Frgf:riee;g’eet eal Quotidienne Hebdomadaire | En ligne

traitée
g:r(k:)gr]gorganlque dissous ou total (COD tErZ:Jtét;raute et eau Hebdomadaire | Mensuelle En ligne
Absorbance UV spécifique (SUVA) — Eau brute et eau . -
calculée avec 1’U\F;254 gt le(COD : traitée? Hebdomadaire | Mensuelle Quotidienne
Composés inorganiques pouvant accroitre
la réactivité de la MON pour former des
S Eau brute et eau
Ammoniac traitée Trimestrielle Trimestrielle Trimestrielle
Bromure Trimestrielle Trimestrielle Trimestrielle
lodure Trimestrielle Trimestrielle Trimestrielle
Soufre Trimestrielle Trimestrielle Trimestrielle
Demande en coagulant E(;ggiclj:ti(f)enc Quotidienne Quotidienne En ligne
Potentiel zéta ou courant d’écoulement — Procédé de
lorsque la MON régule ou influence la dose coagulationt En ligne En ligne En ligne
de coagulant g
Stabilité biologique :
Désinfectant résiduel Hebdomadaire | Hebdomadaire
Vitesse de formation du biofilm — mesurée
par I’adénosine triphosphate (ATP) Réseau de Toutes les Mensuelle En ligne
accumulée sur des fragments d’acier doux distribution deux semaines g
Vitesse de corrosion — mesurée par la
résistance a la polarisation linéaire a I’aide Mensuelle Mensuelle

Influence de la MON sur la corrosion :
Plomb
Cuivre

Conformément au programme de contrdle de la corrosion
Conformément au programme de contrdle de la corrosion

MON = matiére organique naturelle

2 La désinfection réduira I’absorbance UV sans qu’une réduction du COD lui soit associée. Par conséquent, pour
calculer la SUVA de I’cau traitée, I’absorbance UV a 254 nm (UV254) devrait étre mesurée dans ’eau filtrée avant
I’ajout de désinfectant et étre divisée par le COD de I’eau traitée, puis multipliée par 100.
b _a DCO diminue avec chaque procédé de traitement. Les étapes de surveillance dépendent de la chaine de
procédés en place (par exemple floculation, clarification, filtration) et du programme d’amélioration continue du

réseau de distribution.

¢ Une régulation rigoureuse du pH est cruciale pour I’enlévement de la MON. Comme 1’alcalinité a des effets sur la

régulation du pH, le pH et I’alcalinité sont d’autres parameétres importants du procédé de coagulation.

Source : Santé Canada (2020a)




Tableau D.2. Objectifs proposés de la qualité de 1’eau traitée
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Source avec rendement
élevé en SPD spécifiques

Source avec rendement

biologique

Paramétre Unité ) " faible en SPD
ou réseau de distribution e
. spécifiques
étendu
Cou_lf:ur attrlb_uable ala ucvV 5310 <15
matiére organigque
Absorbance UV (a 254 nm) cm? 0,02 20,04 0,02 20,07
Transmittance UV Pourcentage 90 a 95 85295
DCO mg/L O, <5 <5
COD - pour le contrdle des
SPD mg/L C <2 <4
COD - pour la stabilité mg/L C <18 <18

C = carbone, COD = carbone organique dissous, DCO = demande chimique en oxygene, O, = oxygeéne, SPD = sous-

produits de désinfection, UCV = unités de couleur vraie

Source : Santé Canada (2020a)
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Annexe E : Précurseurs inorganiques susceptibles d’influer sur la
formation de THM

Les sources d’eau contiennent d’autres ions qui peuvent influer sur la formation de THM. Les
répercussions globales dépendent du type et de la quantité de MON, de la concentration en ions
et de la présence d’autres précurseurs inorganiques comme le bromure (voir le tableau 6)
(Navalon et coll., 2009; Liu et coll., 2012b; Zhao et coll., 2016; Zhang et coll., 2019). Dans tous
les cas, I’effet observé d’un ion sur la formation de THM était plus faible lorsqu’il était testé
dans une eau de surface que dans une eau distillée.

Tableau E.1. Effet de divers ions sur la formation de THM

lon

| Effet sur la formation de THM

| Références

Eau non bromée

Ca?* et Mg?*

3 études a I’échelle de banc d’essai avec des eaux distillées et
des eaux naturelles

Une étude a montré une augmentation et d’autres une
diminution

La raison de cette différence est inconnue

Navalon et coll. (2009);
Zhao et coll. (2016);
Zhang et coll. (2019)

ARt

2 études a I’échelle de banc d’essai avec des eaux distillées et
des eaux naturelles
Diminution avec le chlore
Augmentation marquée avec la monochloramine
o La monochloramine peut étre hydrolysée en HOCI en
présence d’ions AI®*, ce qui augmente la formation de
chloroforme.

Liu et coll. (2012b);
Zhang et coll. (2019)

Fe?* et Fe®*

Effet variable selon le type de MON
Une étude a montré que la formation de THM augmentait avec
l’augmentation du Fe®*.
o Selon les auteurs, les ions Fe®* peuvent se lier aux
groupements carboxylate, augmentant ainsi la réactivité vis-a-
vis du chlore.

Liu et coll. (2011,
2012b);
Zhao et coll. (2016)

Nitrites e 2 études a I’échelle de banc d’essai avec des eaux de riviére et Hong et coll. (2013);
des eaux traitées Hu et coll. (2010)
e Une étude a montré une diminution et une autre, aucun effet
e Les halonitrométhanes se forment avec le chlore ou la
chloramine
Eau bromée
Ca?*, Mg%, e Diminution générale des THM dans 1’eau bromée Ta et coll. (2020)
NHs* et As®* | e Divers effets sur le FIB
Al et Fe¥* ¢ Augmentation des THM et du FIB dans I’eau contenant du Ta et coll. (2020)
bromure
F o Peu d’effet Ta et coll. (2020)

FIB = facteur d’incorporation du brome (défini comme le rapport molaire des THM bromés sur les THM totaux : 0

signifie tout le chloroforme et 3 signifie tout le bromoforme); MON = matiére organique naturelle, THM =

trihalométhanes
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Annexe F : Enlevement de la MON et des précurseurs

Tableau F.1. Plage des taux d’enlévement du COT/COD indiquée dans des études a grande
echelle

Qualité de la source d’eau Procédé de traitement % Référence
Parameétre? Min Max Moyenne d’enlévement
du
COT/COD
(moyenne)
coT 0,9 4,5 2,4 Filtration classique (alun) 0az28 Hargesheimer et
(8,7) coll. (1994)
COoD 1,2 7,8 2,143,5° | Procédé conventionnel 8 a48° Jacangelo et
avec CAG (coagulant non coll. (1995)
précisé)
COD 2,15 11,90 4,00 Coagulation (chlorure de 7,1266 Volk et coll.
Uv254 0,037 0,830 0,118 fer[I11] et polymére (34,7) (2022)¢
SUVA 1,40 10,51 2,81 cationique), floculation,
clarification
COoD 2,15 11,90 4,00 Procédé conventionnel 16,9a72,9
uv254 0,037 0,830 0,118 (chlorure de fer[l11] et (41,9)
SUVA 1,40 10,51 2,81 polymere cationique) avec
CAG
COoD 8,2f 11,8 Non Filtration classique 36 a57 Chow et coll.
obtenue | (alun et polymere 47) (2005)¢
cationique)
COoD 11,6f 15,8 Non Filtration par flottation a 56 a 65
obtenue | I’air dissous (62)
(alun et polymeére
cationique)
COD 0,9 2,2 1,3 Filtration directe (station 1) 0a5s0 Carpenter et
uv254 0,01 0,10 0,03 (coagulant non précisé) (28,2) coll. (2013)¢
SUVA 2,00 4,41 2,73
COD 0,9 2,2 1,3 Filtration directe (station 2) 0a45
uv254 0,01 0,10 0,03 (coagulant non précise) (27,9)
SUVA 2,00 4,41 2,73
CcoT 4,3 8,3 6,2 Filtration classique 27a78 Ministére de
(station 1) (alun) (66) I’Environnement
COoT 10,4 22,7 15,6 Filtration classique 71489 de la Nouvelle-
(station 2) (alun) (80) Ecosse (2016)

COD = carbone organique dissous, COT = carbone organique total, MON = matiére organique naturelle, SUVA =
absorbance ultraviolette spécifique, UV254 = absorbance UV a 254 nm

3COT/DOC = mg/L; UV254 = cm™; SUVA = L/mg-m.

b Plage des moyennes annuelles de 1978 a 1992.

¢ Plage des moyennes annuelles non indiquées.

d Surveillance quotidienne du 28 ao(t 1998 au 13 juin 2000.

& Surveillance mensuelle de janvier 2001 a juillet 2002.

" Interprétation d’un diagramme.

9 Surveillance mensuelle du 14 avril 2010 au 22 septembre 2011.

Source : Santé Canada (2020a)
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Tableau F.2. Plage des taux d’enlévement indiquée dans études a I’échelle de banc d’essai

Procédé de traitement

Pourcenta:

e d’enlévement (moyenne)

Références

COD uv254 Précurseurs de
THM
Procédés de coagulation
Coagulation par ’alun 17 233 (25) 3280 (46) 7a71(36) Bond et coll. (2011)?
Coagulation par I’alun 26 270 (54) 34 a 85 (69) 48 a 83 (70) Plourde-Lescelleur et
Coagulation ferrique 13274 (53) 30 a 88 (68) 44290 (72) coll. (2015)°
Echange d’ions-coagulation 42279 (59) 47 296 (79) 27 2 88 (70) Bond et coll. (2011)?
39a75(63) 47 290 (77) 50 a 93 (76) Plourde-Lescelleur et
Coagulation par I’alun-CAP 58286 (77) | 57 a 96 (88) 73a93(85) coll. (2015)°
Coagulation par I’alun-0zonation 16a34(23) | 49469 (61) 47 258 (51) Bond et coll. (2011)?
21 a69 (54) 55 a 93 (82) 59 a 90 (78) Plourde-Lescelleur et
coll. (2015)°
Pré-ozonation-coagulation par I’alun 0a30(15) 42 a 69 (60) 51 266 (57) Bond et coll. (2011)2
Filtration sur membrane
Nanofiltration 86 a 93 (90) 89 a 99 (96) 66 a 98 (87) Bond et coll. (2011)2
77 289 (84) 79293 (87) 75298 (89) Plourde-Lescelleur et
coll. (2015)°
Procédés d’oxydation
Ozonation 8a16(12) 28477 (58) 0a43(14) Bond et coll. (2011)?
Ozonation-filtre a sable biologique S.0. S. 0. -5 454 (42)
Ozonation-UV 17a56 (33) | 90a94 (92) 48 a 89 (67)
UV-H,0, -11a20(-1) | 20459 (34) 8a73(43)
UV-H,0,-filtre a sable biologique 38280 (59) 45 a 81 (64) 42 a 85 (60)

CAP = charbon actif en poudre, COD = carbone organique dissous, H.O, = peroxyde d’hydrogéne, THM =
trihalométhanes, UV = absorbance UV, UV254 = absorbance UV a 254 nm

8 Série de données provenant de nombreuses études a 1’échelle de banc d’essai présentées dans Bond et coll. (2011).

b Série de données provenant de six sources d’eaux de surface au Canada

¢ Poids moléculaire et seuil de coupure = 100 & 400 kDa.

Source : Santé Canada (2020a)
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