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Objet de la consultation

Le présent document technique décrit I’évaluation des informations disponibles sur les acides
haloacétiques (AHA) dans I'intention de mettre a jour la ou les valeur(s) de la recommandation
pour les AHA dans |I’eau potable. La consultation vise a recueillir des commentaires sur la ou les
valeur(s) de la recommandation proposée, |’approche utilisée pour son élaboration, et les co(ts
économiques possibles de sa mise en ceuvre.

Le document technique existant sur les AHA élaboré en 2008 recommandait une concentration
maximale acceptable (CMA) de 0,08 mg/L (80 pg/L) pour les AHA totaux (mesurés sous forme
de AHAGS : acide monochloroacétique, acide dichloroacétique, acide trichloroacétique, acide
monobromoacétique et acide dibromoacétique) en tenant compte de la technologie de
traitement et de la capacité des stations de traitement a respecter la recommandation. Cette
CMA se fonde sur une moyenne mobile annuelle par emplacement d'échantillons prélevés au
minimum une fois par trimestre dans le réseau de distribution.

Le présent document propose une CMA de 0,08 mg/L (80 ug/L) pour les AHA totaux (mesurés
sous forme de AHA6 : AHAS plus acide bromochloroacétique [ABCA]) dans |’eau potable, en
fonction de I’exposition et des effets sur la santé, et en tenant compte de la technologie de
traitement et de la capacité des stations de traitement a respecter la recommandation. Cette
CMA se fonde sur une moyenne mobile annuelle par emplacement d'échantillons prélevés au
minimum une fois par trimestre dans le réseau de distribution. Si la moyenne mobile annuelle
par emplacement du ABCA atteint des concentrations égales ou supérieures a 10 pg/L, il
convient de prendre des mesures pour réduire la formation d’AHA bromés.

Ce document est mis a la disposition du public pour une période de consultation de 60 jours.
Veuillez envoyer vos commentaires (avec justification a I’appui, le cas échéant) a Santé Canada
par courriel : water-consultations-eau@hc-sc.gc.ca

Santé Canada doit recevoir tous les commentaires avant le 13 mars 2026. Les commentaires
recus dans le cadre de cette consultation seront communiqués aux membres du Comité
fédéral-provincial-territorial sur I’eau potable (CEP), accompagnés du nom et de I’affiliation de
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leur auteur. Les auteurs qui ne souhaitent pas que leur nom et leur affiliation soient
communiqués aux membres du CEP devraient joindre une déclaration a cet effet a leurs
commentaires.

Il est a noter que le présent document technique sera révisé aprés I'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.

Valeur de la recommandation proposée

Santé canada recommande une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,08 mg/L

(80 pg/L) pour les acides haloacétiques totaux (AHA6) dans |’eau potable. La CMA se fonde sur
une moyenne mobile annuelle par emplacement d'échantillons prélevés une fois par trimestre
au minimum dans le réseau de distribution. Si la moyenne mobile annuelle par emplacement
d'échantillonnage faisant I'objet d'un prélevement d’acide bromochloroacétique (ABCA) atteint
des concentrations égales ou supérieures a 10 pg/L, il convient de prendre des mesures pour
réduire la formation d’AHA bromés.

Les responsables des systemes de traitement de I’eau devraient faire tout leur possible pour
maintenir les concentrations au niveau le plus bas qu’il soit raisonnablement possible
d’atteindre (principe ALARA) sans compromettre |'efficacité de la désinfection.

Compte tenu des effets potentiels des AHA sur la santé et de I'information limitée sur les
risques et les incertitudes liés aux autres sous-produits de désinfection (SPD) chlorés, bromés et
iodés, Santé Canada recommande aux responsables des systémes de traitement de s’efforcer
de maintenir les concentrations d’AHA aussi basses qu’il est raisonnablement possible
d’atteindre (principe ALARA). Il est important de noter que les risques pour la santé posés par
les sous-produits de désinfection, y compris les AHA, sont nettement inférieurs a ceux liés a la
consommation d’eau non désinfectée. Par conséquent, les efforts visant a gérer les
concentrations d’AHA dans I’eau potable ne doivent pas compromettre |’efficacité de la
désinfection de I'eau.

Sommaire

Santé Canada a préparé ce document technique, qui évalue tous les renseignements pertinents
sur les AHA, en collaboration avec le Comité fédéral-provincial-territorial sur I’eau potable
(CEP).

Exposition

Les AHA sont un groupe de composés qui se forment lorsque le chlore utilisé pour désinfecter
I’eau potable réagit avec des matieres organiques présentes naturellement dans I’eau, comme
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les feuilles et végétaux en décomposition. L’utilisation du chlore dans le traitement de I’eau
potable a presque éliminé les maladies d’origine hydrique, parce que le chlore peut tuer ou
inactiver la plupart des micro-organismes que I’on trouve couramment dans I’eau. La majorité
des stations de production d’eau potable au Canada utilise une forme quelconque de chlore
pour désinfecter I’eau potable, pour traiter I’eau directement a la station et/ou pour maintenir
une concentration de chlore résiduel dans le réseau de distribution afin d’empécher la
recroissance bactérienne. La désinfection est un élément essentiel du traitement de |’eau
potable publique. Les risques que représentent pour la santé les SPD, y compris les AHA, sont
beaucoup moins importants que ceux qu’entraine la consommation d’eau non désinfectée
adéquatement.

Treize types différents d’AHA pouvant se retrouver dans I’eau potable désinfectée ont été
identifiés, 9 AHA contenant du chlore et/ou du brome et 4 AHA contenant de I'iode. Les AHA
ciblés par les recommandations pour la qualité de I’eau potable au Canada existantes sont
I’acide monochloroacétique (AMCA), I’acide dichloroacétique (ADCA), I’acide trichloroacétique
(ATCA), I'acide monobromoacétique (AMBA) et I’acide dibromoacétique (ADBA). On appelle
communément AHAS la somme de ces cing AHA. Le présent document propose d’inclure
I’ABCA en plus de ces cing AHA; la somme de ces acides est désignée sous le nom AHA6. Dans
I’eau potable canadienne traitée, les AHA chlorés ADCA et ATCA étaient les AHA les plus
fréguemment détectés, représentant plus de 95 % de la concentration totale des AHAS. Les
données de surveillance étaient limitées pour les AHA bromés, comme I’acide
bromodichloroacétique (ABDCA), I’acide chlorodibromoacétique (ACDBA) et I’acide
tribromoacétique (ATBA). Parmi tous les AHA bromés surveillés, |’acide bromochloroacétique
(ABCA) et I'acide bromodichloroacétique (ABDCA) ont été détectés le plus fréguemment dans
I’eau canadienne. Ces derniers ont été détectés a des concentrations beaucoup plus faibles que
celles du ADCA et du ATCA. Les AHA contenant de I'iode présentaient des taux de détection et
des concentrations tres faibles dans |I’eau canadienne.

Les niveaux d’AHA sont généralement plus élevés dans |’eau de surface traitée que dans I’eau
souterraine traitée, en raison de I'important contenu organique des lacs et des rivieres. On
s’attend également a ce qu’ils soient plus élevés pendant les mois chauds, du fait des
concentrations plus grandes de matériaux organiques précurseurs dans I’eau brute, et parce
gue le rythme de formation des SPD augmente lorsque la température est élevée. La présence
d’AHA bromés dépend également de la présence de bromure dans la source d’eau potable.

L'ingestion d’AHA présents dans |’eau potable est la principale source d’exposition humaine aux

AHA. L’exposition directe et I’exposition par inhalation aux AHA ne devraient pas contribuer de
maniére significative a I’exposition globale.

Effets sur la santé

Les AHA forment un vaste groupe de composés chimiques, dont certains disposent de
davantage de données scientifiques que d’autres. Afin de mieux comprendre le risque associé
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au groupe des AHA, les renseignements sur la santé concernant les 13 AHA ont été analysés en
tant que mélange. Bien que certaines études laissent entendre des effets possibles sur le
systeme reproducteur male liés a I’exposition aux AHA, la cancérogénicité (la capacité a
provoquer des tumeurs) est observée a des concentrations d’AHA plus faibles. L’analyse du
mélange a permis d’examiner comment les AHA pourraient agir sur I’organisme pour entrainer
le développement de la cancérogénicité. Ainsi, les AHA ont été regroupés en deux groupes :
ceux qui ne se lient pas directement a I’ADN (acide désoxyribonucléique) et ceux qui pourraient
se lier directement a I’ADN. Le membre le plus puissant de chacun de ces sous-groupes a été
identifié. Les AHA chlorés font partie du sous-groupe qui ne se lie pas directement a I’ADN pour
causer la cancérogénicité, et le membre le plus puissant de ce sous-groupe était ’ADCA. Une
valeur basée sur la santé de 0,07 mg/L a été calculée en fonction des tumeurs hépatiques
observées chez les souris et les rats. Les AHA bromés et chlorobromés ont été placés dans le
sous-groupe des AHA qui pourraient se lier directement a I’ADN pour causer la cancérogénicité.
Le membre le plus puissant de ce sous-groupe était ’ADBA. Une valeur basée sur la santé de
0,003 mg/L a été calculée en fonction des tumeurs dans plusieurs organes observées chez les
souris et les rats. Etant donné que les données sur les effets sur la santé humaine liés aux AHA
contenant de I'iode étaient limitées et que ces AHA présentaient des taux de détection et des
concentrations tres faibles dans I’eau canadienne, ils ont été exclus des sous-groupes.

Une recommandation pour les AHA totaux (mesurés sous forme de AHA6) de 0,08 mg/L fondée
sur I'exposition et les effets sur la santé, et en tenant compte de la technologie de traitement et
de la capacité des stations de traitement a respecter la recommandation est proposée. De plus,
si ’ABCA est présent a des concentrations supérieures ou égales a 10 pg/L, il convient de
prendre des mesures pour réduire la formation des AHA bromés. Les AHA chlorés sont ceux que
I’on retrouve aux concentrations les plus élevées dans |’eau potable. Bien que les AHA bromés
soient moins répandus que les AHA chlorés, ils sont plus puissants et peuvent avoir des effets
sur la santé a des concentrations plus faibles. Pour cette raison, les mesures de ABCA (I’AHA
bromé le plus répandu dans les eaux canadiennes pour lequel des données sur les effets sur la
santé sont disponibles) devraient étre utilisées comme indicateur des endroits ou les
concentrations d’AHA bromés sont élevées. La recommandation proposée pour les AHA6 est
considérée comme protectrice de la santé pour tous les AHA, compte tenu de la proportion
d’AHA chlorés et bromés observée dans I’eau potable canadienne.

Considérations d’ordre analytique et liées au traitement

Au moment d’établir une recommandation concernant la présence d’une substance donnée
dans I’eau potable, il faut tenir compte de la possibilité de mesurer et de réduire la
concentration de cette substance dans les approvisionnements en eau potable. Il existe
plusieurs méthodes d’analyse standardisées pour mesurer les AHA a des concentrations dans
I’eau bien inférieures a la CMA proposée et pour mesurer des concentrations individuelles de
ABCA bien inférieures a 0,01 mg/L (10 pg/L). Les mesures des AHAG totaux dans un échantillon
d’eau doivent inclure I’AMCA, 'AMBA, I’ADCA, I'ADBA, I’ATCA et I’ABCA.
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La méthode visant a réduire I’exposition aux AHA porte généralement sur la réduction de Ia
formation d’AHA a I'aide de stratégies comme I’enlévement des précurseurs organiques avant
la désinfection et la modification du type ou de la dose de désinfectant et du lieu de dosage.
Cette méthode devrait inclure I’évaluation de la présence de bromure dans la source
d’approvisionnement en eau et la caractérisation des especes d’AHA bromés. De plus, on peut
envisager des stratégies de contréle des sources d’eau, telles qu’un changement de source
d’approvisionnement en eau ou un mélange de sources d’eau, pour réduire la formation d’AHA.
Dans les situations ou des AHA se sont formés, il existe des options pour les enlever (par
exemple, la filtration biologique sur charbon actif et la séparation membranaire). Il est essentiel
gue toute méthode utilisée pour controler les concentrations d’AHA ne compromette pas
I’efficacité de la désinfection.

Réseau de distribution

Les AHA continuent de se former dans le réseau de distribution. Il est donc recommandé aux
responsables de systemes de distribution d’eau potable d’élaborer un plan de gestion du
réseau de distribution afin de réduire au minimum la formation d’AHA. Les stratégies pour ce
faire peuvent inclure I’optimisation du chlore résiduel, le passage aux chloramines, la réduction
du temps de séjour de I’eau et le ringcage du réseau. Des modeéles de réseau de distribution bien
élaborés, étalonnés et entretenus peuvent offrir une autre option pour évaluer le temps de
séjour de I’eau et simuler la décomposition du chlore et la formation d’AHA. Aucune stratégie
de controle ne doit compromettre |’efficacité de la désinfection.

Application de la recommandation

Note : Des conseils spécifiques concernant I'application des recommandations pour |'eau
potable devraient étre obtenus aupres de l'autorité appropriée en matiere d'eau potable.

Les responsables de systemes d'approvisionnement en eau potable devraient mettre en ceuvre
un plan complet et a jour de gestion des risques en matiere de salubrité de I'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 |'eau sont adoptés (par exemple tenue de registres, satisfaction de la
clientele). La formation des opérateurs est également nécessaire pour assurer |'efficacité du
plan de salubrité de I'eau en tout temps.
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Les AHA sont des SPD qui se forment lorsque le chlore réagit avec les précurseurs organiques et
inorganiques. La recommandation proposée est fondée sur une moyenne mobile annuelle par
site d'échantillonnage, prélevés au minimum une fois par trimestre et susceptibles de présenter
les plus fortes concentrations de (par exemple, un endroit ou le temps de séjour de I'eau est
élevé, ou un bout aveugle). La moyenne mobile annuelle par emplacement désigne la
concentration moyenne des échantillons prélevés a un endroit et a une fréquence précis au
cours des 12 mois précédents. Les niveaux d’AHA peuvent varier au fil du temps, notamment
selon les saisons, en fonction de facteurs changeants, tels que les niveaux de matiere
organique, les composés inorganiques ainsi que la température et le pH. Lorsque la moyenne
mobile annuelle par emplacement des échantillons trimestriels dépasse la CMA proposée de

80 pg/L pour les AHA totaux (ou dépasse 10 pg/L pour I’ABCA), il convient de mener une
enquéte, suivie des mesures correctives appropriées. Une concentration totale des AHA6 dans
un échantillon individuel qui dépasse 80 pg/L signale qu’il faut en évaluer la cause et
déterminer les étapes suivantes. De plus, si le profil de surveillance d’un échantillon individuel
montre que la concentration de ABCA dépasse 10 pg/L, il convient d’en évaluer la cause afin de
déterminer les étapes suivantes, qui pourraient inclure la caractérisation de toutes les espéeces
d’AHA. Il faudrait toujours accorder la priorité a une désinfection adéquate. Aucune mesure
visant a réduire les AHA ne doit entrainer de problemes microbiens (tels que des détections d’E.
coli ou de coliformes totaux).

La principale approche pour diminuer I’exposition aux AHA consiste a réduire au minimum leur
formation. Le moyen le plus efficace et le plus pratique de prévenir la formation d’AHA dans les
eaux traitées consiste principalement a enlever les précurseurs organiques et inorganiques.

La mise en ceuvre de stratégies appropriées de traitement de I’eau potable pour réduire les
AHA peut entrainer la réduction des concentrations d’autres SPD. Il convient d’examiner les
changements mis en ceuvre pour gérer les AHA de maniere globale afin de s’assurer qu’ils ne
compromettent pas la désinfection, n’augmentent pas les autres SPD (par exemple, bien que
les ajustements du pH puissent aider a réduire la formation d’AHA, ils sont susceptibles
d’entrainer une augmentation correspondante de la formation d’autres SPD, y compris les
trihalométhanes [THM]), ne causent pas d’autres problémes de conformité, ou n"augmentent
pas par inadvertance les concentrations ou le relargage d’autres contaminants, comme le
plomb, dans I’eau distribuée.

Avec les THM, les AHA sont les SPD que I’on détecte le plus fréquemment dans I’eau potable,
souvent aux concentrations les plus élevées. La concentration de THM et d’AHA peut servir
d’indicateur ou de substitut de la charge totale de tous les SPD dans les systémes
d’approvisionnement en eau potable. Il est donc recommandé aux responsables des stations de
traitement de s’efforcer de maintenir des niveaux ALARA d’AHA sans compromettre la
désinfection.

Considérations a I’échelle internationale
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L’United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA) et I’'Union européenne (UE) ont
toutes deux établi une valeur de 60 pg/L pour les AHAS. L’Organisation mondiale de la Santé
(OMS) et le National Health and Medical Research Council de I’Australie ont établi des valeurs
pour les AHA individuels dans |I’eau potable (AMCA, ADCA, ATCA). Les valeurs varient en
fonction de la date a laquelle remonte I’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 ainsi que l"utilisation de différents taux de consommation, poids corporels et
facteurs d’attribution liés a la source.
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1.0 Considérations relatives a I’exposition

1.1 Identité de la substance

Les acides haloacétiques (AHA) ont une structure commune avec I’acide acétique, leur composé
d’origine (NTP, 2018). Chaque molécule est constituée de deux carbones : un carbone alpha et
un carbone faisant partie d’un acide carboxylique. Dans les différents AHA, un ou plusieurs des
trois atomes d’hydrogéne du carbone alpha sont remplacés par un ou plusieurs atomes
d’halogéne, qui peuvent inclure le fluor, le chlore (AHA-CI), le brome (AHA-Br) et I'iode (AHA-I)
(Error! Reference source not found.). Treize types différents d’AHA ont été identifiés dans I’eau
potable désinfectée, dont 9 acides mono-, di- ou trihaloacétiques contenant du chlore et/ou du
brome et quatre AHA-I (NTP, 2018). Aucune étude n’a qualifié les AHA contenant du fluor de
sous-produits de désinfection (SPD) dans I’eau (NTP, 2018).

Figure 1. Acides haloacétiques (AHA). Un, deux ou trois hydrogénes du groupe méthyle de I'acide acétique
peuvent étre remplacés par des halogénes (chlore [Cl], brome [Br] et iode [I])

HY O—Hn

Les AHA ciblés par les recommandations pour la qualité de I’eau potable au Canada sont I’acide
monochloroacétique (AMCA), I'acide dichloroacétique (ADCA), I'acide trichloroacétique (ATCA),
I’acide monobromoacétique (AMBA) et I’acide dibromoacétique (ADBA). On appelle
communément AHAS la somme de ces cing AHA. Parmi les autres AHA, mentionnons |’acide
bromochloroacétique (ABCA), I’acide tribromoacétique (ATBA), I’acide chlorodibromoacétique
(ACDBA) et I'acide bromodichloroacétique (ABDCA). Les AHAG font référence a la somme des
AHAGS plus I’ABCA, tandis que les AHA9 font référence a la somme des AHAG6 plus I’ATBA,
I’ACDBA et ’ABDCA. Les AHA-| détectés dans I’eau traitée (selon NTP, 2018) comprennent
I’acide monoiodoacétique (AMIA), I'acide diiodoacétique (ADIA), I'acide chloroiodoacétique
(CIAA) et I’acide bromoiodoacétique (ABIA), mais il peut y en avoir d’autres. Bien que le présent
document désigne ces analogues chimiques sous le terme « acides », lorsqu’ils se trouvent dans
I’eau potable a un pH normal, ils sont présents sous forme de sels, et sont donc des acétates
(Urbansky, 2000; EC, 2003). Les propriétés physico-chimiques de ces AHA sont présentées dans
le

Tableau 1.
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Tableau 1. Propriétés physico-chimiques des acides haloacétiques (AHA)

Acide Formule Poids Solubilité Pression de Coefficient de Constante de la | Constante de
haloacétique moléculaire moléculaire dans I'eau vapeur partage octanol- loi d’Henry dissociation
Numéro CAS (g/mol) (mg/L)? (mmHg)? eau (log Koe) (atm-m3/mol)? (pKa)

AMCA C,H3CIO; 94,50 858! 0,0652 0,223 9,26E-09* 2,973

79-11-8 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)
ADCA C;H,Cl,0, 128,94 1000 0,179* 0,923 8,38E-09* 1,413
79-43-6 (3 20°C)* (modérée) (faible) (négligeable)
(tres
élevée)
ATCA C,HCI30; 163,38 441 0,06% 1,333 1,35E-08* 0,66°
76-03-9 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)
AMBA C,H3BrO, 138,95 94! 0,118* 0,413 6,52E-09* 2,963
79-08-3 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)
ADBA C,H2Br,0; 217,84 2110* 0,023° 0,73 4,42E-09* 1,393
631-64-1 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)
ATBA C,HBrs0; 296,74 200! 0,00028° 1,713 3,34E-09* 0,033
75-96-7 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)
ABCA C,H,BrClO; 173,39 250! 0,14° 0,613 2,2E-08° 1,43
5589-96-8 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)
ACDBA C,HBr,ClO, 252,29 2,41 0,0052° 1,623 2,6E-09° 0,043
5278-95-5 (élevé) (modérée) (faible) (négligeable)
ABDCA C,HBrCl,0; 207,83 4,91 0,036° 1,533 7,9E-09° 0,053
71133-14-7 (élevé) (modérée) (faible) (négligeable)
MIAA C;Hsl02 185,95 48,8° 0,0323° 0,853 4,9E-08° 2,953
64-69-7 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)
DIAA CyH21,0; 311,84 53,6% 0,0149* 2,214 5,8E-09* n/a
598-89-0 (tres (modérée) (faible) (négligeable)
élevée)

CIAA C.H,ClIO, 220,39 253,45% 0,002344 1,16° n.d. 1,473
53715-09-6 (tres (modérée) (faible)

élevée)

BIAA C,H2BrlO; 264,84 263,78° 0,0494* 1,24° 5,73E-09* 1,673
71815-43-5 (tres (modérée) (faible) (négligeable)

élevée)

ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; BIAA — acide bromoiodoacétique;

ACDBA — acide chlorodibromoacétique; CIAA — acide chloroiodoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA —
acide dichloroacétique; ADIA — acide diiodoacétique; AMBA — acide monobromoacétique; AMCA — acide
monochloroacétique; MIAA — acide monoiodoacétique; n.d. — non disponible; numéro CAS — numéro du Chemical
Abstracts Service; TBAA — acide tribromoacétique; TCAA — acide trichloroacétique.
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INTP (2018)

2 Morris et Bost (2002)

3 Stalter et coll. (2016)

4 U.S. EPA (2022a)

5 U.S. EPA (2022b)

5 EPI Suite (2004)

7 Mesurée a 25 °C (298,15 °K) a moins d’une indication contraire. Les températures sont inconnues pour les valeurs
obtenues a partir du site Comptox Chemicals Dashboard de la U.S. EPA.

1.2 Sources, utilisations et devenir environnemental

Sources : Les AHA peuvent se former lorsque les désinfectants dans I’eau réagissent avec la
matiére organique naturelle (MON) ou la matiére inorganique (par exemple, I’'ion bromure)
naturellement présente dans I’eau brute (OMS, 2000). Les AHA peuvent se former pendant la
désinfection de I’eau a I'aide de chlore, de chloramines, de dioxyde de chlore et d’ozone
(Kimura et coll., 2017; Parvez et coll., 2019). La majorité des stations de production d’eau
potable au Canada utilisent une forme quelconque de chlore pour désinfecter I’eau potable,
soit pour traiter I’eau directement a la station et/ou pour maintenir une concentration de
chlore résiduel dans le réseau de distribution afin d’empécher la recroissance bactérienne. La
désinfection est une composante essentielle du traitement de I’eau potable publique. Les
risques pour la santé posés par les SPD, y compris les AHA, sont nettement inférieurs a ceux qui
sont liés a la consommation d’une eau qui n’a pas été adéquatement désinfectée.

Apres les trihalométhanes (THM), les AHA sont les sous-produits de chloration les plus
répandus en poids dans |’eau désinfectée (Singer, 2002; Krasner et coll., 2006; NTP, 2018).
Ensemble, les AHA et les THM représentent environ 50 % a 75 % des SPD halogénés totaux et
environ 25 % a 50 % des halogénures organiques totaux (Krasner et coll., 2006, 2016). Divers
facteurs peuvent influer sur la formation et la spéciation des AHA dans |I’eau potable,
notamment le type de désinfectant utilisé, le pH et la température de I’eau (c’est-a-dire la
variabilité saisonniére) et le type et la quantité de MON (OMS, 2000; Singer, 2002; NTP, 2018).

Utilisations : Bien que la désinfection de I’eau potable soit la source la plus pertinente
d’exposition aux AHA dans le cadre de la présente recommandation, les AHA ont également des
utilisations en laboratoire, dans le domaine médical et dans I'industrie. On utilise I’AMCA pour
synthétiser les éthers de cellulose industriels, les herbicides (acide 2,4-
dichlorophénoxyacétique, acide 2,4,5-trichlorophénoxyacétique et acide (chloro-4-méthyl-2-
phénoxy)acétique), les tensioactifs (shampoings et agents de nettoyage industriels), les
colorants indigo, les plastiques et les produits pharmaceutiques (caféine et vitamine B6) (Morris
et Bost, 2002; BESC, 2005). L'AMCA sert également a synthétiser ’ADCA, un intermédiaire
chimique dans la synthése des composés utilisés dans le secteur agricole (Morris et Bost, 2002).
Parmi les autres utilisations du AMCA/ADCA figurent son utilisation comme réactif analytique
dans la fabrication de fibres, comme désinfectant médicinal, comme agent cautérisant, ainsi
gue pour le traitement de I'acidose lactique congénitale et de cancers (Gennaro, 2000; Tennant
et coll., 2010; CIRC, 2014).
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L’ATCA est utilisé comme agent analytique, comme antiseptique, dans les synthéses
organiques, pour traiter les lésions locales et les maladies dermatologiques, dans la finition des
textiles, dans le traitement de surface des métaux et comme herbicide (Gennaro, 2000; OMS,
2004a; CIRC, 2014; NTP, 2018). L'AMBA est utilisé en typographie, la synthése organique, la
production de plastiques et I’abscission de fruits (Larranaga et coll., 2016). L'ATBA est utilisé
dans la synthése organique et la polymérisation (O’Neil, 2006). Les laboratoires utilisent I’ADBA,
I’ABCA, le CIAA et le BIAA a des fins de recherche seulement (CIRC, 2014). Les dérivés du MIAA
sont utilisés comme réactifs pour bloquer ou réticuler les groupes sulfhydryle dans les protéines
et d’autres molécules et inhiber la glycolyse (Hermanson, 2013; kan, 2013). Aucune utilisation
industrielle du ACDBA, du ABDCA, du DIAA, du CIAA et du BIAA n’a été identifiée.

Devenir environnemental : Dans les réseaux de distribution d’eau potable, certains AHA
peuvent se décomposer ou se biodégrader dans certaines conditions (par exemple, pH élevé ou
absence de chlore résiduel) (Singer, 2002). Certains AHA peuvent se décomposer pour former
des THM; il faudrait alors gérer les AHA et les THM conjointement. Par exemple, I’ATCA, I'ATBA,
I’acide dibromochloroacétique (DBCA) et I’ABDCA peuvent se décomposer pour former
respectivement du chloroforme, du tribromométhane, du dibromochlorométhane et du
bromodichlorométhane (Zhang et Minear, 2002; Xiang et coll., 2005). L’ATBA peut également
se décomposer en bromoforme dans les solutions aqueuses (Heller-Grossman et coll., 1993).
Cependant, ces réactions de décomposition devraient étre tres lentes. Il a été indiqué que les
demi-vies de décomposition a 15 °C varieraient de 103 jours (ATBA) a 68 ans (ADCA) dans une
étude qui a calculé les demi-vies du AMCA, du ADCA, du ATCA, du AMBA, du ADBA, du ATBA et
du ABCA (Lifongo et coll., 2010).

Dans I’environnement, on prédit que les AHA se déplacent facilement dans I’eau et ont une
faible adsorption dans le sol, respectivement en raison de leur solubilité élevée dans I’eau et de
leurs faibles coefficients de partage octanol/eau (

Tableau 1). On prévoit une volatilisation faible a partir des surfaces d’eau puisque ces composés
présentent une solubilité élevée dans I’eau, une pression de vapeur modérée et une faible
constante de la loi d’"Henry. De faibles valeurs de la constante de dissociation (pKa) indiquent
gue ces composés existeront presque entierement sous forme ionisée aux valeurs de pH
trouvées dans I’eau potable.

La dégradation thermique des AHA dans I’eau est lente aux températures ambiantes, ce qui
laisse entendre que bon nombre de ces composés peuvent avoir une longue durée de vie dans
I’eau (Lifongo et coll., 2010). Les AHA comme I’AMBA, I’ADBA, 'AMCA et I’ADCA se dégradent
par hydrolyse et ont des demi-vies respectives de 2, 12, 15 et 68 ans a 15 °C (Lifongo et coll.,
2010). L’ABCA se dégrade également par hydrolyse et a une demi-vie de 6 ans a 15 °C (Lifongo
et coll., 2010). Les acides haloacétiques trisubstitués, comme I’ATBA et I’ATCA, se dégradent par
décarboxylation et ont des demi-vies respectives de 103 jours et 46 ans a 15 °C (Lifongo et coll.,
2010). La photodégradation en produits moins nocifs, en dioxyde de carbone et en halogénure
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d’hydrogene est une voie potentiellement plus rapide, mais dépend de l'intensité du
rayonnement qui pénétre dans I’eau (Lifongo et coll., 2010).

1.3 Exposition

L'ingestion d’AHA présents dans I’eau potable est la principale source d’exposition humaine aux
AHA. Les expositions par inhalation et par voie cutanée aux AHA sont limitées en raison de leurs
propriétés physiques et chimiques (pression de vapeur modérée et polarité élevée) (Savitz,
2012; NTP, 2018). Les AHA-Cl sont généralement les AHA les plus abondants dans I’eau potable;
cependant, dans les eaux a haute teneur en bromure ou en iodure, les AHA-Br ou les AHA-I,
respectivement, pourraient étre plus répandus (PISSC, 2000; Krasner et coll., 2006; NTP, 2018).
L'air et les aliments sont des sources mineures potentielles d’AHA5; cependant, les données
sont insuffisantes pour quantifier leurs contributions relatives. Santé Canada n’a trouvé aucune
information sur la surveillance biologique au Canada (Gouvernement du Canada, 2023).

Eau : Santé Canada a obtenu les données sur la surveillance de I’eau provenant des réseaux de
distribution aupres des provinces et territoires (Tableau 2 et Tableau 3) et de I'Enquéte
nationale sur I’eau potable (Tableau 4 et Tableau 5). Les résultats ont montré que les AHA-CI,
I’ADCA et I'ATCA étaient les AHA prédominants; les AHA-Br, I’AMBA, I’ADBA et I’ATBA étaient
les moins prédominants. Les AHA mixtes bromochlorés, soit I’ABCA, 'ACDBA et I’ABDCA,
affichaient des taux de détection relativement élevés, mais les concentrations étaient
relativement faibles par rapport au ADCA et au ATCA. L’ABCA et I’ABDCA présentaient les
occurrences et les concentrations les plus élevées parmi les AHA-Br. Cependant, des données
suffisantes sur I’exposition et sur les effets sur la santé ne sont disponibles que pour I’ABCA, ce
qui en fait le meilleur indicateur de la présence d’AHA-Br.

On ne sait généralement pas si les données sur I’exposition ont été recueillies a des fins de
conformité ou a des fins opérationnelles. De plus, d’autres facteurs qui influent sur les
concentrations d’AHA n’étaient pas disponibles pour la présente analyse (par exemple, la
saison, la stratégie de désinfection, les conditions du réseau de distribution). Les données sur
I’exposition fournies refletent les différentes limites de détection (LD) des laboratoires
accrédités au sein des secteurs de compétence et entre elles, ainsi que leurs programmes de
surveillance respectifs. Par conséquent, les données sur I’exposition et leur analyse statistique
ne fournissent qu’une vue partielle de la situation. Par exemple, il n’est pas possible de
comparer les données sur les AHA6 et les AHA9 fournies par certains provinces ou territoires
aux résultats de la surveillance des AHAS (Tableau 3) en raison des différences entre les
campagnes de surveillance. Dans I'’ensemble, I'analyse des données provinciales et territoriales
affiche une variabilité a I'échelle du Canada.
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Tableau 2. Présence des acides haloacétiques (AHA) dans les réseaux de distribution au Canada

Secteur de Parametre AMCA ADCA ATCA AMBA ADBA ATBA ABCA ACDBA | ABDCA
compétence (ne/L) (ne/L) (ne/L) (ne/L) (ne/L) (ne/L) (ne/L) (ne/L) (ng/L)
[dates]
DGSPNI, LD 5 5 5 5 5 NR NR NR NR
Atlantique®
[2014-2018]
DGSPNI, Nbre de 7/1 889 305/ 332/ o/ 76/ NR NR NR NR
Atlantique® détections/N 1189 1189 1189 1189
[2014-2018]
DGSPNI, Pourc. de 0,4 25,7 27,9 0 6,4 NR NR NR NR
Atlantique® détection
[2014-2018]
DGSPNI, Médiane < LD < LD < LD < LD <LD NR NR NR NR
Atlantique®
[2014-2018]
DGSPNI, Moyenne? 3 6 8 <LD 3 NR NR NR NR
Atlantique®
[2014-2018]
DGSPNI, 90e centile <LD 18 24 <LD <LD NR NR NR NR
Atlantique®
[2014-2018]
DGSPNI, LD 5 1-5 1-5 1 1 NR NR NR NR
Manitoba®
[2014-2018]
DGSPNI, Nbre de 9/183 156/ 148/ 8/183 31/ NR NR NR NR
Manitoba® détections/N 183 183 183
[2014-2018
DGSPNI, Pourc. de 4,9 85,2 80,9 4,4 16,9 NR NR NR NR
Manitoba® détection
[2014-2018
DGSPNI, Médiane <LD 15 25 <LD <LD NR NR NR NR
Manitoba®
[2014-2018
DGSPNI, Moyenne? 3 22 34 1 1 NR NR NR NR
Manitoba®
[2014-2018
DGSPNI, 90e centile <LD 50 78 <LD 2 NR NR NR NR
Manitoba®
[2014-2018
DGSPNI, LD 1-2 0,5-50 0,5-50 2-40 0,5-5 NR 2 NR NR
Ontario®
[2014-2018]
DGSPNI, Nbre de 260/ 1810/ 1721/ 32/ 220/ NR 561/ NR NR
Ontario® détections/N 2 058 2193 2193 1876 2193 1876
[2014-2018]
DGSPNI, Pourc. de 12,6 82,5 78,5 1,7 10,0 NR 29,9 NR NR
Ontario® détection
[2014-2018]
DGSPNI, Médiane <LD 13 16 <LD < LD NR <LD NR NR
Ontario®
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Secteur de Paramétre AMCA ADCA ATCA AMBA ADBA ATBA ABCA ACDBA | ABDCA
compétence (ne/L) (ug/L) (ug/L) (ug/L) (ug/L) | (ug/L) | (we/L) (ug/L) (ug/L)
[dates]
[2014-2018]
DGSPNI, Moyenne? 1 23 37 1 1 NR 2 NR NR
Ontario®
[2014-2018]
DGSPNI, 90e centile 2 54 94 <LD 1 NR 4 NR NR
Ontario®
[2014-2018]
Tle-du-Prince- LD 1,7 0,2 0,2 0,3 0,1 NR 0,2 NR NR
Edouard®
[2015-2018]
Tle-du-Prince- Nbre de 0/2 1/2 1/2 0/2 1/2 NR 1/2 NR NR
Edouard® détections/N
[2015-2018]
Tle-du-Prince- Pourc. de 0 50 50 0 50 NR 50 NR NR
Edouard® détection
[2015-2018]
fle-du-Prince- Médiane <LD NC NC <LD NC NR NC NR NR
Edouard®
[2015-2018]
fle-du-Prince- Moyenne? <LD 1,4 0,2 <LD 0,83 NR 0,75 NR NR
Edouard®
[2015-2018]
fle-du-Prince- 90e centile <LD NC NC <LD NC NR NC NR NR
Edouard®
[2015-2018]
Manitoba® LD 5,0 1,0 1,0 1,0 1,0 NR 1,0 NR NR
[2014-2019]
Manitoba® Nbre de 86/ 1169/ | 1053/ | 89/120 401/ NR 665/ NR NR
[2014-2019] détections/N 1230 1230 1230 1230 875
Manitoba® Pourc. de 7,0 95,0 85,6 74,2 32,6 NR 76,0 NR NR
[2014-2019] détection
Manitoba®
[2014-2019]
Manitoba® Médiane <LD 18,2 22,1 0,50 <LD NR 3,2 NR NR
[2014-2019]
Manitoba® Moyenne? 2,9 26,2 36,9 0,57 1,3 NR 4,6 NR NR
[2014-2019]
Manitoba® 90e centile <LD 51,4 75,6 0,50 2,8 NR 10,8 NR NR
[2014-2019]
Nouveau- LD 1-5 1-5 1-5,3 1-5 1-5 NR 1-5 NR NR
Brunswick®
[2014-2019]
Nouveau- Nbre de 70/796 750/ 756/ 0/796 1/ 796 NR 126/ NR NR
Brunswick® détections/N 796 795 796
[2014-2019]
Nouveau- Pourc. de 8,8 94,2 95,1 0 0,1 NR 15,8 NR NR
Brunswick® détection
[2014-2019]
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Secteur de Paramétre AMCA ADCA ATCA AMBA ADBA ATBA ABCA ACDBA | ABDCA
compétence (ne/L) (ug/L) (ug/L) (ug/L) (ug/L) | (ug/L) | (we/L) (ug/L) (ug/L)
[dates]
Nouveau- Médiane <LD 53,0 102,5 <LD <LD NR <LD NR NR
Brunswick®
[2014-2019]
Nouveau- Moyenne? 2,4 49,3 98,6 <LD 0,05 NR 1,3 NR NR
Brunswick®
[2014-2019]
Nouveau- 90e centile 2,5 84,0 180,3 <LD <LD NR 2,5 NR NR
Brunswick®
[2014-2019]
Nouvelle- LD 0,5-1,7 0,2-5 0,2-5 0,2-5 0,1-5 NR 0,2-1 NR NR
Ecossef
[2014-2019]
Nouvelle- Nbre de 4/189 159/ 162/ 1/189 | 29/189 NR 75/ NR NR
Ecosse' détections/N 189 189 189
[2014-2019]
Nouvelle- Pourc. de 2,1 84,1 85,7 0,5 15,3 NR 39,7 NR NR
Ecossef détection
[2014-2019]
Nouvelle- Médiane <LD 16,9 16,0 <LD <LD NR <LD NR NR
Ecossef
[2014-2019]
Nouvelle- Moyenne? 1,6 18,0 21,1 1,3 1,3 NR 2,2 NR NR
Ecossef
[2014-2019]
Nouvelle- 90e centile <LD 32,0 45,0 <LD 2,5 NR 3,1 NR NR
Ecossef
[2014-2019]
Nunavut® LD 5 NR 1 1 1 NR 1 NR NR
[2015-2018]
Nunavut® Nbre de 0/11 11/11 11/11 7/11 10/11 NR 10/11 NR NR
[2015-2018] détections/N
Nunavut® Pourc. de 0 100 100 63,6 90,9 NR 90,9 NR NR
[2015-2018] détection
Nunavut® Médiane <LD 14,0 15,6 1,4 51 NR 12,0 NR NR
[2015-2018]
Nunavut® Moyenne? <LD 15,4 19,3 1,2 4,2 NR 11,2 NR NR
[2015-2018]
Nunavut® 90e centile <LD 27,2 50,6 1,9 6,7 NR 19,4 NR NR
[2015-2018]
Ontario" LD 0,3 0,3 0,75 0,15 0,3 0,3 0,15 0,15 0,3
[2017-2019]
Ontario" Nbre de 159/ 249/ 235/ 152/ 163/ 63/ 243/ 161/ 251/
[2017-2019] détections/N 257 257 257 257 257 257 257 257 257
Ontario" Pourc. de 61,9 96,9 91,4 59,1 63,4 24,5 94,6 62,6 97,7
[2017-2019] détection
Ontario" Médiane 0,72 13,0 14,0 0,20 0,53 <DL 2,3 0,42 2,2
[2017-2019]
Ontario" Moyenne? 1,1 16,6 18,5 0,26 0,75 0,29 2,8 0,68 2,9
[2017-2019]

17 | Recommandations pour la qualité de I’eau potable au Canada, acides haloacétiques

Janvier 2026




Secteur de Paramétre AMCA ADCA ATCA AMBA ADBA ATBA ABCA ACDBA | ABDCA
compétence (ne/L) (ug/L) (ug/L) (ug/L) (ug/L) | (ug/L) | (we/L) (ug/L) (ug/L)
[dates]
Ontario" 90e centile 2,5 35,2 44,0 0,54 1,5 0,61 5,5 1,7 5,7
[2017-2019]
Québec’ LD 1-6 0,5-3 0,6-6 0,7-6 0,5-6 0,5 0,6 0,5 0,5
[2014-2018]
Québec’ Nbre de 334/ 518/ 507/ 51/ 95/531 32/ 111/ 123/ 111/
[2014-2018] détections/N 531 531 531 531 123 123 123 123
Québec’ Pourc. de 62,9 97,6 95,5 9,6 17,9 26,0 90,2 100 90,2
[2014-2018] détection
Québec’ Médiane 3,5 19,6 20,5 <LD <LD <LD 2,3 1,5 3,0
[2014-2018]
Québec’ Moyenne? 7,0 32,4 35,8 3,0 3,1 18,3 5,3 8,5 6,6
[2014-2018]
Québec’ 90e centile 19,3 89,6 101,0 <LD 2,6 36,4 16,5 27,8 18,0
[2014-2018]
Saskatchewan! LD 0,5-10 | 0,5-10 0,5-5 1-5 0,5-5 0,5 0,5-10 0,5-1 0,5
[2015-2018]
Saskatchewan! Nbre de 115/ 1597/ | 1564/ 329/ 665/ 1/26 1261/ | 27/43 | 26/26
[2015-2018] détections/N 1747 1740 1723 1578 1723 1549
Saskatchewan! Pourc. de 6,6 91,8 90,8 20,8 38,6 3,8 81,4 62,8 100
[2015-2018] détection
Saskatchewan! Médiane <LD 16,0 14,0 <LD <LD <LD 3,0 1,7 9,5
[2015-2018]
Saskatchewan! Moyenne? 2,95 22,9 22,5 1,4 2,1 1,0 4,8 2,7 11,0
[2015-2018]
Saskatchewan! 90e centile <LD 48,0 49,0 2,5 4,4 <LD 10,0 6,1 22,1
[2015-2018]
Terre-Neuve- LD 5 5 5 5 5 NR 5 NR NR
et-Labrador*
[2004-2018]
Terre-Neuve- Nbre de 4183/ | 11111/ | 11000/ 57/ 360/ NR 749/ NR NR
et-Labrador* détections/N 13856 | 13856 | 13856 | 13856 | 13 856 6 308
[2004-2018]
Terre-Neuve- Pourc. de 30,2 80,2 79,4 0,4 2,6 NR 11,9 NR NR
et-Labrador* détection
[2004-2018]
Terre-Neuve- Médiane <LD 33,0 37,8 <LD <LD NR <LD NR NR
et-Labrador*
[2004-2018]
Terre-Neuve- Moyenne? 3,5 49,9 66,3 2,5 2,6 NR 2,9 NR NR
et-Labrador*
[2004-2018]
Terre-Neuve- 90e centile 6,3 120,0 160,0 <LD <LD NR 2,6 NR NR

et-Labrador*
[2004-2018]

ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; ACDBA — acide

chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; DGSPNI — Direction

générale de la santé des Premiéres Nations et des Inuits; LD — limite de détection; < LD — inférieur a la limite de
détection (si le pourcentage de détection < 10 %, alors le 90e centile < LD; si le pourcentage de détection est <

50 %, alors la médiane est < LD); AMBA — acide monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; N — taille
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de I'échantillon; NC — non calculé en raison de la taille insuffisante de I’échantillon; NR —non rapporté; ATBA —
acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique.

# Moyenne calculée en utilisant la moitié de la limite de détection pour les non-détections.
b Services aux Autochtones Canada (2019)
¢ Ministére des Communautés, des Terres et de I’Environnement de I'lle-du-Prince-Edouard (2019)
4 Ministére du Développement durable du Manitoba (2019)

¢ Ministére de la Santé du Nouveau-Brunswick (2019)

f Ministére de ’'Environnement de la Nouvelle-Ecosse (2019)
& Ministére de la Santé du Nunavut (2019)
h Ministére de '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)

I Saskatchewan Water Security Agency (2019)
kK Ministére des Affaires municipales et de I'Environnement de Terre-Neuve-et-Labrador (2019)

Tableau 3. Présence des AHAS5, AHA6 et AHA9 dans les réseaux de distribution au Canada

Secteur de compétence Parameétre AHA5? AHA6? AHA9?
[Dates] (ne/L) (ne/L) (ne/L)
DGSPNI, Atlantique? LD 5-10 NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Atlantique® Nbre de 374/1 189 NR NR
[2014-2018] détections/N
DGSPNI, Atlantique? Pourc. de 31,5 NR NR
[2014-2018] détection
DGSPNI, Atlantique® Médiane <LD NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Atlantique? Moyenne® 14 NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Atlantique 90e centile 40 NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Atlantique LD 5,4-29 NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Atlantique® Nbre de 202/267 NR NR
[2014-2018] détections/N
DGSPNI, Atlantique Pourc. de 75,7 NR NR
[2014-2018] détection
DGSPNI, Atlantique Médiane 41 NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Atlantique® Moyenne® 68 NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Atlantique 90e centile 158 NR NR
[2014-2018]
DGSPNI, Ontario® LD 1,4-7,1 2-40 NR
[2014-2018]
DGSPNI, Ontario® Nbre de 248/317 1612/1 876 NR
[2014-2018] détections/N
DGSPNI, Ontario® Pourc. de 78,2 85,9 NR
[2014-2018] détection
DGSPNI, Ontario® Médiane 29 33 NR
[2014-2018]
DGSPNI, Ontario® Moyenne® 56 62 NR
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Secteur de compétence Parameétre AHA5? AHA6? AHA9?
[Dates] (ug/L) (ug/L) (ng/L)
[2014-2018]
DGSPNI, Ontario® 90e centile 126 157 NR
[2014-2018]
fle-du-Prince-Edouard® LD 1,8 4 NR
[2015-2018]
fle-du-Prince-Edouard® Nbre de 1/2 1/2 NR
[2015-2018] détections/N
fle-du-Prince-Edouard® Pourc. de 50 50 NR
[2015-2018] détection
fle-du-Prince-Edouard® Médiane NC NC NR
[2015-2018]
fle-du-Prince-Edouard® Moyenne® 2,7 4,0 NR
[2015-2018]
fle-du-Prince-Edouard® 90e centile NC NC NR
[2015-2018]
fle-du-Prince-Edouard® Nbre de 1070/1 230 777/875 NR
[2015-2018] détections/N
fle-du-Prince-Edouard® Pourc. de 87,0 88,8 NR
[2015-2018] détection
fle-du-Prince-Edouard® Médiane 42,7 46,2 NR
[2015-2018]
fle-du-Prince-Edouard® Moyenne® 64,7 60,5 NR
[2015-2018]
fle-du-Prince-Edouard® 90e centile 132,0 779,9 NR
[2015-2018]
Manitobaf LD® 5,4-6,4 5,5 NR
[2014-2019]
Nouveau-Brunswick® LD 2,2-10,5 2,5-11,6 NR
[2014-2019]
Nouveau-Brunswicke Nbre de 754/796 754/796 NR
[2014-2019] détections/N
Nouveau-Brunswick® Pourc. de 94,7 94,7 NR
[2014-2019] détection
Nouveau-Brunswick® Médiane 158,0 158,0 NR
[2014-2019]
Nouveau-Brunswick® Moyenne® 148,5 148,8 NR
[2014-2019]
Nouveau-Brunswick® 90e centile 264,3 265,1 NR
[2014-2019]
Nouvelle-Ecosse” LD® 4-10 1,8-12,3 NR
[2014-2019]
Nouvelle-Ecosse” Nbre de 491/764 159/189 NR
[2014-2019] détections/N
Nouvelle-Ecosse" Pourc. de 64,3 84,1 NR
[2014-2019] détection
Nouvelle-Ecosse" Médiane 24,0 37,0 NR
[2014-2019]
Nouvelle-Ecosse" Moyenne® 28,8 37,0 NR
[2014-2019]
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Secteur de compétence Parameétre AHA5? AHA6? AHA9?
[Dates] (ug/L) (ug/L) (ng/L)
Nouvelle-Ecosse’ 90e centile 67,0 77,0 NR
[2014-2019]
Nunavut' LDP 5,4 5,5-8,8 NR
[2015-2018]
Nunavut' Nbre de 11/11 11/11 NR
[2015-2018] détections/N
Nunavut' Pourc. de 100 100 NR
[2015-2018] détection
Nunavut' Médiane 42,8 50,1 NR
[2015-2018]
Nunavut' Moyenne® 44,3 50,9 NR
[2015-2018]
Nunavut' 90e centile 80,1 92,9 NR
[2015-2018]
Ontario LD® 1 0,94 NR
[2017-2019]
Ontariol Nbre de 10 713/10 720 251/257 251/257
[2017-2019] détections/N
Ontario’ Pourc. de 99,9 97,7 97,7
[2017-2019] détection
Ontario’ Médiane 8,0 32,4 37,2
[2017-2019]
Ontario’ Moyenne® 20,0 39,7 43,4
[2017-2019]
Ontario’ 90e centile 51,8 83,6 88,4
[2017-2019]
Québec* LD® 1,5-11,2 1,65 1,86
[2014-2018]
Québec* Nbre de 520/531 123/123 123/123
[2014-2018] détections/N
Québec* Pourc. de 97,9 100 100
[2014-2018] détection
Québec* Médiane 48,4 20,5 28,9
[2014-2018]
Québec* Moyenne® 78,4 30,6 63,6
[2014-2018]
Québeck 90e centile 214,2 81,9 165,9
[2014-2018]
Saskatchewan! LD® 5,2-10,5 7,14 7,19
[2015-2018]
Saskatchewan' Nbre de 1444/1 577 26/26 26/26
[2015-2018] détections/N
Saskatchewan' Pourc. de 91,6 100 100
[2015-2018] détection
Saskatchewan' Médiane 33,0 145,0 158,6
[2015-2018]
Saskatchewan' Moyenne® 49,3 138,3 151,6
[2015-2018]
Saskatchewan' 90e centile 102,1 204,7 211,4
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Secteur de compétence Parameétre AHA5? AHA6? AHA9?
[Dates] (ne/L) (ne/L) (ng/L)
[2015-2018]
Terre-Neuve-et-Labrador™ LD 5 5 NR
[2014-2019]
Terre-Neuve-et-Labrador™ Nbre de 11 542/13 856 5082/6 308 NR
[2014-2019] détections/N
Terre-Neuve-et-Labrador™ Pourc. de 83,3 80,6 NR
[2014-2019] détection
Terre-Neuve-et-Labrador™ Médiane 75,0 78,0 NR
[2014-2019]
Terre-Neuve-et-Labrador™ Moyenne® 117,7 120,4 NR
[2014-2019]
Terre-Neuve-et-Labrador™ 90e centile 277,0 280,0 NR
[2014-2019]

AHAS — somme des acides monochloroacétique, dichloroacétique, trichloroacétique, monobromoacétique et
dibromoacétique; AHA6 — somme des AHAS et de I'acide bromochloracétique; AHA9 — somme des AHAG et des
acides tribromoacétique, chlorodibromoacétique et bromochloroacétique; DGSPNI — Direction générale de la
santé des Premieres Nations et des Inuits; LD — limite de détection; N — taille de I’échantillon; NC — non calculé en
raison de la taille insuffisante de I’échantillon; NR — non rapporté.

2 Lorsque les valeurs des AHAS5, des AHAG et/ou des AHA9 n’étaient pas fournies, elles ont été calculées
manuellement en additionnant les AHA détectables respectifs a I’'aide des mémes données de surveillance que
celles utilisées pour calculer les statistiques dans le Tableau 2.

b Les valeurs des AHAS, des AHA6 et/ou des AHA9 non détectables ont été calculées lorsque tous les AHA
individuels étaient présents en dessous de la limite de détection, ou lorsque la somme calculée était inférieure a la
limite de détection des AHAS5, des AHA6 et/ou des AHA9. Lorsque la LD n’était pas fournie, elle a été calculée en
prenant la moyenne quadratique a I’aide des LD des espéces individuelles d’AHA.

¢ Moyenne calculée a I'aide de la moitié de la limite de détection pour les non-détections.

4 Services aux Autochtones Canada (2019)

e Ministére des Communautés, des Terres et de I'Environnement de I'lle-du-Prince-Edouard (2019)

f Ministére du Développement durable du Manitoba (2019)

& Ministére de la Santé du Nouveau-Brunswick (2019)

h Ministere de I'Environnement de la Nouvelle-Ecosse (2019)

" Ministére de la Santé du Nunavut (2019)

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

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

I Saskatchewan Water Security Agency (2019)

™ Ministére des Affaires municipales et de I'Environnement de Terre-Neuve-et-Labrador (2019)

Tableau 4. Présence et concentrations des acides haloacétiques (AHA) dans les réseaux de distribution tirées de
I’Enquéte nationale sur I’eau potable (2009-2010)

Source | Parametre | AMCA | ADCA ATCA | AMBA | ADBA | ATBA | ABCA | ACDBA | ABDCA
d’eau (pg/t) | (pg/V) | (pg/L) | (ps/v) | (pg/y) | (me/L) | (pg/L) | (pe/L) | (ps/L)
LD 0,9 0,83 0,69 091 079 2,84 1,14 1,22 0,65
Eaude | Nbrede |69/111 109/111 111/111 2/111 16/111 0/111 58/111 13/111 70/111
lac détections/N
Eaude | Pourc. de 62,2 98,2 100 1,8 14,4 0 52,3 11,7 63,1
lac détection
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Source Parametre AMCA ADCA ATCA AMBA ADBA ATBA ABCA ACDBA ABDCA
d’eau (ne/t) | (ue/) | (ve/V) | (ue/) | (we/y) | (ve/U) | (ve/t) | (we/y) | (ue/L)
LD 0,9 0,83 0,69 0,91 0,79 2,84 1,14 1,22 0,65
Eau de Médiane 1,4 18,1 16,6 <LD <LD <LD 1,3 <LD 1,3
lac
Eau de Moyenne? 1,8 23,0 20,8 0,47 0,9 <LD 1,4 0,8 2,1
lac
Eaude | 90e centile 3,9 44,8 42,6 <LD 2,9 <LD 8,3 1,6 5,7
lac
Eau de Nbre de 85/151 151/151 151/151 0/151 24/151 0/151 87/151 4/151 82/151
riviere | détections/N
Eau de Pourc. de 56,3 100 100 0 15,9 0 57,6 2,6 54,3
riviere détection
Eau de Médiane 1,5 15,2 9,4 <LD 0,40 <LD 1,4 <LD 0,9
riviere
Eau de Moyenne? 1,8 24,0 19,8 <LD 0,56 <LD 2,8 0,7 2,4
riviere
Eaude | 90e centile 3,8 37,7 43,6 <LD 1,1 <LD 8,6 <LD 8,7
riviere
Eau de Nbre de 5/107 63/107 52/107 0/107 33/107 0/107 22/107 5/107 18/107
puits | détections/N
Eau de Pourc. de 4,7 58,9 48,6 0 30,8 0 20,6 4,7 16,8
puits détection
Eau de Médiane <LD 1,6 0,4 <LD <LD <LD <LD <LD <LD
puits
Eau de Moyenne? 0,5 2,9 2,2 <LD 0,9 <LD 1,2 0,9 1,4
puits
Eaude | 90e centile <LD 6,2 4,7 <LD 1,7 <LD 2,0 <LD 1,4
puits

ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; ACDBA — acide
chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; LD : limite de détection; <
LD —inférieur a la limite de détection (si le pourcentage de détection < 10 %, alors le 90e centile < LD; si le
pourcentage de détection est < 50 %, alors la médiane est < LD); AMBA — acide monobromoacétique; AMCA —
acide monochloroacétique; N — taille de I’échantillon; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide
trichloroacétique.

2 Moyenne calculée en utilisant la moitié de la limite de détection pour les non-détections.

Source : Santé Canada (2017).

Tableau 5. Présence et concentrations calculées des AHA5, AHA6 et AHA9 dans les réseaux de distribution, tirées
de ’Enquéte nationale sur I’eau potable (2009-2010)

Source d’eau Paramétre 5AHA? 6AHA® 9AHA?
(ng/L) (ng/L) (ng/L)
N/A LD 1,85 2,17 3,83
Eau de lac Nbre de 111/111 111/111 111/111
détections/N
Eau de lac Pourc. de 100 100 100
détection
Eau de lac Médiane 33,6 37,4 39,1
Eau de lac Moyenne® 45,9 48,5 50,7
Eau de lac 90e centile 88,7 93,2 95,1
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Source d’eau Parameétre 5AHA? 6AHA? 9AHA?
(ng/L) (ng/L) (mg/L)
Eau de riviere Nbre de 150/151 150/151 149/151
détections/N
Eau de riviere Pourc. de 99,3 99,3 98,7
détection
Eau de riviere Médiane 27,1 27,8 28,3
Eau de riviere Moyenne® 45,6 48,1 50,4
Eau de riviere 90e centile 107,5 118,5 124,1
Eau de puits Nbre de 61/107 58/107 43/107
détections/N
Eau de puits Pourc. de 57,0 54,2 40,2
détection
Eau de puits Médiane 2,3 2,5 1,9
Eau de puits Moyenne® 5,6 6,4 9,3
Eau de puits 90e centile 12,0 15,2 16,6

AHAS —somme des acides monochloroacétique, dichloroacétique, trichloroacétique, monobromoacétique et dibromoacétique;
AHA6 — somme des AHAS et de I'acide bromochloracétique; AHA9 —somme des AHAG et des acides
tribromoacétique, chlorodibromoacétique et bromochloroacétique; DGSPNI — Direction générale de la santé des
Premiéres Nations et des Inuits; LD — limite de détection; N — taille de I’échantillon; N/A — non applicable.

2 Les valeurs des AHAS5, des AHA6 et/ou des AHA9 ont été calculées manuellement en additionnant les AHA
détectables respectifs.

b La LD a été calculée en prenant la moyenne quadratique a I’aide des LD des espéces individuelles d’AHA.

¢ Moyenne calculée en utilisant la moitié de la limite de détection pour les non-détections.

Source : Santé Canada (2017).

Pour comparer la formation d’AHA dans les réseaux de distribution provenant de sources
d’approvisionnement en eau de surface et provenant de sources d’approvisionnement en eau
souterraine, Santé Canada a analysé les données provenant de différentes sources. Ces
ensembles de données comprennent : trois enquétes nationales (annexe C, tableau C1) et des
données de Terre-Neuve-et-Labrador et de I’Ontario (annexe C, tableau C2). En général, Santé
Canada a constaté ce qui suit :
e Les concentrations de ADCA et de ATCA sont plus élevées dans les sources
d’approvisionnement en eau de surface;
e L'ATBA, ’ACDBA et ’ABDCA présentaient des concentrations similaires entre I’eau
souterraine et I’eau de surface;
e Les concentrations de ADBA et de ABCA sont légerement plus élevées dans I’eau
souterraine;
e Dans lI’ensemble, les sources d’approvisionnement en eau de surface ont entrainé
des concentrations et une présence plus élevées d’AHAS et d’AHA6 que les sources
d’approvisionnement en eau souterraine.

A I’aide de I'ensemble de données de I’'ENEP, Santé Canada a apparié les données de I’eau
traitée et de celles provenant du point le plus éloigné de la station de traitement (échantillons
prélevés le méme jour). Ces données ont ensuite été séparées selon les saisons, été et hiver
(annexe C, tableau C3). Les résultats obtenus montrent ce qui suit :
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e Les concentrations de AMCA, ADCA, ATCA, ABCA et ABDCA étaient plus élevées dans |'eau
distribuée que dans I’eau traitée;

e Les concentrations de AMCA, ADCA, ATCA, ABCA et ABDCA étaient plus élevées en été
gu’en hiver;

e Les concentrations de AMBA, ATBA, ADBA et ACDBA ont peu changé selon les saisons ou
entre I’eau traitée et I'eau distribuée;

e Les concentrations d’AHA totaux étaient plus élevées dans I’eau distribuée que dans I’eau
traitée, quelle que soit la saison.

Santé Canada a effectué un appariement similaire pour les données du Québec, comparant le
centre a I'extrémité du réseau de distribution (annexe C, tableau C4) et pour les données de
I’Ontario, comparant I’eau traitée et I’eau distribuée (annexe C, tableau C5). L’ensemble de
données du Québec n’a pas montré de grande différence dans les concentrations d’AHA entre
le milieu du réseau de distribution et son extrémité. L’ensemble de données de I'Ontario a
généralement montré une concentration plus élevée d’AHA dans le réseau de distribution que
dans I'eau traitée.

Santé Canada a étudié les réseaux d’approvisionnement en eau de Terre-Neuve-et-Labrador
pour évaluer les impacts de la source d’approvisionnement en eau et de la taille des stations de
traitement en fonction de la population desservie (< 100; de 101 a 250; de 251 a 500; de 501 a
1000; de 1 001 a 3000; de 3001 a5000; de 5001 a 10 000; et plus de 10 000). Cette étude
s’est déroulée sur une période de 18 ans (1999 a 2016) (Chowdhury, 2018). Pour tous les
réseaux, quelle que soit leur taille, ceux qui utilisaient de I’eau de surface présentaient des
concentrations moyennes d’AHAS plus élevées que ceux qui utilisaient de I’eau souterraine
(annexe C, tableau C6). La concentration moyenne d’AHAS était généralement la plus élevée
pour les petits systémes.

Une étude évaluant les concentrations d’AHAS et de bromure aux Etats-Unis a montré que,
dans I’ensemble, il n’y a pas eu de changement significatif dans les concentrations d’AHA5
depuis 2004. Cependant, les concentrations extrémement élevées, représentées par le

95e centile, ont diminué au fil du temps (Westerhoff et coll., 2022). Dans certains systéemes de
traitement de I’eau, on a observé des variations saisonniéres de la concentration de bromure.
En général, ces variations étaient plus fréquentes dans les sources d’eau de surface provenant
des riviéres. Les concentrations de bromure se sont montrées plus élevées pendant les périodes
de faible écoulement fluvial. L'incorporation du bromure dans les SPD a été variable, sans
tendances temporelles statistiques. Les sources d’approvisionnement en eau souterraine ont
tendance a présenter des concentrations d’AHA-Br supérieures.

Les AHA-I ont été mesurés dans le cadre de I’étude nationale sur les sous-produits de
désinfection et certains contaminants émergents. Sur 369 échantillons, aucun échantillon ne
présentait un niveau détectable d’AHA-I (Santé Canada, 2017). Une étude a mesuré les
concentrations de deux AHA-I dans les eaux potables chloraminées et chlorées provenant de
23 villes du Canada et des Etats-Unis en 2005—-2006 (Richardson et coll., 2008). Dans la plupart
des stations de traitement, les concentrations maximales respectives de MIAA et de BIAA
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étaient de 1,7 pug/L et 1,4 pg/L. Le Québec et I’Ontario ont également fourni certaines données
sur les AHA-I. Le Québec a recueilli un total de 123 échantillons en 2014-2016; les chercheurs
de la province n’ont détecté le BIAA dans aucun de ces échantillons. Pour le MIAA, il y a eu une
détection de 0,9 pg/L; pour le CIAA, il y a eu 5 détections, le maximum étant de 0,9 ug/L; et
pour le DIAA, il y a eu 3 détections, le maximum étant de 0,7 pg/L (Ministére du
Développement durable, de I’'Environnement et de la Lutte contre les changements climatiques
du Québec, 2019). Le MIAA a été rapporté dans les données de I’Ontario, et aucune détection
n’a été observée pour 244 échantillons (Ministéere de I’'Environnement, de la Protection de la
nature et des Parcs de I’Ontario, 2019).

Autres — Piscines, spas et aliments : L’exposition aux AHA peut se produire dans les piscines et
les spas ou le chlore, utilisé pour la désinfection, réagit avec les matieres organiques (par
exemple, sueur, cheveux, peau, lotions) présentes dans I’eau (Kim et Coll., 2002; NTP, 2018).
Les concentrations moyennes d’AHA9 étaient de 412,9 pg/L (364 pg/L en été) dans 15 piscines
intérieures et de 807,6 pug/L dans 39 piscines extérieures. L’ADCA et I’ATCA étaient les AHA les
plus répandus, représentant pres de 93 % des AHA mesurés (Simard et coll., 2013). Cependant,
en raison des propriétés physicochimiques des AHA (pression de vapeur modérée et polarité
élevée), I'exposition par inhalation et par voie cutanée dans les piscines devraient étre
minimale (Savitz, 2012; NTP, 2018). L'ingestion accidentelle de I’eau pourrait contribuer a
I’exposition aux AHA.

Dans le cadre de certaines études, les auteurs ont détecté des AHA dans les aliments en raison
de I'utilisation de désinfectants a base de chlore dans I'industrie alimentaire, ainsi que de la
préparation d’aliments avec de I’eau traitée pendant la cuisson (U.S. EPA, 1998; Cardador et
Gallego, 2012, 2015, 2016, 2017, 2018; Lee et coll., 2018, 2019). En général, ’ADCA et I’ATCA
étaient les AHA les plus importants (ou les seuls AHA) détectés. Dans les légumes en conserve,
certains chercheurs ont occasionnellement détecté le MIAA en raison de |'utilisation de sels
iodés dans la solution de saumure (Becalski et coll., 2006; Cardador et Gallego, 2017). L’U.S.
EPA (1998) a étudié le degré d’adsorption des AHA dans les aliments pendant la cuisson.
Lorsque I’eau était enrichie de concentrations élevées d’AHA (50 a 500 ppb chacun), les
aliments ont absorbé dans certains cas plus de 60 % des AHA. L'AMBA, I’ADCA, I’ABCA et I’ADBA
ont affiché les niveaux d’absorption les plus élevés, tandis que I’ACDBA et I’ATBA n’ont pas été
détectés dans la majorité des aliments apres la cuisson.

2.0 Considérations relatives a la santé

2.1 Cinétigue
Les données cinétiques utilisées dans le cadre des considérations relatives a la santé humaine

reposent principalement sur des données obtenues chez les rongeurs et sur certaines données
humaines.
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Absorption orale : Les AHA sont rapidement absorbés et distribués aprés une exposition par
voie orale, comme on peut s’y attendre pour les petits composés hydrophiles (NTP, 2018;
OEHHA, 2022). Plus de 99,99 % des AHAS existent sous forme d’anions carboxylate dissociés a
un pH de 6,8 a 8,5 caractéristique des tissus biologiques (OEHHA, 2022). Cependant, les AHAS
deviennent les acétates correspondants apres avoir quitté I’estomac (OEHHA, 2022). Les
caractéristiques structurales qui ont un effet sur la distribution des AHA comprennent la
substitution d’un halogéne par un hydrogéne et le degré de substitution par le brome (Schultz
et coll., 1999). En général, les AHA sont fortement métabolisés, a I’exception du ATCA, et sont
principalement éliminés de I’'organisme dans I'urine (NTP, 2018; OEHHA, 2022). Le Tableau 6
présente des informations sur I'absorption, la distribution, le métabolisme et I’élimination des
acides mono-, di- ou trihaloacétiques (par classe), tandis que les mémes informations pour les
AHA individuels sont présentés dans le Tableau 7. En tant que groupe, les AHA sont corrosifs
pour les tissus a des concentrations élevées en raison de leurs propriétés acides, les acides
mono-substitués étant des acides plus faibles que les acides tri-substitués (voir le

Tableau 1 pour les propriétés physicochimiques et les valeurs de pKa). Santé Canada n’a identifié
aucune donnée cinétique pour le DIAA, le CIAA et le BIAA.

L’exposition a un mélange d’AHA plut6t qu’a une dose unique pourrait entrainer une
augmentation du métabolisme et/ou une réduction de la clairance rénale, ce qui laisse
entendre des interactions compétitives entre les AHA (Saghir et Schultz, 2005; NTP, 2018). Le
prétraitement par I’ADCA ou I’ATCA peut modifier le métabolisme et la clairance du ABDCA, du
ADCA et du ABCA (Austin et Bull, 1997; Barton et coll., 1999; Gonzalez-Leon et coll., 1999;
Schultz et Sylvester, 2001; Saghir et Schultz, 2002, 2005). Voir la section 2.4 Mode d’action pour
obtenir de plus amples renseignements sur la régulation cellulaire du métabolisme.

Absorption par voie cutanée et par inhalation : L’absorption cutanée quotidienne des AHA
(AMCA, ADCA, ATCA, AMBA, ADBA) lors des activités de baignade représente un pourcentage
non significatif des doses quotidiennes ingérées (environ 0,01 % a 0,04 %; la perméabilité a
I’état d’équilibre a travers la peau était trés faible, allant de 1,1 x 103 3 2,6 x 103 cm/h [Xu et
coll., 2002]). Les concentrations de particules d’AHA en suspension dans I’air générées par la
douche (AMCA, ADCA, ATCA, AMBA, ADBA et ABCA) variaient de 4,25 + 1,95 pg/m3 (ABCA) a
9,98 + 4,58 pug/m3 (AMCA) pour une douche de 10 minutes avec de I’eau contenant des
concentrations d’AHA de 250 pg/L. Ce niveau d’AHA pendant les douches représentait moins de
0,5 % de la dose d’ingestion (Xu et Weisel, 2003). Par conséquent, I’exposition par voie cutanée
et par inhalation aux AHA ne devrait pas contribuer de maniére significative a I’exposition
globale.

Tableau 6. Informations sur la cinétique des acides mono-, di- et trihaloacétiques (AHA)

AHA Absorption Distribution Métabolisme Elimination Références

mono- | Rats: Rats : distribution Rats : métabolisme | Rats: élimination | Thomassen et

AHA absorption rapide; I’AMCA et rapide. rapide. Leicester, 1951;
rapide par le MIAA se Hayes et coll.,
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ingestion
orale.

di-AHA | Dans
I'ensemble® :
absorption
rapide par
ingestion
orale.

tri- Dans

AHA I'ensemble® :
absorption
rapide par
ingestion
orale.
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distribuent dans les
organes riches en
groupes
sulfhydryle.

Rats : équilibre
rapide entre le
plasma et les tissus.
Liaison aux
protéines
plasmatiques de
6%all %.

Aucune différence
significative du
volume apparent
de distribution
entre les di-AHA.
Déclin log-linéaire
rapide des
concentrations
sanguines a un
niveau inférieur a la
LD dans un délai de
12 h.

Rats : équilibre
rapide entre le
plasma et les tissus.
Liaison aux
protéines
plasmatiques de

50 % a 80 %.
Rapport des
concentrations
dans le
sang/plasma de
0,66 a 0,82.
Concentrations
sanguines
maximales de ~1,5
a 6 fois plus élevées
pour les tri-AHA
que pour les di-AHA
correspondants. Le
Vg chez les rats
n’est pas

Dans I'ensemble® :
métabolisme par la
GST-{dans le
cytosol en acide
glyoxylique (ABCA >
ADCA > ADBA). La
déshalogénation
réductive en mono-
AHA est une voie
mineure. Les
métabolites finaux
sont I'acide
glyoxylique, I'acide
glycolique, les
acides oxaliques, la
glycine et le
dioxyde de
carbone.
Rongeurs® : le
métabolisme élevé
du ADCA, du ABCA
et du ADBA
inhibent
irréversiblement la
GST-L.

Dans I'’ensemble® :
métabolisme par le
cytochrome P450
dans les
microsomes en
acide
dihaloacétique par
I'intermédiaire du
radical
dihaloacétique.
L'ATCA est 'AHA le
moins métabolisé.
In vitro :
métabolisme
rapide par les
microsomes
hépatiques; taux de
métabolisme
directement
proportionnel au
nombre de bromes

Rongeurs® :
faibles quantités
des composés
parents dans
I"'urine.

Rats : faible
clairance rénale;
I’excrétion
urinaire des di-
AHA est contrélée
parla
réabsorption
tubulaire.

Rats : clairance
rénale modérée a
élevée pour les
tri-AHA bromés;
clairance rénale
modérée pour
I’ATCA.
L’excrétion
urinaire des tri-
AHA est contrélée
par la sécrétion
tubulaire.

1973; Bhat et
coll., 1990;
Kaphalia et coll.,
1992; Schultz et
coll., 1999; Saghir
et Schultz, 2005
Larson et Bull,
1992; Lin et coll.,
1993; Xu et coll.,
1995; Gonzalez-
Leon et coll.,
1997; Yan et coll.,
1997; James et
coll., 1997, 1998;
Tong et call.,
1998a et 1998b;
Cornett et coll.,
1999; Schultz et
coll., 1999;
Anderson et coll.,
1999; Tzeng et
coll., 2000;
Schultz et
Sylvester, 2001;
Saghir et Schultz,
2005;NTP, 2018

Paykoc et Powell,
1945; Hobara et
coll., 1988; Styles
et coll., 1991;
Larson et Bull,
1992; Xu et coll.,
1995; Schultz et
coll., 1999;
Merdink et coll.,
2000; Yu et coll.,
2000; Saghir et
Schultz, 2005;
Saghir et coll.,
2011
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significativement
différent parmiles
tri-AHA. Déclin log-
linéaire rapide des
concentrations
sanguines a un
niveau inférieur ala
LD dans un délai de
12 h (sauf ’'ATCA).

(c’est-a-dire ATBA >
ACDBA > ABDCA).
Rongeurs® : les
métabolites finaux
sont 'acide
glyoxylique, I'acide
glycolique, les
acides oxaliques, la
glycine et le
dioxyde de

trichloroacétique (ATCA), I'acide tribromoacétique (ATBA), I'acide chlorodibromoacétique (ACDBA) et I'acide

carbone.
di-AHA — comprennent I’acide dichloroacétique (ADCA), I’acide dibromoacétique (ADBA) et I'acide
bromochloroacétique (ABCA); GST-{ — glutathion S-transférase zéta; h — heure; LD — limite de détection; mono-

AHA — comprennent I'acide monochloroacétique (AMCA) et I’acide monobromoacétique (AMBA), les données sur
la distribution comprennent également I’acide monoiodoacétique (MIAA); tri-AHA — comprennent I’acide

bromodichloroacétique (ABDCA); V4 — volume de distribution.
2 Dans I’ensemble : observé chez les humains et les animaux.
b Rongeurs : comprennent les rats et les souris.

Adapté de NTP (2018).

Tableau 7. Informations sur la cinétique des acides haloacétiques (AHA) individuels

AHA® Absorption Distribution Métabolisme Elimination Références
AMCA Rats : absorption Rats : distribution Rats : le métabolisme Rats : excrétion de | Yllner, 1971; Hayes
rapide par ingestion rapide dans les de premier passage 64 % a 90 % par et coll.,, 1973;
orale. organes riches en hépatique suit via l'urine. Daniel et coll.,
groupes sulfhydryle I’exposition par voie 1991; Kaphalia et
comme le foie et les orale. Souris : excrétion coll., 1992; Schultz
reins; distribution Souris : la voie de de 82 % a88 % et coll., 1999;
dans le tractus conjugaison au dans 'urine, 8 % Saghir et coll.,
intestinal, le thymus, glutathion produit deux | sous forme de 2001; Saghir et
les cellules adipeuses | principaux métabolites dioxyde de Rozman, 2003;
brunes et blanches, la | urinaires (la S- carboneet0,2% a | Saghir et Schultz,
rate, les testicules, les | carboxyméthylcystéine | 3 % dans les 2005
poumons, le cerveau et I'acide matiéres fécales.
et le cceur; équilibre thiodiacétique). L’acide
rapide entre le plasma | glycolique et I'acide
et les tissus. oxalique sont des
métabolites mineurs
issus d’une voie
indépendante.
ADCA Humains : variable de Humains : liaison Dans 'ensemble® : voie | Dans Pensemble®: | Lukas et coll.,

27 % a 100 %.

Rats : biodisponibilité

de 81 %, temps

d’absorption moyen :

4,5 h; tmax : 8,0 h.
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minimale aux
protéines
plasmatiques.

Rats : les
concentrations les
plus élevées se
trouvent dans le foie,
les muscles, la peau,

de conjugaison au
glutathion catalysée par
la GST-Z. Taux relatifs :
souris > rats > humains.
Les métabolites
comprennent ’AMCA,
I’acide glyoxylique,
I’acide oxalique, le
glycolate, la glycine et le

seule une petite
fraction du
composé parent
(1% a 20 %) a été
récupérée dans
I"'urine.

Humains : les
grandes variations
interindividuelles

Janvier 2026

1980; Larson et
Bull, 1992; Lin et
coll., 1993; Abbas
et Fisher, 1997;
Gonzalez-Leon et
coll,, 1997, 1999;
Yan et coll., 1997;
James et coll,,
1998; Tong et coll.,



ATCA Rats : biodisponibilité
d’environ 100 %;
temps d’absorption
moyen : 6 h; tmax :

1,55 h.

AMBA Rats : absorption

rapide.
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le sang et les intestins.
Profil concentration-
temps complexe avec
plusieurs pics.

V4 =618 mL/kg.
Souris : V. = 548,

497 mL/kg; les
coefficients de
partage tissu/sang
variaient de 0,37
(muscle) a 1,08 (foie).

dioxyde de carbone.
Inhibe I'activité de la
GST-C (c’'est-a-dire
inhibe son propre
métabolisme).
Humains : la GST-
humaine est plus
résistante a I'inhibition
que la GST-C des
rongeurs ou des chiens;
les adultes présentent
une inhibition
métabolique cinq fois
plus élevée que les
jeunes sujets.

Dans ’ensemble® : AHA
le moins métabolisé
chez les humains et les
animaux, 45 % a 84 %
étant excrétés sous
forme intacte dans
I"'urine.

Rongeurs: |a voie
métabolique principale
est la déchloration
réductive du ATCA en
ADCA.

Humains : volume de
distribution plus faible
que chez les rongeurs,
peut-étre en raison
d’une liaison aux
protéines
plasmatiques plus
importante (75% a
87 %) chez les
humains.

Rats : niveaux
sanguins encore
détectables apres

24 h. Liaison aux
protéines
plasmatiques de 39 %
a54%.

Vg4 =782 mL/kg.
Souris : liaison aux
protéines
plasmatiques de 19 %
a57 %.

Vg4 =571 mL/kg;
coefficients de
partage tissu/sang de
0,54 (poumons) a 1,18
(foie).

Rats : distribution
rapide (non détecté
dans le plasma

Rats : métabolisme
rapide (non détecté
dans le plasma 1 minute

de la clairance
peuvent étre dues
aux
polymorphismes
de la GST-{. Demi-
vie plasmatique
apres une dose
intraveineuse (10
ou 20 mg/kg) : 20
a 36 minutes.
Rongeurs ©:
principalement
excrété dans
I'urine; de 17 % a
46 % sont excrétés
sous forme de
dioxyde de
carbone et de
0,01 % a 2 % dans
les matieres
fécales. t1/; chez
les rats : 2,40 h.
Humains : demi-
vie de clairance
urinairede 2,13
6,3 jours; clairance
plus lente que
chez les rats et les
souris; 75 % a 93 %
excrétés sous
fourme intacte
dans l'urine.
Rats:50 % a 58 %
sont récupérés
sous fourme
intacte dans
I'urine; t1/2 : 8,0 h.
Souris : 45 % a

84 % sont
récupérés sous
fourme intacte
dans l'urine.

Rats : élimination
rapide (non
détecté dans le

Janvier 2026

1998a,b; Anderson
et coll., 1999;
Cornett et coll.,
1999; Kim et coll.,
1999; Schultz et
coll., 1999; Tzeng
et coll., 2000;
Schultz et coll.,
2002; Saghir et
Schultz, 2002,
2005; Board et
Anders, 2005,
2011; Jia et coll.,
2006; Schultz et
Shangraw, 2006;
Maisenbacher et
coll,, 2013

Paykoc et Powell,
1945; Larson et
Bull, 1992; Allen et
Fischer, 1993;
Templin et coll.,
1993, 1995; Xu et
coll., 1995; Abbas
et Fisher, 1997,
Gonzalez-Leon et
coll., 1999; Schultz
et coll., 1999; Zu et
coll., 2000;
Lumpkin et coll.,
2003; Bader et
coll., 2004

Saghir et Schultz,
2005



ADBA

ATBA

ABCA
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Rats : biodisponibilité
de 30 %; temps
d’absorption moyen :
1,2 h; tmax : 1,0 h.

Rats : biodisponibilité
de 62 %; temps
d’absorption moyen :
1,1 h; tmax : 0,94 h.

Rats : biodisponibilité
de 47 %; temps
d’absorption moyen :
1,2 h; tmax: 1,5 h.

1 minute apres
I"administration d’une
dose orale).

Rats : concentrations
détectables mesurées
dans le liquide
interstitiel testiculaire,
le plasma parental et
foetal, le tissu
placentaire, le liquide
amniotique et le lait
maternel. Aucune
bioaccumulation et
pas de liaison
significative aux
protéines
plasmatiques.

Vg4 =400 mL/kg

Rats : distribution
uniforme a I'extérieur
du systéme vasculaire,
faible tendance a
s’accumuler dans les
tissus périphériques.
Liaison significative
aux protéines
plasmatiques.

Vg =449 mL/kg

Rats : distribution
uniforme a |'extérieur
du systéme vasculaire,
faible tendance a
s’accumuler dans les
tissus périphériques;
pas de liaison
significative aux
protéines
plasmatiques.

Vg4 =881 mL/kg

apres I'administration
d’une dose orale).

Dans ’ensemble P : n’a
pas fait I'objet d’études
approfondies;
cependant, certains
chercheurs ont proposé
que son métabolisme
est semblable a celui du
ADCA. On ne sait pas
actuellement si les
effets toxicologiques
sont dus au composé
parent ou au métabolite
actif. Inhibe I’activité de
la GST-T (c’est-a-dire
inhibe son propre
métabolisme), ce qui
pourrait indiquer que la
inhibition de la
dégradation de la
tyrosine pourrait jouer
un role dans la toxicité
des AHA bromés.

In vitro : métabolisme
rapide par les
microsomes
hépatiques; le
métabolite
prédominant était
I’ADBA, correspondant
a la perte d’un atome
de brome.

Dans 'ensemble®: n’a
pas fait 'objet d’études
approfondies;
cependant, certains
chercheurs ont proposé
que son métabolisme
est semblable a celui du
ADCA. On ne sait pas
actuellement si les
effets toxicologiques
sont dus au composé
parent ou au métabolite
actif. Inhibe I’activité de
la GST-T (c’est-a-dire
inhibe son propre

plasma 1 minute
aprées
I’administration
d’une dose orale).
Rats : élimination
rapide du sang
graceala
biotransformation.
Une petite fraction
(3 %) du composé
parent contribue a
la clairance totale;
récupération de
quantités
négligeables dans
les matieres
fécales. ti2 :

0,72 h.

Rats:31 % du
composé parent
contribue a la
clairance totale.
t12: 0,58 h.

Rats : élimination
rapide du sang
grace ala
biotransformation.
Une petite fraction
(2 %) du composé
d’origine contribue
a la clairance
totale;
récupération de
quantités
négligeables dans
les matieres
fécales. t1/2 :

3,93 h.
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Anderson et coll.,
1999; Schultz et
coll., 1999;
Christian et coll.,
2001; Holmes et
coll., 2001; U.S.
EPA, 2005

Schultz et coll.,
1999; Saghir et
coll,, 2011

Anderson et coll,,
1999; Schultz et
coll., 1999; Schultz
et Sylvester, 2001;
U.S. EPA, 2005



ACDBA

ABDCA
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Rats : biodisponibilité

d’environ 100 %;
temps d’absorption
moyen : 1,7 h; tmax :
0,73 h.

Rats : biodisponibilité

de 96 %; temps

d’absorption moyen :

0,7 h; tmax : 1,10 h.
Souris :

biodisponibilité de
28 % a 73 %.

Rats : distribution

uniforme a I'extérieur
du systéme vasculaire,

faible tendance a

s’accumuler dans les
tissus périphériques.

Liaison significative
aux protéines
plasmatiques.

Vg4 =636 mL/kg
Rats : distribution

uniforme a I'extérieur
du systéme vasculaire,

faible tendance a

s’accumuler dans les
tissus périphériques.

Liaison significative
aux protéines
plasmatiques.

Vg4 =730 mL/kg

Souris :
Vg =518 mL/kg

métabolisme), ce qui
peut indiquer que
I'inhibition de la
dégradation de la
tyrosine pourrait jouer
un réle dans la toxicité
des AHA bromés.

In vitro : le taux de
métabolisme est
stéréospécifique
(métabolisme plus
rapide pour le (-)-ABCA
que pour le (+)-ABCA).
In vitro : métabolisme
rapide par les
microsomes
hépatiques; le
métabolite
prédominant était
I’ABCA, correspondant a
la perte d’un atome de
brome.

Rongeurs € : taux de
métabolisme plus élevé
chez la souris que chez
le rat.

In vitro : taux de
métabolisme plus élevé
chez la souris que chez
le rat, correspondant a
la perte d’un atome de
brome.

Souris : I'oxalate était
un métabolite majeur;
le glycolate, le
glyoxylate et ’ADCA
étaient des métabolites
mineurs. Indications
limitées concernant la
décarboxylation directe
du ABDCA en dioxyde
de carbone et un THM.

Rats : 60 % du
composeé d’origine
contribue a la
clairance totale.
t12:1,26 h.

Rongeurs®©:
excrétion urinaire
plus élevée chez le
rat que chez la
souris,
probablement en
raison d’une
réabsorption
tubulaire plus
efficace et d'un
taux de
métabolisme plus
élevé chez la
souris.

Rats:49 % du
composé d’origine
contribue a la
clairance totale.
t12: 1,85 h.
Souris :
élimination de
2,4 % sous forme
intacte dans
I'urine, de 50 %
sous forme de
métabolites
urinaires, de 30 %
sous forme de
dioxyde de
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Schultz et coll.,
1999; Saghir et
coll., 2011

Xu et coll., 1995;
Austin et Bull,
1997; Schultz et
coll., 1999;
Merdink et coll.,
2001; Saghir et
coll., 2011



carbone et de
10 % dans les
matiéres fécales.

Clairance
corporelle totale :
de 156 a

220 mL/h/kg. tay2 :
1,4 h.

MIAA AD Rats : distribution AD AD Thomassen et
rapide dans les Leicester, 1951;
organes riches en Hayes et coll.,
groupes sulfhydryle 1973
comme la thyroide et
le foie.

AD — aucune donnée; ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; BIAA — acide
bromoiodoacétique; ACDBA — acide chlorodibromoacétique; CIAA — acide chloroiodoacétique; ADBA — acide
dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; DIAA — acide diiodoacétique; GST-{ — glutathion S-transférase
zéta; h —heure(s); AMBA — acide monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; MIAA — acide
monoiodoacétique; t1/; — demi-vie; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique; THM —
trihalométhane; Tmax — temps d’obtention de la concentration maximale; V4 — volume apparent de distribution a
I’état d’équilibre, calculé en divisant la quantité d’AHA dans I’organisme par la concentration d’AHA dans le
plasma, en prenant le point dans le temps ou le flux net des AHA entre les compartiments central et périphériques
est 0.

@ Aucune donnée cinétique trouvée pour le DIAA, le CIAA ou le BIAA.

b Dans I’ensemble : observé chez les humains et les animaux.

¢ Rongeurs : comprennent les rats et les souris.

Adapté de NTP (2018).

2.1.1 Modélisation pharmacocinétique a base physiologique (PBPK)

Les modeles PBPK utilisent des données cinétiques pour réduire les incertitudes et comportent
des extrapolations intraspécifiques, interspécifiques et de doses élevées a faibles pour
I’évaluation des risques. Des modeles PBPK sont disponibles pour I’humain et la souris pour
I’ADCA et I'ATCA et un modele chez le rat est disponible pour I’ADBA. Aucun modéle PBPK n’a
été publié pour les autres AHA. Les modeles disponibles ne peuvent pas étre utilisés pour le
moment pour réduire I'incertitude dans les évaluations des risques en raison de leurs
limitations.

Alors que les modeles pour I’ADCA tiennent compte de son métabolisme par la glutathion S-
transférase zéta (GST-{) et de I’effet inhibiteur du ADCA sur son propre métabolisme (Barton et
coll., 1999; Keys et coll., 2004; Li et coll., 2008a), leurs limitations (rapportées par I'OEHHA,
2022) comprenaient :

e Le modele ne s’ajustait pas aux faibles doses chez la souris (Barton et coll., 1999); le
modele pourrait ne pas prédire de maniere adéquate les doses internes dans la plage des
faibles doses;

e Les études de validation étaient limitées, et les différences intraspécifiques et
interspécifiques (en particulier les différences d’age) dans I’auto-inhibition du métabolisme
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du ADCA n’ont pas été prises en compte dans le modéle chez la souris et chez le rat (Keys
et coll., 2004);

e Bien que Li et coll. (2008) aient étendu le modéle de Keys et coll. (2004) a I’lhumain, les
modeles n’incluent pas les métabolites (I'incertitude subsiste quant a savoir si le composé
parent ou un métabolite joue un réle clé dans la toxicité). De plus, ni les modéles PBPK
chez I’humain ni ceux chez la souris ne tiennent compte des différences dépendantes de
I’age dans I'auto-inhibition métabolique; ces différences pourraient accroitre I’incertitude.

D’autres études sur le métabolisme du ADCA ainsi que sur les différences intraspécifiques et
interspécifiques sont nécessaires pour améliorer les modéles PBPK actuels.

L’ATCA est inclus comme métabolite dans le modéle PBPK pour le perchloroéthyléne chez la
souris, le rats et I’humain (Chiu et Ginsberg, 2011). Bien que ce modele tienne également
compte du ADCA, I’ADCA est directement excrété dans |'urine sans étre distribué dans d’autres
tissus; par conséquent, il ne convient pas a la modélisation de la cinétique du ADCA. De plus, il
n’est pas possible d’étalonner ou de valider le module humain du modeéle PBPK en raison de
I’absence d’études chez I’lhumain portant sur I’exposition orale au ATCA. En outre, le modéle
PBPK du ATCA ne tient pas compte du métabolisme du ATCA. Des modeéles PBPK plus anciens
pour le perchloroéthyléne et le trichloroéthyléne (a partir desquels I’ATCA se forme) sont
publiés, mais présentent les mémes limitations que le modéle de Chiu et Ginsberg (2011). Des
recherches futures sur la biodisponibilité humaine du ATCA et le métabolisme du ATCA sont
nécessaires pour |'utilisation future de la modélisation PBPK dans I’évaluation des risques du
ATCA.

Le modele PBPK complexe pour I’ADBA chez le rat comprend le métabolisme hépatique du
ADBA avec auto-inhibition de la GST-C et ses métabolites glyoxylate et oxalate (Matthews et
coll., 2010). Au total, le modele comprend 12 parametres étalonnés; cependant, pour certains
parameétres, les valeurs utilisées sont celles du ADCA au lieu du ADBA, et le métabolisme a suivi
un schéma séquentiel irréversible et non une réaction de type Michaelis-Menten. Néanmoins,
le modeéle a prédit la concentration sanguine de ADBA observée.

2.2 Effets chez I’humain

Des études épidémiologiques ont évalué I’association entre I’exposition humaine aux AHA dans
I’eau potable et le cancer, ainsi que les effets sur |la reproduction ou le développement

(annexe D). Cependant, compte tenu de de I’exposition potentielle concomitante a de
nombreux SPD dans I’eau potable, il est difficile d’attribuer la causalité a un composant
individuel. Aucune étude épidémiologique portant sur I’exposition aux AHA-I ou sur la
génotoxicité des AHA n’a pu étre identifiée. Il est intéressant de noter que I’ADCA a été utilisé
pour traiter les troubles mitochondriaux héréditaires et les tumeurs grace a sa capacité
d’altérer le métabolisme énergétique cellulaire; la principale toxicité cliniquement limitante est
la neuropathie périphérique réversible (James et coll., 2017).
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2.2.1 Cancérogénicité

Le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC, 2014) et le National Toxicology
Program (NTP, 2018) ont jugé que les données épidémiologiques limitées étaient inadéquates
pour évaluer la relation entre I’exposition aux AHA et le cancer chez I’humain. Trois études
seulement ont examiné les associations entre I’exposition humaine aux AHA dans I’eau potable
et la cancérogénicité (annexe D). Les associations plausibles avec le cancer du rectum et de
I’endometre nécessitent une étude plus approfondie des niveaux d’exposition et une
reproduction dans d’autres populations (Jones et coll., 2019; Medgyesi et coll., 2022). On n’a
montré aucune association avec le cancer du rein (Jones et coll., 2017). En 2021, le NTP a
déclaré gu’il est « raisonnable de s’attendre » a ce que I’ADCA, ’ADBA, ’ABCA, I’ATBA, ’ABDCA
et ’ACDBA « soient cancérogénes pour I’humain», sur la base de preuves de cancérogénicité
suffisantes provenant d’études sur les animaux de laboratoire et de données probantes a
I’appui provenant d’études mécanistiques qui ont montré la plausibilité biologique de la
cancérogénicité chez I’lhumain (NTP, 2021).

2.2.2 Reproduction et développement

Dans I’ensemble, les résultats d’études portant sur les effets sur la reproduction et sur le
développement associés a I’exposition humaine aux AHA sont mitigés (annexe D).

Effets sur la reproduction : trois études sur six ont trouvé une association avec I'exposition aux
AHA.

e Réduction de la qualité du sperme : deux études ont trouvé une association avec
I’exposition au ATCA et au ADCA dans une cohorte chinoise; deux autres études [cohorte
américaine et cohorte chinoise] n’ont pas trouvé d’association.

e Fécondation : une étude chinoise a trouvé une association avec I’exposition au ADCA, tandis
gu’une étude américaine n’a trouvé aucune association avec les AHA.

Effets sur le développement : six études sur 21 ont trouvé une association potentielle avec
I’exposition aux AHA.

e Croissance foetale : trois études ont montré une association avec les AHA; 10 études
n’ont trouvé aucune association.

e Anomalies : deux études sur quatre ont trouvé une association avec les AHA (ATCA et
ADCA).

e Perte de grossesse : une étude a trouvé aucune association, une autre des résultats
inconsistants, et une troisieme une association positive (dans les groupes a exposition
élevée au ADCA et aux AHAS).

e Hypospadias : aucune association avec les AHA (deux études).

Les revues publiées des données probantes sur I’association entre |’exposition humaine aux
AHA par I'’entremise de I’eau potable et les effets sur la reproduction ou le développement sont
également mitigés. Parmi les études examinées, 38 % a 40 % ont rapporté une association entre
I’exposition maternelle aux SPD dans I’eau potable et des effets indésirables sur la grossesse
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(Grellier et coll., 2010; Mashau et coll., 2018). En ce qui concerne les catégories d’exposition
plus élevée aux AHA, on a établi une association légerement positive avec des effets
indésirables sur la grossesse — faible poids a la naissance (Mashau et coll., 2018). L’ Office of
Environmental Health Hazard Assessment de I’Etat de la Californie a également conclu que les
données épidémiologiques sont mitigées, cing études faisant état de preuves modestes, mais
incohérentes d’une association avec un AHA individuel et quatre études ne faisant état
d’aucune association (OEHHA, 2022). Une méta-analyse des données épidémiologiques a fait
état d’un risque accru de faible poids a la naissance en cas d’exposition aux AHAS (rapport de
cotes [RC] =1,12; intervalle de confiance [IC] a 95 % : 1,01 a 1,25), au ADCA (RC=1,25;ICa
95%:1,01a1,41) etau ATCA(RC=1,21;1Ca 95 % :1,07 a 1,37) qui n’était statistiqguement
significatif qu’aprés le retrait d’'une étude a la suite de I'analyse d’hétérogénéité (Summerhayes
et coll., 2021).

Compte tenu de la difficulté a différencier les effets spécifiques de I'exposition aux AHA chez
I’humain de ceux causés par d’autres SPD, ainsi que du manque de données sur la relation
dose-réponse, les données épidémiologiques ne sont pas suffisantes pour permettre une
évaluation quantitative des risques liés aux AHA a I’heure actuelle (voir I’'annexe D pour
consulter les notes de chaque étude).

2.3 Effets chez les animaux

Dans I'ensemble, la base de données sur la toxicité orale des AHA chez les animaux de
laboratoire est étendue (annexe E). Cependant, I’exhaustivité de la base de données pour les
AHA individuels varie considérablement. Les études disponibles ont montré que la toxicité des
AHA suit deux tendances générales : a) la toxicité augmente avec I'augmentation de la taille de
I’atome d’halogene, Cl < Br < |; et b) la toxicité diminue avec le nombre de substitutions
d’halogénes, c’est-a-dire monoacide > diacide > triacide. Ces tendances se sont dégagées
systématiquement pour la cytotoxicité, le stress oxydatif, la génotoxicité et la toxicité pour le
développement (Atwood et coll., 2019; OEHHA, 2022).

En tant que groupe, les AHA a des concentrations élevées sont corrosifs pour les tissus en
raison de leurs propriétés acides, les acides mono-substitués étant des acides plus faibles que
les acides tri-substitués (

Tableau 1 pour les propriétés physicochimiques et les valeurs de pKa). Plus de 99,99 % des AHAS
existent sous forme d’anions carboxylate dissociés a un pH de 6,8 a 8,5, caractéristique de |I'eau
potable et des tissus biologiques (OEHHA, 2022). Cependant, les AHAS deviennent les acétates
correspondants apres avoir quitté I’estomac (OEHHA, 2022). Dans les études suivantes, les
auteurs ont administré des AHA sous forme d’acide libre, de sel de sodium ou de solution
neutralisée, en fonction de la méthodologie de I’étude. On précise la forme des AHA utilisée
dans chaque étude, car elle peut influer sur les effets observés dans les systemes d’essai.
Comme les AHA sont présents sous forme de sels et d’acétates dans I’eau potable (pH neutre),
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Santé Canada a privilégié les études qui utilisaient des AHA neutralisés (Urbansky, 2000; EC,
2003).

2.3.1 Effets aigus

Des valeurs de dose létale médiane (DLso) orale pour les AHA ont été identifiées pour I’AMCA,
I’ADCA, I'ATCA, 'AMBA, I’ADBA et le MIAA (tableau E1). Dans I’ensemble, les rats se sont
révélés plus sensibles que les souris a la toxicité aigué des AHA, comme en témoignent leurs
valeurs de DLsp orale plus faibles (allant de 55 a 5 000 mg/kg). Les AHA non neutralisés ont été
plus toxiques que les AHA neutralisés, la gravité des effets étant au moins partiellement liée a
leurs faibles valeurs de pKa et a leurs propriétés irritantes ou corrosives (

Tableau 1) (Eriksson et coll., 1994; NIOSH, 2000 cité dans U.S. EPA, 2005). L’AMCA a été plus
toxique que I’acide acétique, I’ADCA et 'ATCA (NTP, 1992; OEHHA, 2022). En général, les AHA
bromés et halogénés mixtes ont tendance a étre plus toxiques que les AHA-CI, mais les études
sur les effets aigus sont limitées (OEHHA, 2022). Les observations cliniques comprenaient la
nécrose, la consommation excessive d’eau potable et les problémes de mobilité (tableau E1).

2.3.2 Toxicité subchronique et chronique, toxicité pour la reproduction et le
développement, génotoxicité et cancérogénicité

Acide monochloroacétique (AMCA)

Synthése de la base de données : La base de données sur I’AMCA contenait des études de
toxicité a court terme, subchronique et chronique, mais ne contenait aucune étude bien menée
sur la toxicité pour la reproduction et le développement (annexe E). Les principaux organes
cibles étaient le foie, les reins, les testicules et le coeur (annexe E). Bien que I’AMCA ait causé
des effets neurologiques dans les études portant sur la DLso et sur les effets a court terme chez
les animaux (tableau E1), on n’a pas observé de changements dans le poids du cerveau ou dans
I’histopathologie dans les études de toxicité subchronique et chronique (tableau E2).

Les rats F344 étaient plus sensibles au AMCA que les souris B6C3F1. Les souris ont présenté
moins de changements morphologiques ou fonctionnels et une mortalité plus faible que les rats
dans les études de 13 semaines et de 2 ans (Bryant et coll., 1992; NTP, 1992). Dans |’étude de

2 ans, les décés sont survenus a 11 mg/kg de poids corporel (p.c.) par jour chez les rats,
comparativement a 71 mg/kg p.c. par jour chez les souris (Bryant et coll., 1992; NTP, 1992).
Bien qu’une étude ait montré une sensibilité accrue des rats males aux effets du AMCA sur le
foie, d’autres études n’ont montré aucune différence liée au sexe (tableau E2).

La dose sans effet nocif observé (NOAEL) la plus faible était de 3,5 mg/kg p.c. par jour chez les

rats F344 males, basée sur des changements de poids du foie, des reins et des testicules, ainsi
gue sur une réduction des poids de croissance. La dose minimale avec effet nocif observé
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(LOAEL pour la méme étude était de 26,1 mg/kg p.c. par jour (DeAngelo et coll., 1997). L'AMCA
n’est probablement pas génotoxique ou cancérogéne.

Effets sur le développement : Dans une étude a dose unique au cours de laquelle 10 rates
Hsd:SD gravides ont été gavées avec 193 mg/kg p.c. par jour de AMCA neutralisé tout au long
de la gestation, les auteurs n’ont observé aucun effet cardiaque feetal ni aucune anomalie
congénitale externe visible a I'ceil ou interne non cardiaque (Johnson et coll., 1998). Dans les
cultures d’embryons entiers de souris CD-1, I’AMCA a induit des malformations générales et des
défauts du tube neural a partir de 175 pM, ainsi que des malformations cardiaques et de I’arc
branchial a 250 uM (Hunter et coll., 1996) et une dysmorphogenése du tube neural cranien a
74,3 uM (Hunter et coll., 2006).

Génotoxicité : D'apres le poids de la preuve, I’AMCA n’est probablement pas directement
génotoxique (tableau E3). Les résultats des essais sur bactéries étaient pour la plupart négatifs
tandis que ceux obtenus sur les mammiféeres pour les différents dommages a I’ADN étaient
positifs dans les tests in vitro, mais négatifs a de faibles doses in vivo. Les divergences dans les
résultats peuvent étre attribuables aux degrés variables de cytotoxicité. L’ajout d’antioxydants
a réduit les dommages a I’ADN induites et la formation de micronoyaux, ce qui implique le
stress oxydatif dans I'induction des dommages a I’ADN (Ali et coll., 2014). Les dommages a
I’ADN dans les hépatocytes des rats découlaient de la cytotoxicité. L’'OEHHA (2022) a conclu que
les preuves de génotoxicité du AMCA sont mitigées.

Cancérogénicité : Il n’y a aucune preuve de cancérogénicité chez les souris ou les rats de
laboratoire exposés par voie orale au AMCA (NTP, 1992; DeAngelo et coll., 1997; tableau E4). Le
NTP (2018) a conclu que les preuves ne sont pas suffisantes pour classer la cancérogénicité du
AMCA. La U.S. EPA considere que les données disponibles sur I’AMCA sont des « informations
inadéquates pour évaluer le potentiel cancérogene ». Le CIRC n’a pas examiné ’AMCA.

Acide dichloroacétique (ADCA)

Syntheése de la base de données : La base de données du ADCA (annexe E) est presque
compléte; il n’y manque que des études sur le développement unigénérationnel et
multigénérationnel. Les principales cibles du ADCA chez les rongeurs et le chien étaient le foie,
les reins, le cerveau et le systéme nerveux, I'appareil reproducteur male et le foetus; on a
observé des anomalies cardiaques et oculaires chez les chiens adultes et chez les feetus de rat
(tableau E2). Chez le chien, des effets sur plusieurs organes ont été observés a partir de

12,5 mg/kg p.c. par jour, la dose la plus faible testée (Cicmanec et coll., 1991). On a observé des
modifications des parameétres biochimiques sanguins et des marqueurs d’oxydation chez les
rats (3,9 mg/kg p.c. par jour) et les souris (7,7 mg/kg p.c. par jour) a des doses plus faibles, mais
elles ne s’accompagnaient pas d’effets sur les organes ou d’autres signes de toxicité (Mather et
coll., 1990; Hassoun et coll., 2010a, 2010b).

Les NOAEL les plus faibles chez les rats étaient de 3,6 mg/kg p.c. par jour (LOAEL de 40,2 mg/kg
p.c. par jour; modifications du poids testiculaire et néoplasie hépatique dans une étude de 1 an
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chez les rats; DeAngelo et coll., 1996) et de 3,9 mg/kg p.c. par jour (LOAEL de 35,5 mg/kg p.c.
par jour; modifications du poids du foie et des reins et diminution du poids corporel final dans
une étude de 90 jours; Mather et coll., 1990). Chez les souris, la NOAEL la plus faible était de
7,6 mg/kg p.c. par jour (LOAEL de 77 mg/kg p.c. par jour) d’aprés le poids du foie dans une
étude de 60 a 75 semaines (DeAngelo et coll., 1991). Ces études sont prises en compte dans la
sélection de I’étude clé (section 2.5). Bien qu’il existe des preuves de cancérogénicité, 'ADCA
n’est probablement pas directement génotoxique.

Effets sur la reproduction : Le systeme reproducteur male a été la cible de la toxicité du ADCA
chez le rat et le chien. Les effets observés comprenaient des modifications du poids des organes
reproducteurs (épididyme, glandes préputiales, testicules, prostate), une modification des
parametres du sperme et des spermatides et une diminution de la fertilité (tableau E2). On a
observé une diminution de la fertilité (diminution du nombre d’implants vivants par mere non
traitée) a la dose la plus faible testée de 26 mg/kg p.c. par jour (Toth et coll., 1992). La NOAEL
pour les effets sur la reproduction chez les méales a été de 3,6 mg/kg p.c. par jour (la méme
NOAEL que pour les effets sur le foie) d’apres I'augmentation du poids relatif et absolu des
testicules chez les rats males ayant recu de I’eau potable contenant du ADCA pendant

100 semaines (DeAngelo et coll., 1996).

Les effets sur la reproduction chez les femelles se limitaient aux effets sur la fertilité
(diminution de la moyenne de foetus vivants par portée, augmentation du rapport
males/femelles, diminution du nombre total d’implants par portée) et se produisaient a des
doses beaucoup plus élevées (= 400 mg/kg p.c. par jour) que celles affectant la fertilité chez les
males (Smith et coll., 1991).

Effets sur le développement : On a observé une augmentation des malformations foetales et de
la toxicité maternelle aprés I’administration de ADCA a des rates gravides du jour de gestation
(JG) 6 a 15 (NOAEL/LOAEL de 14/140 mg/kg p.c. par jour) (Randall et coll., 1991a; Smith et coll.,
1991; tableau E2). Dans les études in vitro, ’ADCA a causé des anomalies morphologiques dans
les cultures d’embryons entiers de rats (> 2 500 uM) et de souris (25 871 uM) (Hunter et coll.,
1996; Andrews et coll., 1999).

Génotoxicité : D’apres le poids de la preuve, I’ADCA n’est probablement pas directement
génotoxique (tableau E3). In vitro, les résultats des essais sur bactéries étaient pour la plupart
négatifs et les résultats des essais sur les mammiféres négatifs ou mitigés. Les essais in vitro qui
ont utilisé des concentrations plus élevées de ADCA étaient plus susceptibles de rapporter des
résultats positifs (OEHHA, 2022). Les résultats des essais in vivo (auxquels on a accordé une
pondération plus élevée dans I'analyse du poids de la preuve) étaient négatifs, ou positifs
uniqguement a des doses élevées de ADCA ou aprées un délai prolongé. L’évaluation de 'OEHHA
(2022) appuie ce poids de la preuve non génotoxique (les preuves de la toxicité génétique in
vitro du ADCA sont contradictoires; on a observé une génotoxicité in vivo du ADCA a des doses
plus élevées, et principalement dans les cellules du foie).
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Cancérogénicité : Des adénomes et des carcinomes hépatiques chez les deux sexes de souris et
de rats exposés au ADCA dans |’eau potable ont été rapportés (tableau E4). Trois études
(DeAngelo et coll., 1999; Bull et coll., 2002; Wood et coll., 2015) de qualité suffisante ont été
identifiées (plusieurs groupes de doses incluant des faibles doses, grand nombre d’animaux
utilisés, controle de la qualité effectué et rapport adéquat des résultats) pour le choix de
I’étude clé (section 2.5). L'OEHHA (2022) conclut que les études chez le rat ne sont pas prises en
compte dans I'analyse dose-réponse en raison de la sensibilité plus faible de cette espéce,
comme observé dans les études disponibles. Le NTP (2018) conclut qu’il est raisonnable de
s’attendre a ce que I’ADCA soit cancérogéne pour I’humain en se fondant sur des preuves
suffisantes provenant d’études sur des animaux de laboratoire et les données mécanistiques a
I’appui. Le CIRC a classé I’ADCA dans la « catégorie 2B — peut-étre cancérogene pour ’'Homme »
(CIRC, 2014). L’U.S. EPA a classé ’ADCA comme étant « susceptible d’étre cancérogene pour
I’humain » (U.S. EPA, 2003a). Fait intéressant, ’ADCA a également manifesté des propriétés
anticancéreuses en inhibant les processus métaboliques anormaux dans les mitochondries
(métabolisme cellulaire altéré dans la section 2.4 Mode d’action).

Acide trichloroacétique (ATCA)

Synthése de la base de données : La base de données sur I’ATCA est en grande partie bien
caractérisée, mais ne contient pas d’études sur la reproduction et le développement sur une
et/ou deux générations (annexe E). L’ATCA a affecté principalement le foie, la cancérogénicité
étant |'effet le plus grave observé; on a également constaté des effets sur la reproduction chez
les femelles, le développement du foetus et les reins (tableaux E2 et E4). Les rats étaient plus
sensibles que les souris au ATCA; cependant, on n’a rapporté la présence d’aucune tumeur du
foie chez les rats.

Des études de toxicité subchronique rapportent une LOAEL la plus faible de 7,7 mg ATCA/kg p.c.
par jour causant une prolifération des peroxysomes lipidiques hépatiques et un stress oxydatif
(Hassoun et coll., 2010a, 2010b). Apres une exposition chronique au ATCA, la LOAEL la plus
faible était de 8 mg/kg p.c. par jour causant des lésions hépatiques et une inflammation
(DeAngelo et coll., 2008). Bien qu’il existe des preuves de cancérogénicité, il n’est pas probable
gue I’ATCA soit directement génotoxique.

Effets sur la reproduction et le développement : La NOAEL la plus faible pour les effets sur la
reproduction était de 330 mg/kg p.c. par jour; une LOAEL de 800 mg/kg p.c. par jour a entrainé
des effets adverses sur la reproduction, y compris une augmentation du pourcentage de perte
post-implantation, une diminution de la moyenne de foetus vivants par portée, une
augmentation du nombre de portées totalement résorbées et une diminution du nombre de
portées viables chez les rates gravides ayant recu du ATCA du 6e au 15e JG (Smith et coll.,
1989). Dans cette méme étude, I’ATCA (330 mg/kg p.c. par jour; LOAEL) a entrainé une
diminution de la croissance fcetale, une augmentation des malformations et des anomalies
cardiaques. Dans les études in vitro, ’ATCA a causé des anomalies morphologiques dans les
cultures d’embryons entiers de rats (de 0,5 a 5 uM) et de souris (> 769 uM) (Saillenfait et coll.,
1995; Hunter et coll., 2006).
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Génotoxicité : D’apres le poids de la preuve (tableau E3), I’ATCA ne semble pas étre
directement génotoxique. Les résultats des bioessais in vitro étaient pour la plupart négatifs;
guelques résultats positifs ont été obtenus. Les résultats sont mitigés pour les bioessais in vivo.
Les résultats positifs ont été obtenus a des doses élevées ou chez une espéce ou |'exposition au
ATCA n’a pas causé de tumeurs (rats).

Cancérogénicité : Plusieurs études de toxicité chronique ont identifié des tumeurs hépatiques
chez les souris des deux sexes exposées au ATCA, mais pas chez les rats (tableau E4). Dans
I’ensemble, I’étude de DeAngelo et coll. (2008) semblait étre celle de meilleure qualité (doses
multiples, grand nombre d’animaux, plus longue durée que la plupart des autres études,
multiples criteres d’effet examinés, résultats uniformes obtenus dans des études
indépendantes, examen du mode d’action de la prolifération des peroxysomes) pour le choix de
I’étude clé (section 2.5). Le NTP (2018) conclut que les preuves existantes de cancérogénicité du
ATCA ne sont pas suffisantes. Le CIRC a classé I’ATCA dans la « catégorie 2B — peut-étre
cancérogene pour I’'Homme» (CIRC, 2014). L’U.S. EPA classe I'ATCA comme présentant des

« preuves qui laissent entendre un potentiel cancérogene » (U.S. EPA, 2011).

Acide monobromoacétique (AMBA)

Synthése de la base de données : La base de données toxicologiques sur ’AMBA est limitée et
ne contient pas d’études de qualité suffisante (doses multiples, grand nombre d’animaux,
durée subchronique ou chronique, multiples criteres d’effet examinés, description des
conditions expérimentales) sur la toxicité subchronique, la toxicité chronique et la toxicité pour
la reproduction et le développement chez les animaux de laboratoire exposés a des AHA
(annexe E, tableau E2). Une étude par gavage oral de 14 jours n’a fait état d’aucun effet de
spermotoxicité ou d’effets sur le poids des testicules, de I’épididyme, des vésicules séminales
ou de la prostate ventrale chez des rats males ayant regu par gavage 25 mg/kg p.c. par jour
pendant 14 jours ou une dose unique de 100 mg/kg p.c. (Linder et coll., 1994a). Des effets sur le
développement (diminution de la taille des foetus vivants, augmentation des malformations des
tissus mous), mais aucun effet sur la reproduction des femelles, ont été observés en présence
d’une toxicité maternelle (100 mg/kg p.c. par jour) chez des rates Long Evans gravides ayant
regu 25, 50 ou 100 mg/kg p.c. par jour du 6e au 15e JG. Cependant, il n’a pas été possible
d’obtenir plus de détails sur I’étude (Randall et coll., 1991b; résumé seulement). Dans une
étude in vitro sur des embryons de souris en culture, ’AMBA a perturbé la neurorégulation et
causé des malformations a une concentration repére de 2,7 uM (Hunter et coll., 1996). Bien
gu’il n’y ait pas d’études sur la cancérogénicité du AMBA, il existe des preuves donnant a
penser que ’AMBA pourrait étre génotoxique, et donc cancérogene.

Génotoxicité : D’apres le poids de la preuve (tableau E3), ’AMBA pourrait étre génotoxique,
une conclusion que I’OEHHA appuie (2022). Dans les études in vitro portant sur plus de 70 SPD,
I’AMBA était le plus cytotoxique et génotoxique parmi les SPD chlorés et bromés (THM et AHA).
Le classement de la réponse génotoxique des AHA monosubstitués était MIAA > AMBA > AMCA.
L’AMBA s’est classé plus génotoxique que I’ADCA et I’ATCA. Cependant, deux bioessais in vivo
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sur des larves de triton et des nématodes ont donné des résultats négatifs pour la génotoxicité
(Giller et coll., 1997; Zuo et coll., 2017). Comme I’AMBA est rapidement métabolisé et excrété
in vivo, il convient d’interpréter les études in vitro qui ont donné des résultats positifs avec
prudence (Saghir et Schultz, 2005).

Cancérogénicité : Santé Canada n’a trouvé aucune étude sur la cancérogénicité du AMBA.
L’OEHHA (2022) suggere que I’AMBA pourrait étre cancérogene, car I’AMBA est plus puissant
dans les épreuves de génotoxicité que I’ADCA (classé comme cancérogene). Nile CIRC nila U.S.
EPA n’ont évalué la cancérogénicité du AMBA par une voie d’exposition quelconque.

Acide dibromoacétique (ADBA)

Synthése de la base de données : Dans I’ensemble, la base de données sur I’ADBA est bien
caractérisée (annexe E). Le foie, les reins, le systéme nerveux, les systemes reproducteurs
féminin et masculin, ainsi que la descendance en développement (tableau E2) ont été les cibles
de la toxicité du ADBA. Bien que |’on ait observé des changements du poids des organes dans
les glandes surrénales, le thymus, le cceur, le cerveau et les poumons, ceux-ci n’étaient pas
accompagnés de changements histologiques ou fonctionnels, et étaient considérées comme
secondaires a une diminution du poids corporel (Christian et coll., 2002; NTP, 2007a). On a
observé des diminutions systématique du poids corporel chez les rats males et femelles adultes
ainsi que chez la descendance des rats traités, couramment associées a une diminution de la
consommation d’eau potable et/ou de nourriture (tableau E2). Le poids corporel est resté
inchangé chez les souris dans une étude de deux ans (Melnick et coll., 2007; tableau E2). On a
observé la LOAEL la plus faible de 2 mg/kg p.c. par jour pour des effets sur le foie et les reins
chez les rats F344 dans une étude de deux ans; elle se basait sur une dégénérescence kystique
minimale a légere dans le foie des males et sur une néphropathie chez les femelles (NTP,
2007a). On a observé des effets sur le foie dans des études sur I’eau potable chez le rat et la
souris, notamment une augmentation du poids absolu et relatif, une légere dégénérescence
kystique, une augmentation de la vacuolisation hépatocellulaire et une augmentation de la
teneur en glycogene (tableau E2). On a observé une augmentation du poids absolu et relatif des
reins chez les adultes et les petits de rats et chez les souris adultes (études de toxicité
subchronique seulement), tandis qu’on a rapporté des reins de petite taille et une
hydronéphrose chez les foetus de souris ayant recu du ADBA du 6e au 15e JG (tableau E2). Le
poids de la preuve indique que I’ADBA est un agent cancérogene génotoxique.

Effets sur la reproduction : L’ADBA a eu de multiples effets sur I’appareil reproducteur male
chez les trois especes testées. |l a eu un impact sur la spermiogenése chez le lapin a partir de

1 mg/kg p.c. par jour et a retardé la spermiation chez le rat et |la souris a partir de doses
respectives de 10 et 115 mg/kg p.c. par jour (tableau E2). Une diminution du poids des
testicules et de I'épididyme, accompagnée de changements histopathologiques, s’est produite
a des concentrations plus élevées de ADBA (50 mg/kg p.c. par jour chez le rat; tableau E2).
L’ADBA a causé un retard de la mise bas chez la souris (LOAEL de 24 mg/kg p.c. par jour) et le
rat (52,4 mg/kg p.c. par jour) ainsi gu’une augmentation des pertes prénatales chez la souris,
mais pas chez le rat (Narotsky et coll., 1996; Cummings et Hedge, 1998; Christian et coll., 2002).

42 | Recommandations pour la qualité de I’eau potable au Canada, acides haloacétiques — Janvier 2026



L’ADBA n’a eu aucun effet sur la reproduction, notamment sur le cycle cestral, les pertes pré- et
post-implantatoires ou la taille de la portée vivante chez les rats ayant regu jusqu’a 250 ppm
par jour de ADBA par gavage dans une étude sur une ou deux générations (Christian et coll.,
2001, 2002).

Effets sur le développement : Des études sur une et deux générations chez des rats ayant recu
jusqu’a 250 ppm de ADBA n’ont montré aucun effet sur le développement, y compris aucun
changement de la morphologie externe visible a I'ceil nu (Christian et coll., 2001, 2002). Dans
une étude in vitro utilisant une culture d’embryons entiers de rats, I’ADBA a causé des
anomalies morphologiques a des concentrations de = 200 uM (Andrews et coll., 2004), ce qui
est similaire a la concentration de > 250 uM nécessaire pour causer des anomalies
morphologiques chez les souris (Hunter et coll., 1996).

Génotoxicité : Plusieurs études ont montré que I’ADBA est génotoxique in vitro et in vivo
(tableau E3). D’apres le poids de la preuve, I’ADBA est probablement génotoxique, une
conclusion que I'OEHHA appuie (2022). Bien que le mécanisme de la cancérogénicité du ADBA
soit inconnu, le CIRC a noté que « plusieurs études comparatives de génotoxicité et de
mutagénicité [...] ont montré que [I’ADBA] est plus puissant que son analogue chloré, [I’ADCA],
et qu’ils ont plusieurs activités moléculaires et biochimiques en commun » (CIRC, 2013).

Cancérogénicité : On a rapporté des tumeurs du foie chez les souris males et femelles (LOAEL la
plus faible de 4 mg/kg p.c. par jour) et un mésothéliome affectant plusieurs organes chez les
rats males (LOAEL la plus faible de 40 mg/kg p.c. par jour) exposés au ADBA dans I’eau potable
pendant deux ans (tableau E4; NTP, 2007a). Le CIRC (2012) a classé I’ADBA dans la «

catégorie 2B peut-étre cancérogene pour ’'Homme » et le NTP indique « qu’il est raisonnable
de s’attendre a ce que I’ADBA soit cancérogene pour I’humain » (NTP, 2021).

Acide tribromoacétique (ATBA)

Syntheése de la base de données : La base de données sur I’ATBA se limite a une seule analyse
de toxicité de 35 jours pour la reproduction et le développement chez les rats (NTP, 1998a;
annexe E, tableau E2). Cette analyse n’a révélé aucun effet sur la reproduction ou le
développement, ni aucun signe clinique de toxicité ou de changements dans la prolifération
cellulaire du foie, des reins ou de la vessie a des doses aussi élevées que 39 mg/kg p.c. par jour.
Les études limitées sur la génotoxicité ont donnée des résultats équivoques, mais I’ATBA
pourrait ne pas étre génotoxique a de faibles doses (tableau E3). Santé Canada n’a trouvé
aucune étude sur la cancérogénicité.

Acide bromochloracétique (ABCA)

Synthése de la base de données : La base de données sur I’ABCA contenait une étude sur la
toxicité a court terme pour la reproduction et le développement, ainsi que des études de
toxicité subchronique, de toxicité chronique et de génotoxicité (annexe E, tableau E2). Les
principales cibles comprenaient le foie, les reins, le systéme reproducteur et le développement
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chez les rats et les souris des deux sexes (tableau E2). L’exposition au ABCA pendant trois mois
dans I’eau potable a entrainé une augmentation du poids du foie et des reins chez les souris
femelles (LOAEL de 8 mg/kg p.c. par jour) et une augmentation du poids du foie chez les rats
males (LOAEL de 10 mg/kg p.c. par jour; NOAEL de 5 mg/kg p.c. par jour) (NTP, 2009).
L’exposition au ABCA pendant deux ans dans les études sur I’eau potable a entrainé une
augmentation de l'incidence des adénomes et/ou des carcinomes hépatocellulaires (LOAEL de
15 mg/kg p.c. par jour, souris femelles; NTP, 2009). Bien qu’il existe des preuves que I’ABCA est
cancérogene, les preuves de sa génotoxicité sont limitées.

Effets sur la reproduction et le développement : L’ABCA pourrait avoir des effets sur la
reproduction. L’ABCA a diminué les parameétres spermatiques et le pourcentage de fertilité chez
les rats males exposés par gavage pendant 14 jours (LOAEL de 1,6 et 8 mg/kg p.c. par jour) et a
diminué le nombre de feetus vivants par portée et le nombre total d’implants par portée chez
les rates femelles buvant de I’eau contenant du ABCA pendant 35 jours (LOAEL de 50 mg/kg p.c.
par jour; tableau E2). Cependant, on n’a rapporté aucun effet sur les parameétres spermatiques
(NOAEL de 39 mg/kg p.c. par jour pendant 35 jours et 75 mg/kg p.c. par jour pendant trois
mois) ou sur le cycle cestral (NOAEL de 85 mg/kg p.c. par jour pendant trois mois) chez les rats
buvant de I’eau contenant du ABCA (tableau E2). Dans les études in vitro, I’ABCA a causé des
anomalies morphologiques dans les cultures d’embryons entiers de rats (> 200 uM) et de souris
(> 100 uM) (Andrews et coll., 1999, 2004; Hunter et coll., 2006).

Génotoxicité : Les études limitées portant sur la génotoxicité ont donné des résultats
équivoques, mais I’ABCA pourrait ne pas étre génotoxique a de faibles doses (tableau E3).

Cancérogénicité : L’ABCA a causé des tumeurs intestinales et mammaires chez les rats et des
tumeurs hépatiques chez les souris a des doses aussi faibles que 15 mg/kg p.c. par jour (souris
femelles; pas de NOAEL) et 25 mg/kg p.c. par jour (rats; NOAEL de 13 mg/kg p.c. par jour;
tableau E4; NTP, 2009). Le NTP (2018) a conclu « qu’il est raisonnable de s’attendre a ce que
I’ABCA soit cancérogéne pour I’humain ».

Acide chlorodibromoacétique (ACDBA)

Syntheése de la base de données : La base de données sur I’ACDBA était limitée a une étude de
dépistage de la toxicité subchronique pour la reproduction et le développement, une étude in
vitro sur la toxicité pour le développement et une étude de génotoxicité (annexe E, tableaux E2
et E3). L’étude sur la toxicité subchronique (35 jours) n’a révélé aucun effet clinique chez les
rats, que ce soit dans I’étude de détermination des doses ou dans I’étude principale (500, 1 000
ou 1 500 ppm dans I’eau potable; NTP, 2000; tableau E2). La reproduction des femelles et le
développement des petits n’ont pas été affectés. Cependant, on a observé une diminution de la
vitesse des spermatozoides et de I'amplitude maximale du déplacement latéral de la téte
(aucun variation des autres parametres spermatiques) chez les males a partir de 1 500 ppm

(78 mg de ACDBA/kg p.c. par jour). La prolifération cellulaire a été augmentée statistiquement
dans le foie des rats males a 78 mg/kg p.c. par jour et dans le foie et les reins des rats femelles a
58 mg/kg p.c. par jour, mais n’était statistiquement significative qu’a 124 mg/kg p.c. par jour.
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Les auteurs affirment que I’absence de cytotoxicité manifeste en présence d’une réponse de
prolifération cellulaire laisse entendre un mode d’action mitogénique. Dans une étude in vitro,
I’ACDBA a causé des anomalies morphologiques chez les embryons de souris (= 1 500 uM;
Hunter et coll., 1996).

Bien que I’ACDBA ait causé une cytotoxicité et des dommages a I’ADN dans les cellules de
mammiféres in vitro a des doses plus élevées (Plewa et coll., 2010; tableau E3), le poids de la
preuve est insuffisant pour déterminer le potentiel génotoxique du ACDBA. Santé Canada n’a
pu identifier aucune étude de cancérogénicité, et ni le CIRC ni I’U.S. EPA n’ont évaluer la
cancérogénicité du ACDBA. Cependant le NTP a indiqué qu’« il est raisonnable de s’attendre a
ce que I’ACDBA soit cancérogéne pour I’humain », sur la base de preuves de cancérogénicité
suffisantes provenant d’études sur les animaux de laboratoire et de données probantes a
I’appui provenant d’études mécanistiques qui ont montré la plausibilité biologique de la
cancérogénicité chez les humains (NTP, 2021). Des données probantes indiquant que ’ACDBA
est métabolisé en ABCA (Schultz et coll., 1999; Saghir et coll., 2011) étayent cette conclusion, et
il est raisonnable de s’attendre a ce que I’ABCA soit cancérogene pour I’humain d’apres les
études expérimentales sur les animaux et les preuves a I’appui provenant des études
mécanistiques (NTP 2009, 2018, 2021).

Acide bromodichloroacétique (ABDCA)

Synthése de la base de données : La base de données sur I’ABDCA se limite a quelques études
sur la toxicité subchronique, la toxicité chronique et la toxicité pour la reproduction chez la
souris et le rat, a une étude in vitro sur la toxicité pour le développement et a une étude de
génotoxicité (annexe E; tableaux E2 et E3). Le foie, les reins et le foetus ont été les cibles de la
toxicité du ABDCA (tableau E2).

L’exposition subchronique (14 semaines) au ABDCA dans I’eau potable a affecté le foie et les
reins chez les rats (LOAEL de 5 mg/kg p.c. par jour pour une diminution du taux d’alanine
aminotransférase (ALT) sérique) et chez les souris (LOAEL de 30 mg/kg p.c. par jour pour une
augmentation du poids du foie) (NTP, 2015). Les doses allant jusqu’a 129 mg/kg p.c. par jour
n’ont pas affecté les systéemes reproducteurs male et femelle des souris. L’exposition chronique
au ABDCA dans I’eau potable a augmenté I'incidence de I’activité cancérogéne chez les rats
(LOAEL de 11 mg/kg p.c. par jour) et les souris (LOAEL de 17 mg/kg p.c. par jour, augmentation
de I'incidence des adénomes et des carcinomes hépatocellulaires) chez les deux sexes (NTP,
2015; tableau E2; tableau E4).

Dans I’ensemble, ’ABDCA a causé le cancer dans plusieurs organes. Cependant, les preuves de
sa génotoxicité sont limitées.

Effets sur la reproduction et le développement : Dans une étude in vitro, I’ABDCA a causé des
anomalies morphologiques chez les embryons de souris (= 1 200 uM; Hunter et coll., 2006).
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Génotoxicité : Les données sont insuffisantes pour établir le poids de la preuve du potentiel
génotoxique du ABDCA. Quelques essais de mutation in vitro ont donné des résultats positifs,
tandis qu’un essai in vivo de micronoyaux était négatif (NOAEL de 123 mg/kg; Plewa et coll.,
2010; NTP, 2015; tableau E3).

Cancérogénicité : Des preuves de cancérogénicité ont été observées chez les deux sexes de rats
et de souris dans les études a long terme (NTP, 2015; tableau E4). L’incidence accrue des Iésions
mammaires chez les rats F344 ayant recu du ABDCA, observée dans |’étude du NTP (2015), a
incité Harvey et coll. (2016) a comparer |’expression génique et protéique chez les rats F344
témoins et les rats exposés au ABDCA avec les génes associés au cancer du sein chez I’humain.
Harvey et coll. (2016) suggérent que les adénocarcinomes des rats traités au ABDCA sont
moléculairement différents des tumeurs spontanées chez les rats, et qu’ils peuvent étre médiés
par le facteur de croissance tumorale 3, un médiateur important dans de nombreux cancers du
sein chez les humains. Le NTP (2018) a conclu « qu’il est raisonnable de s’attendre a ce que
I’ABDCA soit cancérogene pour les humains ». Ni le CIRC ni la U.S. EPA n’ont évalué la
cancérogénicité du ABDCA.

AHA iodés (AHA-I)

Synthése de la base de données : La base de données sur les AHA-I est tres limitée (annexe E;
tableau E2). Les études disponibles étaient principalement des études portant sur les effets de
I’exposition au MIAA sur la reproduction et le développement. Le MIAA a causé des effets sur la
reproduction, le développement et le systéme endocrinien. La NOAEL la plus faible rapportée
était de 2,5 mg/kg par jour et basée sur la tératogénicité (LOAEL de 7,5 mg/kg par jour; Long et
coll., 2021). Bien qu’aucune étude de cancérogénicité ne soit disponible, les AHA-I pourraient
étre génotoxiques (tableau E3).

Effets sur la reproduction et le développement : Chez les souris ou les rats femelles, aucune
étude n’a rapporté de toxicité pour la reproduction a des doses < 500 mg de MIAA/L (28 a

40 jours; trois études). Cependant, dans une étude, le poids des ovaires a diminué a partir
d’une dose de 6 mg de MIAA/kg p.c. par jour, et les auteurs ont observé des variations dans les
taux d’hormones chez les rats males et femelles a partir de doses de 12 et de 24 mg de
MIAA/kg p.c. par jour (28 jours), respectivement (tableau E2).

Chez les rats males, les auteurs ont constaté une augmentation du poids relatif des testicules
(en I'absence de changements histopathologiques) et des vésicules séminales ainsi que des
glandes coagulantes a 22,5 mg MIAA/kg p.c. par jour (tableau E2).

Chez la descendance, le MIAA a entrainé une augmentation de la congestion de la téte a partir
de 7,5 mg/kg p.c. par jour (NOAEL de 2,5 mg/kg p.c. par jour) et une diminution du poids de la
portée, une baisse de I'indice de viabilité et une diminution de I'indice de distance ano-génitale
chez les petits males a 22,5 mg/kg p.c. par jour (tableau E2; Long et coll., 2021). Les auteurs ont
également observé une augmentation du poids ovarien absolu, un retard de I’ouverture
vaginale, une augmentation de la distance ano-génitale par rapport au poids corporel et une
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diminution du pourcentage de follicules atrétiques chez les petites femelles de la premiére
génération (F1) (tableau E2).

Des études in vitro utilisant des follicules ovariens de souris ont montré que le MIAA (2 a

15 uM) était une substance toxique pour les ovaires qui diminuait les niveaux d’cestradiol et la
croissance des follicules ovariens et modifiait I’expression des génes impliqués dans la
régulation du cycle cellulaire, I'apoptose, la prolifération cellulaire, la stéroidogenése et les
récepteurs des cestrogénes (Gonsioroski et coll., 2020). Le MIAA ne s’est pas révélé
cytotoxique, n’a pas induit de prolifération cellulaire et n’était pas un perturbateur
cestrogénique ou androgénique dans les essais in vitro (Long et coll., 2021). De plus, dans les
études in vitro, le MIAA a inhibé la différenciation des cellules du mésencéphale et du bourgeon
des membre (ce qui indique un fort potentiel tératogene), a inhibé la prolifération des cellules
GH3 activée par la triiodothyronine et a exercé un effet antagoniste sur I’activité des hormones
thyroidiennes (Xia et coll., 2018).

Génotoxicité : D'apres le poids de la preuve (tableau E3), les AHA-I sont probablement
génotoxiques pour I’humain.

Cancérogénicité : Aucune étude sur la cancérogénicité n’a pu étre identifiée. Ni le CIRC ni la
U.S. EPA n’ont classé les AHA-I.

2.4 Mode d’action

Un mode d’action cancérogene, qu’il implique une interaction directe avec I’ADN ou non,
oriente le choix d’une approche linéaire ou d’une approche avec seuil, respectivement, pour le
calcul de la valeur basée sur la santé (VBS) (section 3.0). Il est raisonnable de s’attendre a ce
que 6 des 13 AHA trouvés dans I’eau potable, a savoir ’ABCA, ’ABDCA, I’ACDBA, I’ADBA, ’ADCA
et I’ATBA, soient cancérogenes pour I’humain (NTP, 2018). Dans son document Report of
Carcinogens, le NTP a conclu que la génotoxicité a action directe ne semble pas étre un mode
d’action primaire pour les AHA, mais indique plutét que les effets mutagénes et génotoxiques
des AHA sont probablement dus au stress oxydatif (NTP, 2018). Afin de déterminer si les AHA
induisaient des tumeurs chez les animaux en provoquant directement (réaction directe sur
I’ADN) ou indirectement (réaction non directe sur I’ADN) des dommages a I’ADN, et si ce mode
d’action est pertinent pour I’humain, une analyse comparative du mode d’action et de son
applicabilité chez I'humain a été réalisée (guidée par Meek et coll., 2014a et 2014b) en tenant
compte des caractéristiques clés des agents cancérogenes (Smith et coll., 2020).

Les modes d’action compatibles avec la faible électrophilie des AHA (déplacement d’électrons
du carbone a vers les substituants halogenes) comprennent la génotoxicité indirecte, la
génération d’especes réactives de I’'oxygene (ERO) (Stalter et coll., 2016), ainsi que I'inhibition
de la pyruvate déshydrogénase kinase (PDK), de la glycéraldéhyde-3-phosphate
déshydrogénase (GAPDH) et de la GST-{ (NTP, 2018). Bien que les données probantes indiquent
que I’ATCA et I’ADBA sont des modulateurs des récepteurs a activés par les proliférateurs de
peroxysomes, I'applicabilité de ce mode d’action a la cancérogenése chez I’humain est faible
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(Corton, 2008, 2014). Aucune preuve de modulation d’autres récepteurs par les AHA n’a été
identifiée. En général, les preuves indiquant que les AHA induisent une inflammation chronique
ou une immunosuppression sont faibles et contradictoires (NTP, 2018).

La Error! Reference source not found. résume les principaux événements des modes d’action
hypothétiques par lesquels les AHA peuvent induire des tumeurs. Les premiers événements clés
potentiels sont 1A) la génotoxicité (discutée ci-dessous et a la section 2.3, ainsi que dans le
tableau E3), 1B) les altérations épigénétiques (discutées ci-dessous) et 1C) I'altération du
métabolisme énergétigue cellulaire (discutée ci-dessous). Ces premiers événements clés
peuvent entrainer des événements clés ultérieurs d’altération de genes clés, de génération d’
ERO, de stress oxydatif et, en fin de compte, d’altération de la croissance et de la survie des
cellules et, par conséquent, de formation de tumeurs. Les premiers événements clés indiquent
si un AHA individuel réagit directement sur I’ADN (génotoxique 1A) ou ne réagit pas
directement sur I’ADN (épigénétique 1B ou métabolisme cellulaire modifié 1C) et I'approche a
adopter pour calculer une VBS (section 3.0).

Dans I’ensemble, les données disponibles laissent entendre que la cancérogenése des AHA est
complexe et peut impliquer plusieurs modes d’action. Les AHA peuvent induire le cancer par
leurs réactions électrophiles avec les macromolécules, entrainant une altération de I’expression
génique, un stress oxydatif et une altération de la croissance et de la survie des cellules. Des
données ne sont pas disponibles pour chacun des 13 AHA. Les modes d’action qui sont
pertinents pour I’humain et sont étayés par des preuves expérimentales comprennent les
altérations épigénétiques qui causent une altération de I’expression des génes clés et
I'altération du métabolisme énergétique cellulaire entratnant un stress oxydatif. La génotoxicité
directe sur I’ADN ne semble pas étre un mode d’action primaire pour les AHA et, dans
I’ensemble, les données donnent a penser que le stress oxydatif est responsable des effets
mutageénes et génotoxiques de ces composés (NTP, 2018).

Figure 2. Modes d’action potentiels de la cancérogénicité induite par les acides haloacétiques (AHA)
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induisent une hypométhylation de I’ADN dans les régions promotrices des oncogenes qui augmente |'expression
de leur acide ribonucléique messager (ARNm). Les événements clés 1A) et 1B) pourraient mener a 2AB)
I’altération de génes clés dans les cellules normales. Evénement clé 1C) métabolisme cellulaire indirect :

les mono-AHA (mH) inhibent la glycéraldéhyde-3-phosphate déshydrogénase (GAPDH) : cette inhibition
bloque la formation de pyruvate pour la production d’énergie et induit un stress mitochondrial et une
diminution de la production de I'adénosine triphosphate (ATP);

L’événement 1C) pourrait mener a 2C) la formation d’espéces réactives de I'oxygeéne (ERO), a un stress oxydatif
et a I'activation des voies de signalisation cellulaire. Par la suite, les premiers événements clés (1 et 2) peuvent

les AHA inhibent la pyruvate déshydrogénase kinase (PDK) : cette inhibition modifie la fonction du complexe

Tumeur
du foie

pyruvate déshydrogénase (CPDH) pour former de I'acétylcoenzyme A (AcCoA), utilisé pour produire de I'énergie
dans le cycle de Krebs et la phosphorylation oxydative (PHOSOX) dans les mitochondries, inhibant ainsi la
production d’énergie et renforgant le métabolisme oxydatif;
les AHA inhibent la glutathion S-transférase zéta (GST-{/GSTZ1) : a) cette inhibition diminue leur propre

métabolisme et leur clairance et augmente leur demi-vie, tant dans le cytosol que dans les mitochondries, et b)
elle augmente les niveaux de métabolites toxiques de la tyrosine (maléylacétone*, maléylacétoacétate*) dans

le cytosol.
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entrainer des événements clés ultérieurs 3) d’altération de la croissance et de la survie des cellules qui
pourraient mener a 4) la formation de tumeurs.

* — potentiel de dommages directes a I’ADN; CPDH-P — CPDH phosphorylé; e — modification épigénétique; GT —
transporteur de glucose; PT — transporteur de pyruvate; TCM — transporteur de monocarboxylate couplé au
sodium.

Adapté de Vander Heiden et coll. (2009); Lu et coll. (2015); Tran et coll. (2016) et NTP (2018).

Synthése des données probantes sur les modes d’action potentiels

1A) Génotoxicité : D’aprés le poids de la preuve (section 2.3 et tableau E3), il est probable que
I’AMCA, I’ADCA et I’ATCA agissent non directement sur I’ADN, alors qu’il est probable que
I’AMBA, I'ADBA et les AHA-I agissent directement sur I’ADN; AHA-I > BAA > CAA (Escobar-Hoyos
et coll., 2013). Les données disponibles sont insuffisantes pour évaluer I’ABCA, ’ABDCA,
I’ACDBA et I’ATBA. L'AMBA s’est révélé étre le plus cytotoxique et le plus génotoxique parmi les
70 AHA chlorés et bromés testés in vitro; I'ordre de classement de la génotoxicité parmi les
mono-AHA était MIAA > AMBA > AMCA (Kargalioglu et coll., 2002; Plewa et coll., 2004;
Richardson et coll., 2007; Komaki et coll., 2009; Attene-Ramos et coll., 2010; Muellner et coll.,
2010). Le NTP (2018) conclut que la génotoxicité de la plupart des AHA est indirecte, se produit
a des doses élevées et résulte de la génération d’ERO et du stress oxydatif. L’ajout
d’antioxydants a réduit les dommages a I’ADN induites et la formation de micronoyaux, ce qui
démontre I'implication du stress oxydatif dans I'induction de dommages a I’ADN (Ali et coll.,
2014).

1B) Modification épigénétique (ADCA, ATCA, ADBA) : L’hypométhylation des oncogenes
pourrait faire partie des premiers événements dans la cancérogénicité des AHA. L’ADCA, I'ATCA
et ’ADBA ont induit une hypométhylation de I’ADN de maniere dose-dépendante dans les
régions promotrices des oncogénes (c-myc, c-jun et facteur de croissance analogue a l'insuline
de type 2) et ont augmenté I’expression de leur acide ribonucléique messager (ARNm) chez les
souris (Tao et coll., 2000a, 2000b, 2004a, 2004b, 2005; CIRC, 2013, 2014). L'ADBA a également
induit une hypométhylation de I’ADN du foie et des reins chez les rats (Tao et coll., 2004b,
2005). La méthionine et la méthylation ont prévenu I’hypométhylation, qui est revenue a la
normale a la suite de la fin de I’exposition au ADCA (Tao et coll., 1998, 2000a; Ge et coll., 2001).
Une hypométhylation du c-myc s’est produite avec une prolifération cellulaire accrue, que les
auteurs ont corrélée a la cancérogénicité du ADCA et du ATCA chez les rongeurs (Tao et coll.,
1998, 2000a, 2000b, 2004b, 2005; Pereira et coll., 2001, Ge et coll., 2001). Aucune tendance
claire en termes de puissance n’a été observée pour les AHA (NTP, 2018). Ce mode d’action est
biologiquement pertinent pour I’humain.

1C) Altération du métabolisme cellulaire : L’inhibition de la GAPDH, de la PDK et de la GST-{
peut modifier le métabolisme énergétique cellulaire et entrainer la génération d’ERO et un
stress oxydatif et, par conséquent, altérer la croissance et la survie des cellules, ce qui conduit a
la formation de tumeurs (Error! Reference source not found.). Ce mode d’action est
biologiquement pertinent pour I’humain.

Inhibition de la GAPDH (mono-AHA) : Les mono-AHA inhibent de maniére dose-dépendante la
GAPDH (iodo- > bromo- > chloro-) (Hernandez-Fonseca et coll., 2008; Pals et coll., 2011, 2016;
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Dad et coll., 2013). L'AMBA et le MIAA possédaient les puissances les plus élevées dans les
études in vitro examinant I'inhibition de la GAPDH (ABDCA < ACDBA << ADCA < ADBA < ABCA <
ATCA < AMCA < ATBA < AMBA < MIAA) et ont altéré les taux d’adénosine triphosphate (ATP;
énergie qui stimule et soutient de nombreux processus dans les cellules vivantes; ABDCA <
AMCA < MIAA < AMBA) (Pals et coll., 2011; Dad et coll., 2013, 2018).

L’'inhibition de la GAPDH bloque le métabolisme du glucose en pyruvate (glycolyse). La
diminution du pyruvate entraine une réduction de la production d’ATP, un stress mitochondrial,
une augmentation du Ca?* intracellulaire, la génération d’ERO et un génotoxicité (Error!
Reference source not found.). L’ajout de pyruvate a renforcé la production d’ATP et réduit les
dommages a I’ADN in vitro (Dad et coll., 2013). La GAPDH participe également a la réparation
de I’ADN, a la progression du cycle cellulaire et a la mort cellulaire (Colell et coll., 2009, Zhang et
coll., 2015).

Inhibition de la PDK (di-AHA/tri-AHA) : Comme I’ADCA est un analogue structural du pyruvate,
il péneétre dans les mitochondries par le transporteur de pyruvate, ol il se lie et inhibe |’activité
de la PDK, de sorte que le complexe pyruvate déshydrogénase (CPDH) reste a I’état actif non
phosphorylé (Error! Reference source not found.). Le CPDH régule |la conversion du pyruvate
en l'acétylcoenzyme A (acétylCoA) utilisé dans le cycle de Kreb (cycle des acides
tricarboxyliques); ainsi, ’ADCA détourne le métabolisme cellulaire de la voie glycolytique vers le
métabolisme oxydatif (Stacpoole et coll., 2008). Au fil du temps, un métabolisme oxydatif plus
élevé peut surcharger les mitochondries et entrainer une accumulation d’ERO, ce qui peut
causer un stress oxydatif et des dommages a I’ADN et, en |'absence de réparation, formation de
tumeurs (Stacpoole et coll., 2008).

L’ADCA a augmenté de maniéere dose-dépendante le CPDH total et le CPDH non phosphorylé, ce
que I'ajout d’inhibiteurs de la transcription ou de la traduction dans des cultures de foie de rat
et des cultures primaires de fibroblastes de patients déficients en CPDH n’a pas empéché
(Evans et Stacpole, 1982; Morten et coll., 1998; Han et coll., 2008). L’ADCA inhibe la PDK chez le
rat, le lapin et le porc (Deuse et coll., 2014).

Ce mode d’action a fait du ADCA un candidat thérapeutique potentiel a utiliser cliniquement
pour les troubles métaboliques et comme traitement du cancer (effet Warbug : les cellules
cancéreuses utilisant la glycolyse comme énergie deviennent plus sensibles a I’hypoxie et a
I"apoptose lorsque I’ADCA fait passer le métabolisme cellulaire au métabolisme oxydatif;
Stacpoole et coll., 2008).

L’AMBA et le MIAA possédaient les puissances les plus élevées dans les études in vitro portant
sur I'activation du CPDH (ABDCA < ABCA < ACDBA ~ ATCA < ADBA ~ AMCA < ATBA < ADCA
AMBA < MIAA) (Pals et coll., 2011; Dad et coll., 2013, 2018).

Inhibition de la GST-{ (di-AHA; ADCA, ADBA et ABCA) : Les di-AHA sont métabolisés par la GST-
{ (voie de catabolisme de la tyrosine), mais se lient également a la GST-{ et I'inhibent, ce qui a

pour résultat :
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a) l'autorégulation de la diminution de son propre métabolisme, de la clairance et de
I"augmentation de la demi-vie, et
b) une augmentation des niveaux de métabolites toxiques de la tyrosine, tous les deux
pouvant entrainer un stress oxydatif et I’activation des voies de réponse au stress
pouvant potentiellement mener a la formation de tumeurs (Stacpoole, 2011; James et
coll., 2017; Error! Reference source not found.).
Le classement de I'affinité de liaison a la GST-{ et de son inhibition irréversible est : ABCA >
ADCA > ADBA (Gonzalez-Leon et coll., 1997; Tong et coll., 1998b; Anderson et coll., 1999;
Cornett et coll., 1999; Tzeng et coll., 2000; Schultz et Sylvester, 2001).
La GST-C humaine a une affinité pour I’ADCA similaire a celle des enzymes de souris et de
rat, mais son inactivation est 3,5 fois plus lente (Tzeng et coll., 2000). Taux relatifs : souris >
rats > humains (Tong et coll., 1998b). La GST-{ humaine est plus résistante a I'inhibition que
la GST-C des rongeurs ou des chiens (Board et Anders, 2011; Maisenbacher et coll., 2013).
Les adultes subissent une inhibition métabolique cinq fois plus élevée que les jeunes sujets
(Shroads et coll., 2008). L’activité cytosolique de la GST-{ avec I’ADCA est égale ou inférieure
aux limites de détection pendant la période prénatale et, jusqu’a environ deux mois apreés la
naissance, elle augmente avec I’dge jusqu’a I’age de 7 ans, puis elle devient ensuite similaire
a celle des adultes (James et coll., 2017). On a mesuré des taux accrus de maléylacétone
(métabolite de la tyrosine) chez les enfants traités pendant des mois ou des années par
I’ADCA; cependant, les auteurs n’ont détecté aucun métabolite réactif de la tyrosine dans
I'urine d’humains exposés de facon subaigué ou chronique a des concentrations
environnementales de ADCA (Stacpoole, 2011).
La GST-C est présente dans le foie, les reins, les testicules, le coeur, le cerveau et d’autres
tissus chez la souris, le rat et I’lhumain (James et coll., 2017). L’expression de la GST-{ dans le
cytosol du foie du rat (86 %) est plus élevée que dans les mitochondries (4 %); on n’a
observé aucune différence dans la séquence de protéines entre la GST-Cisolée dans le foie
et la GST-Cisolée dans les mitochondries chez le rat ou I’lhumain (James et coll., 2017).
Les souris dépourvues de GST-{ semblent normales, sauf lorsqu’elles sont soumises a un
stress provoqué par une alimentation riche en acide homogentisique, en tyrosine ou en
phénylalanine, qui entraine une insuffisance rénale et hépatique et une hypertrophie du
foie due au stress oxydatif (James et coll., 2017).
Les auteurs n’ont rapporté aucun trouble chez I’humain lié a la perte de I'’enzyme GST-{
(James et coll., 2017)
Les humains ayant au moins une copie de la GST--1C sont considérés comme des
métaboliseurs rapides du ADCA aprés une administration répétée de 25 mg/kg par jour
pendant cing jours ou plus (James et coll., 2017)
Le chlorure module I'inactivation de la GST-C par I’ADCA. Il prolonge les demi-vies in vitro de
I'inactivation de la GST-{ dans les cytosols humains (James et coll., 2017)
Cependant, I'inhibition de la GST-{, observée a des concentrations élevées de ADCA,
pourrait étre négligeable lors d’expositions aux concentrations environnementales
relativement faibles de ADCA (Li et coll., 2008a)

52 | Recommandations pour la qualité¢ de I’eau potable au Canada, acides haloacétiques — Janvier 2026



Evénements clés ultérieurs — Altération de la croissance et de la survie des cellules : Quels que
soient les premiers événements clés (dommages a I’ADN, événement épigénétique, altération
du métabolisme cellulaire), les événements clés ultérieurs qui stimulent le stress oxydatif et la
prolifération cellulaire ou qui inhibent I’apoptose ont le potentiel de mener a la formation de
tumeurs (Error! Reference source not found.). Le stress oxydatif, la peroxydation lipidique et
les Iésions oxydatives de I’ADN peuvent jouer un réle dans la cancérogénicité des AHA. Les
lignées cellulaires cancéreuses de rongeurs et d’humains exposées aux AHA induisent un stress
oxydatif (acides mono- > di- > trihaloacétiques et acides acétiques iodés > bromés > chlorés)
(Larson et Bull, 1992; Austin et coll., 1996; Pals et coll., 2013; Stalter et coll., 2016). Plewa et
coll. (2004) ont montré que le classement de la cytotoxicité et de la génotoxicité des acides
monohaloacétiques était corrélé a leur réactivité électrophile (c’est-a-dire acide iodo- > bromo-
> chloroacétique). Les puissances de cytotoxicité induites par '’AMCA, ’ADCA et I’ATCA
n’étaient pas corrélées a leur puissance cancérogene, ce qui laisse entendre que la cytotoxicité
n’est pas la cause principale pour ce groupe de composés chimiques (Plewa et coll., 2002). De
nombreuses études font état d’'une augmentation de la prolifération cellulaire et d’'une
diminution de I'apoptose dans les foyers et les tumeurs hépatiques induits par I’ATCA et '’ADCA
chez les animaux de laboratoire (Sanchez et Bull, 1990; Richmond et coll., 1991; Styles et
coll.,1991; Dees et Travis, 1994; Snyder et coll.,1995; Pereira, 1996a; Stauber et Bull, 1997;
Channel et coll., 1998; Stauber et coll., 1998; Ge et coll., 2001; Tao et coll., 2004a, 2004b;
Walgren et coll., 2005; DeAngelo et coll., 1991, 2008; CIRC, 2014). Les analyses
transcriptomiques montrent que les AHA (acides chloro-, bromo-, iodo-, dichloro-,
bromochloro-, trichloro- et bromodichloroacétiques) affectent I’expression des genes impliqués
dans la réponse au stress oxydatif, les dommages a I’ADN, la réparation de I’ADN, la croissance
et la prolifération cellulaires, le remodelage tissulaire, I'apoptose, I’angiogenése, la progression
du cancer, le métabolisme des acides gras et le métabolisme des xénobiotiques (NTP, 2018).

2.5 Sélection des études clés

Santé Canada a pris en compte tous les criteres d’effet dans le choix de |’étude ou des études
clé(s) pour le calcul des VBS pour les AHA. Les critéres d’effet les plus sensibles ont été
sélectionnés et les relations dose-réponse ont été analysées. L'effet pouvant potentiellement
entratner un effet nocif, et qui se manifeste a la dose la plus faible (point de départ [PDD]), est
choisi comme effet critique. Dans la mesure du possible, la modélisation de |la dose repére
(BMD) a été privilégiée par rapport a I'approche NOAEL/LOAEL pour établir les PDD, car toutes
les données expérimentales sont modélisées, ce qui permet une meilleure analyse de la
relation dose-réponse. Santé Canada a effectué la modélisation de la BMD a une réponse de
référence par défaut de 10 %, puis a sélectionné une BMD1o et une limite inférieure de
I'intervalle de confiance a 95 % de cette BMD (BMDLio) (Benchmark Dose Modeling Software
(BMDS Online) de la U.S. EPA; version 3.3.0). Les données ne justifient pas I'emploi d’'une autre
approche que celle par défaut. Santé Canada a évalué I'ajustement de tous les modeéles : valeur
p de la qualité de I’ajustement supérieure a 0,1, rapport BMD/BMDL inférieur a 5, inspection
visuelle de la courbe. Tous les modeles dont les BMD se situent a I’extérieur de la plage
observable (c’est-a-dire supérieure a la dose maximale d’essai ou inférieure a 3 x dose non
nulle la plus faible) n’ont pas été pris en compte dans I’élaboration des PDD. Le modéle avec le
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critere d’information d’Akaike (AIC) le plus bas a été choisi pour estimer la BMD1g et la BMDLio
pour chaque critere d’effet sélectionné. Santé Canada a utilisé cette derniere valeur comme
PDD pour I'élaboration de la VBS (section 3.0). Des NOAEL/LOAEL ont été choisies lorsque les
données n’étaient pas suffisantes pour la modélisation (aucun groupe de dose ne présentait
une réponse statistiquement significative par rapport aux témoins ou les groupes affichaient
une grande variabilité de la réponse; aucune tendance n’était statistiquement significative). Le
choix de I"'approche pour calculer la VBS (section 3.0; approche linéaire ou approche avec seuil)
s’est basé sur le poids de la preuve génotoxique (capacité de se lier a I’ADN; section 2.3;
tableau E3) et I'analyse des modes d’action (section 2.4). Un mode d’action cancérogene, qu’il
implique une interaction directe avec I’ADN ou non, oriente le choix d’une approche linéaire ou
d’une approche avec seuil, respectivement, pour le calcul de la valeur basée sur la santé (VBS).

Acide monochloroacétique (AMCA)

Aucune étude épidémiologique n’a établi de lien entre I’exposition au AMCA et des effets nocifs
chez I’humain. Les auteurs n’ont relevé aucun effet cancérogene du AMCA (NTP, 1992;
DeAngelo et coll., 1997). Il semble que les criteres d’effet sensibles pour I’AMCA sont les
toxicités systémique et cardiovasculaire observées chez les rats (NTP, 1992; DeAngelo et coll.,
1997). L’étude du NTP sur les effets chroniques (1992) a fait état d’'une mortalité (causes non
déterminées; NOAEL de 11 mg/kg p.c. par jour). DeAngelo et coll. (1997) ont signalé une
dégénérescence du myocarde (LOAEL de 26 mg/kg p.c. par jour) et une toxicité systémique
(NOAEL de 3,5 mg/kg p.c. par jour) dans une étude sur les effets chroniques chez les rats males.
Santé Canada a choisi I’étude de DeAngelo et coll. (1997) comme étude principale pour ’AMCA,
car elle présentait le PDD le plus faible; a étudié un nombre raisonnable d’animaux (23 a 25 rats
males); a administré I’AMCA dans I’eau potable pendant une exposition a vie; et a inclus un
examen anatomopathologique et une analyse du sérum. D’apres la toxicité systémique
(diminution du poids corporel et modifications du poids relatif du foie), Santé Canada a
sélectionné une dose de 3,5 mg/kg p.c. par jour comme NOAEL et une dose de 26 mg/kg p.c.
par jour comme LOAEL, que la U.S. EPA (2006) et 'OEHHA (2022) ont également sélectionnées.
Compte tenu de I'absence de génotoxicité et de cancérogénicité, I'approche avec seuil est
appropriée pour calculer la VBS (section 3.0).

Acide dichloroacétique (ADCA)

Aucune étude épidémiologique n’a établi de lien entre I’exposition au ADCA et des effets nocifs
chez I’'humain. Les criteres d’effet les plus sensibles chez les animaux exposés par voie orale au
ADCA de fagon subchronique ou chronique comprennent la toxicité hépatique et les tumeurs
hépatiques (adénomes et carcinomes combinés) observées chez les souris et les rats, ainsi que
la dégénérescence testiculaire observée chez les chiens (faible nombre d’études et effets
variables; Cicmanec et coll., 1991). Santé Canada a exclu les études de Mather et coll. (1990) et
de Wood et coll. (2015), car leur durée plus courte introduisait une incertitude accrue dans
I’extrapolation de la toxicité subchronique a la toxicité chronique, nécessitant ainsi I'application
d’un facteur d’incertitude supplémentaire. L'étude de DeAngelo et coll. (1996) a été exclue
parce que la dose la plus élevée a été réduite séquentiellement a 1 g/L aprés 52 semaines, puis
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interrompue a 60 semaines; bien que I’ADCA ait été un cancérogene hépatocellulaire chez les
rats F344 males, les observations concomitantes d’une mortalité élevée et d’une incidence
tumorale a la dose la plus élevée diminuent la sensibilité de I’étude, ce qui la rend inappropriée
comme étude critique pour I’évaluation de la cancérogenése.

Santé Canada a jugé que les études de DeAngelo et coll. (1991 et 1999) et de Bull et coll. (2002)
étaient de qualité suffisante (durée chronique, groupes de doses multiples [y compris les faibles
doses], grand nombre d’animaux utilisés, contréle de la qualité effectué et documentation
adéquate des effets nocifs récurrents) pour étre examinées plus en détail comme études
principales sur les effets hépatiques. Le Tableau 8 compare les études clé potentielles et leurs
PDD potentiels (NOAEL/LOAEL et BMD/BMDL). Les valeurs de la NOAEL de 7,6 mg/kg p.c. par
jour pour I'augmentation du poids relatif du foie dans I’étude DeAngelo et coll. (1991) et de la
BMDLio de 8,7 mg/kg p.c. par jour pour les néoplasmes hépatiques (DeAngelo et coll., 1999)
sont semblables. Cependant, le PDD le plus bas était une BMDLjode 3,6 mg/kg p.c. par jour
pour les néoplasmes hépatiques (Bull et coll., 2002). Cette valeur est également appuyée par
des NOAEL de 3,6 et 3,9 mg/kg p.c. par jour observées chez les rats (changements des poids des
testicules, du foie et des reins et néoplasie hépatique) (Mather et coll., 1990; DeAngelo et coll.,
1996).

D’apreés le poids de la preuve génotoxique (section 2.3; tableau E3) et I'analyse des modes
d’action (section 2.4), I’ADCA devrait faire I'objet d’une évaluation des risques selon une
approche non linéaire. Plus précisément, les essais in vivo (dont la pondération était plus élevée
dans I'analyse du poids de la preuve) ont donné des résultats négatifs, ou des résultats positifs
seulement a des doses élevées de ADCA ou aprés un délai prolongé, et le mode d’action
soutient la modification épigénétique ou I’altération du métabolisme cellulaire comme
premiers événements clés du mode d’action. Les évaluations de 'OEHHA (2022) et du NTP
(2018) appuient ce poids de la preuve non génotoxique (les preuves de la toxicité génétique in
vitro du ADCA sont contradictoires; on a observé une génotoxicité in vivo du ADCA a des doses
plus élevées).

Santé Canada a choisi une dose de 3,6 mg/kg p.c. par jour (Bull et coll., 2002) comme PDD
pour calculer la VBS selon une approche avec seuil (section 3.0); cette valeur protégerait
contre la toxicité hépatique, rénale et testiculaire et les néoplasmes hépatiques.

Tableau 8. Etudes clés et points de départ potentiels pour I'acide dichloroacétique (ADCA)

Méthode Critére d’effet NOAEL/LO BMD/BMDL;o Référence
(mg de ADCA/kg p.c. par jour; | AEL (mg/kg (mg/kg

incidence/nbre total d’animaux p.c. par p.c./jour)

a chaque niveau de traitement) jour)
Souris B6C3F1 males (50/dose) Toxicité et néoplasie 7,6/77 Ne satisfait pas | DeAngelo et
ayant recu I’ADCA ajusté au pH a hépatiques : 277 : aux criteres de coll,, 1991
des doses de 0,05, 0,5, 3,5, 5 g/L augmentation du poids relatif contréle de la
(calculées a 7,6, 77, 410, final du foie, et cancérogéne. qualité de la
486 mg/kg p.c. par jour) dans modélisation de

la BMD
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Méthode Critére d’effet NOAEL/LO BMD/BMDL;g Référence
(mg de ADCA/kg p.c. par jour; | AEL (mg/kg (mg/kg
incidence/nbre total d’animaux p.c. par p.c./jour)
a chaque niveau de traitement) jour)
I’eau potable pendant 60 ou
75 semaines.
Souris B6C3F1 males (35— Néoplasmes hépatiques : AH : 84/168 AH : 80,9/37,9 DeAngelo et
88/dose); eau potable, doses de 5/50, 1/33, 5/25, 18/35%, (modele de Hill) | coll., 1999
0,0,5,1,20u3,5g/L(0,8, 84, 9/21%*,5/11* CH : 13/50, CH :29,0/23,6
168, 315 ou 429 mg/kg p.c. par 11/33, 12/25, 25/35%, 20/21%, (modele Probit)
jour) de ADCA neutralisé pendant | 11/11* AH ou CH : 18/50, AHou CH:
une période allant jusqu’a 11/33, 14/25, 30/35*%, 21/21%, 11,7/8,7
100 semaines. (Sacrifices en cours | 11/11* (modele
d’essai a 26, 52 et 78 semaines de | Mortalité précoce et multistade)
10/dose — données non diminution du poids corporel
rapportées ici, puisque I'on se significatives aux deux doses
soucie de I'exposition chronique.) | les plus élevées.
Souris B6C3F1 méles (20/dose); Néoplasmes hépatiques : AH : 11/54 AH ou CH : Bull et call.,
eau potable, dosesde 0, 0,1, 0,5 0/20, 1/20, 4/20, 10/19*; CH : 19,7/3,6 2002
ou2g/L(0, 11, 54 ou 216 mg/kg 0/20, 0/20, 1/20, 1/19; AH ou (modele
par jour) de ADCA neutralisé CH:0/20, 1/20, 5/20*, 11/19* gamma)
pendant 52 semaines.

AH — adénome hépatocellulaire; BMD — dose repére; BMDL;o — la limite inférieure de I'intervalle de confiance a
95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une toxicité; CH — carcinome hépatocellulaire;
LOAEL — dose minimale avec effet nocif observé; NOAEL — dose sans effet nocif observé.
*significativement différent du témoin.
Santé Canada a analysé les données dose-réponse a |’aide de la version en ligne du Benchmark Dose Modeling
Software (BMDS Online) de la U.S. EPA (https://bmdsonline.epa.gov; version 3.3.0) pour estimer la limite
inférieure de I'intervalle de confiance a 95 % de la dose associée a une BMDL;y; seules les valeurs qui satisfont aux
criteres de contréle de la qualité de la modélisation de la BMD sont rapportées.

Acide trichloroacétique (ATCA)

Aucune étude épidémiologique n’a établi de lien entre I’exposition au ATCA et des effets nocifs
chez I’lhumain. Dans plusieurs études de toxicité subchronique et chronique chez les souris
exposées au ATCA, les auteurs ont rapporté une augmentation du poids relatif du foie, une
nécrose et une inflammation hépatocellulaires, une prolifération des peroxysomes et des
adénomes et carcinomes hépatocellulaires. Cependant, il y avait peu ou pas de signes de

néoplasme chez les femelles ou les rats. Les tumeurs chez la souris sont probablement dues au
mode d’action de la prolifération des peroxysomes et non a une interaction directe avec I’ADN,
ce qui pourrait ne pas s’appliquer aux humains (section 2.4; Cattley et coll., 1998). Le feetus en
développement semble étre sensible a I’exposition maternelle a des doses de ATCA de

330 mg/kg p.c. par jour (Smith et coll., 1989), mais ces doses sont plus élevées que celles qui
peuvent causer des effets sur le foie chez les adultes.

Dans I’ensemble, I'étude de DeAngelo et coll. (2008) semblait étre celle de meilleure qualité a
retenir comme étude clé (doses multiples, grand nombre d’animaux, longue durée, multiples
criteres d’effet examinés, résultats uniformes obtenus dans des études indépendantes, examen
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du mode d’action de la prolifération des peroxysomes; corrélation d’augmentations
significatives pour la prolifération des peroxysomes hépatiques et les néoplasmes hépatiques a
68,2 mg/kg p.c. par jour). Des trois expériences réalisées dans cette étude, la troisieme n’a pas
nécessité d’ajustement temporel pour tenir compte d’une exposition inférieure a la durée de
vie, ce qui aurait introduit une incertitude supplémentaire. Par conséquent, Santé Canada a
choisi la troisieme expérience comme étude critique pour I’analyse dose-réponse du ATCA
(DeAngelo et coll., 2008). L’extrant pour tous les PDD figure dans le Tableau 9. La modélisation
BMD des données a établi une BMD;1o/BMDL;ode 8,9 et 6 mg/kg p.c. par jour comme PDD
pour I’ATCA a utiliser pour calculer la VBS selon une approche avec seuil (section 3.0).

Tableau 9. Points de départ (PDD) potentiels pour I'acide trichloroacétique (ATCA)

Méthode Critére d’effet NOAEL/LOAEL BMD/BMDL;o Référence
(mg de ATCA/kg p.c. par (mg/kg p.c./jour) (mg/kg p.c. par
jour; incidence/nbre jour)

total d’animaux a
chaque niveau de
traitement)

Eau potable. Exp. 1: AH et/ou CH de Carcinomes : Exp. 1:7,7/68,2; Exp.3: DeAngelo et coll.,
Exp. 1:Dosesde 0, | 45 a 60 semaines : 4/35, | Exp.2:LOAEL572; De52a 2008

0,05, 0,5 0u 5 g/L 5/32, 12/34*, 19/34%; Exp.3:6,7/81,2. 104 semaines

(0,7,7,68,20u AH et/ou CH 4 60 19/12 (modele

602,1 mg/kg p.c. semaines : 4/30, 4/27, Probit)

par jour) de ATCA 11/29*, 16/29*. 104 semaines

neutralisé pendant | Exp.2: AH:0/25, 8,9/6 (modele

60 semaines; les 21/36*; CH : 3/25, Probit)

témoins ont recu 28/36*; AH et/ou CH :
2 g/L de chlorure 3/25, 32/36*.
de sodium. Exp. 2: | Exp. 3 :AH et/ou CH de

Doses de 0 ou 52 a 104 semaines :
4,5g/L(0ou 31/56, 21/48, 36/51; AH
572 mg/kg p.c. par | et/ouCH a

jour) de ATCA 104 semaines : 27/42,

neutralisé pendant | 19/35, 32/36*.

104 semaines; les

témoins ont regu

1,5 g/L d’acide

acétique neutralisé.

Exp. 3 : Doses de O,

0,05 0u 0,5 g/L (0O,

6,7 ou 81,2 mg/kg

p.c. par jour) de

ATCA neutralisé

pendant

104 semaines; les

témoins ont recu

de I'eau désionisée.
AH — adénome hépatocellulaire; BMD — dose repére; BMDL;o — la limite inférieure de I'intervalle de confiance a
95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une toxicité; CH — carcinome hépatocellulaire;
Exp. — expérience; LOAEL — dose minimale avec effet nocif observé; NOAEL — dose sans effet nocif observé.
* significativement différent du témoin.
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Santé Canada a analysé les données dose-réponse a I'aide de la version en ligne du Benchmark Dose Modeling
Software (BMDS Online) de la U.S. EPA (https://bmdsonline.epa.gov; version 3.3.0) pour estimer la limite inférieure
de l'intervalle de confiance a 95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une toxicité
(BMDLjo); seules les valeurs qui satisfont aux critéres de contréle de la qualité de la modélisation de la BMD sont
rapportées.

Acide monobromoacétique (AMBA)

Aucune étude sur les effets épidémiologiques ou chroniques établissant un lien entre
I’exposition au AMBA et des effets nocifs chez I’lhumain ou les animaux n’était adéquate pour
I’évaluation quantitative des risques a I’heure actuelle. 'AMBA n’a pas causé de toxicité pour la
reproduction chez les rats males et les femelles, mais a causé des effets sur le développement
observés in vivo et in vitro. Les auteurs d’une étude ont rapporté une NOAEL de 25 mg/kg p.c.
par jour pour les effets sur la reproduction chez les rats males exposés a cette dose de AMBA
neutralisé pendant deux semaines (Linder et coll., 1994a; pas de LOAEL). Les auteurs d’une
autre étude ont rapporté des NOAEL/LOAEL de 50/100 mg/kg p.c. par jour pour les effets sur le
développement en présence d’une toxicité maternelle chez les rates ayant recu par gavage 25,
50 ou 100 mg/kg p.c. par jour de AMBA du 6e au 15e JG (Randall et coll., 1991b). Les deux
études comportent des limitations en raison de la courte durée et du nombre limité des effets
examinés. Bien que les études in vitro laissent entendre que I’AMBA pourrait étre génotoxique,
les bioessais in vivo sur des larves de triton et des nématodes ont donné des résultats négatifs
(tableau E3). Il est important de noter que les données chez les animaux donnent a penser que
I’AMBA est rapidement métabolisé et éliminé, de sorte qu’il convient d’interpréter les études in
vitro avec prudence; les études de toxicité in vivo pourraient surestimer le risque pour la santé
humaine du AMBA par rapport a d’autres AHA (Saghir et Schultz, 2005). Bien que I’AMBA puisse
étre génotoxique, Santé Canada n’a trouvé aucune étude de cancérogénicité. Il ne semble pasy
avoir d’étude principale acceptable sur laquelle fonder une recommandation. Par conséquent,
il serait utile de procéder a une analyse de mélange pour comparer I’exposition, la cinétique, les
effets potentiels sur la santé et les modes d’action a d’autres AHA (section 3.2).

Acide dibromoacétique (ADBA)

Aucune étude épidémiologique n’a établi de lien entre I’exposition au ADBA et des effets nocifs
chez I’humain. Les critéres d’effet les plus sensibles chez les animaux de laboratoire exposés par
voie orale au ADBA comprennent la toxicité hépatique, les tumeurs hépatiques, les tumeurs
bronchiques et les effets sur la reproduction et le développement.

En ce qui concerne les effets non cancérogénes, I'appareil génital male était le critére d’effet le
plus sensible dans une étude de toxicité subchronique, le lapin étant I’espéce la plus sensible
(Veeramachaneni et coll., 2007) avec une LOAEL de 1 mg/kg p.c. par jour (données se prétant
mal a la modélisation de la BMD). Plusieurs autres rapports confirment une toxicité pour la
reproduction des males chez les rats et les souris (tableau E2).

En ce qui concerne le cancer, les souris males étaient les plus sensibles aux effets cancérogenes
du ADBA; la réponse/incidence chez les souris males était plus élevée que chez les rats et les

58 | Recommandations pour la qualité¢ de I’eau potable au Canada, acides haloacétiques — Janvier 2026



souris femelles (NTP, 2007a). D’apres les tumeurs hépatiques, on a établi une NOAEL de

4 mg/kg p.c. par jour et une BMDLjo de 3,68 mg/kg p.c. par jour pour les effets liés au cancer
induits par I’ADBA (Tableau 10). Cependant, comme le modéle BMDL ne satisfaisait pas a tous
les criteres de contréle de la qualité et que la valeur BMDL est similaire a la NOAEL, Santé
Canada a choisi la valeur de 4 mg/kg p.c. par jour comme PDD pour le cancer. Etant donné que
I’ADBA pourrait étre un cancérogéne génotoxique agissant directement sur I’ADN, il faudrait
envisager une extrapolation linéaire aux faibles doses pour calculer la VBS du ADBA. On a tenu
compte des PDD pour les effets non cancérogénes et pour le cancer (1 et 4 mg/kg p.c. par
jour) pour calculer la VBS en utilisant une approche avec seuil et une approche linéaire,

respectivement (section 3.0).

Tableau 10. Etudes clés et points de départ potentiels pour I’acide dibromoacétique (ADBA)

Méthode Critére d’effet NOAEL/ BMD/BMDL;o Référence
(mg de ADBA/kg p.c. par jour; LOAEL (mg/kg p.c. par
incidence/nbre total d’animaux (mg/kg jour)
a chaque niveau de traitement) | p.c./jour)

Rats Fischer 344 méles ou Souris méles : AH : 18/49, 4/45 AHOuUCH: NTP, 2007a
femelles et souris B6C3F1 37/50%*, 37/50%, 42/50*; CH : Souris méles :
(50/dose). Eau potable, doses de 14/49, 9/50, 19/50, 26/50*. AH 5,66/3,68 (a
0, 50, 500 ou 1 000 mg/L (0, 2, 20 | ou CH :28/49, 41/50%*, 42/50%, multistades;
ou 40 mg/kg p.c. par jour pour les | 47/50*; dégénérescence mais valeur p
rats males; 0, 2, 25 ou 45 mg/kg kystique hépatique chez les pour la qualité
p.c. par jour pour les rats rats males. Hyperplasie de I'ajustement
femelles; 0, 4, 45 ou 87 mg/kg p.c. | épithéliale alvéolaire chez les inférieure a 0,1)
par jour pour les souris males; et rats femelles. La réponse chez
0, 4, 35 ou 65 mg/kg p.c. par jour | les souris males était plus
pour les souris femelles) de ADBA | élevée que la réponse chez les
pendant 2 ans. rats et les souris femelles.
Lapins Dutch Belted, méres Descendance : Diminution des Non Les données Veeramachane
gravides et descendance (> spermatozoides disponible/ | n’ont pas ni et coll., 2007
10 meéres/dose; 10 a morphologiquement normaux, | 1 satisfait aux
22 petits/dose). Doses de 0, 1 a |ésions dans I'épithélium criteres de

1,25, 5,2 36,7 ou55a6l1mg/kg
p.c. par jour de ADBA neutralisé
dans I'eau potable du 15e jour de
gestation au sevrage a

6 semaines, et se poursuivant
chez la descendance jusqu’a 12
ou 24 semaines.

séminifere. Réduction des
follicules primordiaux chez les
petits de premiere génération
a 24 semaines.

controle de la
qualité pour la
modélisation de
la BMD

AH — adénome hépatocellulaire; BMD — dose repére; BMDL;o — la limite inférieure de I'intervalle de confiance a
95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une toxicité; CH — carcinome hépatocellulaire;
LOAEL — dose minimale avec effet nocif observé; NOAEL — dose sans effet nocif observé.
* significativement différent du témoin.
Santé Canada a analysé les données dose-réponse a |’aide de la version en ligne du Benchmark Dose Modeling
Software (BMDS Online) de la U.S. EPA (https://bmdsonline.epa.gov; version 3.3.0) pour estimer la limite
inférieure de I'intervalle de confiance a 95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une
toxicité (BMDLyo); seules les valeurs qui satisfont aux criteres de contrdle de la qualité de la modélisation de la

BMD sont rapportées.
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Acide tribromoacétique (ATBA)

Aucune étude sur les effets épidémiologiques ou chroniques établissant un lien entre
I’exposition au ATBA et des effets nocifs chez I’humain ou les animaux n’est disponible. Il ne
semble pas y avoir d’étude principale acceptable sur laquelle fonder une recommandation. il
serait utile de procéder a une analyse de mélange pour comparer |’exposition, la cinétique, les
effets potentiels sur la santé et les modes d’action a d’autres AHA (section 3.2).

Acide bromochloracétique (ABCA)

Aucune donnée épidémiologique établissant un lien entre I’exposition au ABCA et des effets
nocifs chez I’lhumain n’était adéquate pour |’évaluation quantitative des risques a I’heure
actuelle. Plusieurs études ont identifié des effets sur la reproduction et le développement, ainsi
gu’une cancérogénicité chez les animaux de laboratoire, associés a I’exposition au ABCA. L'effet
non cancérogene le plus sensible est la réduction de la fertilité chez les rats males (LOAEL de
1,6 mg/kg p.c. par jour; section 2.3). Cependant, I'incertitude est trop élevée pour établir une
VBS basée sur des effets non cancérogénes, car I’étude est de courte durée et les auteurs ne
fournissent aucune donnée pour I’analyse de la relation dose-réponse.

Pour ce qui est de la cancérogénicité, le Tableau 11 résume I’étude clé potentielle et les PDD
potentiels (NOAEL/LOAEL et BMD/BMDL). Une BMDL31o de 7,07 mg/kg p.c. par jour pour les
hépatoblastomes chez les souris males était le PDD le plus bas avec un modeéle répondant a des
critéres d’ajustement adéquats. Il convient de noter que la BMDL1o pour effet est inférieure de
3 fois a la dose non nulle la plus faible, ce qui indique la nécessité de recueillir d’autres données
dans cette plage de doses; toutefois, étant donné que la BMD se situe dans la plage observable,
I"utilisation de cette BMDL1o se justifie. De plus, cette valeur est similaire a la valeur
immédiatement supérieure de 7,72 mg/kg p.c. par jour pour les carcinomes hépatocellulaires
chez les souris males. Par conséquent, Santé Canada a choisi la BMDL;o de 7,07 mg/kg p.c. par
jour comme PDD pour le calcul de la VBS (section 3.0). Compte tenu des données limitées sur
la toxicologie génétique et des résultats positifs de diverses études de toxicologie génétique in
vitro, il faudrait envisager une approche d’extrapolation linéaire pour calculer la VBS du ABCA
pour le cancer.

Tableau 11. Etude clé potentielle et points de départ (PDD) potentiels pour ’acide bromochloroacétique (ABCA)

Méthode Critére d’effet NOAEL/ BMD/BMDL;o Référence
(mg de ABCA/kg p.c./jour) LOAEL (mg/kg p.c. par
(mg/kg jour)
p.c./jour)

Rats femelles F344; souris Rats : adénome du gros Rats : Souris males : NTP, 2009
B6C3F1 méles et femelles intestin a la dose de 50, 13/25; BMDLo de 8,8/7,07
(50/dose). Eau potable multiples fibroadénomes de Souris pour I'HB (modele
pendant 2 ans. Doses de ABCA | la glande mammaire aux males : multistade); BMDL;o
de 0, 250, 500, 1 000 mg/L doses de 25 et de 50, ND/25; de 7,72 pour le CH
(rats: 0, 13, 25, 50 mg/kg p.c. | tendance d’AH. Souris males : | Souris Souris femelles :
par jour; souris males : 0, 25, AH aux doses de 25 et 50, CH | femelles : aucun modele de
50, 90 mg/kg p.c. par jour; aux doses de 50 et 90, AH et ND/15 BMD n’a satisfait
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Méthode Critere d’effet NOAEL/ BMD/BMDL;o Référence
(mg de ABCA/kg p.c./jour) LOAEL (mg/kg p.c. par
(mg/kg jour)
p.c./jour)
souris femelles : 0, 15, 30, CH combinés a toutes les aux criteres de
60 mg/kg p.c. par jour). doses, HB a toutes les doses. contréle de la
A également réduit la survie. qualité
Souris femelles : AH a toutes Rats males :
les doses, CH a la dose de 30, (mésothéliome —
AH et CH combinés a toutes tous les organes) :
les doses. 9,28

AH — adénome hépatocellulaire; BMD — dose repére; BMDLyo — la limite inférieure de I'intervalle de confiance a
95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une toxicité; CH — carcinome hépatocellulaire;
HB — hépatoblastome; LOAEL — dose minimale avec effet nocif observé; ND — non disponible; NOAEL — dose sans
effet nocif observé.

* significativement différent du témoin.

Santé Canada a analysé les données dose-réponse a |’aide de la version en ligne du Benchmark Dose Modeling
Software (BMDS Online) de la U.S. EPA (https://bmdsonline.epa.gov; version 3.3.0) pour estimer la limite
inférieure de I'intervalle de confiance a 95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une
toxicité (BMDLyo); seules les valeurs qui satisfont aux critéres de contrdle de la qualité de la modélisation de la
BMD sont rapportées.

Acide chlorodibromoacétique (ACDBA)

La littérature sur I’ACDBA se limitait a une étude de toxicité subchronique de 35 jours (NTP,
2000). Des effets sont apparus chez les rats males a une dose de 78 mg/kg p.c. par jour (NOAEL
de 62 mg/kg p.c. par jour) et chez les rats femelles a une dose de 124 mg/kg p.c. par jour
(NOAEL de 100 mg/kg p.c. par jour). Santé Canada a choisi la NOAEL de 62 mg/kg p.c. par jour
comme PDD pour calculer une VBS potentielle selon une approche avec seuil pour les effets
non cancérogenes (section 3.0). Puisque I’ACDBA est un métabolite du ABCA (Schultz et coll.,
1999; Saghir et coll., 2011), une VBS pour les effets cancérogenes du ABCA protégerait
également contre les effets cancérogenes potentiels du ABCA.

Acide bromodichloroacétique (ABDCA)

Aucune donnée épidémiologique établissant un lien entre I’exposition au ABDCA et des effets
nocifs chez I’humain n’est disponible. L’étude du NTP (2015) était la seule étude de haute
qualité a examiner les effets sur la santé associés a I’exposition au ABDCA dans I’eau potable
(souris et rats, des deux sexes), incluant les expositions a court terme, subchroniques et
chroniques, ainsi que la génotoxicité. Le NTP a conclu qu’il existe des preuves claires de
cancérogénicité chez les rats et les souris des deux sexes, tandis que les résultats étaient
mitigés pour les criteres d’effet de la génotoxicité. L’ABDCA induit des tumeurs dans plusieurs
organes chez les rats et les souris. Compte tenu des données limitées sur la toxicologie
génétique et des résultats positifs des expériences de mutagénicité bactérienne (NTP, 2015),
une approche d’extrapolation linéaire pour déterminer un PDD pour la cancérogénicité du
ABDCA est appropriée.
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Les auteurs d’une étude ont évalué les effets cancérogénes et non cancérogenes suivant d’une
exposition chronique au ABDCA dans I’eau potable (NTP, 2015) par modélisation de la BMD.
Pour les effets non cancérogénes, le PDD le plus bas est la BMDL1o de 4,03 mg/kg p.c. par jour
pour I’hyperplasie de la moelle osseuse chez les rats femelles. Cette BMDL1 est semblable a
celles que I’on a calculées pour les foyers éosinophiles dans le foie chez les souris femelles
(4,08 mg/kg p.c. par jour) et les rats femelles (5,58 mg/kg p.c. par jour), la prolifération des
cellules hématopoiétiques dans la rate (4,59 mg/kg p.c. par jour) et I’hyperplasie de la moelle
osseuse chez les rats males (6,49 mg/kg p.c. par jour).

Pour le cancer, les critéres d’effet ayant les PDD les plus faibles présentaient une incidence
élevée de tumeurs dans le groupe témoin, ce qui rendait difficile I'interprétation des résultats
(Tableau 12). Il est possible que les mésothéliomes malins surviennent spontanément chez les
rats et ne soient donc pas liés au traitement (Tokarz et coll., 2022). Par conséquent, Santé
Canada a choisi la valeur immédiatement supérieure, une BMDL1o de 3,32 mg/kg p.c. par jour
pour une incidence combinée accrue de mésothéliomes malins dans tous les organes de rats
males, comme PDD. Il convient de noter que la BMDL1o pour cet effet est inférieure de 3 fois a
la dose non nulle la plus faible, ce qui indique la nécessité de recueillir d’autres données dans
cette plage de doses; toutefois, étant donné que la BMD se situe dans la plage observable
(supérieure a 3 fois la dose non nulle la plus faible et inférieure a la dose la plus élevée testée),
I"utilisation de cette BMDLip se justifie. La BMDLyo de 3,32 mg/kg p.c. par jour protége contre
les effets cancérogenes et non cancérogenes. Ainsi, Santé Canada a choisi une BMDL;jo de
3,32 mg/kg p.c. par jour pour le cancer pour calculer une VBS pour ’ABDCA selon une
approche linéaire (section 3.0).

Tableau 12. Points de départ (PDD) potentiels pour I'acide bromodichloroacétique (ABDCA)

Critere Espece | Sexe NOAEL/LOAEL BMDL;o Notes
d’effet (mg/kg p.c. par (mg/kg p.c. par
(NTP, 2015) jour) jour)
Multiple AH Souris F ND/17 2,70 Incidence élevée chez les témoins

(25/49), ce qui rend difficile
I'interprétation des résultats. BMDL
3 fois inférieure a la dose non nulle la
plus faible pour les seuls modeles
ajustés.

AH ou CH Souris F ND/17 3,23 Incidence élevée chez les témoins
(36/49). La BMDL est 3 fois inférieure a
la dose non nulle la plus faible, mais la
BMD se situe dans la plage
observable*.

AH ou CH ou Souris F ND/17 3,23 Incidence élevée chez les témoins

HB (36/49). La BMDL est 3 fois inférieure a
la dose non nulle la plus faible, mais la
BMD se situe dans la plage
observable*.

Mésothéliom | Rat M ND/11 3,32 La BMDL est 3 fois inférieure a la dose
es malins — non nulle la plus faible pour le modele
le mieux ajusté, mais la BMD se situe
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Critere Espece | Sexe NOAEL/LOAEL BMDLyo Notes
d’effet (mg/kg p.c. par (mg/kg p.c. par
(NTP, 2015) jour) jour)

tous les dans la plage observable* (modéle

organes multistade).

AH Souris F ND/17 3,76 Incidence élevée dans le groupe
témoin (33/49). La BMDL est 3 fois
inférieure a la dose non nulle la plus
faible, mais la BMD se situe dans la
plage observable*.

CH Souris F 17/34 5,88 Huit modeéles sont ajustés; sélection de
celui dont I’AIC est le plus bas.

CH ou HB Souris F ND/17 7,20 La BMDL est inférieure de 3 fois a la
dose non nulle la plus faible, mais la
BMD se situe dans la plage
observable*.

CH Souris M ND/23 7,33 Cing modeles sont ajustés; ils ont tous

la méme BMDL.

AIC — le critére d’information d’Akaike AH — adénome hépatocellulaire; BMD — dose repere; BMDLjg la limite
inférieure de l'intervalle de confiance a 95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 % de développer une
toxicité; CH — carcinome hépatocellulaire; F — femelle; HB — hépatoblastome; LOAEL — dose minimale avec effet
nocif observé; M —male; Multiple — multiples incidences de tumeur chez un animal; ND — non disponible; NOAEL —
dose sans effet nocif observé.
* La dose repére (BMD) dans la « plage observable » indique que la BMD est 3 fois supérieure a la dose la plus
faible non nulle et inférieure a la dose la plus élevée testée. La tendance indique une signification statistique dans
la tendance du type de tumeur. Santé Canada a analysé les données dose-réponse a |'aide de la version en ligne du
Benchmark Dose Modeling Software (BMDS Online) de la U.S. EPA (https://bmdsonline.epa.gov; version 3.3.0)
pour estimer la limite inférieure de I'intervalle de confiance a 95 % de la BMD associée a un risque accru de 10 %
de développer une toxicité (BMDLo); seules les valeurs qui satisfont aux critéres de contrdle de la qualité de la
modélisation de la BMD sont rapportées.

AHA iodés (AHA-I)

Aucune étude sur les effets épidémiologiques ou chroniques établissant un lien entre
I’exposition aux AHA-I et des effets nocifs chez I’lhumain ou les animaux n’est disponible. Les
données limitées disponibles sur la toxicité des AHA-I empéchent la sélection d’une étude
principale pour le calcul d’une VBS pour ces substances. De nouvelles méthodes et |’analyse de
mélange peuvent étre utiles. En I'absence de données traditionnelles sur la toxicité, Santé
Canada a eu recours a une extrapolation quantitative in vitro a in vivo (EqIVIV) pour examiner
les niveaux d’effet in vitro par rapport aux niveaux d’exposition humaine (Santé Canada,

2021a).

Wetmore (2015) donne un apergu du processus de I’EqIVIV. En bref, des données
pharmacocinétiques in vitro (c’est-a-dire stabilité métabolique, liaison aux protéines
plasmatiques et perméabilité des cellules intestinales) ont été recueillies et utilisées pour
modéliser la concentration sanguine a I’état d’équilibre (Css) pour quatre AHA-I a I'aide des
approches décrites dans Pearce et coll. (2017). La méthode de Monte-Carlo a été employée
pour simuler la variabilité de la population et calculer la Css du 95e centile. Des données sur la
toxicité in vitro ont ensuite été recueillies dans la littérature pour déterminer les concentrations
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d’AHA-I auxquelles on a observé une bioactivité. Les données utilisées portaient sur la
cytotoxicité chronique des cellules de mammiféres et la cytotoxicité bactérienne (Richardson et
coll., 2008; Stalter et coll., 2016). La dosimétrie inverse a ensuite été utilisée pour estimer la
dose orale équivalente chez I’humain. Il s’agit de la quantité d’une substance chimique a
laquelle une personne devrait étre exposée de maniere externe pour atteindre des niveaux de
concentration sanguine qui provoquent une activité dans les essais de toxicité in vitro.

Les doses orales équivalentes chez I’humain, calculées a partir des résultats d’essais in vitro,
figurent dans le Tableau 13. Les données montrent que le MIAA est I’AHA-I |e plus puissant et le
BIAA le moins puissant, selon les résultats des trois essais. Lorsque I’'on compare les doses
orales équivalentes chez I’humain calculées aux concentrations d’AHA-I auxquelles les humains
sont exposés par I’eau potable (section 1.3 sur I’exposition), il est évident que les niveaux
d’exposition humaine sont inférieurs de plusieurs ordres de grandeur aux concentrations qui
entraineraient des concentrations sanguines similaires a celles qui ont donné lieu a une toxicité
in vitro.

L'interprétation de I'EqIVIV entreprise pour les AHA-I est limitée par le manque de données sur
la toxicité in vitro dans les systémes pertinents qui peuvent décrire avec précision les
événements moléculaires déclencheurs apres |I’exposition aux AHA-I. Il n’existe pas non plus de
données abondantes sur |’exposition humaine auxquelles comparer les doses orales
équivalentes. Les résultats du processus d’EglVIV fournissent néanmoins un contexte in vivo
aux données in vitro. Les nouvelles méthodes comme I'EqIVIV pourraient éclairer les
évaluations des puissances relatives et des mélanges et étre utiles comme un premier

niveau dans le futur pour prioriser les composés chimiques en vue de I’évaluation des dangers
et des risques. Les colonnes montrant les doses équivalentes orales sont ombrées.

Tableau 13. Doses orales équivalentes (DOE) chez ’humain pour quatre AHA iodés (AHA-I)

Facteur IVIVE®  LTC® (M) DOE_LTC CLso¢ (M) DOE_CLs CEso® (M) DOE_CEs

AHA-l  (mg/kg p.c. par (mg/kg p.c. (mg/kg p.c. (mg/kg p.c.
jour)/uM par jour) par jour) par jour)
BIAA 0,0935 0,0002500 23,36 0,000897 83,83 0,000160 14,95
CIAA 0,1280 ND ND ND ND 0,000031 3,97
DIAA 0,0924 0,0001000 9,24 0,000332 30,68 ND ND
MIAA 0,1344 0,0000005 0,07 0,000003 0,40 0,000017 2,28

BIAA — acide bromoiodoacétique; CIAA — acide chloroiodoacétique; DIAA — acide diiodoacétique; DOE — dose orale
équivalente (les données provenant des études de toxicité in vitro [LTC, CL>°, CE>°] ont été multipliées par un
facteur de conversion IVIVE pour arriver a la dose équivalente chez ’humain); MIAA — acide monoiodoacétique;
ND — non disponible.

2 Facteur d’extrapolation in vitro a in vivo (IVIVE) : obtenu en divisant une dose de 1 mg/kg p.c. par jour par le
produit des concentrations sanguines d’équilibre du 95e centile et de I'absorption.

b LTC : plus faible de concentration de I’AHA-I qui a induit une réduction significative de la densité cellulaire par
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rapport au témoin négatif, en utilisant des cellules d’ovaire de hamster chinois dans une épreuve de cytotoxicité
chronique. Données de Richardson et coll. (2008).

¢ CLso : concentration du composé, déterminée a partir d’une analyse de régression, qui a induit une densité
cellulaire de 50 % par rapport au témoin négatif, en utilisant des cellules d’ovaire de hamster chinois dans une
épreuve de cytotoxicité chronique. Données de Richardson et coll. (2008).

4 CEsp : concentration efficace du composé, calculée a partir de la courbe concentration-effet, qui a induit une
inhibition de 50 % de la bioluminescence, en utilisant des cellules d’Aliivibrio fischeri dans I'épreuve de
microtoxicologie.

Données de Stalter et coll. (2016).

3.0 Calcul de la valeur basée sur la santé (VBS)

Dans la mesure du possible, Santé Canada a calculé des VBS individuelles (Tableau 14) a I’aide
d’informations provenant d’études clés sélectionnées, selon une approche linéaire ou une
approche avec seuil (section 2.5) et en suivant I'approche standard pour le calcul des VBS
(section 3.1). Etant donné que les AHA constituent un grand groupe de SPD comprenant au
moins 13 produits chimiques distincts détectés dans I’eau potable désinfectée et qu’il n’y a pas
suffisamment de données scientifiques disponibles pour calculer les VBS pour tous les AHA,
Santé Canada a effectué une analyse de mélange (section 3.2). Aprées analyse de tous les
informations clés intégrés, I'analyse du mélange a produit la recommandation de regrouper les
AHA en fonction de leur mode d’action cancérogéene (action non directe sur I’ADN ou action
directe sur I’ADN), puis d’utiliser la VBS du produit chimique indiciel (PCl) le plus puissant pour
chaque sous-groupe :
e Sous-groupe — Mode d’action non directe sur ’ADN (AHA-CI : AMCA, ADCA, ATCA) : la
VBS du PCI (ADCA) est de 0,07 mg/L (70 pg/L)
e Sous-groupe — Mode d’action directe sur ’ADN (AHA-Br : AMBA, ADBA, ATBA, ABCA,
ACDBA, BDCA) : la VBS du PCI (ADBA) est de 0,003 mg/L (3 ug/L)

Santé Canada a ensuite tenu compte de ces deux VBS ainsi que des facteurs a prendre en
considération de I’exposition, de I’analyse et du traitement pour justifier sa proposition d’une
concentration maximale acceptable (CMA) pour les AHA totaux (AHA6) dans |’eau potable
(section 9.0).

3.1 Calcul de la VBS pour les AHA individuels

Santé Canada a utilisé |'effet critique clé, le PDD et I'approche de I’extrapolation aux faibles
doses sélectionnée a la section 2.5 pour calculer une VBS pour chaque AHA, dans la mesure du
possible. Le Tableau 14 résume les VBS calculées a I’'aide d’une approche d’extrapolation aux
faibles doses avec seuil ou linéaire, comme suit :

Approche avec seuil pour une substance non cancérogéne ou un cancérogene qui ne réagit pas
directement sur I’ADN :
1) On détermine une dose équivalente chez I’humain [DEH = PDD x FAA] en appliquant un
facteur d’ajustement allométrique (FAA) pour les différences interspécifiques de sensibilité
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au PDD (FAA; 0,14 pour les souris, 0,26 pour les rats et 0,48 pour les lapins; voir la note au
bas du Tableau 14 pour le calcul)
2) On calcule ensuite I"apport quotidien tolérable [AQT = DEH / FITOTAL] en divisant la DEH
par les facteurs d’incertitude totaux (FITOTAL) appropriés, indiqués pour chaque AHA dans
le Tableau 14. Comme on a appliqué un FAA au PDD, on a réduit le facteur d’incertitude
interspécifique de 10 (par défaut) a 3 pour tous les AHA. On a appliqué un facteur
d’incertitude par défaut de 10 pour la variabilité intraspécifique et un facteur d’incertitude
par défaut de 10 pour les lacunes de la base de données.
3) On calcule ensuite la VBS [VBS = (AQT x p.c. x FA) / ConsEau] en multipliant I’AQT par le
poids corporel (p.c.) moyen d’un adulte (74 kg; Santé Canada, 2021b) et le facteur
d’attribution (FA) par défaut de 0,8 ou 80 %. On a utilisé 80 % comme proportion de

I’exposition aux AHA par I’eau potable, par opposition a d’autres milieux

environnementaux, puisque I’eau potable est la principale source du contaminant
(Krishnan et Carrier, 2013). La consommation d’eau (ConsEau) quotidienne est le volume
guotidien estimé d’eau du robinet consommé par un adulte, 1,53 L (Santé Canada, 2021b).
En raison de leurs propriétés physicochimiques (

4)
5)

6) Tableau 1) et des études expérimentales (section 2.1 sur |’absorption), la prise d’'une douche
ou d’un bain dans I’eau potable contenant des AHA n’est probablement pas une source
importante d’exposition. Par conséquent, on n’a pas effectué d’évaluation de I’exposition
par plusieurs voies, décrite par Krishnan et Carrier (2008).

Approche linéaire pour un cancérogéne qui réagit directement sur I’ADN ou un cancérogene
dont le mode d’action est inconnu :
1) On calcule un facteur de pente du cancer (FPC) ainsi : [FPC = BMRo,1 / DEH]; ou on divise
la réponse de référence par défaut de 10 % (BMRo,1) par la DEH [comme ci-dessus,
DEH =PDD x FAA].
2) On calcule ensuite la VBS comme suit : [VBS = (1 x 10~° / FPC) x p.c. / ConsEau]. Ou on
divise le risque a vie excédentaire de cancer de 1 x 10™ (utilisé lorsque I"apport provenant
de I'eau potable est prédominant) par le FPC. Le p.c. et la ConsEau sont décrits ci-dessus

dans I"approche avec seuil.

Tableau 14. Calcul des valeurs basées sur la santé (VBS) pour les acides haloacétiques (AHA) individuels

1997)

AHA Effet critique clé PDD et DEH Approche d’extrapolation aux VBS (mg/L)
Section 2.5 (mg/kg p.c. faibles doses = (AQT x p.c. x FA) / Cons
(Référence) par jour); AQT = DEH / FITOTAL Eau
DEH=PDDxF | OU ou
AA FPC = BMRo,1 / DEH = (10 / FPC) x p.c. / Con
sEau
AMCA Toxicité systémique et | NOAEL de 3,5 | AQT : 0,003 mg/kg p.c. par 0,12 = (0,003 x 74 x 0,8) /
absence d’incidence DEH de jour=0,91 /300 [x 3 pour la 1.53
de cancer chez lesrats | 0,91=3,5x0, | variation intraspécifique, x 10
(DeAngelo et coll., 26 pour la variation interspécifique,
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AHA Effet critique clé PDD et DEH Approche d’extrapolation aux VBS (mg/L)
Section 2.5 (mg/kg p.c. faibles doses = (AQT x p.c. x FA) / Cons
(Référence) par jour); AQT = DEH / FITOTAL Eau
DEH=PDDxF | OU ou
AA FPC = BMRo,; / DEH = (107 / FPC) x p.c. / Con
sEau
x 10 pour les lacunes dans la base
de données]
ADCA Adénomes et BMDLjo de 3,6 | AQT?:0,0017 mg/kg p.c. par 0,07 = (0,0017 x 74 x 0,8)
carcinomes DEH de 0,50 jour =0,50/300 [x 3 pour la /1,53
hépatiques chez les =3,6x0,14 variation intraspécifique, x 10
souris (Bull et coll., pour la variation interspécifique,
2002) x 10 pour les lacunes dans la base
de données]
ATCA Lésions néoplasiques BMDLjp de 6 AQT?: 0,0028 mg/kg p.c. par 0,11 = (0,0028 x 74 x 0,8)
et non prolifératives DEH de 0,85 jour =0,85 /300 [x 3 pour la /1,53
chez les souris males =6x0,14 variation intraspécifique, x 10
(DeAngelo et coll., pour la variation interspécifique,
2008) x 10 pour les lacunes dans la base
de données]
AMBA LBD LBD LBD LBD
Tumeurs chez les NOAEL de 4 FPC: 0,176 =0,1/0,57 0,00275° = (107°) / 0,176
ADBA souris (NTP, 2007a) DEH de x 74 /1,53
0,57=4x0,14
ADBA Reproduction des LOAELde 1 AQT : 0,00016 mg/kg p.c. par 0,01 = (0,00016 x 74 x 0,
lapins méles DEH de 0,48 jour =0,48 / 3 000 [x 10 pour la 8) /1,53
(Veeramachaneni et =1x0,48 LOAEL utilisée, x 3 pour la
coll., 2007) variation intraspécifique, x 10
pour la variation interspécifique,
x 10 pour les lacunes dans la base
de données]
ATBA LBD LBD LBD LBD
ABCA Hépatoblastomes chez | BMDLyo de FPC:0,1=0,1/1,00 0,00485° = (10°) /0,1 x 7
les souris méles 7,07 4/1,53
(NTP, 2009) DEH de 1,00
=7,07x0,14
ACDBA Reproduction chez les | NOAEL de 62 AQT : 0,00537 mg/kg p.c. par 0,21°¢ = (0,00537 x 74 x 0,
rats méles; aucune DEHde 16,12 | jour=16,12/3 000 [x 3 pour la 8) /1,53
étude sur le cancer =62x0,26 variation interspécifique et x 10
(NTP, 2000) pour la variation intraspécifique, x
10 pour I'étude de courte durée
(défaut), x 10 pour les lacunes
dans la base de données]
ABDCA Mésothéliomes malins | BMDLyo de FPC:0,1149=0,1/0,87 0,00421 = (10™) / (0,1 x
dans tous les organes | 3,32 74) /1,53
des rats males (NTP, DEH de 0,87
2015) =3,32x0,26
AHA-I LBD LBD LBD LBD

10 - risque excédentaire 3 vie de cancer de 10 (utilisé lorsque I’apport provenant de I'eau potable est
prédominant); AHA-I — AHA iodés; AQT — apport quotidien tolérable; ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA —
acide bromodichloroacétique; BMD — dose repére; BMDL; — limite inférieure de la dose repére de 10 %; BMR —
réponse de référence (0,1, 10 %); ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ConsEau — consommation d’eau
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quotidienne (volume quotidien estimatif de 1,53 L d’eau du robinet consommé par un adulte, Santé Canada,
2021b); ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; DEH — dose équivalente chez I'humain;

FA — facteur d’attribution (exposition de 0,8 ou 80 % par I'eau potable par rapport aux autres sources, Krishnan et
Carrier, 2013); FAA —facteur d’ajustement allométrique pour les différences interspécifiques de sensibilité [pour
les souris 0,14 = (0,03 kg/74 kg)/*; pour les rats 0,26 = (0,35 kg/74 kg)"/*; pour les lapins 0,48 = (4 kg/74 kg)**];
FITOTAL — facteur d’incertitude total (comme on a utilisé le FAA, on a réduit le facteur d’incertitude interspécifique
de 10 a 3); FPC — facteur de pente du cancer; LBD — lacunes dans la base de données; LOAEL — dose minimale avec
effet nocif observé; AMBA — acide monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; NOAEL — dose sans
effet nocif observé; p.c. — poids corporel (74 kg; moyenne pour un adulte, Santé Canada, 2021b); PDD — point de
départ; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique; VBS — valeur basée sur la santé.

@ ’ADCA et I’ATCA sont évalués en tant qu’agents cancérogenes a seuil, selon le poids de la preuve de génotoxicité
(section 2.3; tableau E3) et I'analyse du mode d’action (section 2.4).

b Une VBS de 0,00275 mg/L pour les effets cancérogénes protégerait également contre les effets non cancérogénes
(VBS de 0,01 mg/L).

¢ Comme I’ACDBA est métabolisé en ABCA (Schultz et coll., 1999; Saghir et coll., 2011), une VBS pour les effets
cancérogenes du ABCA protégerait également contre les effets cancérogenes potentiels du ACDBA.

3.2 Analyse de mélange

Dans I’eau potable, les AHA se retrouvent souvent sous forme de mélange entre eux et avec
d’autres SPD. D’aprés la base de données sur la toxicité des mélanges d’AHA, I’approche de
I’évaluation de mélange n’est pas clairement évidente (voir I’'annexe D pour les études
épidémiologiques et I'annexe F, tableau F1 pour les études chez les animaux). La majorité des
études disponibles ont examiné les effets des AHA sur la reproduction et/ou le développement
lorsqu’ils étaient administrés en combinaison de deux, trois ou cinqg AHA. Dans presque tous les
cas, la toxicité des AHA était additive lorsqu’ils étaient administrés sous forme de mélange
(Andrews et coll., 2004; Kaydos et coll., 2004; Hassoun et coll., 2013, 2014).

Une « Evaluation des risques liés a I’exposition combinée a plusieurs substances (mélange) »
(annexe F : Analyse de mélange) a mis en évidence que I’exposition simultanée a certains ou a
I’ensemble des AHA pourrait entrainer des effets indésirables chez I’humain, provoquer une
toxicité de maniere similaire ou affecter les mémes organes. Une évaluation des risques liés aux
mélanges est appropriée pour des sous-groupes spécifiques d’AHA, plutét que de tenir compte
des 13 AHA ensemble, car il n’est pas raisonnable de supposer que les modes d’action pour
tous les AHA sont les mémes (section 2.4). Par conséquent, les AHA doivent étre divisés en
sous-groupes en fonction de leurs modes d’action cancérogénes (action directe sur I’ADN ou
action non directe sur I’ADN). Les informations sur I’exposition et les dangers doivent étre
comparées pour la caractérisation du risque en utilisant une méthode d’addition des réponses.
Deux méthodes d’addition des réponses peuvent étre utilisées pour combiner les informations
d’exposition et de dangers relatives au mélange d’AHA.

e La premiere méthode est simple et conservatrice : elle suppose que les AHA de chaque
sous-groupe ont une puissance équivalente a celle du membre le plus toxique (PCI). On
additionne alors les expositions totales mesurées pour chaque AHA du sous-groupe. On
compare cette valeur d’exposition totale a la VBS pour le PCl du sous-groupe.

e La deuxieme méthode, dite du facteur de puissance relative combiné (FPRC), calcule les
doses efficaces du PCI (DEPCI) pour chaque AHA qui compose le sous-groupe avant de les
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additionner (annexe F, tableau F3). On peut ensuite comparer la DEPCI du sous-groupe a la
VBS du PCI pour chaque sous-groupe. Si la DEPCI du sous-groupe < VBS du PCI, on
considére que le risque combiné est acceptable.

Pour le sous-groupe qui n’agit pas directement sur ’ADN (AMCA, ADCA, ATCA), la VBS du PCI
(ADCA) est de 0,07 mg/L (70 pg/L); pour le sous-groupe qui réagit directement sur I’ADN
(ADBA, AMBA, ATBA, ABCA, ACDBA, ABDCA), la VBS du PCI (ADBA) est de 0,00275 mg/L

(3 ng/L).
4.0 Considérations analytiques et relatives a la formation des AHA

4.1 Méthodes analytiques
4.1.1 Méthodes standardisées de détection des acides haloacétiques

Les méthodes standardisées disponibles pour I’analyse des AHA dans I’eau potable et leurs
limites de détection de la méthode (LDM) sont résumées dans le Tableau 15. Les LDM
dépendent de la matrice d’échantillons, de I'instrumentation 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 leurs références respectives.

Les méthodes d’analyse présentées dans le Tableau 15 mesurent la concentration des AHA
individuels qui composent |’échantillon. Les concentrations des AHA totaux se calculent en
additionnant les concentrations des AHA individuels.

Santé Canada a communiqué avec des laboratoires accrédités au Canada pour déterminer les
LDM et les seuils de déclaration de la méthode (SDM) pour I’analyse des AHA. Les LDM étaient
du méme ordre de grandeur que celles qui figurent dans le tableau 15. Les SDM variaient de 0,5
a 10 pg/L pour I’AMCA; de 0,5 a 5 pg/L pour ’ADCA; de 0,5 a 5 pg/L pour I’ATCA; de 0,5 a 5 pg/L
pour ’AMBA; de 0,5 a 5 ug/L pour ’ADBA; et de 0,5 a 5 pg/L pour I’ABCA (AGAT Laboratories,
2020; Ville de Winnipeg, 2020; Metro Vancouver Laboratory, 2020; Ministere de
I’Environnement, de la Protection de la nature et des Parcs de I’Ontario, 2020; RPC, 2020; SRC
Environmental Analytical Laboratories, 2020). Parmi les laboratoires accrédités joints, un seul a
fourni la LDM pour : ’ABDCA (0,3 pg/L); I’ACDBA (0,15 pg/L); et I’ATBA (0,30 pg/L) (Ministere de
I’Environnement, de la Protection de la nature et des Parcs, 2020). Les LD tirées des données
provinciales et territoriales sont de 0,3 a 10 pg/L pour ’AMCA; de 0,2 a 10 ug/L pour ’ADCA; de
0,2 a 6 ug/L pour ’ATCA; de 0,15 a 6 pg/L pour ’AMBA; de 0,3 a 6 ug/L pour ’ADBA; de 0,15 a
10 pg/L pour ’ABCA; de 0,3 2 0,5 pg/L pour ’ATBA; de 0,15 a 1 pug/L pour I’ACDBA; et de 0,3 a
0,5 pg/L pour I’ABDCA (voir Tableau 15).

Les responsables des systemes de traitement de I’eau potable devraient discuter des exigences
d’échantillonnage avec le laboratoire accrédité qui effectue I’analyse pour s’assurer du respect
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des procédures de controle de la qualité. Les SDM doivent étre suffisamment bas pour assurer

une surveillance précise a des concentrations inférieures a la CMA.

Tableau 15. Méthodes standardisées pour I’analyse des acides haloacétiques (AHA) dans I’eau potable

ABDCA -0,091
ACDBA -0,468
ATBA-0,820

Méthode Méthodologie LDM Interférences/commentaires
(référence) (ng/L)
EPA 552.1 Rev. AMCA -0,21 L'ion sulfate peut causer des
1.0 Extraction liquide-solide par AMBA -0,24 inférences.
(U.S. EPA, 1992) échange d’ions et ADCA - 0,45
chromatographie en phase ATCA -0,07
gazeuse avec détecteur de ABCA-0,1
capture d'électrons (IX/LSE- ADBA -0,09
GC/ECD)
EPA 552.2 Rev. AMCA - 0,273 Interférence potentielle du
1.0 Extraction liquide-liquide et AMBA - 0,204 sulfate de sodium avec les
(U.S. EPA, 1993) chromatographie en phase ADCA - 0,242 phtalates et d’autres
gazeuse avec détecteur de ATCA - 0,079 substances organiques
capture d'électrons (LLE- ABCA - 0,251
GC/ECD) ADBA — 0,066

EPA 552.3 Rev.
1.0
(U.S. EPA, 2003b)

Micro-extraction liquide-
liquide et chromatographie en
phase gazeuse avec détecteur
de capture d'électrons (LLME-
GC/ECD)

AMCA - 0,17%/0,2°
AMBA - 0,027%/0,13°
ADCA - 0,023/0,084°
ATCA —0,019?/0,024°
ABCA - 0,016%/0,029°
ADBA -0,012%/0,021°
ABDCA - 0,034%/0,031°
ACDBA - 0,054%/0,035°
ATBA - 0,11%/0,097°

Interférence potentielle du
sulfate de sodium avec les
phtalates et d’autres
substances organiques.

La substitution de H,S04Cl peut
favoriser la formation d’AHA
bromés.

Il faudrait extraire les
échantillons de terrain non
chlorés des que possible

EPA 557 Chromatographie par AMCA -0,2 L’anion chlorite peut entrainer
(U.S. EPA, 2009) échanges d'ions AMBA - 0,064 la suppression du AMCA.
lonisation par ADCA - 0,055
électronébulisation ATCA - 0,09 L’ACDBA et I’ATBA peuvent se
Spectrométrie de masse en ABCA-0,11 dégrader pendant
tandem (IC-ESI-MS/MS) ADBA - 0,015 I’entreposage a un pH élevé et a
ABDCA -0,05 une température entre 25 C et
ACDBA -0,041 30°C
ATBA - 0,067
Méthodes Micro-extraction liquide- AMCA - 0,082 Aucune
standardisées liquide et chromatographie en | AMBA — 0,087
(SM): SM 6251B phase gazeuse (MLLE-GC) ADCA - 0,054
(APHA et coll., ATCA - 0,054
2023) ABCA - 0,04
ADBA — 0,065

ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; ACDBA — acide
chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; LDM — limite de détection
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de la méthode; AMBA — acide monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; ATBA — acide
tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique.

2 Extraction par éther de méthyle et de butyle tertiaire.

b Extraction par éther méthyl tert-amylique.

4.1.2 Conservation et préparation des échantillons

Les considérations relatives au traitement des échantillons pour I’analyse des AHA dans I’eau
potable (c’est-a-dire, la conservation et le stockage des échantillons) a I’aide des méthodes de
I’U.S. EPA se trouvent dans les références énumérées dans le Tableau 15. De plus, la

méthode SM 6010B fournit des conseils sur la collecte et la conservation des échantillons pour
les méthodes énumérées dans les méthodes standardisées de I’APHA (APHA et coll., 2023). I
est essentiel de suivre des procédures appropriées de manipulation des échantillons pour
obtenir des données exactes, précises et fiables sur la présence et la formation des AHA.

Une fois qu’un échantillon est prélevé, il est essentiel d’empécher toute nouvelle réaction des
désinfectants avec les précurseurs, qui formerait d’autres AHA avant I’analyse. On y parvient
généralement en ajoutant des agents réducteurs (agents de neutralisation) en exces aux
échantillons d’eau. La liste des agents de neutralisation figure dans les méthodes d’analyse
présentées dans le Tableau 15. Les AHA sont biodégradables; il convient donc d’extraire les
échantillons sur le terrain dés que possible pour prévenir la dégradation biologique des analytes
(U.S. EPA, 2009).

4.1.3 Analyseurs en ligne et portatifs

L'industrie a mis au point des analyseurs automatisés qui quantifient les composés individuels
des AHA et les AHA totaux (Foundation Instruments, 2025). A I’heure actuelle, il n’existe pas
d’analyseur portatif pour I’analyse des AHA. L’estimation des tri-AHA peut se faire en utilisant la
méthode colorimétrique THM Plus de Hach sur le plan opérationnel. Cette méthode s’est
révélée avoir une bonne corrélation avec les méthodes standardisées, et les responsables des
systemes a petite échelle en ont fait usage (Ali et coll., 2019).

Il existe également des analyseurs de carbone organique total (COT) commerciaux en ligne et
portatifs, spécialement congus pour I'industrie de I’eau potable. Ces analyseurs sont destinés a
la surveillance de I’eau brute et de I'’eau traitée, et peuvent mesurer les matiéres organiques
aux stations de traitement ou dans les réseaux de distribution. Ces analyseurs récupérent des
composés organiques difficiles a oxyder, comme les acides humiques, et détectent les
composés organiques de tous poids moléculaires et de toutes structures chimiques, y compris
les composés aromatiques complexes. L’analyse se fonde sur I’oxydation du persulfate par la
lumiére ultraviolette (UV) avec détection de la conductivité de la membrane. Les calculs
automatiques du pourcentage d’enlevement du COT pour les flux d’eau non traitée et d’eau
traitée par les analyseurs de COT peuvent appuyer la conformité aux reglements régissant les
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AHA. L’analyse du COT peut aider a optimiser le dosage chimique pour la coagulation, la
floculation et d’autres processus.

En partant de I’hypothése que les concentrations de THM sont proportionnelles a la
concentration d’autres classes de SPD et que la cinétique de formation des THM est similaire a
celle des tri-AHA, les analyseurs de quantification des THM peuvent étre utiles pour mieux
comprendre |la formation des AHA. Il est possible d’établir et d’étalonner des relations propres
au site entre les THM et les AHA. Ces analyseurs commerciaux en ligne et portatifs peuvent
servir a obtenir une indication rapide ou quasi continue des concentrations de THM. On peut
également les utiliser pour déterminer le potentiel des eaux traitées de former des THM dans le
réseau de distribution. La surveillance en temps réel des THM a divers endroits du réseau de
distribution permet :

e |'optimisation des procédés de traitement a la station de traitement;

e [|‘exploitation plus ciblée et plus efficace de la station de traitement;

e |lerepérage des zones problématiques (par exemple, les dépots de matiéres inorganiques
ou organiques dans les conduites qui entrainent une augmentation des niveaux de
formation de THM);

e |a détermination de I'emplacement et du moment du ringage dans le réseau de
distribution;

e [|"évaluation du temps de séjour de |’eau aux endroits clés du réseau de distribution.

Pour assurer des mesures exactes a |’aide de ces analyseurs de COT et de THM, les
responsables des systémes de traitement de I’eau devraient élaborer un programme
d’assurance de la qualité et de contréle de la qualité. Ce programme devrait inclure une
vérification périodique des résultats par I'intermédiaire d’un laboratoire accrédité. L’étalonnage
de ces appareils doit se faire conformément aux instructions du fabricant. Les responsables des
systemes de traitement des eaux devraient vérifier aupres de I’autorité responsable de la
qualité de I’eau potable s’ils peuvent utiliser les résultats de ces appareils pour produire des
rapports sur la conformité.

4.1.4 Analyses du potentiel de formation des AHA (pfAHA)

Les responsables des stations de traitement de I’eau doivent comprendre la réactivité de la
MON propre a la source lorsqu’ils choisissent un désinfectant pour atténuer la formation d’AHA
(Hua et Reckhow, 2007a). lls devraient mener des études de traitabilité propres a la source,
notamment a I'aide de méthodes d’analyse du pfAHA, lorsqu’ils évaluent 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 et les procédés de
traitement de I’eau ou a prédire les concentrations d’AHA dans le réseau de distribution. Toutes
les méthodes nécessitent le controle de certains parameétres pour obtenir des résultats
reproductibles et significatifs. Ces paramétres comprennent la température de I'eau, le pH, le
temps de réaction et les doses et résiduels de chlore libre (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., 2023).
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Le

Tableau 16 présente différentes méthodes d’évaluation du pfAHA ainsi que les conditions
d’essai et autres considérations. Il se peut que les méthodes d’analyse du potentiel de
formation qui font appel a des doses trés élevées de chlore n’évaluent pas correctement la
différence de potentiel de formation dans I’eau contenant du bromure. En effet, le chlore peut
supplanter le brome lorsqu’il est en excés. Pour le pfAHA, la concentration massique
augmentait en présence de bromure. Cependant, contrairement aux THM, la concentration
molaire des AHA est restée a peu prés la méme (Bond et coll., 2014). Les tests de conditions de
formation uniformes (CFU) font appel a une dose de chlore représentative et permettent de
comparer directement les résultats pour évaluer |’efficacité de diverses options de traitement
(Summers et coll., 1996; AWWA, 2011).

Tableau 16. Méthodes d’analyse visant a déterminer le potentiel de formation des acides haloacétiques (pfAHA)

et coll.,, 1996)

Méthodes Conditions Commentaires/limitations/considérations
d’essai: Conditions d’essai:
Chlore pH/T °C/temps de
résiduel a la réaction
fin de I'essai
e Permet de comparer le potentiel de formation d’AHA
entre les systemes de traitement de I'eau
HaSI(,;/;:ZtilfAZid Conditions de . Peu:c éva!ue,r I’e.fficacité ,cles procédés de traitement
Formation 3a5mg/Lde réaction standard : deFeaua redw.re les pre,curf,etfrs des AHA,
Potential chlore 70402/ . T’aUX de format.lon plus élevé d’AHA chlorés c!ue ,
(HAA FP) résiduel 25 °C/ d’AHA-Br en raison des doses de chlore plus élevées
(APHA et coll, 7 jours e Mesure les AHA formés pendant I'analyse (ne tient
2023) pas compte des AHA préexistants)
e Une dose élevée de chlore et une longue période
d’incubation maximisent la formation des AHA
Les conditions e Utilisé pour estimer avec plus de précision les AHA
d’essai (par exemple, individuels et totaux susceptibles de se former dans
SM 5710 D température, pH, un réseau de distribution
Simulated L’échantillon | temps d’incubation, | e Difficile de comparer les différents réseaux en raison
Distribution est désinfecté concentration de des conditions de chloration variables
System de maniere bromure, dose de o Difficile d’évaluer I'enlevement des précurseurs, car
Haloacetic qu’il soit désinfectant et les conditions de formation, en particulier la
Acids (SDS- comparable a concentration température, varient selon les saisons
HAA) I’eau potable résiduelle) e Non utilisé pour estimer I’enlévement des
(APHA et coll., traitée reproduisent les précurseurs en raison des faibles doses de chlore
2023) conditions locales du (souvent < 1,0 mg/L dans les RDEP)
réseau de e Mesure les AHA préexistants et ceux formés pendant
distribution I’essai
Test de e La dose de chlore est typique de celle utilisée dans la
conditions de 1,004 mg/L 80402/ pratique, et la distribution des espéces n’est pas
formation o S biaisée
. de chlore 20 °C/ . L. .
uniformes résiduel 1 jour o |l est possible de comparer les AHA formés a partir de
(CFU)(Summers différentes qualités de I’eau dans des conditions

similaires

73 | Recommandations pour la qualité¢ de I’eau potable au Canada, acides haloacétiques

Janvier 2026




Méthodes Conditions Commentaires/limitations/considérations
d’essai: Conditions d’essai:
Chlore pH/T °C/temps de
résiduel a la réaction
fin de I'essai
¢ Indique la formation d’AHA attendue dans des
conditions de chloration représentatives
e Mesure les AHA préexistants et ceux formés pendant
I’essai
e Version modifiée du test de RDS-AHA (SM 5710 C)
Etude de ) pH du e Evalue .Ia stabilité du désinfectant résiduel et la
. . Evalué dans le | RDEP/température formation d’AHA
rétention A , . .
cadre de du RDEP/ e Devrait étre effectué au temps de séjour maximal
(Alexander et , . z . , .
coll., 2019) |'essai 0, 6,12, 24,48 et e Evalue la qualité de I’eau qui entre dans le RDEP
96 heures e Mesure les AHA préexistants et ceux formés pendant
I’essai

AHA — acides haloacétiques; AHA-Br — acides haloacétiques bromés; RDEP —réseau de distribution d’eau potable.

4.2 Indicateurs opérationnels de la formation d’AHA

Divers parametres opérationnels peuvent servir d’indicateurs de la formation des AHA. lls ne
doivent pas servir a évaluer la conformité a la CMA. Cependant, ces indicateurs fournissent
d’autres parametres que I’on peut mesurer. Selon I'indicateur, la mesure peut étre plus
fréquente et donner aux opérateurs des renseignements supplémentaires pour les aider a gérer
les AHA. Par exemple, on a caractérisé la MON par des parameétres substituts, comme le COT, le
carbone organique dissous (COD) ou I’absorbance UV (Reckhow et coll., 2007; Santé Canada,
2020). Le COT et le COD sont plutét liés a la quantité de carbone organique. Dans certains
systemes d’eau douce, il est possible d’établir une corrélation linéaire entre I’absorbance de la
lumiere UV visible a 254, 350 et 440 nm et la concentration de COD. Dans le passé, I'industrie
de I'eau a fait appel a la mesure de I’'absorbance UV2s4, qui fournit des renseignements précieux
aux opérateurs concernant les impacts imminents sur la dose de coagulant.

4.2.1 Demande en chlore

La formation de SPD pendant la chloration est directement liée a la demande en chlore. Gang et
coll. (2002) fournissent un modele mécaniste simple pour prédire la formation de THM et
d’HAAS9 totaux en fonction de la demande en chlore. Pour les eaux de surface soumises a une
coagulation au sulfate d’aluminium, les coefficients de rendement moyens des THM et des
AHA9 totaux étaient respectivement de 30 ug THM/mg Cl, et de 17 ug AHA9/mg Cl,
consommeés. Ce modele prédictif des SPD est facile a étalonner en fonction des conditions
locales.

4.2.2 Absorbance spécifique de la lumiere UV (ASUV)

L’ASUV désigne I"absorbance de la lumiére ultraviolette (UV) a 254 nm (m™) divisée par la
concentration de carbone organique dissous (COD) (mg/L) (AWWA, 2011; Hua et coll.,
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2015). Bien que I'absorbance UV refléte plut6t la concentration globale des précurseurs
aromatiques, on utilise I’ASUV comme indicateur opérationnel de la réactivité des précurseurs
organiques des SPD tels que les substances humiques aquatiques (Reckhow et coll., 2007; Hua
et coll., 2015; Santé Canada, 2020). L’ASUV n’est pas un solide indicateur de la réactivité globale
du COD, en particulier dans les eaux a faible teneur en substances humiques, étant donné que
les substances non humiques peuvent également jouer un réle important dans la formation des
AHA. Chowdhury (2013) a démontré que la MON de poids moléculaire (PM) élevé (supérieur a
1 kDa) était fortement corrélée avec le COD et I’ASUV, tandis que I’ASUV pourrait ne pas
caractériser efficacement la MON de PM faible (moins de 1 kDa). Différentes espéces d’AHA
peuvent présenter des relations différentes avec I’ASUV. Les études séparent fréquemment les
AHA9 en mono-AHA (AMCA et AMBA), en di-AHA (ADCA, ADBA et ABCA) et tri-AHA (ATCA,
ATBA, ABDCA et ACDBA) (Cowman et Singer, 1996; Bond et coll., 2014). Les concentrations de
tri-AHA étaient fortement corrélées avec I’ASUV, tandis que les auteurs ont observé de faibles
corrélations entre I’ASUV et les rendements des di-AHA pendant la chloration dans I’étude de
Hua et coll. (2015). IIs ont conclu qu’il faudrait évaluer ces deux groupes d’AHA séparément
pour faciliter I'identification de leurs précurseurs et le contréle de leur formation. De plus,
I'utilisation de désinfectants différents (c’est-a-dire, chloration ou chloramination) peut
modifier la corrélation entre I’ASUV et la formation de SPD dans la méme source
d’approvisionnement en eau. Hua et coll. (2015) ont démontré que les chloramines peuvent
réagir avec les précurseurs organiques pour former des SPD dans une gamme plus large d’ASUV
que le chlore.

En général, les sources dont I’ASUV est élevée (plus de 4 L/mg-m) ont une MON propice a la
coagulation. Cependant, la fraction neutre hydrophile peut avoir une ASUV élevée, ce qui peut
préter a confusion en ce qui concerne le potentiel d’enlevement du carbone organique par
coagulation (Santé Canada, 2020). Les sources a faible ASUV ont tendance a avoir une MON qui
ne se préte pas a la coagulation (référence a la MON dans Pernitsky, 2003). Si le COD résiduel
post-coagulation demeure réactif en ce qui concerne la formation d’AHA, d’autres technologies
visant a enlever des fractions spécifiques de MON peuvent étre nécessaires (Bond et coll.,
2011).

4.2.3 Différentiel d’absorbance UV (DAUV)

Le DAUV évalue la différence d’absorbance UV a des longueurs d’onde spécifiques avant et
apres la chloration, qui peut étre corrélée a la présence des SPD (Guilherme et Dorea, 2020).
Certains auteurs ont utilisé le DAUV a des longueurs d’onde proches de 272 nm pour suivre
I’halogénation de la MON (Roccaro et Vagliasindi, 2009). Les spectres différentiels générés lors
de la chloration des eaux contenant de la MON ont certaines caractéristiques en commun. Par
exemple, le signe de I’'absorbance différentielle est toujours négatif, car la chloration diminue
I’absorbance de la MON. Plus important encore, le DAUV est bien corrélé a la concentration
d’halogéne organique total (TOX) formé dans |’eau. Cependant, ce paramétre n’est pas
prédictif. Il refléte plut6t le degré auquel la MON a été modifiée par la chloration (Korshin et
coll., 2002).
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Plusieurs études a I’échelle de banc d’essai ont établi des relations entre le DAUV et divers SPD
(par exemple, les THM et les AHA), avant et aprés la chloration, avec une bonne corrélation
(Korshin et coll., 2002; Roccaro et Vagliasindi, 2009; Beauchamp et coll., 2018; Guilherme et
Dorea, 2020). Ces études ont révélé que la relation était propre au site et variait selon les
saisons. Cependant, les auteurs n’ont pas déterminé si elle variait d’'une année a I'autre
(Beauchamp et coll., 2018). Les relations DAUV-SPD déterminées a pleine échelle différaient de
celles observées a I’échelle du laboratoire. Une étude a I’échelle de banc d’essai menée par
Guilherme et Dorea (2020) a montré I'importance d’établir cette relation a une gamme de
concentrations de SPD qui pourraient survenir.

4.2.4 Spectroscopie par fluorescence

La spectroscopie par fluorescence est une technique peu colteuse, non destructive, sensible et
sélective qui peut fournir des informations essentielles sur les propriétés moléculaires de la
matiére organique dissoute fluorescente (MODf) complexe (Fernandez-Pascual et coll., 2023).
Une matrice d’excitation-émission (MEE) par fluorescence contient une grande quantité
d’information sur la composition et la structure de la MODf, que I’on peut corréler a la
formation de SPD. L’industrie a mis au point des techniques statistiques et informatiques
avancées, comme |’analyse factorielle parallele (PARAFAC), pour analyser les données de
fluorescence multidimensionnelles afin d’étudier les motifs dans les spectres de fluorescence
(Bridgeman et coll., 2011). On peut classer les composants de la MEE-PARAFAC selon leurs
paires de longueurs d’onde dans les cinqg régions de fluorescence environnementales : les
régions de type humique, de type fulvique, de type humique microbien, de type tyrosine et de
type tryptophane. Fernandez-Pascual et coll. (2023) ont résumé les données de MEE-PARAFAC
et de SPD déclarées dans 45 études et ont établi 218 relations linéaires statistiquement
significatives avec une ou plusieurs classes de SPD. Les résultats ont montré que les THM et les
AHA présentaient des relations fortes et récurrentes avec des composants humiques/fulviques
de MODf omniprésents, mettant en évidence leur potentiel en tant que substituts de la
formation de SPD carbonés. La spectroscopie par fluorescence in situ ou en ligne a été mise au
point pour I'analyse de I'eau et s’est révélée étre un outil de surveillance fiable et rapide pour
quantifier la matiére organique dissoute (MOD) aquatique provenant de sources autochtones,
allochtones ou anthropiques (Carstea et coll., 2020).

4.2.5 Halogene organique total (TOX) et TOX inconnu (TOXi)

On utilise le TOX pour caractériser I'incorporation d’un halogene dans les molécules organiques
(Kristiana et coll., 2009). Le TOX comprend les THM, les AHA, les haloacétonitriles et tout autre
SPD halogéné connu ou inconnu. Le TOX est un parametre utilisé dans certaines études pour
évaluer I'impact global d’un traitement ou d’un changement opérationnel sur tous les SPD
halogénés. Les auteurs d’une étude ont démontré que les THM et les AHA représentent
collectivement environ 50 % de la TOX dans I’eau chlorée et environ 20 % de la TOX dans I'eau
chloraminée (Hua et Reckhow, 2007b). Le TOXi représente les SPD halogénés inconnus dans
I"'eau.
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4.3 Considérations relatives aux sources d’eau

Chaque source d’eau au Canada présente des caractéristiques uniques qui peuvent varier
considérablement d’une région a I'autre en fonction des conditions géologiques régionales et
du bassin versant environnant (Santé Canada, 2020). De nombreux facteurs influent sur la
formation des AHA, mais la concentration et les caractéristiques de la MON peuvent avoir
I'influence la plus importante sur la production de SPD (Chang et coll., 2001; Jung et Son, 2008).

Bien que les concentrations de MON soient généralement plus faibles dans I’eau souterraine
gue dans I’eau de surface, les concentrations de carbone organique varient considérablement
(moins de 0,1 a 22 mg/L) dans les eaux souterraines nord-américaines, car elles peuvent
s’écouler a travers des matériaux aquiferes riches en matiére organique (Santé Canada, 2020). I|
est donc important de caractériser également I’eau souterraine, car certaines sources peuvent
avoir des concentrations élevées de MON.

Etant donné que les caractéristiques de la MON varient avec le temps et que les conditions
locales, les variations saisonnieres et les changements climatiques peuvent fortement les
influencer, il faudrait caractériser les sources d’eau dans le cadre des évaluations courantes du
réseau.

4.3.1 Spéciation de la MON

La MON dans I’eau brute est constituée de fractions hydrophobes et hydrophiles que I’on peut
classer en fonction de leurs propriétés acides, neutres ou basiques. La documentation peut
également déclarer les acides hydrophiles comme MON transphile (Santé Canada, 2020). Les
fractions hydrophobes comme I’acide humique et I’acide fulvique devraient avoir une
proportion de distribution plus élevée dans les eaux de surface; cependant, les concentrations
de fractions hydrophiles ont augmenté au cours des dernieres décennies en raison des activités
anthropiques (Chang et coll., 2001). Avec I'augmentation de la demande en eau, les systéemes
de traitement de I’eau traitent de plus en plus les eaux de surface, qui sont plus affectées par
les algues et les eaux usées municipales (Xue et coll., 2014). Les eaux usées augmentent les
précurseurs de SPD dans le milieu récepteur, ce qui entraine une augmentation de la formation
de SPD dans I’eau potable (Chu et coll., 2002; Chen et coll., 2009; Liu et coll., 2014).

4.3.2 Changements saisonniers

On a signalé une augmentation de la concentration de MON et un changement de son
caractére a la suite de la fonte des neiges, du ruissellement printanier ou de fortes pluies (Santé
Canada, 2020). Les concentrations les plus élevées de MON peuvent se produire pendant les
saisons ou les températures sont plus chaudes, |"activité biologique est plus élevée et des
orages de pluie de haute intensité ou de courte durée se produisent (Aitkenhead-Peterson et
coll., 2003). Les précipitations peuvent entrainer un écoulement terrestre de contaminants
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dans I’eau de surface. Cet écoulement est compensé par une augmentation du débit,
entrainant une dilution (Clark et coll., 2007). Les changements dans la qualité et la quantité de
la MON pendant et apreés les précipitations peuvent entrainer des variations des AHA dans le
réseau de distribution (Delpla et Rodriguez, 2016). En général, on observe un COT plus élevé
dans I'eau filtrée pendant et aprés les précipitations; d’ou la nécessité d’augmenter les doses
de chlore et d’alun pour compenser ces changements (Tableau 17).

Tableau 17. Impacts divers des précipitations sur la formation d’acides haloacétiques (AHA) dans les stations de
traitement de I’eau potable a grande échelle alimentées par des eaux de surface

prédominante (47 a 58 %), suivi du ATCA (20 a 31 %) et
du AMCA (7 a 24 %). Légere diminution de la proportion
d’AHA-Br a la suite des précipitations. L’augmentation
des charges de bromure due a l'intensification des
précipitations pourrait entrainer une augmentation de la
formation de SPD-Br a I'avenir.

Emplacement Systemes | Paramétre Commentaires Référence
Québec 2 systémes AHAb6 Les précipitations ont eu un impact moins notable surle | Delpla et
4 précipitations potentiel de formation des AHA dans les eaux brutes Rodriguez
printanieres que sur le potentiel de formation des THM. (2016)

Apres les précipitations, la réactivité du carbone

organique des eaux filtrées (analyses en RDS) a

augmenté, ce qui a entrainé une multiplication par deux

des concentrations d’AHA pour les eaux représentant la

fin du réseau de distribution (temps de contact de

20 heures).

La proportion d’AHA-Br a diminué pendant et apreés les

précipitations, alors que I’ADCA et I’ATCA ont connu une

hausse.
Québec 1 systeme Chlorure | En général, les niveaux sont demeurés constants Delpla et
4 précipitations et pendant les trois périodes hydroclimatiques. Lessivage Rodriguez
printanieres bromure | potentiel des sels de voirie pendant les précipitations. Le | (2017)

transport du chlorure et du bromure vers la riviere

compense partiellement I'effet de dilution des

précipitations.

Québec 1 systéeme CcoT Un peu plus élevé pendant et apres les précipitations, ce | Delpla et
4 précipitations qui entraine une augmentation de la demande en chlore | Rodriguez
printanieres et de la dose d’alun. (2017)
Québec 1 systéeme AHAG6 Légére augmentation des concentrations d’AHA6 dans Delpla et
4 précipitations les eaux traitées pendant et apres les précipitations (de Rodriguez
printanieres <9 p/La 12,6 pg/L). L ADCA était une espéce (2017)

AHA — acide haloacétique; AHA6 — somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA, ADBA et du ABCA; AHA-Br — AHA

bromés; COT — carbone organique total; ADCA — acide dichloroacétique; AMCA — acide monochloroacétique; RDS —
réseau de distribution simulé; SPD — sous-produit de désinfection; SPD-Br — SPD bromés; ATCA — acide
trichloroacétique; THM — trihalométhanes.

So et coll. (2017) ont observé les variations saisonniéres de la composition de la MON dans la
source d’eau du lac Paldang, en Corée, pendant trois ans. Méme si la concentration moyenne
de la MOD dans la source d’eau n’était pas significativement différente entre I’été et I'hiver, la
distribution des composants de la MON variait selon les saisons. Par exemple, les
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concentrations de biopolymeéres étaient plus élevées en hiver, tandis que les composés neutres
et les acides de faible poids moléculaire étaient plus élevés en été, ce qui s’explique par une
biodégradation et une phototransformation accrues pendant les mois d’été. La fraction de
biopolymere provenait principalement de sources autochtones. C’était la fraction
biodégradable la plus facilement disponible, surtout par temps chaud, mais moins
biodégradable a basse température. L’exposition de la MOD a la lumiére solaire simulée peut
entrainer une diminution de la masse moléculaire moyenne et de I'aromaticité (Niu et coll.,
2019).

4.3.3 Répercussions des changements climatiques

On accorde de plus en plus d’attention aux répercussions des changements climatiques sur les
ressources en eau. Linden et coll. (2018) suggerent que les risques climatiques les plus
probables pour la qualité de I’eau sont la croissance des algues, |’augmentation de la turbidité
et I'augmentation des charges de COD. Pagano et coll. (2014) ont analysé en détail deux
hypothéses qui peuvent expliquer une tendance a la hausse du COD. La réduction des dépots
acides et les conséquences inhérentes aux changements climatiques (par exemple,
I'augmentation des températures, les conditions météorologiques imprévisibles,
I"augmentation du CO; atmosphérique, etc.) sont les deux principales considérations. La
réduction des dépots acides a entrainé la récupération du pH (augmentation) et de la capacité
de neutralisation acide (alcalinité) des eaux de surface. On a associé |’augmentation des
concentrations de MON et de I’"hydrophobie de la MON a ce rétablissement de la qualité de
I’eau (Anderson et coll., 2023), tandis que les conséquences inhérentes aux changements
climatiques entrainent des concentrations plus élevées de COD et I’accumulation d’une
biomasse dégradée dans les eaux de surface (Pagano et coll., 2014).

Seidel et coll. (2013) ont signalé des pics élevés d’AHAS dans quatre stations de traitement de
I’eau de la Cleveland Division of Water a I’été et a I’automne 2006. Etant donné qu’ils n’ont
observé aucun changement significatif dans les valeurs du COT, de I’ASUV ou du pH de I'eau
traitée, ils ont émis I’hypothése que les concentrations élevées d’AHAS étaient dues a des
changements dans le caractére de la MOD dans I’eau. En 2006, Cleveland et la région du lac Erié
ont connu un hiver exceptionnellement chaud et donc des températures de I’eau plus élevées.
Etant donné que les températures plus chaudes de I’eau peuvent contribuer a I’augmentation
de la prolifération d’algues, les auteurs ont émis I’"hypothese que les proliférations d’algues
pourraient avoir modifié les caractéristiques de la MOD dans I’eau du lac, ce qui a entrainé une
formation accrue d’AHAS dans I’eau traitée.

Le Tableau 18 présente des études indiquant les répercussions des événements
météorologiques extrémes sur la formation des AHA. Une discussion plus détaillée des
répercussions potentielles des changements climatiques sur la MON se trouve ailleurs (Ritson
et coll., 2014; Anderson et coll., 2023). Les changements dans les sources d’eau causés par les
événements météorologiques extrémes peuvent bénéficier de systemes d’alerte rapide, qui
permettent d’ajuster le traitement en conséquence (Barry et coll., 2016).
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Tableau 18. Répercussions diverses des changements climatiques sur la formation des acides haloacétiques

(AHA)
Evénement Systemes | Parameétre Commentaires Référence
Inondations 18 sous- pfAHAS Le pfAHA moyen n’était pas significativement Majidzadeh et
en Caroline bassins différent entre les conditions d’inondation et les coll. (2020)
du Nord et en versants conditions d’écoulement de base.
Caroline du On peut attribuer cette stabilité a I’augmentation
Sud (2016) de I'abondance des composés hydrophobes dans
les conditions d’inondation, ce qui favorise une
formation accrue de THM.
Ouragan 2 sites pfAHAS Augmentation continuelle jusqu’a 17 jours aprés | Majidzadeh et
Matthew les précipitations maximales. De 404,3 a 2 coll. (2020)
(2016) 380 pg/L a un site (augmentation de 488 %). De
1460 a 2 760 pg/L a un autre site (augmentation
de89 %). Toutes deux suivies d’un déclin graduel.
Ouragan Eau pfAHA 4 octobre — environ 2 000 pg/L Ruecker et
Joaquin recueillie 6 octobre — écoulement de pointe coll. (2017)
(2015) dans la 22 octobre — maximum de 5 772 pg/L
riviere 30 novembre — 3 751 pg/L, ce qui indique que le
pfAHA est demeuré élevé pendant une période
prolongée aprées I'écoulement maximal et a eu
des répercussions a long terme.
Californie du 3 bassins pfAHA9 Plus élevé a court terme (< 1 an) dans la zone Uzun et coll.
Nord versants brilée a > 90 %. Une concentration élevée de (2020)
2 feux (zones bromure a déplacé la spéciation des AHA vers les
(2015) brilées : AHA-Br pendant une période allant jusqu’a 2 ans.
0%, 20 % Dans I'ensemble, les AHA-Br ont diminué avec les
et >90 %) pluies et les ringages subséquents a mesure que

la concentration de bromure diminuait.

AHA — acide haloacétique; AHAS5 — somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA et du ADBA; AHA9 — somme des AHAS et
du ABCA, ATBA, ACDBA et du ABDCA; AHA-Br — AHA bromés; AMCA — acide monochloroacétique;Pf — potentiel de
formation; THM — trihalométhanes.

4.4 Formation des AHA

Les SPD chlorés comme les AHA et les THM se forment lorsque le chlore réagit avec les
précurseurs organiques et inorganiques. Le type et la quantité d’AHA qui se forment dépendent
de nombreux facteurs, notamment :
e les précurseurs organiques (par exemple, la MON);
e les précurseurs inorganiques (par exemple, le bromure et I'iodure);
e |astratégie d’oxydation et de désinfection;

e lepH;

e |atempérature de lI'eau,
e |e temps de réaction (Liang et Singer, 2003; Baribeau et coll., 2006; Srivastav et coll.,

2020).

4.4.1 Précurseurs organiques
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La MON est un mélange extrémement complexe de composés organiques qui peut avoir un
impact sur les procédés congus pour enlever ou inactiver les agents pathogénes, contribuer a la
formation de SPD et favoriser le développement de biofilms dans le réseau de distribution. La
traitabilité et la réactivité de la MON varient considérablement au Canada, car chaque source
d’eau a des caractéristiques uniques. |l est important de comprendre les variations dans les
concentrations et les caractéristiques de la MON pour sélectionner, concevoir et exploiter des
procédés de traitement de I’eau et des pratiques de désinfection appropriés, afin de controler
la formation des AHA. Des renseignements plus détaillés sur la MON, sa caractérisation et ses
répercussions sur I’eau potable et le traitement se trouvent ailleurs (Santé Canada, 2020).

Lorsque I'on caractérise la MON a |'aide de paramétres substituts (par exemple, le COD,
I’absorbance UV), on peut mesurer des fractions isolées de MON. Ces fractions sont
généralement séparées en fonction de différentes propriétés chimiques et physiques, comme
I’hydrophobie et |a taille moléculaire (Reckhow et coll., 2007). Le fractionnement et |a
caractérisation moléculaire de la MON peuvent aider a mieux comprendre I’'ampleur de la
formation de SPD dans différents types d’eaux et a différentes périodes de I'année et
I'interaction de différentes fractions de MON avec les procédés de traitement (Reckhow et
Singer, 2011; Santé Canada, 2020). Par exemple, les fractions hydrophiles et les fractions a
faible PM sont plus susceptibles de passer au travers des procédés de traitement
conventionnels et de produire des SPD lorsqu’on ajoute des désinfectants. De plus, un
changement de désinfectant et/ou de pré-oxydant modifie la quantité et le type d’AHA formés
a partir de différentes fractions de la MON.

Reckhow et coll. (2007) ont étudié la relation entre la formation des AHA et |I’hydrophobie et Ia
taille moléculaire des précurseurs dans des conditions de chloration et de chloramination. Ils
ont prélevé des échantillons dans trois eaux naturelles géographiquement et chimiquement
distinctes provenant des prises d’eau de stations de production d’eau potable, puis les ont
fractionnés et analysés. Ces eaux représentent un large éventail de niveaux de COD et d’ASUV.
Les auteurs ont constaté que la diminution des niveaux d’ASUV dans |’eau brute correspondait
a une augmentation du pourcentage de carbone transphile et hydrophile. Ce résultat indique
gue la MON hydrophile devient une fraction plus importante pour les eaux a faible ASUV. Dans
les trois eaux, les fractions dont le PM était supérieur a 3 kDa avaient les valeurs d’ASUV les
plus élevées, tandis que les fractions dont le PM était inférieur a 0,5 kDa avaient
systématiquement les valeurs d’ASUV les plus faibles.

Les auteurs ont également analysé les échantillons pour déterminer les rendements molaires
des di-AHA et des tri-AHA apres chloration (voir le Tableau 19) et chloramination. Dans le cas de
la chloration, ils n’ont observé aucune tendance significative entre la distribution du PM et Ia
formation de tri-AHA, en particulier pour I’eau a faible teneur en substances humiques. Dans
toutes les eaux chlorées, les fractions dont le PM était inférieur a 0,5 kDa ont donné les
rendements de di-AHA les plus élevés, et les di-AHA étaient les principaux SPD identifiés dans
tous les isolats de MON chloraminés. Les auteurs n’ont observé aucune différence significative
pour les rendements de di-AHA entre les fractions de MON de chaque eau chloraminée. Les tri-
AHA étaient négligeables par rapport aux concentrations de di-AHA dans les échantillons
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chloraminés. En général, le chlore produit des concentrations plus élevées de toutes les espéces
d’AHA que tous les autres désinfectants (c’est-a-dire, la monochloramine, le dioxyde de chlore).
Hua et Reckhow (2007b) ont démontré que la formation de tri-AHA n’était significative qu’avec
la chloration. La monochloramine et le dioxyde de chlore ont produit peu ou pas de tri-AHA
(moins de 2 pug/L) dans sept eaux naturelles différentes. Les di-AHA formés par la
monochloramine et par le dioxyde de chlore représentaient respectivement 15 % a 29 % et 9 %
a 21 % de ceux qui ont été formés par le chlore libre. Il est important de noter qu’il existe un
potentiel de formation d’autres SPD, comme la N-méthyl-N-nitrosométhanamine, le bromate et
le chlorate/chlorite, lorsqu’on utilise d’autres désinfectants et/ou d’oxydants (Santé Canada,
2008, 2011, 2018).

Tableau 19. Rendements des acides haloacétiques (AHA) pendant la chloration pour les fractions de matiere
organique naturelle (MON) de différentes eaux

Eau brute

Fractions de MON en tant
que précurseurs des di-
AHA et des tri-AHA:
Hydrophobe

Fractions de MON en

tant que précurseurs

des di-AHA et des tri-
AHA: Transphile

Fractions de MON en tant
que précurseurs des di-
AHA et des tri-AHA:
Hydrophile

Winnipeg (Manitoba)
COoD : 7,8 mg/L
ASUV254 . 1,8 L/mg-m

Rendements de tri-AHA
similaires avec d’autres
fractions; rendements de
di-AHA les plus faibles

Rendements de tri-AHA
similaires avec d’autres
fractions; rendements de
di-AHA plus faibles

Rendements de tri-AHA
similaires avec d’autres
fractions; rendements de
di-AHA les plus élevés

Waco (Texas)
COD : 4,0 mg/L
ASUV254 . 2,9 L/mg-m

Rendements de tri-AHA les
plus élevés; rendements
de di-AHA les plus faibles

Rendements de tri-AHA
inférieurs a ceux de la
fraction hydrophobe;
rendements de di-AHA
supérieurs a ceux de la
fraction hydrophobe

Rendements de tri-AHA les
plus faibles (diminution de
38 % par rapport aux
rendements de la fraction
hydrophobe); rendements
de di-AHA les plus élevés

Repentigny (Québec)
COD : 7,1 mg/L
ASUV254 . 4,4 L/mg-m

Rendements de tri-AHA les
plus élevés; rendements
de di-AHA supérieurs a
ceux de la fraction
transphile

Rendements de tri-AHA
inférieurs a ceux de la
fraction hydrophobe;
rendements de di-AHA
les plus faibles

Rendements de tri-AHA les
plus faibles (diminution de
56 % par rapport aux
rendements de la fraction
hydrophobe); rendements
de di-AHA les plus élevés

AHA — acides haloacétiques; ASUV — absorbance spécifique des UV; COD — carbone organique dissous; di-AHA —
acides dihaloacétiques; MON — matiere organique naturelle; tri-AHA — acides trihaloacétiques.
Source : Hall et coll. (2007).

Certaines études ont renforcé I’hypothese selon laquelle les di-AHA et les tri-AHA se forment
par des précurseurs et des voies de réaction différents (Reckhow et coll., 2007; Hua et
Reckhow, 2007a, 2008, 2013; Hua et coll., 2015). Les auteurs ont démontré que les fractions
hydrophiles et les fractions de MON dont le PM est faible produisent les rendements de di-AHA
les plus élevés, ce qui laisse entendre que ces fractions étaient des précurseurs de di-AHA plus
importants que les carbones hydrophobes et a PM élevé (Reckhow et coll., 2007). Cependant,
dans les eaux a ASUV élevée, les auteurs ont également observé des rendements élevés de di-
AHA pour la MON hydrophobe pendant la chloration (Liang et Singer, 2003; Hua et Reckhow,
2007a).
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En comparant la spéciation des AHA pendant la chloration et la chloramination, Hong et coll.
(2013) ont démontré que les de di-AHA (moyenne de 48,8 %) et les tri-AHA (moyenne de

46,4 %) étaient les espéces d’AHA dominantes dans I’eau chlorée, tandis que les mono-AHA
étaient principalement détectés a I’état de traces (moyenne inférieure a 5 %). Pour I’eau
chloraminée, les rendements de di-AHA (moyenne de 68 %) étaient beaucoup plus élevés que
ceux des mono-AHA (moyenne de 14 %) et des tri-AHA (moyenne de 19 %). Les résultats de
I’étude ont confirmé les constatations antérieures selon lesquelles il existe différentes voies de
réaction pour la formation des tri-AHA et des di-AHA. Hua et coll. (2015) ont constaté que la
demande en chloramine et les rendements de TOX étaient généralement inférieurs d’un ordre
de grandeur a ceux de la chloration, quelle que soit la nature des fractions de MON, ce qui
indique une réactivité beaucoup plus faible de la monochloramine avec la MON.

La nature de la MON dans les sources d’eau influe sur les réactions de I’ozone et des
précurseurs de SPD. L’ozone peut détruire certains précurseurs de SPD en oxydant
partiellement les matieéres humiques, et augmenter la proportion de matieres hydrophiles dans
les sources d’eau brute (Von Gunten, 2003; Swietlik et coll., 2004). Hua et Reckhow (2013) ont
constaté que I'impact de la préozonation sur la formation des AHA était propre a I'espece. Les
auteurs ont mené une chloration et une chloramination sur des échantillons d’eau brute et des
échantillons ozonés provenant de six eaux naturelles nord-américaines diverses dont les
niveaux d’ASUV étaient faibles a élevés. Dans les échantillons chlorés, I’ozonation a
généralement réduit la formation de tri-AHA dans les eaux dont I’ASUV était supérieure a

2 L/mg-m, causant des réductions de rendement de tri-AHA de 18 % a 50 %, tandis que les
réductions des rendements de di-AHA variaient de 2 % a 16 % pour les eaux dont I’ASUV était
élevée. L'ozonation a fait passer les rendements de di-AHA de 22 % a 26 % dans les eaux dont
les valeurs d’ASUV étaient inférieures a 2 L/mg-m. Les auteurs ont conclu que I’ozone n’enléve
pas un grand nombre de précurseurs de di-AHA par rapport a I’enlévement des précurseurs de
tri-AHA par chloration subséquente. Dans les échantillons chloraminés, I’ozonation a réduit les
rendements de di-AHA de 28 % a 45 % pour toutes les eaux analysées.

Chowdhury et coll. (2008) ont caractérisé deux sources d’eau canadiennes en fonction de la
taille et de la polarité de leur MON. lls ont étudié la réponse de différentes fractions de MON a
I’ozonation sur le plan du pfAHA (voir le Tableau 20). Les auteurs ont ozoné des aliquotes des
fractions de PM dans le cadre d’expériences a I’échelle de banc d’essai pendant une période de
5 minutes (rapport ozone/COD d’environ 1,1) pour les deux eaux. Le bromure n’était pas
présent dans les eaux analysées; par conséquent, les auteurs ont déterminé les concentrations
d’AHA dans les aliquotes chlorées en termes de AMCA, ADCA et ATCA. Les deux eaux brutes ont
réagi tres différemment a I’'ozonation (Tableau 20). Ce résultat indique que I’utilisation de
I’'ozone comme désinfectant primaire ne réduit pas nécessairement le potentiel de formation
de SPD dans toutes les sources d’eau. L’étude a montré la structure complexe de la MON et
établi que I'on ne peut pas simplement traiter les MON provenant de différentes sources
comme une seule entité et les comparer les unes aux autres.

Tableau 20. Effet de I’o0zonation sur le potentiel de formation des acides haloacétiques (pfAHA)
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Caractéristiques des eaux brutes pfAHA de différentes fractions de MON

Réservoir Capilano Le pfAHA de la MON hydrophobe dont le PM < 1 kDa a augmenté de
COD : 1,9 mg/L 43 %.

ASUV3s4 : 5,28 L/mg:m Le pfAHA de la MON hydrophile dont le PM > 10 kDa a diminué de 48 %.
pH: 6,5

MON principalement hydrophile Le pfAHA total a diminué de 1 557 + 54 pg/L a 966 + 19 pg/L en raison
22 % de MON hydrophobe d’une réduction du pfADCA et du pfATCA de la MON hydrophile.

27 % de MON dont le PM <1 kDa
72 % de MON dont le PM > 10 kDa

Riviére South Thompson Le pfAHA de la MON hydrophile dont le PM < 1 kDa a augmenté de
COD: 2,6 mg/L 170 %.

ASUV3s4 : 2,49 L/mg:m Aucun changement significatif dans le pfAHA des fractions de MON dont
pH :7,4 le PM > 10 kDa.

MON principalement hydrophile

5 % de MON hydrophobe Le pfAHA total est passé de 410 + 39 pg/L a 891 + 109 pg/L en raison

95 % de MON dont le PM < 1 kDa d’une augmentation du pfADCA de la MON hydrophile.

AHA — acide haloacétique; ASUV — absorbance spécifique des UV; COD — carbone organique dissous; ADCA — acide
dichloroacétique; MON — matiere organique naturelle; PM — poids moléculaire; Pf — potentiel de formation;

ATCA — acide trichloroacétique.

Source : Chowdhury et coll. (2008).

La matiére organique algale (MOA) est un précurseur potentiel des AHA qui peut avoir des
répercussions sur les procédés de traitement. En présence de proliférations d’algues, le nombre
de cellules d’algues et la MOA augmentent. Ce type de MON est principalement composé
d’acides aminés, de substances protéiques et de glucides qui sont plus hydrophiles en présence
d’azote organique abondant (Fang et coll., 2010). En général, la MON terrestre produit plus
d’AHA que celle qui provient de la MOA pendant la chloration ou la chloramination (Fang et
coll., 2010; Li et Mitch, 2018; Zhao et coll., 2018; Liu et coll., 2020a). La MOA peut libérer de la
matiere organique extracellulaire (MOE) et, par lyse cellulaire, de la matiére organique
intracellulaire (MOI) (composés du go(t et de I’odeur et cyanotoxines). En général, I’ASUV de la
MOE et de la MOl est inférieure a 2 L/mg-m (Huang et coll., 2009; Pivokonsky et coll., 2015;
Dong et coll., 2021).

Fang et coll. (2010) ont caractérisé la teneur en azote organique dans la MOE et la MOI
produites a partir de Microcystis aeruginosa (I’algue bleu-vert la plus répandue). De plus,
I’étude a évalué les roles de la MOl et de la MOE dans la formation de SPD carbonés (AHA9) et
de SPD azotés (SPD-N) couramment présents dans la chloration et la chloramination. Les
auteurs ont également étudié la formation de SPD a partir de la MON de la riviere Suwannee a
des fins de comparaison. lls ont constaté que la MOE et |la MOI étaient riches en azote
organique, la MOI ayant une fraction plus élevée d’azote organique total, des proportions plus
élevées de PM élevé et une plus grande teneur hydrophobe. Les rendements d’AHA9 étaient
plus faibles pour la chloration/chloramination de la MOE et de la MOI que pour la MON.
Cependant, la chloration de la MOE et de la MOI a produit plus de SPD-N et moins de SPD
carbonés que la chloration de la MON. La chloramination a formé des quantités bien moindres
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de SPD-N et d’AHA9 a partir de la MOE ou de la MOI qu’a partir de la MON. En général, la MOE
a produit moins de SPD que la MOI pour la chloration et la chloramination.

Plummer et Edzwald (2001) ont étudié I’effet de I'ozone a 1 mg/L et a 3 mg/L sur le pfAHA6 de
deux espéces d’algues, Scenedesmus quadricauda (algue verte) et Cyclotella sp. (diatomée), en
I’absence de bromure dans des expériences de chloration en lots. Les AHA prédominants parmi
six espéces étaient I’ADCA et I'ATCA. Pour les algues vertes, la préozonation n’a pas augmenté
considérablement les concentrations d’AHA6 aux deux doses d’ozone par rapport aux
échantillons témoins. Pour les diatomées, a la dose de 3 mg/L d’ozone, la formation d’AHA6 a
augmenté de 43 % par rapport au cas témoin (de 97 pug/L a 139 pg/L). Pour les expériences sur
les diatomées, sans préozonation, la production de ADCA et de ATCA était comparable, tandis
gu’avec préozonation, la formation de ADCA était prédominante. Les auteurs ont comparé les
résultats de cette étude avec certaines données publiées sur la formation de ADCA sur les
acides humiques et fulviques. lls ont conclu qu’avec préozonation, les rendements de ADCA des
espéces d’algues étudiées dépassaient les rendements publiés pour les acides humiques et
fulvigues. Les constatations de cette étude ont montré que les algues pourraient contribuer
considérablement au réservoir de précurseurs des AHA, en particulier pendant les périodes de
prolifération, et que I’ozonation pourrait augmenter les concentrations de précurseurs des
AHA.

4.4.2 Précurseurs inorganiques

La présence de précurseurs inorganiques, comme le bromure et I'iodure, a une incidence sur le
type d’AHA qui se forme. La présence de bromure peut entrainer la formation d’AHA-Br, tandis
que la présence d’iodure dans |’eau peut entrainer la formation d’AHA-I. Lorsque I’'ammoniac
est présent, il réagit avec le chlore pour former des chloramines et a une incidence sur la
quantité et le type des AHA formés.

4.4.2.1 Bromure

L'ion bromure peut se produire naturellement a partir de I’intrusion d’eau salée et de la
dissolution de formations géologiques, ou il peut pénétrer dans les sources d’eau par le biais
d’activités humaines. On dispose de relativement peu d’information sur la présence de
bromure dans les plans d’eau canadiens. Santé Canada a mené une enquéte sur I’eau potable
des sources a haute teneur en bromure au Canada a I’hiver 2012 et a I’été 2013. Les chercheurs
ont détecté du bromure dans 22 des 23 échantillons d’eau brute (LDM = 0,006 mg/L); les
concentrations variaient de 0,034 a 2,55 mg/L, avec une médiane de 0,505 mg/L et une
moyenne de 0,62 mg/L (Santé Canada, 2018). Aux Etats-Unis, la concentration moyenne de
bromure dans I’eau brute était d’environ 0,1 mg/L dans une étude menée pour évaluer la
présence de bromure a I’échelle nationale (Santé Canada, 2018). Westerhoff et coll. (2022) ont
démontré que les concentrations de bromure peuvent varier d’une semaine ou d’'un mois a
I"autre dans une source d’eau donnée. Les auteurs ont recommandé I’ utilisation de capteurs de
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bromure en ligne dans les services publics ayant des concentrations élevées de bromure dans
les sources d’eau afin de surveiller les données toutes les heures.

Le chlore aqueux, les chloramines et I'ozone sont tous capables d’oxyder le bromure présent a
I’état naturel pour former du brome actif (Reckhow et Singer, 2011). Le brome est présent dans
I’eau sous forme de combinaison d’ion hypobromite (BrO’) et d’acide hypobromeux (HOBr)
(Amy et coll., 1997). Les réactions d’oxydation et de substitution du brome aqueux avec la MON
menent a la formation de composés organo-bromés. Certaines études ont montré que le
brome est en concurrence favorable avec le chlore dans la formation des AHA, méme lorsque
les concentrations de chlore sont supérieures aux concentrations d’ions bromure
(Pourmoghaddas et coll., 1993; Cowman et Singer, 1996; Bond et coll., 2014). Lorsque le
rapport brome/chlore augmente, la spéciation des AHA se déplace vers les espéces mixtes
bromochlorées, comme I’ABCA, 'ABDCA et le DABCA, et éventuellement vers les especes
entierement bromées (Pourmoghaddas et coll., 1993; Cowman et Singer, 1996; Wu et Chadik,
1998; Bond et coll., 2014).

Il est difficile de comprendre et de prédire la formation des SPD pendant les procédés de
traitement de I’eau potable, en particulier en présence de bromure dans la source d’eau, car il
modifie la formation des SPD. En général, on utilise le facteur d’incorporation du brome (FIB) et
le facteur de substitution du brome (FSB) pour comprendre |la formation des SPD bromés. Le FIB
décrit la contribution molaire de toutes les especes bromées dans une classe donnée de SPD
par rapport a la concentration molaire totale de cette classe (MacKeown et coll., 2020; Hua et
coll., 2021). Le FIB est le premier indicateur du niveau de formation SPD-Br et ses valeurs
maximales respectives peuvent étre de un, deux et trois pour les mono-, di- et tri-SPD.
Toutefois, s’il faut comparer les niveaux de substitution du bromure entre différentes classes de
SPD (par exemple, les di-AHA et les tri-AHA), le FSB peut étre une solution de rechange. Le FSB
estime la proportion molaire de I'incorporation du brome par rapport a la teneur totale en
halogenes des AHA (Young et coll., 2020). Le FSB pour les AHAG6 peut se calculer selon
I’équation 1, ou les valeurs du FSB varient de 0 a 1, le minimum et le maximum signifiant
exclusivement des AHA chlorés ou bromés.

[AMBA] + [ABCA] + 2  [ADBA]
[AMCA] + [AMBA] + 2 « ([ADCA] + [ADBA] + [ABCA]) + 3 * [ATCA]

FSBanae = (1)

Les substituts habituellement utilisés (par exemple, le COD initial, la dose de Cl; et ’ASUV) pour
surveiller la formation des SPD sont insuffisants pour surveiller les SPD-Br et la FSB (Young et
coll., 2020; Zheng et coll., 2020; Hua et coll., 2021). Pour un échantillon d’eau donné, il est
courant de voir le FSB des AHA augmenter avec la concentration de bromure (Hua et coll.,
2006; Ersan et coll., 2019). Cependant, en raison de la qualité variable de I’eau brute et de I'eau
du réseau de distribution, un seul paramétre comme la teneur en bromure de I’eau brute n’est
pas suffisant pour évaluer le FSB des AHA (Zheng et coll., 2020). De plus, on ne sait pas quelles
concentrations de bromure dans I’eau de source peuvent déclencher une formation importante
d’AHA-Br. Zheng et coll. (2020) ont échantillonné huit sites différents qui présentaient des
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concentrations de bromure dans la source d’eau allant de 6,3 a 141,7 pg/L. Les concentrations
de ABCA étaient respectivement de 10,8 pg/L et de 12,7 pg/L a 12,9 pug de bromure/L et 11,9 ug
de bromure/L. La formation de AMBA et de ADBA était négligeable dans le mélange d’AHAG.
Les auteurs ont détecté des concentrations respectives de ADBA de 10,3 pg/L et de 13,7 ug/L
lorsque les concentrations de bromure étaient de 119 pg/L et de 141,7 pg/L. Les concentrations
de ABCA étaient environ cinq fois plus élevées que les concentrations de ADBA dans les
échantillons, ce qui indique que les espéces d’AHA bromochlorés se forment plus facilement
gue les espéces entierement bromées a cette plage de concentrations de bromure dans les
sources d’eau. Les données de surveillance canadiennes et américaines montrent une présence
et des concentrations de ABCA plus élevées que celles du AMBA et du ADBA. Par conséquent,
on peut conclure que I’ABCA est un meilleur indicateur que I’AMBA et I’ADBA de la présence et
des concentrations d’AHA-Br dans les AHAG6 totaux pour les concentrations de bromure au
Canada et les conditions de formation de SPD.

Francis et coll. (2010) ont déclaré que les sous-groupes de SPD agrégés, comme les AHAS,
utilisés dans la modélisation statistique de I'incorporation du brome aux SPD, ne peuvent étre
représentatifs que des eaux a faible teneur en bromure (par exemple, moins de 100 pg/L).
Lorsque des concentrations supérieures de bromure sont présentes dans I’eau, il est peu
probable que les concentrations d’AHA totaux soient suffisantes pour prédire la présence
d’AHA bromés. En général, les SPD-Br présentent une corrélation nulle ou négative avec les SPD
entierement chlorés; par conséquent, I’analyse des espéces individuelles d’AHA est
recommandée, en particulier lorsque les conditions favorisent la formation d’AHA-Br.

Krasner et coll. (1996) ont comparé le comportement de formation du ABCA a différentes
concentrations de bromure (10 pg/L a 800 pg/L) dans une étude a I’échelle de banc d’essai. A
une concentration de 10 pg/L de bromure, la contribution du ABCA a la concentration totale
des AHAG était négligeable. Cependant, a une concentration de 100 pg/L de bromure, ’ABCA a
contribué a raison de 15 % a 26 % des AHAG6 totaux. Les auteurs ont étudié I’utilisation de la
préchloration et de la post-chloramination sur I’eau avec un échantillon de 4,15 mg de COD/L
d’eau et des concentrations de bromure de 10 pg de bromure/L et de 400 pg de bromure/L. A
la concentration de bromure de 10 pg/L, la concentration des AHAS totaux était de 76 pg/L
(dépassant le niveau réglementé par la U.S. EPA de 60 pg/L pour les AHAS). La principale
contribution a la concentration des AHAS totaux provient des AHA chlorés, comme I’ADCA et
I’ATCA. Cependant, a la concentration de bromure de 400 ug/L, la concentration des AHAS était
de 54 ug/L, ce qui correspond a la concentration réglementée aux Etats-Unis, mais indique que
la formation s’est déplacée vers les AHA-Br. Les auteurs ont analysé la concentration de ABCA
et calculé une concentration d’AHAG6 totaux de 77 ug/L.

L’analyse des données canadiennes de surveillance des AHAG6 sur cing ans pour les sites ayant
détecté I’ABCA a des valeurs supérieures a 10 pug/L (Water Security Agency, 2024) a révélé une
indication claire de la spéciation différente des AHA entre les sites. A un endroit, les
concentrations d’AHAS totaux étaient inférieures ou légerement supérieures a la CMA actuelle
des AHAS de 80 pg/L. L’ADBA représentait généralement plus de 70 % des AHAS totaux, et les
concentrations de ABCA étaient souvent deux fois inférieures aux concentrations de ADBA a ce
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site. De plus, la formation d’espeéces entierement chlorées, comme I’ADCA et I’ATCA, était
généralement inférieure a 5 pug/L. Les données sur les concentrations de bromure dans la
source d’eau n’étaient pas disponibles, mais les résultats laissent entrevoir qu’elles étaient
élevées et qu’elles se produisaient avec d’autres conditions favorisant la formation d’AHA
entierement bromés. Ni les AHAS totaux ni la valeur des AHAG6 ne sont prédictifs du risque de
toxicité corrélé des AHA-Br. La surveillance et le contréle des AHA-Br sont nécessaires dans ce
cas. Les données ont également montré que certains sites ayant des concentrations de ABCA
supérieures a 10 pg/L présentaient des concentrations d’AHAS totaux supérieures a 100 pg/L,
les principales concentrations provenant du ADCA et du ATCA, et de faibles concentrations de
AMBA et de ADBA. Pour la gestion de ces sites, il est important de noter qu’il pourrait y avoir
des intrants d’AHA mixtes bromochlorés, ce qui augmente le risque de toxicité associé aux AHA-
Br. Certains sites présentaient des concentrations élevées de ADCA, ATCA, ABCA et ADBA, et
des concentrations d’AHA totaux beaucoup plus élevées que la CMA de 80 pg/L. Cette analyse
des données montre a quel point il est important de comprendre les spécificités de la formation
des espéeces individuelles d’AHA et les comportements de substitution du brome, en particulier
aux sites ou les concentrations de bromure dans la source d’eau sont importantes.

Certaines études récentes ont examiné des substituts utiles pour une surveillance efficace des
AHA-Br et des comportements de substitution du brome (MacKeown et coll., 2020; Young et
coll., 2020; Zheng et coll., 2020; Hua et coll., 2021). Young et coll. (2020) ont examiné les
sources d’eau de systémes d’eau souterraine publics de petite taille sur des files cotieres
sujettes a I'intrusion d’eau de mer. Les responsables de ces systémes ont signalé de fréquents
dépassements réglementaires des SPD organiques halogénés et des proportions élevées de
THM et d’AHA bromés. L’étude a porté sur 18 sources d’approvisionnement en eau souterraine
(les concentrations de bromure variaient de 50 pg/L a 710 ug/L) alimentant 15 systémes de
traitement, la plupart ne pratiquant que la chloration. A I'instar d’autres études (Zheng et coll.,
2020; Hua et coll., 2021), les concentrations de bromure dans les sources d’eau n’étaient pas un
prédicteur solide de la formation et de la spéciation des AHA, probablement en raison de
grandes différences de COD entre les sources d’eau. La bromation des précurseurs des SPD
dépend de la concentration de ces précurseurs et du brome libre. Lorsque le brome libre est en
exces, on s’attend a ce que les sites précurseurs organiques soient principalement bromés et le
FSB s’en rapproche. En supposant que les concentrations de précurseurs de SPD sont
proportionnelles aux concentrations de COD, le FSB devrait augmenter avec |’augmentation du
rapport bromure/COD. D’aprés les résultats de I’étude, les auteurs ont conclu que le FSB des
AHA9 présentait une bonne corrélation avec les rapports bromure/COD. Les valeurs plus
élevées de bromure/COD indiquent une tendance plus élevée a former des AHA bromés
(espéces mixtes bromochlorées en particulier). Les auteurs ont observé une faible corrélation
seulement pour le FSB des AHAS, probablement due au fait que seuls ’AMBA et 'ADBA étaient
inclus dans la mesure des AHAS. Dans certaines études américaines, les especes d’AHA
entierement bromées se sont généralement formées aux concentrations les plus faibles, et les
auteurs les ont détectées dans moins de systemes de traitement de I’eau que les AHA mixtes
bromochlorés (Peterson et coll., 2023). Young et coll. (2020) ont noté d’importantes variations
saisonniéres dans les concentrations de COD dans plusieurs sources d’approvisionnement en
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eau souterraine. lls ont recommandé d’utiliser I'UVs4s comme substitut de la concentration de
COD lorsqu’une surveillance plus fréquente est nécessaire.

Zheng et coll. (2020) ont également démontré la relation significative entre les rapports
bromure/COD et les FSB des AHA lorsqu’ils ont étudié la formation des AHA9-Br par chloration
de différentes sources d’eau en Chine. Dans cette étude, les auteurs ont également démontré
que le bromure/UV3s4 avait une corrélation positive avec le FSB des AHA, ce qui laisse penser
que le bromure/UV2s4 pourrait étre le meilleur indicateur pour décrire le FSB dans les eaux
chlorées. Les auteurs ont également étudié la différence entre les précurseurs organiques des
espéces d’AHA entierement chlorés, entierement bromés et mixtes bromochlorés et les effets
du COD et de I’ASUV sur leur formation. lls ont conclu que parmi les AHA détectés, les
rendements des AHA entiéerement bromés, comme I’AMBA et I’ADBA, étaient significativement
liés au COD, mais pas significativement liés a I’ASUV. Ces résultats peuvent indiquer que les
précurseurs organiques aromatiques ont peu contribué a la formation de AMBA et de ADBA,
alors que pour les espéces mixtes bromochlorées ABCA et ABDCA, les précurseurs aromatiques
et non aromatiques ont joué un réle important dans leur formation. En comparaison, les
rendements du ADCA et du ATCA n’étaient significativement liés qu’a I’ASUV, ce qui refléte la
réactivité des précurseurs aromatiques tels que les substances humiques aquatiques. Diverses
études ont déclaré une formation plus élevée d’especes d’AHA-Br dans les fractions hydrophiles
et les fractions a faible PM de MON par rapport aux fractions hydrophobes (par exemple, les
acides humiques et fulviques) (Heller-Grossman et coll., 1993; Huang et Yeh, 1997; Liang et
Singer, 2003; Hua et Reckhow, 2007a).

Cowman et Singer (1996) ont analysé la répartition des espéces d’AHA apreés la chloration et Ia
chloramination de substances humiques aquatiques isolées de deux eaux américaines (Tableau
21). Dans cette étude, les auteurs ont appliqué 10 concentrations de bromure, de 0 a 25 uM (0
a 2 mg/L), tandis qu’ils ont maintenu constants plusieurs autres facteurs, comme la dose de
chlore, le temps de réaction et la concentration de COT. Les auteurs ont conclu que les espéces
d’AHA bromochlorées (ABCA, ACDBA et ABDCA) se forment facilement a partir de la chloration
de substances humiques en présence d’ions bromure. Ces espéces peuvent représenter plus de
50 % de la concentration des AHA9 totaux lorsque les concentrations de bromure dans I’'eau
sont supérieures a 0,2 mg/L.

Tableau 21. Effet de I'ion bromure sur la formation et la spéciation des acides haloacétiques (AHA)

Répartition des Chloration Chloramination
especes d’AHA
AHA totaux Les deux isolats de substances Pour les deux isolats de substances
humiques® présentaient des humiques?, la formation d’AHA totaux a
répartitions similaires d’AHA. Sur le diminué de 90 % a 95 % par rapport a la
plan quantitatif, la formation d’AHA chloration.

totaux a partir de I'extrait d’eau de
surface était environ deux fois plus
élevée que celle de I'extrait d’eau
souterraine.
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Répartition des
espéces d’AHA

Chloration

Chloramination

Rendements des
différentes espéces
d’AHA

Les rendements molaires des mono-
AHA, di-AHA et tri-AHA étaient
constants. Les tri-AHA constituent la
plus grande fraction molaire des AHA
totaux (de 61 % a 67 %), les fractions
molaires des di-AHA et des mono-AHA
allant respectivement de 30 % a 36 %
etde3%a5%.

Les di-AHA (I’ADCA en particulier) étaient
les principales espéces formées, tandis que
les tri-AHA étaient les espéces mineures.
Les concentrations observées de ADCA ne
dépassaient pas 0,07 uM (9 ug/L).

AHA bromés

L'incorporation du brome dans les
AHA augmentait avec I'augmentation
de la concentration de bromure.

A des concentrations de bromure <

3 UM : ATCA > ADCA > ABDCA > ABCA
> DABCA > ADBA > ATBA.

A des concentrations de bromure >
20 uM : ATBA > ADBA > ABDCA >
DABCA > ABCA > ADCA, ATCA.

L'incorporation du brome dans les AHA
augmentait avec I'augmentation de la
concentration de bromure. L’ampleur de
I'incorporation du brome dans les AHA était
moindre pendant la chloramination.

Les auteurs ont observé la formation de
AMBA, ADBA, ABCA, DABCA et ATBA.
Toutefois, le DABCA et I’ATBA n’étaient
quantifiables qu’a des concentrations de
bromure > 12,5 uM.

AHA — acides haloacétiques; ASUV — absorbance spécifique des UV; ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA —
acide bromodichloroacétique; ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; di-AHA —
acides dihaloacétiques; ADCA — acide dichloroacétique; AMCA — acide monochloroacétique; Mono-AHA — acides
monohaloacétiques; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique; tri-AHA — acides

trihaloacétiques.

2@ Deux isolats d’acides humiques : eau de surface (ASUV>s4 4,17 L/mg-m) et eau souterraine (ASUV;s4 2,76 L/mg-m)
Source : Cowman et Singer (1996).

Hua et Reckhow (2013) ont étudié |’effet de la préozonation sur la formation d’AHA de six eaux
naturelles nord-américaines présentant des concentrations d’ASUV faibles a élevées qui ont été
chlorées et chloraminées. Les concentrations de bromure dans les eaux variaient de moins de
10 a 89 ug/L. La préozonation a déplacé la formation des tri-AHA et di-AHA vers les espéces
plus bromées lors de la chloration subséquente. Par exemple, la préozonation de I’eau chlorée
avec une concentration de bromure de 45 pg/L a réduit la formation des especes ADCA, ATCA
et ABDCA et a augmenté la formation des espéces ABCA, ADBA et DABCA. Pour la
chloramination, les di-AHA étaient les espéces prédominantes formées, et la préozonation a
réduit généralement les rendements des di-AHA de 28 % a 45 %. Les auteurs ont déclaré que

dans les conditions de I’étude, le HOBr produit par préozonation n’a pas contribué de maniere
significative a la formation des espéces d’AHA-Br, probablement en raison de la transformation
de la MON causée par I’ozonation. Les constatations selon lesquelles des concentrations
élevées de bromure sont nécessaires pour une incorporation substantielle de brome lorsqu’on
utilise de I’ozone confirment ces résultats (Reckhow et Singer, 2011).

4.4.2.2 lodure
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Les sources d’eau naturelle contiennent deux formes inorganiques d’iode : I'iodure (I') et
I'iodate (1037), I'iodure contribuant le plus a la formation de sous-produits de désinfection iodés
(SPD-1). Sharma et coll. (2023) ont échantillonné 286 sources d’eau potable aux Etats-Unis. Ils
ont détecté de I'iodure dans 41 % des échantillons d’eau de surface et 62 % des échantillons
d’eau souterraine. Les concentrations variaient respectivement de non détectable (moins de
1,0 pug/L) a 72 pug/L et de non détectable (moins de 1,0 pg/L) a 250 ug/L dans I’eau de surface et
I’eau souterraine. Il existe également des formes organiques d’iode sous forme d’iode
organique dissous (IOD). Cependant, le cycle de I'iode induit biologiquement et la conversion de
I’lOD par les procédés de traitement de |’eau potable ne sont pas bien compris. Sharma et coll.
(2023) ont observé le cycle des espéces d’iode dans les eaux de surface utilisées comme
sources d’eau potable. Les auteurs ont conclu que I'iode total était composé d’iodure, d’iodate
et d’lOD dans les eaux de surface et qu’il était bien corrélé avec le bromure. Cependant, une
fois I'lOD exclu de I'iode total, la corrélation était plus faible. Une étude a déclaré une faible
corrélation entre les concentrations de bromure et d’iodure dans de nombreuses sources d’eau
(Tugulea et coll., 2018). Par exemple, les rapports massiques bromure/iodure provenant des
sources d’eau des Etats-Unis et du Canada variaient de 2,9 & 238 pg/L (Richardson et coll.,
2008). Ces grandes variations sont dues a l'intrusion d’eau salée, a divers dépots de sel
contenant différentes teneurs de bromure et d’iodure, a des influences anthropiques et a
I'instabilité générale des especes d’iodure par rapport au bromure (Whitehead, 1984; Steinberg
et coll., 2008; Dong et coll., 2019).

La formation de SPD-I pendant la désinfection implique |’oxydation de I'iodure en acide
hypoiodeux (HOI), puis la réaction de I’'HOI avec la matiere organique. Certains oxydants
peuvent oxyder I’'HOI (par exemple, le chlore, I'0zone et le ferrate) dans des conditions aérobies
pour former de I'iodate. L'iodate est thermodynamiquement stable et ne forme pas de SPD-I.
De ce fait, c’est I'espéce d’iodure désirable dans I’eau potable (Bichsel et Von Gunten, 1999;
Hua et coll., 2006; Hua et Reckhow, 2007a, 2008; Gallard et coll., 2009; Ye et coll., 2012; Allard
et coll., 2013; Liu et coll., 2017b; Postigo et coll., 2017; Dong et coll., 2019).

Richardson et coll. (2008) ont mesuré les acides MIAA et BIAA dans les eaux potables
chloraminées et chlorées de 23 villes des Etats-Unis et du Canada. La plupart des stations de
traitement de I’eau utilisaient la chloramination pour le traitement; seules deux stations de
traitement utilisaient la chloration. Les auteurs ont trouvé des AHA-I dans les eaux de presque
toutes les stations de production d’eau potable a des concentrations maximales respectives de
MIAA et de BIAA de 1,7 pug/L et 1,4 pug/L. La formation d’AHA-I était la plus élevée dans les
stations utilisant la chloramination avec des temps de contact courts (moins de 1 min) et la plus
faible dans les stations utilisant le chlore seulement ou dans les stations utilisant la
chloramination avec de longs temps de contact avec le chlore libre (plus de 45 min) avant
I’'ajout d’ammoniac.

Les constantes de vitesse de réaction pour I’oxydation de I'iodure en HOI par différents
oxydants sont tres variables. La probabilité de formation de composés iodoorganiques pendant
la désinfection de I’eau potable augmente dans I’ordre suivant : ozonation < chloration <
chloramination (Bichsel et Von Gunten, 1999). Postigo et coll. (2017) ont mené une réaction
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contrélée en laboratoire pour évaluer la formation des acides MIAA, CIAA, BIAA et DIAA apres
chloration et chloramination de différentes matrices d’eau (voir le Tableau 22). Les auteurs ont
enrichi les solutions de MON de la riviere Suwannee et du lac Nordic (isolat de MON de 5 mg/L)
avec 500 pg/L de bromure (sous forme de KBr) et deux concentrations différents d’iodure (sous
forme de Kl), soit 50 pg/L et 100 pg/L. Les concentrations de bromure et d’iodure total de la
riviere Llobregat étaient respectivement de 788 + 83 ug/L et de 17,7 + 0,7 ug/L. Les auteurs ont
sélectionné des doses de chlore et de monochloramine pour chaque eau brute en fonction de la
demande spécifique en chlore, ce qui a donné un taux de chlore résiduel de 0,5 mg/L. La
chloramination a entrainé une formation d’AHA-I plus élevée que la chloration. Les AHA-I
présentaient également des concentrations plus élevées dans les solutions de MON moins
aromatiques ayant de faibles rapports de concentration bromure/iodure et des rapports de
concentration iodure/COD élevés. L’AHA-I le plus abondant était le CIAA (détecté dans 86 % des
échantillons d’eau désinfectée), a une concentration moyenne de 0,9 pg/L. Les auteurs ont
déclaré que la présence du CIAA dans les réseaux de distribution d’eau potable n’a pas fait
I’objet d’une étude approfondie.

Tableau 22. Formation d’acides haloacétiques iodés (AHA-I) dans différentes matrices d’eau désinfectée

Eau brute Scénarios de MIAA CIAA BIAA DIAA
désinfection (ng/L) (ng/L) (ng/L) (ng/L)
avec deux
rapports
bromure:iodure
MON isolée par Rapport de Cl 0,3 0,8 0,2 ND
osmose inverse de la de 10:1
riviere Suwannee
COT : 5,4 mg/L Rapport de 0,6 0,5 0,7 0,6
ASUV3s4: 1,8 L/mg-m NH,Cl de 10:1
pH:7,5
Rapport de Cl 0,4 1,8 0,3 0,4
de 5:1
Rapport de 0,7 1,7 1,7 0,9
NH,Cl de 5:1
MON isolée par Rapport de Cl 0,3 0,4 0,3 ND
osmose inverse du lac | de 10:1
Nordic
COT:4,9+0,9 mg/L Rapport de
ASUV3s4: 1,5 L/mg:m NH,Cl de 10:1 0,4 0,9 0,3 0,3
pH:7,5
Rapport de Cl
de 5:1 0,6 0,6 ND ND
Rapport de
NH,Cl de 5:1 0,9 1,7 1,3 1,0
Eau de la riviere Cl a un rapport 0,4 ND 0,1 ND
Llobregat d’environ 45:12
COT:6,8+0,7 mg/L
ASUV254 : 4,3 L/mgm
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Eau brute

Scénarios de
désinfection
avec deux
rapports
bromure:iodure

MIAA
(ng/L)

CIAA
(ng/L)

BIAA
(ng/L)

DIAA
(ng/L)

pH:7,5

NH,Cl a un 0,3
rapport
d’environ 45:1°

0,4 0,2

ND

ASUV — absorbance spécifique des UV; BIAA — acide bromoiodoacétique; CIAA — acide chloroiodoacétique; Cl —
chlore; COT — carbone organique total; DIAA — acide diiodoacétique; MIAA — acide monoiodoacétique; MON —
matiere organique naturelle; ND — non détecté; NH,Cl — monochloramine.

2 Calculé.

Source : Postigo et coll. (2017).

Liu et coll. (2017) ont systématiquement étudié les facteurs influencant la formation des SPD-|
pendant la chloramination des eaux contenant de I'iodure (voir le Tableau 23). A la suite de la
chloramination, les auteurs ont détecté le MIAA, le DIAA et I’acide triiodoacétique dans les eaux
brutes contenant l'isolat de MON de la riviere Suwannee. L'acide triiodoacétique présentait
systématiquement les concentrations les plus élevées parmi les trois AHA-I détectés dans tous
les scénarios expérimentaux. De plus, les auteurs ont évalué I’effet de la matrice d’eau sur la
formation d’autres SPD-I dans diverses sources d’eau enrichies de 200 pg/L d’iodure. IIs ont
constaté que la MON a faible ASUV3s4 était plus réactive dans la formation de SPD-I pendant la

chloramination que la MON a ASUV3s4 élevée.

Tableau 23. Effet de différents facteurs sur la formation des acides haloacétiques iodés (AHA-I) pendant la
chloramination de I’isolat de MON de la riviéere Suwannee

Facteurs influengant la
formation d’AHA-I

Concentration de MIAA

Concentration de DIAA

Concentration de TIAA

Temps de réaction
(de0hai12h)

Augmentation avec le
temps de réaction (45 nM
a 12 heures)

Augmentation avec le
temps de réaction (71 nM
a 12 heures)

Augmentation avec le
temps de réaction
(321 nM a 12 heures)

Dose de NH(Cl
(de 0,01 mM a
0,4 mM)

Augmentation progressive
avec I'augmentation de la
dose de NHCI

Augmentation progressive
avec 'augmentation de la
dose de NHCI

Augmentation significative
de 0,01 a3 0,1 nM, puis
diminution avec des doses
plus élevées de NH,Cl

Concentration d’iodure
(de 10 uM a 300 uM)

Diminution de 120 a

50 nM avec
I’augmentation des
concentrations d’iodures

Augmentation progressive
avec I'augmentation des
concentrations d’iodure

Augmentation significative
de 10 a 200 uM, puis
légére diminution a des
concentrations d’iodure
plus élevées

pH
(de 5,0a9,0)

Diminution de 110 nM a
un pHde5,0a58nMaun
pH de 9,0, bien que les
auteurs aient observé le
rendement le plus élevé a
un pH de 6,0

Diminution de 183 nM a
unpHde5,0a72nMaun
pH de 9,0

Diminution de 382 nM a
un pHde5,0a 364 nM a
un pH de 9,0, bien que les
auteurs aient observé le
rendement le plus élevé a
un pHde 6,0
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Facteurs influengant la Concentration de MIAA Concentration de DIAA Concentration de TIAA
formation d’AHA-I

Concentration de COD | Quasi stabilité sur la plage | Augmentation progressive | Augmentation
(de 1 mg/La7 mg/L) de concentrations de COD | sur la plage de considérable avec
étudiée concentrations de COD I’augmentation de la
étudiée concentration de COD de

1,0 a 5,0 mg/L, puis
diminution a une
concentration de COD plus
élevée (c’est-a-dire,

7,0 mg/L)

AHA-I — acides haloacétiques iodés; COD — carbone organique dissous; DIAA — acide diiodoacétique; MIAA — acide
monoiodoacétique; MON — matiére organique naturelle; NH,Cl — monochloramine; TIAA — acide triiodoacétique.
Source : Liu et coll. (2017b).

4.4.3 Facteurs supplémentaires

Parmi les autres facteurs qui influent sur la formation des AHA, mentionnons le temps de
réaction, la température et le pH. En général, la dose de bromure et de désinfectant a une
incidence plus élevée sur la formation des AHA que le temps de réaction, la température et le
pH (Hong et coll., 2013).

4.4.3.1 Temps de réaction

Pendant les procédés de désinfection, lorsqu’un désinfectant résiduel persiste, le temps de
réaction est I’un des facteurs les plus importants dans la détermination des concentrations
d’AHA. En raison de la stabilité chimique des AHA, leurs concentrations augmentent
généralement avec le temps de réaction tant qu’il existe un désinfectant résiduel (Reckhow et
Singer, 2011). Cependant, dans les réseaux de distribution, les concentrations d’AHA peuvent
diminuer considérablement aprés de longs temps de séjour en raison de la biodégradation des
AHA-I (section 6.0).

Pourmoghaddas et coll. (1993) ont étudié la formation de neuf espéces d’AHA dans une
solution aqueuse d’acides humiques a deux doses de chlore (11,5 mg/L et 25 mg/L), quatre
concentrations de bromure (0,0, 0,5, 1,5 et 4,5 mg/L) et trois temps de réaction (6, 48 et

168 heures). Les auteurs ont observé des tendances de formation d’AHA similaires pour les
deux doses de chlore. Le temps de réaction a eu un effet important sur la formation du ATCA et
du ADCA. Les concentrations de ces deux especes d’AHA augmentaient avec le temps de
réaction dans toutes les conditions expérimentales. Les concentrations d’espéces
bromochlorées et bromées augmentaient généralement avec le temps de réaction; cependant,
d’autres conditions expérimentales, comme le pH et les concentrations de bromure, ont
fortement influencé la formation de ces espéces. Par exemple, la formation du DCBAA et du
DABCA a initialement augmenté avec le temps de réaction, mais le pH élevé (9,4) a fait passer la
formation a presque zéro. Hong et coll. (2013) ont également démontré une augmentation du
rendement des AHA lorsque le temps de réaction passait de 2 a 24 heures et a 72 heures apres
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la chloration de I'’eau brute a un pH de 7. La vitesse de réaction de la formation s’est ralentie
apres deux heures, ce qui indique une diminution des sites réactifs de la MON.

Dans le cas de la chloramination, les concentrations d’AHA sont généralement restées stables a
mesure que le temps de réaction se prolongeait (Hong et coll., 2013). Hua et Reckhow (2008)
ont souligné que les AHA-I se formaient rapidement dans les 30 minutes suivant la
chloramination et n’augmentaient pas de maniére significative par la suite. Les sous-produits de
I’ozonation se forment rapidement et augmentent peu avec le temps, en raison de la
dissipation rapide des résidus d’ozone (Reckhow et Singer, 2011).

Le temps de séjour dépend de la quantité et de la consommation d’eau et peut changer au fil
du temps. Ces changements de temps de séjour peuvent coincider avec des variations de la
gualité de I'eau, ce qui peut aggraver les effets sur la formation des AHA. Dans I’ensemble, il
convient d’examiner la qualité et la quantité de I’eau pour comprendre les impacts potentiels
sur les concentrations d’AHA.

4.4.3.2 Dose de désinfectant et désinfectant résiduel

La dose de désinfectant et le désinfectant résiduel ont une incidence variable sur la formation
des SPD. Pour la désinfection résiduelle, de petits changements dans la dose de désinfectant
ont un effet mineur sur la formation. Généralement, il y a un exces de désinfectant; par
conséquent, la réaction de formation des SPD est limitée par les précurseurs. Lorsque le
désinfectant résiduel tombe en dessous d’environ 0,3 mg/L, la formation des SPD devient
limitée par le désinfectant (Reckhow et Singer, 2011). La dose de désinfectant joue un réle plus
important dans la formation des SPD pendant la désinfection primaire que pendant la
désinfection secondaire, car les quantités de désinfectant primaire sont généralement
inférieures a la demande a long terme (Reckhow et Singer, 2011).

Uyak et Toroz (2007) ont chloré des échantillons d’eau du lac Buyukcekmece a Istanbul a un pH
de 7,0 avec des doses de chlore de 5 mg/L et de 12 mg/L. lls s’attendaient a ce que les
concentrations des espéces d’AHA augmentent dans les échantillons a forte dose de chlore en
raison du HOBr généré par la réaction du chlore et du bromure. Cependant, I’augmentation de
la dose de chlore n’a pas eu d’incidence significative sur la répartition des AHAS. Les
concentrations maximales des AHAS totaux a des doses de chlore de 5 mg/L et de 12 mg/L
étaient respectivement de 0,46 uM (a 50 uM de bromure) et de 0,66 uM (a 12,5 uM de
bromure).

Reckhow et Singer (2011) ont démontré que la formation des SPD était directement
proportionnelle a I’'augmentation de la dose de chlore de 3 mg/L a 5 mg/L. Lorsque la dose de
chlore était supérieure a 5 mg/L, le désinfectant résiduel était suffisant et la formation des SPD
s’est stabilisée. Les auteurs ont déclaré qu’a des valeurs de COT plus faibles, la demande en
chlore pourrait étre inférieure a 3 mg/L et qu’aucun effet sur la formation des SPD ne devrait se
produire a des concentrations de chlore plus élevées.
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Hong et coll. (2013) ont étudié la formation des AHA9 avec le chlore et les chloramines. Les
auteurs ont constaté que les concentrations d’AHA9 augmentaient généralement a mesure que
la dose de désinfectant augmentait. Les doses de chlore et de chloramine variaient
respectivement de 0,65 a 3,9 mg/L et de 1,3 a 7,8 mg/L. Les rendements moyens des AHA sous
chloramination n’étaient que de 24 % des rendements obtenus sous chloration. Les auteurs ont
émis I'hypothese que certains SPD intermédiaires pourraient se former pendant la
chloration/chloramination. Ces intermédiaires peuvent ensuite réagir avec le chlore et la
chloramine, ce qui entraine la formation de SPD en aval, comme les AHA, lorsque les sites
réactifs a la MON sont épuisés. La dose de monochloramine a fortement influé sur la spéciation
des AHA. Par exemple, les auteurs ont observé des rendements en pourcentage de tri-AHA plus
élevés (augmentation de 9 % a 26 %) lorsque la dose de monochloramine est passée a 7,8 mg/L.
Ces résultats s’expliquent par un plus grand rejet de chlore libre aux doses élevées de
monochloramine, ce qui entraine un nombre accru de produits d’oxydation comme les tri-AHA.

Pour la chloramination, la présence de chlore libre résiduel transitoire augmentait avec
I"augmentation du rapport Cl2:N, et il fallait plus de temps pour que le chlore libre résiduel
disparaisse. Cela peut faire passer les rendements et la spéciation des AHA de ceux qui sont
représentatifs des chloramines a ceux qui sont représentatifs du chlore libre (Reckhow et
Singer, 2011).

4.4.3.3 pH

Le pH influe fortement sur la formation de SPD halogénés spécifiques (Reckhow et Singer,
2011). En général, la formation des AHA pendant la chloration augmentait avec la diminution
du pH (Pourmoghaddas et coll., 1993; Cowman et Singer, 1996; Liang et Singer, 2003; Hua et
Reckhow, 2008; Reckhow et Singer, 2011). Pourmoghaddas et coll. (1993) ont observé les
concentrations d’AHA les plus élevées a un pH de 5,0, en particulier pour les especes
halogénées mixtes, constatant une nette augmentation du ATBA avec la diminution du pH.
L’augmentation du pH de 6,0 a 8,0 a diminué la formation des tri-AHA, mais n’a eu que peu
d’effet sur la formation des di-AHA (Liang et Singer, 2003). Hua et Reckhow (2008) ont
également observé que la formation des tri-AHA était supprimée a un pH plus élevé, tandis que
la formation des di-AHA augmentait de 30 % lorsque le pH passait a 10,0. En ce qui concerne la
chloramination, les auteurs ont observé la formation de di-AHA la plus faible a un pH de 10,0, et
seules des traces de tri-AHA se sont formées a différentes valeurs de pH.

4.4.3.4 Température

En général, le taux de formation des SPD augmente avec la hausse de la température (Hua et
Reckhow, 2008; Reckhow et Singer, 2011). Certains SPD sont plus sensibles aux changements
de température que d’autres. L'augmentation de la décomposition du chlore aux températures
plus chaudes limite la réaction de formation des SPD, en particulier la formation du ATCA.
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Cependant, dans la pratique, on augmenterait la dose de chlore pour tenir compte de la
décomposition du chlore (Rodriguez et Sérodes, 2001; Reckhow et Singer, 2011). La formation
de ADCA est moins sensible a la concentration de chlore résiduel, ce qui montre encore une fois
la différence chimique de la formation des di-AHA et des tri-AHA. De plus, on s’attend a une
augmentation du taux de biodégradation des di-AHA aux températures plus élevées (Reckhow
et Singer, 2011).

Hong et coll. (2013) ont étudié la formation des SPD a 10 °C, 20 °C et 30 °C. Sous
chloramination, ils n’ont observé aucun effet lié a I’augmentation de la température dans le cas
de la formation des AHA9. Sous chloration, les auteurs ont observé que la formation des AHA
augmentait initialement lorsque la température passait de 10 °C a 20 °C, mais diminuait lorsque
la température passait a 30 °C. lls ont principalement attribué la diminution des AHA a la
réduction des ATCA. Les auteurs ont conclu que les températures élevées ont potentiellement
contribué a la décomposition des tri-AHA, car ces SPD sont thermigquement instables. La
concentration de SPD thermiquement instables en fonction de la température dépend de leur
vitesse de formation et de décomposition.

La hausse de la température peut influer sur le désinfectant résiduel dans le réseau de
distribution en raison de I’accélération des vitesses de réaction, de I’accroissement de I’activité
biologique et des variations de la MON (AWWA, 2017). Il convient de tenir compte des
changements de température de I’eau ainsi que d’autres parametres qui varient également
selon les saisons, comme la quantité et la composition de la MON.

5.0 Considérations relatives au traitement

Les responsables des stations de traitement de I’eau doivent trouver un équilibre entre une
désinfection efficace et la génération de SPD, car I’eau potable doit, d’abord et avant tout, étre
microbiologiquement slre afin de prévenir les maladies d’origine hydrique. Pour lutter contre
les AHA, I’option préférée et la plus efficace consiste a en réduire ou a en limiter la formation
avant et pendant la distribution. Dans les situations ou des AHA se forment, il existe des options
pour les enlever.

5.1 Traitement a |’échelle municipale

Les stratégies visant a réduire la formation des AHA comprennent I’enlevement des précurseurs
avant la désinfection, la modification de la dose, du type ou de I’'emplacement du désinfectant
dans une chaine de traitement, ou la modification des pratiques de désinfection. Le traitement
peut changer selon les saisons ou le temps pour tenir compte des variations des facteurs qui
influent sur la formation des AHA. De plus, il existe des procédés de traitement (par exemple, la
filtration biologique et la séparation membranaire) qui peuvent réduire les AHA aprés leur
formation. Il convient d’évaluer tout changement visant a contréler les AHA ou a les maintenir a
un niveau minimum a I’'aide d’analyses a |’échelle de banc d’essai et a I’échelle pilote pour
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s’assurer que I’on atteint les objectifs de traitement, que I’on obtient une désinfection efficace
et que les changements n’entrainent pas de conséquences imprévues et de défis liés a la
conformité a d’autres exigences réglementaires. Ces analyses sont a répéter périodiquement
pour tenir compte des changements de qualité des sources d’eau, de la variabilité saisonniere
et des changements climatiques.

Afin de maintenir a un niveau minimum la formation d’AHA pendant les procédés de traitement
de I'’eau potable, il faudrait accorder la priorité a la réduction des précurseurs organiques des
AHA avant la désinfection primaire. Les méthodes de contrdle des précurseurs organiques des
AHA comprennent la coagulation optimisée, la filtration biologique, I’oxydation avant la
chloration, le CAG, I’échange d’ions et la séparation membranaire (McGuire et coll., 2014). Le
changement de désinfectant peut entrainer la formation d’autres SPD. Cependant, les autres
options d’oxydants et de désinfectants peuvent étre utiles dans les stratégies de contréle des
SPD. L'enlevement des précurseurs et les autres options d’oxydants ou de désinfectants
peuvent ne pas étre la meilleure approche pour certains systémes, comme les systémes
consécutifs sans contréle des procédés de traitement ou les grands réseaux de distribution qui
comportent des points chauds de SPD.

Si d’autres sources d’eau sont disponibles, les responsables de systéme de distribution d’eau
potable peuvent envisager de changer la source d’eau ou de mélanger des sources d’eau pour
diluer les précurseurs de SPD afin de controler les précurseurs des AHA (Becker et coll., 2013). Il
est essentiel de caractériser les sources d’eau de remplacement avant le mélange pour assurer
le maintien de la qualité de |’eau (par exemple, risque de corrosion di aux changements
chimiques de I’eau et a la formation d’autres SPD). On peut faire appel a ces approches de
facon saisonniére pendant les périodes de concentration maximale de COT.

Le traitement localisé de I’eau pour I’enlevement des AHA formés peut inclure le CAG, le
charbon actif biologique (CAB) et la séparation membranaire. Il convient de surveiller
attentivement les parameétres opérationnels des caractéristiques de |’eau potable. Il peut étre
nécessaire de mettre en ceuvre des technologies capables d’enlever les SPD et d’empécher leur
réapparition dans le réseau de distribution (Gilca et coll., 2020).

5.1.1 Options de controle des précurseurs

L’enlévement des précurseurs organiques et inorganiques peut permettre de maintenir a un
minimum la formation des AHA. Le document de Conseils sur la matiére organique naturelle
dans I’eau potable présente une analyse détaillée des diverses technologies de traitement a
utiliser pour enlever la MON. Le choix du traitement dépend de nombreux facteurs, notamment
(Santé Canada, 2020) :

e |etype de MON;

e |es interactions avec d’autres constituants de I’eau (par exemple, bromure et iodure);

e |es interactions avec les produits chimiques de traitement;

e |es interactions avec les procédés (par exemple, encrassement des membranes);

e les répercussions sur la qualité de I’eau du réseau de distribution.
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Les études de traitabilité propres a la source, y compris les analyses a I’échelle de banc d’essai
et/ou a I’échelle pilote, sont essentielles pour déterminer la ou les options de traitement les
plus efficaces pour enlever la MON, diminuer sa réactivité menant a la formation des AHA et
enlever les précurseurs inorganiques. L'absence d’une étude de traitabilité propre a la source
peut entrainer le choix d’un traitement inapproprié et une augmentation des AHA apreés la mise
en ceuvre. Comme les sources d’eau ou les procédés de traitement peuvent changer selon la
saison et le temps, il est important de surveiller régulierement la concentration et le caractére
de la MON et d’évaluer son incidence sur le traitement, la qualité de I’eau et I’état du réseau de
distribution.

Il est possible d’obtenir des niveaux variables d’enlévement des précurseurs organiques en
utilisant un seul procédé (par exemple, la coagulation) ou en intégrant plusieurs procédés (par
exemple, I’échange d’ions et la coagulation). Il peut étre nécessaire de faire suivre les procédés
conventionnels de traitement de |’eau potable par des technologies avancées avant la
désinfection afin d’améliorer I’enlevement des précurseurs des SPD (Gilca et coll., 2020). Bien
gue de nombreuses études aient examiné I'incidence de la performance d’un dispositif de
traitement spécifique et de la qualité de la source d’eau sur les concentrations de SPD
résultantes, peu d’entre elles ont comparé directement les technologies sur diverses sources
d’eau et évalué I'intégration de ces technologies dans une seule et méme chaine de traitement,
ainsi que 'ordre des procédés du dispositif (Bond et coll., 2011, Plourde-Lescelleur et coll.,
2015). Les décisions quant a la technologie a appliquer pour contréler la formation des AHA
devraient tenir compte de la résolution par une technologie donnée d’autres problemes de
gualité de I'’eau. Le choix des stratégies de traitement et de désinfection pour contréler la
formation des SPD devrait également tenir compte de la formation d’autres SPD
potentiellement préoccupants.

L’enlévement des précurseurs inorganiques, comme le bromure et I'iodure, peut également
servir a réduire la formation d’AHA-Br et d’AHA-I. Il est difficile d’enlever le bromure de I’eau;
bien qu’il soit techniquement possible de le faire, il est peu probable qu’il existe une option
rentable pour réduire les AHA-Br (Santé Canada, 2018; Criquet et Allard, 2021). Les
technologies les plus couramment utilisées pour I’enlevement des précurseurs organiques (par
exemple, la coagulation améliorée et le CAG) entrainent une évolution vers I’accroissement des
SPD bromés, car ces technologies enlévent le COD, mais pas le bromure (Krasner et coll., 1996;
Criquet et Allard, 2021). Le rapport bromure/COD augmente; par conséquent, le FSB ou le FIB
des AHA augmente (MacKeown et coll., 2020; Young et coll., 2020; Zheng et coll., 2020; Hua et
coll., 2021). Au début du point de percée du CAG lorsque les niveaux de précurseurs organiques
sont faibles, le brome peut réagir avec les précurseurs organiques actifs plus facilement que le
chlore. Krasner et coll. (1996) ont indiqué que la coagulation améliorée avait un effet moins
important que le CAG sur le déplacement de la spéciation vers les SPD-Br, car elle était moins
efficace a réduire le COT. Wang et Chen (2014) ont étudié I’enlevement des AHA dans des
expériences a |’échelle de banc d’essai par ozonation catalytique suivie d’'une colonne de
biofiltration. Les auteurs ont conclu que la formation des AHA bromés augmentait lorsque
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I’ozonation catalytique réduisait le COD avant la chloration. L'utilisation subséquente de la
biofiltration aprés I’'ozonation et I’ozonation catalytique a augmenté les valeurs du FIB.

De nombreuses stations de production d’eau potable font appel a la préchloration pour oxyder
le fer ou le manganése ou pour éviter I’encrassement biologique des filtres (Cuthbertson et
coll., 2019; MacKeown et coll., 2020). Bien que la préchloration ou la chloration intermédiaire
entraine la formation de SPD, elle transforme également la MON en SPD halogénés
aromatiques intermédiaires, que le CAG peut enlever plus facilement que les molécules
précurseurs plus grosses (Jiang et coll., 2017, 2018; Cuthbertson et coll., 2019; Erdem et coll.,
2020; MacKeown et coll., 2020). Lorsque les eaux riches en bromure sont chlorées avant le
traitement par le CAG, le bromure est oxydé et incorporé dans les molécules de MON
hydrophiles que le CAG adsorbe plus facilement (McGuire et coll., 2014). La chloration avant le
traitement par le CAG peut étre une stratégie avantageuse pour les systemes de traitement de
I’eau ol I'on détecte des niveaux élevés d’AHA-Br dans le réseau de distribution. Cependant, il
est important de maintenir la capacité du CAG a conserver les AHA formés. Westerhoff et coll.
(2022) présentent un apercu des stratégies d’enlevement du bromure, y compris des études a
I’échelle de banc d’essai et a I'échelle pilote. Les auteurs ont indiqué la nécessité d’améliorer
considérablement les capacités d’enlevement du bromure pour qu’elles soient viables a grande
échelle. Les résines échangeuses d’ions sélectives au bromure peuvent étre une option viable
(voir la section 5.1.1.5). Les responsables des systémes de traitement de I’eau devraient bien
comprendre les sources, la concentration et la variabilité saisonniére du bromure dans leurs
sources d’eau.

Pour les sources d’eau a haute teneur en iodure, I’enlévement de 'iodure peut se faire par son
oxydation en iodate (composé stable qui ne forme pas d’AHA-I). La préchloration et la
préozonation sont deux options qui peuvent oxyder I'iodure en iodate et éviter la formation de
SPD-I (Allard et coll., 2015; Kimura et coll., 2017). Cependant, il est important de noter que la
préchloration forme des SPD réglementés. Pour assurer une oxydation efficace de I'iodure en
iodate, on peut optimiser le temps de préchloration avant I’ajout d’ammoniac (pour former des
chloramines) (Dong et coll., 2019). En général, les précurseurs organiques sont plus faciles a
enlever que les précurseurs inorganiques. L’augmentation des rapports bromure/COD et
iodure/COD entraine un déplacement vers un nombre plus élevé d’AHA-Br et d’AHA-I.

5.1.1.1 Coagulation améliorée

La coagulation améliorée représente souvent I’'une des stratégies les plus simples pour prévenir
la formation des SPD. Cette stratégie peut nécessiter uniguement la modification des pratiques
actuelles de coagulation en effectuant des essais de floculation (Ministére de I’Environnement,
de la Protection de la nature et des Parcs de I’Ontario, 2023). Les responsables des systemes de
traitement de I’eau doivent tenir compte des répercussions comme la corrosivité élevée,
I"augmentation de la production de boues et les changements d’efficacité de la désinfection
lorsqu’ils choisissent la stratégie de coagulation (McGuire et coll., 2014).
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La réduction des précurseurs des AHA peut s’obtenir en augmentant la dose de coagulant ou en
ajustant le pH de la coagulation (McGuire et coll., 2014). Le choix du coagulant dépend des
caractéristiques de I’eau a traiter (Santé Canada, 2020). L’utilisation de différents coagulants
entraine une réactivité différente des fractions de MON restantes vers la formation d’AHA
(Tubic et coll., 2013).

Dans une étude a I’échelle de banc d’essai, Lapointe et coll. (2021) ont comparé les résultats de
coagulation améliorée de trois sources d’eau canadiennes utilisant six coagulants différents
(voir le Tableau 24). La formation des AHA dans les eaux traitées s’est faite dans des CFU. Pour
les deux sources d’eau de riviére, le sulfate ferrique a donné de meilleurs résultats que les
coagulants a base d’aluminium pour I’enlevement des précurseurs des AHA a un pH de 5, tandis
gu’a un pH de 6, le sulfate d’aluminium était plus efficace. La MON du lac Des Rapides avait un
potentiel élevé de formation de SPD, et les coagulants hautement pré-hydrolysés a un pH de 5
enlevaient mieux les précurseurs des AHA. L’efficacité des coagulants a base de chlorure de
polyaluminium (CPA) diminuait a mesure que le pH augmentait. Le chlorhydrate d’aluminium a
obtenu les meilleurs résultats pour la source d’eau de lac a un pH de 6. Les auteurs ont suggéré
gu’une partie de la MON présente dans le lac Des Rapides interagissait avec des especes
cationiques d’aluminium et était enlevée par affinité électrostatique.

Tableau 24. Impact du pH et du type de coagulant sur la formation (ug/L) des acides haloacétiques (AHA) dans
des conditions de formation uniformes (CFU)

Coagulant Fleuve Saint- Fleuve Riviere Des Riviere Des Lac Des Lac Des

Laurent® Saint- Prairies® Prairies® Rapides® Rapides®
pH 5 Laurent? pH 5 pH 5 pH 6
pH 6 pH 6

Sulfate ferrique 12 15 86 82 41 75

Sulfate d’aluminium 20 13 142 68 72 65

Chlorure de 23 30 109 82 31 42

polyaluminium (PAX 14)

Chlorure de 17 25 188 105 26 43

polyaluminium (PAX 18)

Chlorure de 26 22 109 104 28 ND

polyaluminium (PAX XL8)

Chlorhydrate d’aluminium 33 32 102 96 34 36

(PAX XL1900)

ASUV - absorbance spécifique des UV; COD — carbone organique dissous; ND — non disponible.

2 COD: 2,93 mg C/L; ASUV : 1,8 L/mg-m; alcalinité : 79 mg CaCOs/L; coagulation avec 0,15 mEq/L.
b COD : 7,27 mg C/L; ASUV : 3,8 L/mg-m; alcalinité : 23 mg CaCOs/L; coagulation avec 0,40 mEq/L.
€COD : 11,1 mg C/L; ASUV : 4,6 L/mg-m; alcalinité : 1 mg CaCOs/L; coagulation avec 1,11 mEq/L.
Source : Lapointe et coll. (2021).

Zhao et coll. (2013) ont fait la méme observation avec leur source d’eau a COD élevée lorsqu’ils
ont comparé quatre coagulants (chlorure ferrique, sulfate d’aluminium, CPA et polyaluminium
composite) pour I’enlevement des précurseurs des AHA. Le CPA a obtenu les plus grands
enlevements de précurseurs des AHA (59 %) a un pH de 5,5, au moment ou la neutralisation de
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la charge était le mécanisme prédominant. Les coagulants de CPA a haute teneur en Al peuvent
concurrencer les CPA commerciaux pour déstabiliser les précurseurs des SPD (Lin et lka, 2020).

La coagulation améliorée n’est pas trés efficace pour enlever les fractions hydrophiles des
précurseurs des AHA, ce qui entraine une formation accrue d’espéces d’AHA dihalogénées
(Tubic et coll., 2013; Lin et lka, 2020). En raison de la réactivité élevée des fractions hydrophiles
des précurseurs des AHA, il faut accorder une attention particuliére a leur enlevement des
sources d’eau qui contiennent une forte concentration de ces fractions.

5.1.1.2 Stratégies de préoxydation

La préchloration maintient a un minimum la formation de biofilm sur les filtres, les conduites et
les réservoirs, controle les moules zébrées a la prise d’eau brute et oxyde le sulfure
d’hydrogéne ou le fer réduit. Cependant, I'approche idéale pour maintenir les SPD a un
minimum consiste a appliquer une chloration dans la chaine de traitement apres |I’enlevement
de la MON. Lorsqu’une préoxydation est nécessaire, on peut envisager d’autres stratégies de
préoxydation (par exemple, I'ozonation, le dioxyde de chlore (ClO;) et les procédés d’oxydation
avancée) (McGuire et coll., 2014; Gilca et coll., 2020; Santé Canada, 2020). En utilisant des
oxydants de prétraitement autres que le chlore, les responsables des systemes de traitement
de I’eau peuvent attendre la fin du traitement conventionnel de I’eau pour effectuer la
désinfection au chlore, une fois que les concentrations des précurseurs des AHA sont réduites
(Singer et coll., 2003). Dans des conditions typiques de traitement de I’eau, les procédés de
préoxydation transforment la nature des matiéres organiques plutét que d’enlever la MON en
vrac. On peut également les utiliser pour la désinfection ainsi que pour le contréle du go(t et
des odeurs (Santé Canada, 2020). Cependant, il existe encore de nombreuses incertitudes
quant a I'effet de certains procédés de préoxydation sur la formation de SPD (Yang et coll.,
2013; Gao et coll., 2019; Carra et coll., 2020; Liu et coll., 2021). En général, la préoxydation
transforme les grandes substances organiques aromatiques et les longues chaines aliphatiques
en petites structures hydrophiles. Par conséquent, la préoxydation réduit I’absorbance des UV,
influant sur I’ASUV sans réduction associée de la concentration de MON. Il est donc important
de choisir des sites d’échantillonnage appropriés le long de la chaine de traitement lorsqu’on
mesure |’absorbance des UV pour calculer I’ASUV (Santé Canada, 2020).

Les eaux a faible teneur en COT et a faible valeur d’ASUV ne se prétent pas bien a la
coagulation; c’est pourquoi I’'ozonation associée a un traitement de biofiltration est
recommandée pour augmenter |I’enlévement des précurseurs de SPD (Chaiket et coll., 2002).
Des chercheurs ont entrepris une enquéte aupres de 284 installations d’ozonation de I'eau
potable aux Etats-Unis, dont environ 50 % des stations de traitement utilisaient I'ozone dans le
cadre d’un programme de contréle des SPD (McGuire et coll., 2014). La plupart des installations
avaient mis en ceuvre I'étape d’ozonation en tant que procédé préalable ou intermédiaire dans
la station de traitement de I’eau. L'étape post-ozonation se trouve généralement apres les
filtres (Méité et coll., 2015). Etant donné que la consommation de I’ozone est rapide dans les
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conditions typiques de I’eau potable, la plupart des scénarios de traitement par ozonation
incluent du chlore ou de la chloramine pour la désinfection résiduelle (Hua et Reckhow, 2013).

Certaines études ont rapporté des résultats variables de I’enlevement des précurseurs des AHA
en fonction de I’'emplacement de I’étape d’ozonation par rapport a la coagulation (Chaiket et
coll., 2002; Méité et coll., 2015; Lin et coll., 2020). Ces différences indiquent I’effet des
différences de qualité de I'’eau brute et de parametres d’exploitation sur |’efficacité du
traitement et leur incidence sur d’autres procédés de traitement situés en aval dans la chaine
de traitement. Singer et coll. (2003) ont conclu dans des expériences a |’échelle de banc d’essai
gue la formation des AHA9 était plus faible pour cing des six sources d’eau lorsque I’application
de I'ozone précédait la coagulation améliorée que lorsque la coagulation améliorée était
utilisée seule. L'ajustement du pH a 6,5 avant I’ozonation a été un facteur important dans la
réduction de la formation des AHA. Les auteurs ont également observé une réduction du pfAHA
(de 30,3 % en moyenne) pour I'ozonation aprés la coagulation améliorée (ozonation
intermédiaire). Cinquante pour cent des échantillons présentaient une réduction plus élevée du
pfAHA pour chacune des approches de préozonation et d’ozonation intermédiaire. Cependant,
les auteurs ont noté que la filtration biologique, couramment utilisée avec I’ozonation
intermédiaire pour enlever d’autres précurseurs des AHA, n’avait pas été appliquée aux eaux
décantées.

Chaiket et coll. (2002) n’ont pas trouvé de données probantes claires montrant une
dépendance de I’enléevement des précurseurs des AHA au point d’ozonation par rapport a la
coagulation. Les auteurs ont mené une étude a |’échelle pilote pour examiner |’efficacité de la
coagulation, de I'ozonation et de la filtration biologique dans le contréle du pfAHA9 dans I'eau
potable a faible ASUV. Bien que la préozonation semblait étre plus efficace que I’ozonation
intermédiaire lorsqu’on |’évalue comme procédé autonome, la réduction totale du pfAHA était
similaire pour I’ensemble du procédé de traitement entre neuf passages a I’échelle pilote.
L’enléevement des précurseurs des AHA par filtration biologique était plus importante lorsqu’on
appliquait I'ozone immédiatement avant la filtration.

Dans les expériences sous CFU avec des eaux a faible teneur en bromure (variant de 3,5 a

25 pg/L) au Québec, la réduction moyenne des AHAG6 était de 52 % pour les stations de
production d’eau potable (SPEP) qui utilisaient la préozonation (3 stations de traitement); 29 %
pour les stations qui utilisaient I’ozonation intermédiaire (3 stations de traitement) et 26 %
pour les stations qui utilisaient la postozonation (9 stations de traitement) (Méité et coll.,
2015). Dans une étude portant sur des concentrations élevées de bromure dans I’eau brute
d’une SPEP située a Zhejiang, Chine, les étapes de traitement de la chaine de traitement étaient
la préozonation (dose d’Os3 : 0,5 a 1,5 mg/L), la coagulation, la sédimentation, la filtration sur
sable, la postozonation (dose d’Os : 0,5 a 3,0 mg/L), la filtration au CAB et la chloration (Lin et
coll., 2020). Les auteurs ont évalué les changements dans les précurseurs organiques des AHA a
différents endroits de la chaine de traitement. Par exemple, le pfAHAS a augmenté apres la
préozonation (de 27,33 %) et la postozonation (de 30,86 %), tandis que les auteurs ont observé
une diminution du pfAHAS aprés la coagulation avec filtration sur sable (de 14,02 %) et apreés la
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filtration au CAB (de 36,64 %). Les auteurs ont attribué I’augmentation du pfAHAS aprés les
étapes d’ozonation a la formation accrue d’AHA-Br (ABCA et ADBA).

Les sous-produits inorganiques produits par le ClO,, comme le chlorite (ClOy") et le chlorate
(ClO37), sont nocifs pour la santé humaine (Santé Canada, 2008; Santé Canada, 2011). Les
stations de traitement de I’eau qui utilisent du dioxyde de chlore comme désinfectant primaire
ne doivent pas dépasser une dose maximale de 1,2 mg/L afin que les CMA pour le chlorite et le
chlorate soient respectées (Santé Canada, 2008).

Bien que le ClO; soit un désinfectant efficace, on I'utilise souvent comme préoxydant avant la
chloration ou la chloramination pour maintenir ses sous-produits a de faibles concentrations
(Yang et coll., 2013). Certaines études montrent que I’application de ClO; avant les chloramines
entraine une augmentation de la formation globale de N-nitrosodiméthylamine (McGuire et
coll., 2014).

Yang et coll. (2013) ont étudié la formation des AHA9 a diverses concentrations de ClO; (de

2 mg/La 10 mg/L) et de bromure (de 0,1 mg/L a 2 mg/L) dans des procédés séquentiels de
chloration par ClO; et de chloramination par ClO,. En I'absence de bromure dans I’eau a haute
ASUV simulée (MON de la riviere Suwannee), il n’y a pas eu de réduction significative de la
formation des AHA (les auteurs n’ont détecté que I’ATCA et I’ADCA) avec la préoxydation par
ClO; (a 2 mg/L) sous chloration comme sous chloramination. En revanche, lors de I’analyse de
I’eau du fleuve Bei, la réduction de la formation des AHA apres préoxydation était
respectivement de 30 % et de 20 % pour la chloration et la chloramination. Dans I’eau simulée,
a I'aide de la chloration, les di-AHA sont demeurés constants a diverses concentrations de
bromure, mais les concentrations de tri-AHA ont augmenté avec I’'augmentation des
concentrations de bromure. Les niveaux de réduction apres le prétraitement au ClO; sont
demeurés constants pour les di-AHA, mais ont varié pour les tri-AHA. L'incorporation du brome
était plus élevée dans les AHA apres la préoxydation. Lorsque les auteurs ont graduellement
augmenté la concentration de ClO; pour la faire passer de 2 mg/L a 10 mg/L, les réductions de
la formation des AHA9 totaux variaient de 10 % a 45 %.

Le traitement UV a lui seul ne génére pas de SPD. Cependant, le rayonnement UV peut avoir
une incidence sur la formation de SPD provenant de la désinfection secondaire subséquente
lorsqu’on utilise du chlore ou de la chloramine. On peut appliquer le rayonnement UV a I’eau
potable selon trois processus différents en lien avec la formation de SPD : UV pour la
désinfection primaire; procédé d’oxydation avancée (POA) UV/H,0; pour détruire les
contaminants organiques; et POA UV/Cl, dans lequel on applique la lumiére ultraviolette en
présence de chlore pour enlever les contaminants organiques. Les études ont montré que le
rayonnement UV a des doses représentatives de la désinfection de |’eau potable (par exemple,
de 40 a 140 mJ/cm?) ne modifie pas considérablement les précurseurs des SPD.

Dans une étude de Reckhow et coll. (2010), les auteurs ont prélevé des échantillons d’eau brute
du réservoir Quabbin au Massachusetts, Etats-Unis, et des échantillons d’eau traitée par

filtration sur sable et filtration au CAG d’une SPEP en Ohio, Etats-Unis, et les ont soumis a un
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traitement aux UV et au chlore. Dans cette étude, le traitement UV n’a pas montré d’effet
significatif sur la formation des AHA apres la chloration, la destruction moyenne des
précurseurs des AHA étant de 5 % ou moins. Les auteurs ont montré que le prétraitement par
POA UV/H,0; a une incidence sur le pfSPD subséquent, selon la dose d’UV. Les doses d’UV du
POA de 'ordre de 1 000 mJ/cm? ont souvent entrainé une augmentation de la formation des
AHA avec la chloration subséquente (Dotson et coll., 2010). Cependant, des doses plus élevées
d’UV du POA (de 3 500 a 5 000 mJ/cm?) ont entrainé une réduction du pfAHA (Toor et Mohseni,
2007). Pendant le traitement par POA UV/Cl;, le chlore et les espéces de radicaux chlorés
réactifs produits par photolyse UV/chlore peuvent réagir avec la MON pour former des SPD
chlorés. Gao et coll. (2019) ont indiqué que le processus UV/Cl; pour la dégradation des acides
humiques a généré plus d’AHA que la chloration a elle seule. Carra et coll. (2020) ont évalué la
formation des AHA pendant le traitement UV/Cl; a I’aide d’un réacteur UV a DEL a 285 nm. Les
auteurs n’ont observé aucun effet fort du pH sur la formation des AHA par rapport aux THM. Le
procédé UV/Cl;a considérablement augmenté la formation des AHA par rapport aux THM a un
pH de 5,1 et a un pH de 6,5. Les auteurs ont observé une augmentation du pfAHA entre 100 %
et 180 % dans les échantillons d’eau, tandis que le pfTHM a augmenté pour atteindre 30 %.
Wang et coll. (2015) ont montré que le prétraitement par les POA UV/Cl; et UV/H,0; entrainait
une formation plus élevée d’AHA sur 24 heures par rapport aux témoins (de 40 a 110 % dans
I’eau de Cornwall et de 20 a 90 % dans I’eau du lac Simcoe).

Les responsables des systemes de traitement de I’eau devraient savoir que tous les oxydants
produisent des produits biodégradables lorsqu’ils réagissent avec la MON. Par conséquent, une
filtration biologiquement active peut étre nécessaire pour stabiliser |’eau traitée (Santé Canada,
2020). Sarathy et coll. (2011) ont conclu que le pfSPD n’a pas changé considérablement apreés le
traitement UV/H20,. Lorsqu’un traitement UV/H,0; a basse pression a été suivi d’un traitement
par CAB, la réduction du pfAHA était de 75 % apres 7 jours et de 51 % apres 10 jours de passage
de CAB.

5.1.1.3 Filtration biologique avec et sans préozonation

La filtration biologique est une pratique opérationnelle qui consiste a promouvoir et a
maintenir I’activité biologique sur les milieux granulaires d’un filtre afin d’améliorer
I’enlévement des constituants organiques (par exemple, la biodégradation des précurseurs
organiques des AHA) et inorganiques avant le réseau de distribution. Les systéemes de
biofiltration améliorent la qualité de I’eau traitée; de plus en plus d’installations d’eau de
surface les utilisent dans toute I’Amérique du Nord. Une enquéte menée aupres de

45 installations de biofiltration a grande échelle aux Etats-Unis et au Canada a déterminé que la
réduction du carbone organique ou des SPD était un objectif. Vingt-huit (62 %) de ces
installations avaient une ozonation en amont de la biofiltration (Evans et coll., 2019).

Les filtres a milieux granulaires (c’est-a-dire, charbon anthraciteux/sable ou CAG) peuvent

fonctionner en mode biologique sans qu’il soit nécessaire de maintenir un désinfectant résiduel
sur le lit. Divers facteurs peuvent influer sur I’activité biologique au sein des filtres, notamment
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le milieu filtrant, la qualité de I’eau, la température, la dose et le type d’oxydant et les
méthodes de lavage a contre-courant (McGuire et coll., 2014; Liu et coll., 2017a; Evans et coll.,
2019; Santé Canada, 2020). Par exemple, les biofiltres a CAG peuvent produire des résultats
supérieurs a ceux des biofiltres a charbon anthraciteux, car les microorganismes présentent une
meilleure adhérence au CAG grace a leur adsorption a sa surface et a ses pores, ce qui les
empéche de se détacher pendant le lavage a contre-courant (Liu et coll., 2017a). En général, les
précurseurs des AHA sont plus susceptibles que les précurseurs des THM d’étre enlevés par
traitement biologique (Miltner et coll., 1992; Speitel et coll., 1993). Etant donné que I’ozone
oxyde la MON pour former une matiéere organique biodégradable, la filtration biologique offre
un enlévement supplémentaire des précurseurs des AHA (Miltner et coll., 1992; Speitel et coll.,
1993). Elle aide également a créer une eau biologiqguement stable aprés I’ozonation,
maintenant ainsi a un minimum la recroissance des microorganismes dans le réseau de
distribution (McGuire et coll., 2014).

Dans une étude a |I’échelle de banc d’essai, la filtration biologique a réduit le pfAHA de 75 %
avec et sans préozonation (Miltner et coll., 1992). Cependant, les bioréacteurs de traitement
par lots utilisés dans I’étude affichaient un temps de réaction de cinqg a sept jours, ce qui est
tres différent du temps de rétention de quelques minutes ou de quelques heures généralement
utilisé dans les systémes a grande échelle. Par conséquent, ce niveau d’enlévement est plus
élevé que le niveau atteignable dans les processus a grande échelle. Speitel et coll. (1993) ont
démontré un enléevement de 25 a 30 % des précurseurs des AHA par biodégradation en
I’absence de préozonation, et de 70 % avec préozonation. lls ont observé la biodégradation
maximale a des doses d’ozone de 2 a 3 mg/mg de COT. Seuls ’ADCA, 'ATCA et I’ADBA ont fait
I’objet d’une surveillance dans le cadre de cette recherche, les doses d’ozone variant de 0,5 a

5 mg/mg de COT. Cependant, a la dose d’ozone la plus élevée (5 mg/mg de COT), la
biodégradation supplémentaire n’a pas permis de compenser le potentiel de formation des SPD
(par exemple, la formation de ADCA) engendré pendant I’ozonation.

McKie et coll. (2015) ont étudié |’effet de la biofiltration avec ou sans préozonation sur la
formation des AHA9 dans le cadre d’études a I’échelle pilote utilisant des sources d’eau du lac
Ontario et de la riviere Otonabee. L’eau non traitée de la station de traitement pilote du lac
Ontario avait un COD entre 1,5 et 2,5 mg/L et une concentration de bromure de 40 pg/L, et a
été traitée par des biofiltres au charbon anthraciteux et au CAG précédés d’une ozonation,
tandis que I’eau non traitée de la riviere Otonabee (COD : 4 a 6 mg/L, bromure : 0,5 pug/L) a été
traitée par du charbon anthraciteux et des biofiltres sans préozonation. Les auteurs ont observé
une activité plus élevée de la biomasse sur les biofiltres de I’eau de la riviere Otonabee en
raison des concentrations plus élevées de COD et d’azote. Bien que la réduction du pfAHA9 ait
été de 0,7 a 1,5 fois plus efficace que la réduction du COD par biofiltration de I’eau de la riviére
Otonabee, elle était tout de méme relativement faible (4,3 a 10 %). Pour I’eau du lac Ontario, ce
sont les biofiltres a CAG qui ont obtenu les meilleurs résultats, recevant |’eau traitée avec

0,8 mg/L de coagulant CPA aprés préozonation. Bien que |’ozonation elle-méme n’ait pas eu
d’incidence sur la formation des AHA9, les biofiltres a CAG couplés au CPA ont permis d’obtenir
des réductions du pfAHA9 de 45 % (temps de contact en flt vide [TCFV] de 16 min) et de 54 %
(TCFV de 26 min). Arnold et coll. (2018) ont étudié les systemes de filtration biologique a
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I'ozone en relation avec le pfAHAS. Le systéme a I’échelle pilote contenait une colonne de
filtration biologique a CAB ou a charbon anthraciteux. L’enlevement du COT par la colonne a
CAB ozonée était supérieure a I’enlévement par la colonne a charbon anthraciteux ozonée. La
combinaison de I'ozone et du CAB a permis d’obtenir une réduction de 51 % des AHAS, alors
que le CAB seul a permis d’obtenir une réduction de seulement 24 % des AHAS.

Dans le cadre d’une étude, les auteurs ont évalué la réduction du COD, du pfSPD et du pfAHA9
dans deux stations de traitement a grande échelle et deux stations de traitement a I’échelle
pilote équipées de filtres biologiquement actifs dans les Etats de la Géorgie, du Texas et de la
Floride, aux Etats-Unis (Selbes et coll., 2017). Les deux stations de traitement & grande échelle
utilisaient une chaine de traitement par ozonation-coagulation-floculation-filtration biologique
avec du charbon anthraciteux comme milieu filtrant (la température de |I’eau variait de 21 °C a
22 °C). Les stations de traitement a I’échelle pilote effectuaient une préozonation et une
ozonation intermédiaire avec du CAG et du charbon anthraciteux comme milieu filtrant. La
réduction observée du COD, du pfTHM et du pfAHA9 dans tous les biofiltres sélectionnés était
de I'ordre pfAHA9 > PfTHM > COD. Par exemple, le COD a diminué de 5 a 25 %, tandis que le
PfAHA9 a diminué de 18 a 57 %. Les auteurs ont conclu que I’enlévement des précurseurs des
AHA était préférentiel a celui de la MON en vrac. Les biofiltres n’ont pas éliminé le bromure, de
sorte que I’élimination du COD a augmenté le rapport bromure/COD et la fraction de THM et
d’AHA bromés dans I’eau traitée par rapport a I’eau non traitée. Delatolla et coll. (2015) ont
étudié le potentiel de réduction du potentiel de formation de SPD par la filtration biologique
dans une station de production d’eau potable située a Ottawa, en Ontario. Le pfAHAS a
diminué de 78 %, et les auteurs ont observé la plus forte diminution du pfAHA5 immédiatement
apres le lavage a contre-courant d’un filtre biologiguement actif a grande échelle, avec un
milieu de charbon anthraciteux et de sable. Cela suggére qu’une augmentation de la fréquence
du lavage a contre-courant peut réduire la formation de SPD.

5.1.1.4 Charbon actif granulaire

Selon la U.S. EPA, I'adsorption par le CAG est I’une des meilleures technologies disponibles pour
enlever le COD de I’eau brute. Un grand nombre d’études ont examiné I’enlévement par le CAG
des précurseurs organiques qui forment des SPD réglementés, tels que les THM et les AHA,
dans les applications de traitement de |’eau potable (Erdem et coll., 2020; Verdugo et coll.,
2020). L'efficacité de I’enlevement par le CAG dépend du TCFV, de la température de I’eau, de
la configuration du CAG, du type de carbone utilisé, de la fréquence du lavage a contre-courant
et de I'espéce de SPD adsorbée. La capacité d’adsorption du CAG varie considérablement selon
la qualité de la source d’eau (par exemple, les caractéristiques des précurseurs des AHA) et le
prétraitement de I’eau brute (par exemple, la préchloration). Deux défis majeurs que les études
déclarent sont I'effet d’exclusion granulométrique des pores de CAG pour les fractions de MON
dont le p.m. est élevé (supérieur a 10 kDa) et son inefficacité a enlever le bromure et d’autres
précurseurs inorganiques des SPD (Jiang et coll., 2017; Erdem et coll., 2020).

En général, il ne faudrait pas introduire le chlore avant la filtration par CAG, car le chlore oxyde
la surface du charbon et réduit sa capacité d’adsorber les composés organiques. Cependant,
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certaines études suggérent que I’ajout de chlore avant la filtration par CAG peut réduire la
formation subséquente de SPD (Jiang et coll., 2017, 2018; Erdem et coll., 2020). Les auteurs ont
émis I’hypothése que cela est dii a la formation de SPD aromatiques halogénés agissant comme

SPD intermédiaires et se décomposant davantage pendant la chloration pour former d’autres
SPD comme les THM et les AHA. Ces SPD aromatiques intermédiaires sont de plus petite taille
et peuvent avoir un meilleur accés aux micropores des particules de charbon actif, ce qui
permet de mieux utiliser les volumes totaux des pores du CAG. De plus, ils sont généralement
hydrophobes et ont une plus grande affinité pour le CAG (Jiang et coll., 2017). Pour les eaux a
haute teneur en bromure, la chloration avant le traitement par le CAG oxyde le bromure, ce qui
entraine son incorporation ultérieure dans les molécules hydrophiles de MON et le rend plus
adsorbable (McGuire et coll., 2014).

Jiang et coll. (2017) ont effectué des analyses rapides a petite échelle pour comparer les
résultats de deux approches : I'adsorption par le CAG avant la chloration pour enlever la MON
(approche traditionnelle) et I’adsorption par le CAG pendant la chloration pour enlever les SPD
aromatiques intermédiaires (nouvelle approche) (Tableau 25). Les auteurs ont ajouté la dose de
chlore avant le CAG pour atteindre les niveaux de chlore de désinfection primaire. lls n’ont pas
détecté de chlore résiduel apres le traitement par CAG dans la nouvelle approche. Il est donc
important que la désinfection secondaire se fasse aprés I’étape du CAG pour veiller a la
présence d’un désinfectant résiduel dans le réseau de distribution. Selon la nouvelle approche,
les volumes de lit (BV) au point de percée de TOX a 50 % de (BVso %) dans les eaux contenant du
bromure étaient considérablement plus longs (5 900 BV) que ceux des eaux exemptes de
bromure (3 350 BV). Cela suggére une adsorption accrue des SPD bromés par rapport aux SPD

chlorés pendant I’adsorption par le CAG.

Tableau 25. Approches nouvelle et traditionnelle de contréle de la formation des acides haloacétiques (AHA)

Eau brute simulée

Caractéristiques du
CAG

Enlévement des AHA

Description du procédé

3 mg/L de MON de la
riviere Suwannee sous
forme de carbone

90 mg/L de NaHCO3
sous forme de CaCOs
pour l'alcalinité

2 ou 0 mg/L KBr sous
forme de bromure

5 mg/L de NaOCL sous
la forme Cl,

CAG a base de
charbon bitumineux
(Calgon F300)

TCFV : 10 min

Approche
traditionnelle
2 mg/L KBr
AHAS5 : 30,7 %
AHA9:31,2%

0 mg/L KBr
AHAS5 : 26,1 %
AHA9 :26,1%

Nouvelle approche
2 mg/L KBr

AHAS5 : 78,2 %
AHA9 : 88,6 %

0 mg/L KBr
AHAS : 83,1 %
AHA9 : 83,1 %

Approche traditionnelle — Adsorption
par le CAG avant la chloration.

L’eau brute et I'eau traitée ont fait
I’objet d’une chloration selon les mémes
valeurs de Ct dans |'approche
traditionnelle et I'approche nouvelle.

Nouvelle approche — Adsorption par le
CAG pendant la chloration.

Les auteurs ont effectué une chloration
de 30 minutes pour simuler un scénario
de désinfection typique dans les
systemes de traitement de I'eau.
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AHA — acide haloacétique; AHAS5 —somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA et du ADBA; AHA9 — somme des AHAS et
du ABCA, ATBA, ACDBA et du ABDCA; CaCOs; — carbonate de calcium; CAG — charbon actif granulaire; Cl; — chlore;
Ct est le produit de « C » (la concentration résiduelle du désinfectant, mesurée en mg/L) et de « t » (le temps de
contact du désinfectant, mesuré en minutes — généralement calculé a I'aide d’une valeur T10, qui désigne le temps
de rétention auquel 90 % de I’eau atteint ou dépasse le temps de contact requis); Kbr — bromure de potassium;
MON — matiére organique naturelle; NaHCOs — bicarbonate de sodium; NaOCl — hypochlorite de sodium; TCFV —
temps de contact en flt vide.

Source : Jiang et coll. (2017).

Jiang et coll. (2018) ont également étudié I'effet de différents temps de contact avec le chlore
(0,5;1,0; 1,5; 2,0; 2,5 ou 3,0 heures) sur I’enlevement du TOX par I’approche nouvelle et
I"approche traditionnelle dans des expériences par lots avec la MON de la riviere Suwannee et
un CAG a base de noix de coco. Les auteurs ont ajouté une dose de 5 mg/L de NaOCl sous forme
de Cl; a la source d’eau simulée contenant 1 mg/L de KBr sous forme de bromure. La
concentration de TOX dans I’échantillon de MON de la riviere Suwannee avec I’approche
traditionnelle est passée de 224 a 418 pg/L sous forme de Cl avec I’augmentation du temps de
contact avec le chlore, tandis qu’avec la nouvelle approche, la concentration de TOX dans
I’échantillon traité a été maintenue relativement faible et presque constante (de 120 a 136 pg/L
sous forme de Cl) avec la prolongation du temps de contact (de 0,5 a 3,0 heures). En général,
les enlevements du TOX avec la nouvelle approche (jusqu’a 75 %) étaient deux a trois fois plus
élevés que les enlevements avec |I’approche traditionnelle (jusqu’a 36 %) (Jiang et coll., 2018).

Erdem et coll. (2020) ont mené une étude systématique pour étudier les effets des
caractéristiques du CAG et de différents isolats de MON sur |’efficacité de la préchloration et
sur la réduction subséquente de la formation de SPD (Tableau 26). Les auteurs ont étudié
I’efficacité de I’enlevement des précurseurs des AHA9 de la MON de la riviere Suwannee par
deux types de charbon actif a I’aide d’analyses rapides en colonne a petite échelle avec 50 mg/L
de chaque type de CAG. Un CAG a base de lignite (HD3000) a affiché un meilleur enlévement
des précurseurs qu’un CAG a base de charbon bitumineux. Les auteurs ont choisi le CAG
HD3000 pour évaluer I’effet des caractéristiques de la MON (c’est-a-dire une ASUV;s4 élevée
par rapport a une ASUV;s4 faible) en présence de 200 pg de bromure/L. Ils ont observé la
diminution la plus élevée pour les précurseurs des AHA bromés avec préchloration. Au méme
niveau de COD, sans préchloration, la formation des AHA a diminué apreés le traitement au CAG
a base de lignite dans toutes les solutions de MON. Cependant, la préchloration a diminué
davantage la formation des AHA pour la MON de la riviere Suwannee uniquement, mais pas
pour les autres solutions de MON. Erdem et coll. (2020) ont conclu que la préchloration de la
matiére organique a ASUV2s4 faible et élevée a une incidence différente sur I'adsorption par le
CAG des précurseurs des AHA. Les stations de traitement de I’eau dont I’eau brute contient une
forte concentration de bromure peuvent controler la formation de SPD en appliquant du chlore
avant les filtres a CAG.
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Tableau 26. Effets de différents charbons actifs granulaires (CAG) et de différents isolats de matiére organique

naturelle (MON) sur la formation des AHA9

Eau brute simulée

Caractéristiques du
CAG

Baisse des AHA9 —
CFU

Description du procédé

1. MON de la riviere
Suwannee (MONRS)
COD : 2,0 mg/L
ASUV254 . 4,3 L/mgm
pH:7,5

2. MON extraite de
I’eau brute d’une
station de traitement
en Caroline du Sud
(MONEB)

COD : 2,0 mg/L
ASUV3s4: 4,0 L/mg-m
pH:7,5

CAG a base de
charbon bitumineux
(FA00) avec structure
microporeuse (taille
des pores <2 nm)

CAG a base de lignite
(HD3000) avec
structure
mésoporeuse (c’est-
a-dire 2 nm < taille
des pores < 50 nm)

MON de la riviere
Suwannee
Préchloration :

40 % pour le F400
58 % pour le HD3000

Sans préchloration :
10 % pour le F400
39 % pour le HD3000

HD3000

Sans préchloration
27 % pour la MONRS
37 % pour la MONEB

Les auteurs ont mené les
expériences a des
concentrations de bromure
de 0; 200 et 800 pg/L.

Ils ont choisi 2 mg/L de HOCI
pour une préchloration de
30 minutes.

66 % pour la MONET
3. MON extraite de
I’eau traitée d’'une
station de traitement
en Caroline du Sud
(MONET)

COD : 2,0 mg/L
ASUV254 . 2,6 L/mg-m
pH:7,5

Préchloration

= 47 % pour la MONRS
= 37 % pour la MONEB
47 % pour la MONET

AHA9 — somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA, ADBA, ABCA, ATBA, ACDBA et du ABDCA; ASUV — absorbance
spécifique des UV; CAG — charbon actif granulaire; CFU — conditions de formation uniformes; COD — carbone
organique dissous; MON — matiére organique naturelle. Source : Erdem et coll. (2020).

5.1.1.5 Echange d’ions

On considere que I’échange d’ions en mode anionique (AIX) est un procédé de rechange a la
coagulation/floculation et a I’adsorption par le charbon actif pour I’enlévement de la MOD.
L’AIX élimine un large éventail de types de MOD, peut s’appliquer dans différentes
configurations de réacteurs et fonctionner en continu ou par intermittence (Boyer, 2015). Les
systemes d’AlX utilisent des technologies a lit non fixe qui font appel a des résines AlX sous
forme fluidisée, en suspension et magnétique (Metcalfe et coll., 2015; Caltran et coll., 2020). On
peut utiliser les résines d’échange d’ions en mode magnétique (MIEX) a petites billes dans les
procédés d’échange d’ions fluidisés en raison de leur décantation rapide; en outre, les résines
typiques de plus grande taille peuvent étre utilisées dans cette configuration, tandis que
I’échange d’ions en suspension n’utilise qu’une résine a base forte type (Caltran et coll., 2020).
Par rapport au procédé MIEX, le procédé d’échange d’ions en suspension est un systeme a flux
piston a passage unique. Il limite I’encrassement de la résine et fournit une cinétique
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d’adsorption plus stable (Metcalfe et coll., 2015). En général, le traitement AIX de |’eau potable
a le potentiel d’augmenter la libération du plomb en raison de I’enlévement concomitant du
sulfate avec le COD et du rejet stcechiométrique de chlorure (Boyer, 2015). Ce phénoméne
entraine une augmentation du ratio massique chlorure/sulfate, qui joue un réle dans le rejet de
plomb d{ a la corrosion galvanique (Santé Canada, 2022). Il convient de tenir compte de cet
effet secondaire et de le gérer lorsque |’on utilise I’AIX comme technologie. De plus, la résine
échangeuse d’ions fraichement régénérée baisse de pH en raison de I’enléevement des ions
bicarbonate au cours des BV initiaux d’un passage (Rubel, 2003; Clifford, 1999; Wang et coll.,
2010; Clifford et coll., 2011). Des stratégies d’atténuation pour résoudre les problemes
potentiels de corrosion se trouvent ailleurs (Santé Canada, 2022).

La résine MIEX s’est révélée contréler les SPD, en particulier en contrélant les précurseurs
organiques hydrophiles. On |’a utilisée comme solution de rechange ou en complément a la
coagulation pour réduire les doses de coagulant (Bond et coll., 2011, Rajca et coll., 2017, Santé
Canada, 2020). De plus, la combinaison de traitement par MIEX et par coagulation a montré
une plus grande réduction de |I’encrassement des membranes de microfiltration et
d’ultrafiltration (UF), car elle enléve les fractions dissoutes (faible PM) et colloidales (PM élevé)
de la matiére organique (Boyer, 2015). Etant donné que la résine MIEX est moins efficace pour
enlever le bromure et d’autres anions inorganiques, il convient d’utiliser des résines
échangeuses d’ions sélectives pour obtenir une réduction potentielle de la formation de SPD-Br
(Soyluoglu et coll., 2020).

Dans les études de Singer et Bilyk (2002) et de Boyer et Singer (2005) portant sur des eaux
brutes provenant de différents systémes de traitement de I’eau aux Etats-Unis, le traitement
par MIEX a montré de meilleurs résultats d’enlévement du pfAHA9 que la coagulation par
sulfate d’aluminium (Tableau 27). Dans une étude pilote sur des stations de traitement a débit
continu menée a quatre endroits aux Etats-Unis, Singer et coll. (2007) ont établi que le MIEX
était efficace pour enlever le COD et les matieres absorbant les UV dans les eaux dont I’ASUV354
est élevée (supérieure a 3,0 L/mg-m). Les auteurs n’ont observé aucun enlévement
supplémentaire du pfAHA9 avec la coagulation des eaux traitées par MIEX (Boyer et Singer,
2005).

Tableau 27. Plage d’enlévement du potentiel de formation (PF) des AHA9 rapportée par échange d’ions en mode
magnétique (MIEX) et coagulation par sulfate d’aluminium

Procédé de traitement Pourcentage Détails du procédé Référence
d’enlévement du
pfAHA9 sous CFU
Echange d’ions en mode 59-80 Echelle de banc d’essai Singer et Bilyk,
magnétique COD=2,1a5,0mg/L 2002

Dose de résine =2 a 6 mL/L
Temps de contact = 60 min pour le

mélange,

30 min pour la décantation
Echange d’ions en mode 50-70 Echelle de banc d’essai Boyer et Singer,
magnétique COD=1,9a5,1 mg/L 2005
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Procédé de traitement Pourcentage Détails du procédé Référence
d’enlévement du
pfAHA9 sous CFU

Dose de résine=2 a5 mL/L
Temps de contact = 20 min pour le
mélange,

30 min pour la décantation

Echange d’ions en mode 44-74 Echelle pilote Singer et coll., 2007
magnétique COD=1,4a4,8mg/L

Dose de résine = 15 a 20 mL/L
Temps de contact = 15 a 20 min

Coagulation par sulfate 19-72 Echelle de banc d’essai Singer et Bilyk,
d’aluminium COD=2,1a5,0mg/L 2002
Dose de sulfate d’aluminium =10 a
45 mg/L

Temps de contact = 21 min pour le
mélange, 30 min pour la
décantation

Coagulation par sulfate 17-35 Echelle de banc d’essai Boyer et Singer,
d’aluminium COT=1,9a5,1mg/L 2005
Dose de sulfate d’aluminium =10 a
60 mg/L

Temps de contact = 21 min pour le
mélange, 30 min pour la
décantation

AHA9 — somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA, ADBA, ABCA, ATBA, ACDBA et du ABDCA; CFU — conditions de
formation uniformes; COD — carbone organique dissous; COT — carbone organique total; MIEX — échange d’ions en
mode magnétique; PF — potentiel de formation.

Singer et coll. (2007) se sont concentrés sur la spéciation des AHA avant et apres le traitement
par la résine MIEX. Le procédé de traitement a diminué les concentrations de ADCA (environ

60 %) et de ATCA (environ 75 %), et la spéciation des AHA est passée a des formes plus
fortement bromées. Par exemple, les concentrations de ADBA et de ABDCA étaient plus élevées
dans I’eau traitée que dans |I’eau brute. Ces résultats peuvent s’expliquer par la diminution de la
concentration de COD dans I’eau traitée et par le fait qu’une dose de chlore plus faible est
requise pour obtenir le chlore résiduel souhaité. A mesure que le rapport bromure/chlore
augmentait, la spéciation des AHA passait a des formes plus bromées. Bien que le MIEX puisse
enlever le bromure dans une certaine mesure, il élimine le COD dans une plus grande mesure
(Singer et Bilyk, 2002; Boyer et Singer, 2005; Singer et coll., 2007). Des concentrations élevées
de sulfate et de bicarbonate dans I’eau devraient limiter I'’enlévement du bromure par les
résines MIEX. Singer et coll. (2007) ont conclu que les résines MIEX enlevaient mieux les
fractions hydrophobes et acides transphiles de la MOD que les fractions hydrophiles, qui
comprenaient également les bases hydrophiles et les espéces neutres. Les acides transphiles
sont la fraction de la MOD plus hydrophile et moins aromatique que les acides fulviques. Ils ont
également une plus grande teneur en azote et en oxygéne (Brown et coll., 2004). Gan et coll.
(2013) ont tiré des conclusions similaires lorsqu’ils ont traité I’eau potable et I’eau affectée par
I’eau traitée par des résines MIEX dans le cadre d’expériences par lots. L’enlevement
relativement faible du COD dans les eaux affectées par |'eau traitée dont I’ASUV3s4 est
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inférieure a 3,0 L/mg-m est attribuable a I'enlévement préférentiel de la fraction hydrophobe
par rapport a la fraction hydrophile par le MIEX. L’enlévement du pfAHA9 variait de 42 % a
87 %, I'’enlevement étant plus faible dans les eaux affectées par |’eau traitée.

Metcalfe et coll. (2015) ont comparé les pfSPD de trois eaux de surface au Royaume-Uni (dont
le COD allait de faible a élevé) traitées par un procédé conventionnel a grande échelle qui
comprenait un prétraitement au charbon actif en poudre et des procédés a I’échelle pilote
utilisant un nouveau procédé d’échange d’ions en suspension (SIX) et une coagulation par
aluminium en ligne suivie d’une filtration par membrane céramique. Le procédé SIX lui-méme a
produit des résultats de pfAHA9 similaires au traitement conventionnel pour les sources d’eau a
teneur en COD faible et modérée et a produit des résultats de rendement inférieurs pour les
eaux a teneur élevée en COD. Cependant, lorsque les auteurs ont combiné le SIX a la
coagulation (avec une réduction de la dose de coagulant supérieure a 50 %), le pfAHA était tres
faible pour toutes les sources d’eau. Le procédé combiné a réduit le pfSPD de I’eau brute de 83
a 97 %. Le pfAHA était inférieur de 62 % a celui obtenu par le traitement conventionnel
(Metcalfe et coll., 2015). Bien que la membrane n’ait enlevé aucune MON directement, le
procédé SIX, coagulation par sulfate d’aluminium et filtration par membrane céramique a
considérablement réduit les concentrations de SPD-Br par rapport au traitement
conventionnel. Les auteurs ont jugé que I’enlévement du bromure par le SIX était lié a
I'alcalinité du bicarbonate. Ills ont observé I’enléevement de bromure le plus élevé dans I'eau
ayant la plus faible alcalinité (Metcalfe et coll., 2015).

Outre la réduction de la dose de coagulation, I’ajout du procédé AIX au début de la chaine de
traitement peut influer sur d’autres procédés de traitement. Par exemple, plusieurs SPEP dans
la région de la mer du Nord ont envisagé I’AlX dans des configurations de lit non fixe pour
I’enlévement de la MON (Caltran et coll., 2020). Se fondant sur leurs expériences pilotes a trois
endroits différents, les auteurs ont conclu que I’AlX n’avait pas d’influence bénéfique sur
I’encrassement de la membrane céramique par rapport a la coagulation. Cependant, I’AlX a
enlevé les précurseurs du carbone organique assimilable (c’est-a-dire la fraction de COD
facilement assimilée par les microorganismes), qui se forme pendant I’oxydation avancée par
UV/H20,. Il a également réduit la consommation d’énergie pendant le traitement par UV/H,0>
grace a I’enlévement de la MON et des nitrates (Caltran et coll., 2020).

Soyluoglu et coll. (2020) ont comparé I’efficacité de différentes résines échangeuses d’anions,
en particulier de deux nouvelles résines sélectives au bromure, dans I’enlévement du bromure
a 250 pg/L. Les auteurs ont évalué I’efficacité des résines sélectives au bromure (Purolite-Br et
MIEX-Br) par rapport a celle des résines échangeuses d’anions traditionnelles (IRA900, IRA910,
MIEX-Gold et MIEX-DOC) en présence d’anions concurrents. Les auteurs ont congu pour ces
expériences par lots des caractéristiques de base typiques et difficiles de I'’eau en faisant varier
les concentrations d’anions et de matiere organique. Dans toutes les conditions, la résine
Purolite-Br a montré les plus hautes efficacités d’enlevement (jusqu’a 90 %) pour le bromure,
suivie respectivement des résines MIEX-Br, IRA910, IRA900, MIEX-Gold et MIEX-DOC. Les anions
sulfate et chlorure coexistants ont eu la plus grande influence sur la diminution de I’efficacité
d’enléevement du bromure pour toutes les résines. Les auteurs ont évalué I’efficacité de la
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résine Purolite-Br et la formation des AHA9 sous CFU dans deux solutions de MON a deux
concentrations différentes de COD (Tableau 28). Ils ont démontré que le caractére aromatique
de la MON n’avait aucun effet sur I’enlévement du bromure par la résine Purolite-Br, mais
gu’une concentration accrue de COD de 7,5 mg/L réduisait I'enlévement du bromure.

Tableau 28. Efficacité de la résine échangeuse d’ions sélective au bromure dans deux solutions de MON

Eau brute simulée
COD : 2,0 et 7,5 mg/L;
Bromure 250 pg/L; pH
de6a9

Caractéristiques de I’AIX

AHA9 - CFU

1. MON transphile
ASUV3s, : 1,7 L/mgm

Résine échangeuse d’ions
sélective au bromure :
Purolite Bromure Plus/9218
2. MON hydrophobe
ASUV3s4: 3,0 L/mg-m Capacité : 0,9 mEg/mL
Forme ionique : CI

Taille des particules : de 520
3 620 um

Structure du polymere :
polystyrene de type gel
réticulé avec du
divinylbenzene

COD =2,0 mg/L

La diminution de la formation des AHA-Br (ADBA,
ATBA, DABCA, ABCA et ABDCA) était de plus de 90 %
pour les deux solutions de MON. La formation de
ADCA et de ATCA a augmenté apres le traitement par
la résine, en particulier pour la solution de MON
hydrophobe.

COD =7,5mg/L

L’enlévement du bromure a été réduite de 85 % a
73 %. Apres le traitement par la résine, la formation
des AHA totaux s’est déplacée vers la formation de
ATCA et de ADCA principalement dans les deux
solutions de MON.

AHA — acides haloacétiques; AHA9 — somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA, ADBA, ABCA, ATBA, ACDBA et du
ABDCA; AHA-Br — AHA bromés; AIX — échange d’ions en mode anionique; ASUV — absorbance spécifique des UV;
ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; CFU — conditions de formation
uniformes; COD — carbone organique dissous; ADBA — acide dibromoacétique; DABCA — acide
dibromochloracétique; ADCA — acide dichloroacétique; MON — matiere organique naturelle; ATBA — acide

tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique.
Source : Soyluoglu et coll. (2020).

Le procédé AlX nécessite des régénérations fréquentes, ce qui produit de grands volumes de
saumure usée a haute concentration qui créent des problémes d’élimination (Amini et coll.,
2018; Wright, 2022). La gestion et I’expédition des produits chimiques pour la régénération

peuvent également poser un probléme aux systémes de traitement de |’eau potable de petite
taille et/ou éloignés (Amini et coll., 2018). L’échange d’ions en mode biologique (BIEX), quant a
lui, utilise un biofilm qui se développe naturellement, formé par des microbes dans la source
d’eau brute, qui consomme le COD attaché (Zimmermann et coll., 2021). La technologie BIEX
compte moins de cycles de régénération pendant le traitement de I’eau potable (mois plut6t
gue jours), ce qui se traduit par la consommation d’une quantité moindre de saumure.
Plusieurs études a I’échelle de banc d’essai et a I’échelle pilote ont évalué le BIEX et les facteurs
qui influent sur son efficacité, et ont montré I’enlévement réussi des précurseurs du COD et des
SPD (Amini et coll., 2018; Liu et coll., 2020b, 2022; Edgar et Boyer, 2021; Zimmermann et coll.,
2021, 2023; Wright, 2022; Lee et coll., 2023).
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5.1.1.6 Séparation membranaire

De nombreuses études ont examiné les procédés membranaires (UF et nanofiltration [NF])
dans le traitement de I’eau potable en tant que technologies efficaces pour enlever les
précurseurs des SPD. Ces procédés peuvent améliorer ou potentiellement remplacer le
traitement conventionnel (Lee et Cho, 2004; Ates et coll., 2009). Les mécanismes prédominants
d’enléevement des précurseurs des SPD par les membranes sont I’exclusion granulométrique et
la répulsion de charges a des niveaux de pH plus élevés (Lee et Cho, 2004; Zazouli et Kalankesh,
2017; Santé Canada, 2020). En général, les précurseurs des AHA ont un PM inférieur a 10 kDa,
et les processus membranaires qui peuvent réduire le pfAHA comprennent I’UF, la NF et
I’'osmose inverse (Ol) (Santé Canada, 2020). Les membranes d’UF chargées permettent
généralement d’enlever plus de MON hydrophobe que les membranes d’UF non chargées (Cho
et coll., 2000; Zazouli et Kalankesh, 2017). Cependant, les membranes d’UF chargées sont
inefficaces pour enlever la MON hydrophile. La NF est un procédé membranaire régi par la
pression qui peut enlever avec succés les précurseurs organiques des AHA (Lamsal et coll.,
2012), et 'Ol peut enlever simultanément les précurseurs organiques et inorganiques des SPD
(Zazouli et Kalankesh, 2017). L’UF convient a I’étape de prétraitement que la NF et I'Ol
nécessitent toutes deux. La principale limitation des membranes de NF et d’Ol dans le
traitement de I’eau potable est I’encrassement et I’entartrage organiques et biologiques de leur
surface (Mallya et coll., 2023). En outre, I’Ol demeure relativement colteuse, et I’élimination
du concentré généré limite I’application généralisée de cette technique dans les SPEP (Zazouli
et Kalankesh, 2017). Etant donné que I’Ol élimine complétement I'alcalinité dans I’eau, elle
abaisse continuellement le pH de |’eau traitée et en augmente la corrosivité. Par conséquent, il
faut ajuster le pH de I’eau traitée, et il peut étre nécessaire d’en augmenter I'alcalinité pour
éviter les problemes de corrosion dans le réseau de distribution, comme le relargage du plomb
et du cuivre (Schock et Lytle, 2011; U.S. EPA, 2012).

Ates et coll. (2009) ont évalué I'efficacité de systemes membranaires de NF et d’UF a |’échelle
de banc d’essai pour enlever les précurseurs de SPD dans une eau de surface dont les niveaux
de COD et I’ASUV;s4 étaient faibles a modérés (respectivement 3,4 mg/L et 2,5 L/mg-m). La
concentration de bromure dans I’eau était de 50 + 10 pg/L. Au total, les auteurs ont évalué
guatre membranes polymeéres d’UF et de NF affichant des seuils de rétention de poids
moléculaire (MWCO) différents dans cette étude. lls ont chargé deux membranes de NF
négativement avec une couche de nanopolymere actif exclusive. lls ont examiné la formation
des AHA9 selon le protocole des CFU. L’eau brute avait deux fractions organiques différentes
dont le PM moyen était de 12 216 (28 %) et 1 822 (72 %) Da. Toutes les membranes ont enlevé
les fractions de MON a PM élevé (enlevement de 89 a 98 %); toutefois, pour les fractions a
faible PM, le rejet de la membrane était inadéquat, méme pour les membranes de NF (30 %).
L'une des membranes de NF a produit la réduction la plus élevée (89 %) de la formation
d’AHA9, tandis que la réduction la plus élevée obtenue par la membrane d’UF était de 38 %. Les
especes d’AHA prédominantes dans I’eau non traitée étaient I’ATCA (42 %) et ’ADCA (21 %).
Apres le traitement membranaire par UF et NF, la spéciation des AHA s’est déplacée vers les
espéeces bromées. L'augmentation de I'incorporation de brome indique que les membranes
testées rejettent le COD dans une plus grande mesure que |I'ion bromure. En général, la
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réduction de la formation des AHA9 était inférieure a celle de I’AUV2s4 et du COD. Cette
différence signale I'association plus élevée de la formation des AHA avec les fractions a faible
PM, et indique que la réduction de I’AUV2s4 et du COD n’est peut-étre pas directement liée a la
réduction de la formation de SPD dans les processus membranaires (Ates et coll., 2009).

Lamsal et coll. (2012) ont évalué |’effet du traitement par UF sur I’enlévement des précurseurs
des AHA dans une station de traitement a grande échelle en Nouvelle-Ecosse, Canada. La
station de traitement consiste en une membrane intégrée avec UF suivie d’'une NF. Le COD de
I’eau brute (eau de la riviére French) était de 5,5 mg/L et comportait de grands pourcentages
d’espéces neutres hydrophiles (50,4 %) et d’acides hydrophobes (35,3 %). Les auteurs ont
examiné la formation des AHA selon le protocole des CFU. Dans cette étude, le traitement par
UF a permis d’enlever environ 66 % du COD, tandis que la NF a enlevé 83 % du COD restant. Les
auteurs ont indiqué que le prétraitement par UF entrainait des conditions d’encrassement tres
faibles pour la membrane de NF, qui ne nécessitait un nettoyage qu’une fois tous les deux ans.
La réduction globale de la formation des AHA avec le traitement par UF était de 77 %. Le
traitement par UF a diminué la fraction acide hydrophobe de la MON de 93 %. Dans cette
source d’eau, cette fraction a été le facteur le plus important de la formation de SPD. La
formation des AHA était 10 fois plus élevée a partir de la fraction d’acide hydrophobe que de la
fraction neutre hydrophile, ce qui confirme que le systéme d’UF était efficace pour cette source
d’eau.

Les membranes céramiques (par exemple, la membrane en dioxyde de titane) ont une durée
d’utilisation plus longue que les membranes polymeéres en raison de leur résistance aux
environnements chimiques agressifs et de leurs propriétés physiques supérieures. Lee et Cho
(2004) ont comparé les performances de la membrane céramique d’UF étanche (T-1000) et de
la membrane polymeére de NF (produit ESNA) a un MWCO respectif de 1 000 d et 250 Da. Les
auteurs ont mené les expériences a I'aide d’'une membrane a I’échelle de banc d’essai. Les deux
membranes présentaient des tendances d’enlevement de la MON similaires. La membrane T-
1000 a enlevé une plus grande quantité de MON hydrophobe et transphile que prévu. La
membrane T-1000 (MWCO de 1 000 Da) a méme enlevé la MON hydrophile (dont le PM moyen
était de 820 Da) avec efficacité (a environ 70 %). Les auteurs ont attribué ces résultats a la
charge de surface plus élevée de la membrane céramique d’UF et a la rétrodiffusion induite de
maniere hydrodynamique a partir de sa surface membranaire. En ce qui concerne la réduction
du pfAHAG et du pfAHA9, les deux membranes ont montré des efficacités similaires. Pour le
pfAHAG, les deux membranes testées ont produit un enlevement de 77,1 %. Pour le pfAHA9, la
réduction était respectivement de 79,3 % et de 80,9 % pour la membrane T-1000 et la
membrane ESNA. Les membranes céramiques d’UF étanches, qui offrent une perméabilité
élevée, sont de bons candidats pour I’enlévement des précurseurs des AHA.

5.1.2 Enlevement des AHA formés
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Le maintien au minimum de la formation des AHA est la stratégie privilégiée pour contréler
leurs concentrations dans I’eau potable. Cependant, dans certains cas, une préchloration avant
I’enlévement des précurseurs peut étre nécessaire (par exemple, pour le controle du biofilm ou
des moules zébrées). De plus, les grands réseaux de distribution et les systémes consécutifs
peuvent avoir des emplacements ou les niveaux d’AHA sont élevés. Dans ces cas, il est possible
de réduire les AHA formés au moyen de procédés de traitement (CAG, CAB ou séparation
membranaire), mais I'aération n’enléve pas efficacement les AHA (Johnson et coll., 2009;
McGuire et coll., 2014). On peut utiliser le traitement par CAG dans la chaine de traitement
comme adsorbeurs filtrants, qui sont généralement des filtres rapides installés a posteriori
(TCFV de 3 a 9 minutes) ou comme adsorbeurs postfiltration (TCFV de 15 a 20 minutes). On
utilise souvent les adsorbeurs filtrants a CAG pour controéler les problemes épisodiques de SPD
(par exemple, le ruissellement printanier), a I'instar du charbon actif en poudre (McGuire et
coll., 2014). Certaines études ont également examiné la NF et I’Ol pour I’enlevement des AHA
(Chalatip et coll., 2009; Yang et coll., 2017; Wang et coll., 2018). Les responsables de certains
systémes de traitement de I’eau envisagent également l'installation d’un traitement localisé par
CAG ou CAB pour controler les zones a AHA élevés dans les réseaux de distribution. Il est
important de noter que les AHA continueront de se former aprées I'une ou |'autre de ces options
de traitement, car la MON et le chlore restants continuent de réagir.

5.1.2.1 CAG et CAB

Des expériences dans une station pilote ont eu lieu a la SPEP de Galatsi, a Athénes, Grece, a
I'aide d’un adsorbeur filtrant a CAG (TCFV de 9,5 minutes) (Babi et coll., 2003) et d’un
adsorbeur postfiltration a CAG (TCFV de 14 minutes) (Babi et coll., 2007). Il s’agit d’une station
de traitement conventionnelle avec préchloration. L’adsorbeur postfiltration a CAG a montré
une capacité de percée significativement plus élevée (point de percée a 20 % d’enlévement)
que I'adsorbeur filtrant a CAG. La capacité de percée s’est révélée étre 2,7 fois plus élevée pour
les AHA9 et 4,1 fois plus élevée pour le COD (Babi et coll., 2007). Les auteurs ont observé que
les concentrations de COD restantes aprés les deux filtrations étaient encore relativement
élevées. lIs ont conclu que, lorsqu’on évalue le point de percée, il faudrait surveiller les
concentrations de COD et d’AHA dans I’eau traitée et remplacer le CAG lorsque le premier
parameétre atteint son point de percée.

La température de I’eau et le TCFV sont deux facteurs majeurs qui influent sur la conception et
le fonctionnement du CAB. Dans I’étude de Lou et coll. (2016), les auteurs ont étudié
I’enlevement des AHAS de I’eau potable traitée par un systéme de traitement par CAB a
I’échelle pilote a divers niveaux de pH et TCFV a 22,0 + 2 °C. Le systéme de traitement a réduit
les AHA d’environ 80 % a un pH neutre. Le TCFV variait de 30 a 50 minutes, et I’enlevement des
AHA est passé de 80 % a 83 % avec la prolongation du TCFV. Parmi les cing especes d’AHA, le
filtre biologique n’a pas facilement enlevé I’ATCA.

Wu et Xie (2005) ont étudié les effets du TCFV et de la température de |’eau sur I’enlévement
des AHAG dans les colonnes de CAB. lls ont prélevé des échantillons de CAB dans une station de

117 | Recommandations pour la qualité de 1’eau potable au Canada, acides haloacétiques — Janvier 2026



traitement d’eau de surface locale dans des filtres a CAB en service depuis 2,5 a 3,0 ans. Les
auteurs ont mené les expériences a différentes températures et différents TCFV. Les résultats
de cette étude ont indiqué que la température de I'eau, le TCFV et la spéciation des AHA ont
influé sur I’enléevement des AHA dans les colonnes a CAB (Tableau 29). En général,
I"augmentation de la température de I’eau ou du TCFV augmente |’enlevement des AHA.
Cependant, a 20 °C et plus, I'augmentation du TCFV au-dela de cing minutes était peu efficace
pour I’enlévement des AHA. Les auteurs ont conclu que I’on pourrait utiliser un TCFV plus long
pour compenser I'effet de la basse température de |’eau. La biodégradation s’est révélée moins
efficace pour enlever les composés bromés (Miltner et coll., 1992).

Tableau 29. Enléevement des AHA a un temps de contact en fiit vide (TCFV) de cinq minutes et a différentes
températures

Température (°C) Espéces d’AHA Enlévement moyen des AHA (%)
4 AMCA 39
4 ADCA 27
4 ATCA 7
10 AMCA 79
10 ADCA 56
10 ATCA 23
20 AMCA 99
20 ADCA 96
20 ATCA 56

AHA — acides haloacétiques; ADCA — acide dichloracétique; AMCA — acide monochloroacétique; ATCA — acide
trichloroacétique.
Source : Wu et Xie (2005).

Dans une étude a I’échelle pilote menée dans un réservoir ou une station de pompage, les
auteurs ont évalué I’enlévement des AHAS par le CAG/CAB (Johnson et coll., 2009).
L’enléevement des AHAS par le CAG est passé de 100 % a 70 % aprées 20 000 BV. Lorsque le
procédé passait du CAG au CAB, I’enlevement des AHAS est revenu a 100 % a 30 000 BV et est
demeurée a ce niveau pendant le reste de la durée de fonctionnement de la station pilote

(52 000 BV). Lorsque les auteurs ont examiné la reformation des SPD dans le réseau de
distribution apres la rechloration, ils ont démontré que le traitement de 50 % de I'’eau du
réseau de distribution par CAB entrafnait une réduction des AHAS d’au moins la moitié. Le
traitement localisé par CAB a également entrainé des concentrations inférieures a 60 pg/L pour
les AHAS pendant 170 heures supplémentaires de temps de contact aprés la rechloration. Les
résultats de cette étude ont montré qu’une approche de traitement localisée peut étre une
solution de rechange pratique au traitement centralisé des SPD.

5.1.2.2 Séparation membranaire

Bien que I'utilisation de I’Ol et de la NF pour le traitement des composés organiques traces
dans I’eau soit trés répandue, seul un nombre limité d’études ont évalué I'efficacité du rejet des
AHAS par les membranes de NF/d’Ol (Yang et coll., 2017). Chalatip et coll. (2009) ont mené une
série d’expériences par lots pour examiner I’efficacité de I’enléevement des AHAS de trois
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membranes de NF (Tableau 30). Etant donné que le PM des AHAS varie de 94,5 a 163,5 Da, les
auteurs ont conclu qu’une interaction électrostatique entre les anions des AHAS (a un pH de 6)
et la charge de surface de la membrane s’est également produite. Une pression de
fonctionnement accrue a entrainé une diminution de |'efficacité des deux membranes chargées
négativement. Ce phénomene était probablement di a I’augmentation du flux de perméation,
gui augmentait la polarisation de la concentration a travers la membrane, entrainant une
diminution du rejet d’AHAS. Seule la membrane neutre a réagi positivement a I’'augmentation
de la pression. Les auteurs ont émis I’"hypothése qu’en raison de I'augmentation de la pression
de fonctionnement, plus d’anions d’AHAS seraient piégés, formant une couche de charge de
surface négative, qui repousserait les autres anions. Les grandes espéces d’AHA (par exemple,
I’ADBA et I’ATCA) ont été moins retenues que les petites. Ces résultats sont corrélés avec les
valeurs de pKa de chaque espéce (par exemple, un pKa plus élevé représentait un pourcentage
de réduction plus élevé). Chalatip et coll. (2009) ont expliqué ce phénomene par la liaison
hydrogene des AHA avec les molécules d’eau. Par exemple, I’ATCA a le pKa le plus faible et le
potentiel de liaison hydrogene le plus élevé. Par conséquent, I’ATCA serait plus soluble que les
autres espéces, ce qui améliorerait le mouvement du ATCA a travers les pores de la membrane.

Tableau 30. Réduction des acides haloacétiques (AHA) par nanofiltration (NF) dans diverses conditions
expérimentales

Membrane de NF Effet de la pression de Effet de la concentration d’AHAS
fonctionnement (de 60 a 120 pg/L)
(1x10°a5x10° Pa)
ES10: Diminution de la réduction des Aucun changement clair dans la

réduction des AHAS, car il est probable
que la répulsion électrostatique, qui
était renforcée a une concentration
élevée en alimentation,
contrebalancerait I'effet de tamisage a
la surface de la membrane.

AHAGS avec I'augmentation de la
pression de fonctionnement.
Réduction des AHAS entre 90 %
et 100 %.

Diminution de la réduction des
AHAGS avec I'augmentation de la
pression de fonctionnement.
Réduction des AHAS entre 75 %
et 90 %.

Augmentation de la réduction

Membrane chargée
négativement

Taille des pores —1 nm
SRPM —100 Da

NTR 7410:

Membrane chargée
négativement

Taille des pores —4 nm
SRPM —20 000 Da
NTR 729HF :
Membrane neutre

Le pourcentage de réduction des AHAS

Taille des pores —1 nm
SRPM - 200 Da

des AHAS avec I'augmentation de
la pression de fonctionnement.
Réduction des AHAS entre 65 %

est passé d’environ 85 % a 55 %
lorsque la concentration en

alimentation a augmenté.

et 90 %.
AHA — acides haloacétiques; AHAS — somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA et du ADBA; NF — nanofiltration;
SRPM - seuil de rétention de poids moléculaire.

Source : Chalatip et coll. (2009).

Une consommation d’énergie élevée et une faible récupération d’eau sont de graves limitations
a I'adoption généralisée de I’Ol. Wang et coll. (2018) ont évalué un systeme d’Ol innovant a
plusieurs étapes pour le rejet de sept AHA, y compris le MIAA. La membrane d’Ol était une
membrane commerciale a basse pression en forme de spirale faite de polyamide réticulé et de
polysulfone microporeux. Le systéme comportait cing étapes d’Ol séquentielles. Chaque étape
était alimentée par le concentré de I’étape précédente. A la fin du traitement, la récupération
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de I'eau était de 87 %. En général, I’efficacité ultime du rejet variait de 74,6 a 98,0 % pour tous
les AHA. Les rejets d’AHA ont été classés comme suit : tri-AHA > di-AHA > mono-AHA. Les
auteurs ont déclaré que si les composés avaient des degrés d’halogénation égaux, leur rejet par
Ol serait similaire. Bien que le PM du MIAA ait été supérieur a celui du ABCA et du ATCA, le
rejet du MIAA a I'aide du procédé d’Ol en plusieurs étapes était respectivement de 17,7 % et de
23,1 % inférieur a celui du ABCA et du ATCA. Les auteurs ont conclu que le PM des AHA pris seul
était faiblement corrélé avec le rejet des AHA pour ce systéeme. L'interaction hydrophobe et la
répulsion de charge ont été des facteurs supplémentaires qui ont influencé I’enlévement des
AHA. De plus, 'augmentation du pH (de 6,5 a 8,5) et I’dge de la membrane (de vierge a usagée)
ont entrainé une amélioration des rejets d’AHA.

5.1.3 Déchets résiduels

Les technologies de traitement peuvent produire divers résidus (par exemple, eau de lavage a
contre-courant, eau de rejet ou concentré, déchets de milieu, effluents gazeux). Il faudrait
consulter les autorités compétentes pour s’assurer que I’élimination de tous les déchets
résiduels provenant du traitement de I’eau potable est conforme aux reglements applicables.
On peut trouver des directives ailleurs (CCME, 2003, 2007).

5.2 Traitement a I’échelle résidentielle

Pour les ménages qui s’approvisionnent en eau potable d’un puits privé qui n’utilise pas de
chlore pour la désinfection, les AHA ne sont pas préoccupants. Les systemes classés comme
résidentiels peuvent avoir une capacité nominale de traitement supérieure a la capacité
nécessaire pour une seule résidence; on peut donc également les utiliser dans les systémes de
petite taille.

Avant l'installation d’un dispositif de traitement, il faudrait analyser la source d’eau pour en
déterminer la composition chimique générale et la concentration et la spéciation des AHA dans
la source d’eau chlorée. Il faudrait faire faire des analyses périodiques de I’eau qui pénétre dans
le dispositif de traitement et de I’eau traitée par un laboratoire accrédité, afin de confirmer
I’efficacité du dispositif de traitement. Les dispositifs peuvent perdre leur capacité
d’enlévement au fil de I"utilisation et du temps, et nécessiter un entretien et/ou un
remplacement. Les consommateurs doivent vérifier la longévité prévue des composants du
dispositif de traitement conformément aux recommandations du fabricant et I’entretenir, au
besoin. Le choix d’un dispositif doté d’un avertisseur (par exemple, une alarme, un voyant
lumineux) indiquera quand I’entretien est nécessaire.

Santé Canada ne recommande aucune marque particuliére de dispositifs de traitement de
I’eau potable, mais conseille fortement aux consommateurs d’utiliser des dispositifs dont la
conformité aux normes pertinentes de NSF International ou de I’American National Standard
Institute (NSF/ANSI) est certifiée par un organisme de certification accrédité. Ces normes ont
pour objet d’établir des exigences minimales concernant les matériaux, la conception et la
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construction des unités de traitement de I’eau potable qui peuvent étre vérifiées par un tiers.
On s’assure ainsi que les matériaux contenus dans le dispositifs ne libérent pas de contaminants
dans I’eau potable (en d’autres termes, I'innocuité des matériaux). Par ailleurs, les normes
établissent le degré d'enlévement qui doit étre assuré a I'égard de certains contaminants (par
exemple, une déclaration de réduction) potentiellement présents dans les approvisionnements
en eau.

Les organismes de certification (c’est-a-dire, les 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, 2025) :

e Groupe CSA
e NSF International

e Water Quality Association

e ULLLC

e Bureau de normalisation du Québec

e International Association of Plumbing and Mechanical Officials
e 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 qui utilisent des filtres a charbon actif, peuvent étre en mesure d’enlever les AHA, car
ils peuvent enlever efficacement les THM. Cependant, il n’existe aucun dispositif certifié pour
I’enlévement des AHA de I’eau potable qui repose sur une technologie d’adsorption (charbon
actif). Les AHA ne sont pas inclus dans les exigences de rendement de la norme NSF/ANSI 53
(Drinking Water Treatment Units — Health Effects). Cette norme comprend des critéres pour la
réduction du ATBA dans le cadre de la certification des composés organiques volatils. Pour la
certification, le dispositif doit étre capable de réduire une concentration moyenne de ATBA
dans I’eau non traitée de 0,042 mg/L (42 ug/L) a une concentration maximale dans |’eau traitée
de 0,001 mg/L (1 ug/L) (NSF International, 2023a). L’efficacité des filtres dépend de plusieurs
facteurs, notamment le type de filtre, le type de milieu filtrant, le débit, la qualité de I'eau et
I’age du filtre. L'utilisation de filtres dans les zones a forte turbidité peut entrainer |I’obstruction
tres rapide des filtres en I’absence de prétraitement.

Les dispositifs de traitement par Ol peuvent étre en mesure d’enlever des AHA, mais aucun
dispositif certifié pour enlever les AHA de I’eau potable n’est disponible. Les AHA ne sont pas
inclus dans les exigences de rendement de la norme NSF/ANSI 58 (Reverse Osmosis Drinking
Water Treatment Systems). Cette norme comprend des critéeres pour la réduction du ATBA dans
le cadre de la certification des composés organiques volatils. Pour la certification, le dispositif
doit étre capable de réduire une concentration moyenne de ATBA dans I’eau non traitée de
0,042 mg/L (42 pg/L) a une concentration maximale dans I’eau traitée de 0,001 mg/L (1 pg/L)
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(NSF International, 2023b). Dans les systémes d’Ol, le chlore présent dans I’eau d’alimentation
peut facilement endommager les membranes. Ces dommages peuvent entrainer une réduction
de I’enléevement et la nécessité de remplacer la membrane. L’eau traitée par Ol et distillation
peut étre corrosive pour les composants internes de la plomberie. Ces dispositifs devraient
donc étre installés uniquement au point d’utilisation. De plus, comme il faut de grandes
guantités d'influent pour obtenir le volume requis d’eau traitée, ils ne sont généralement pas
pratiques a installer au point d’entrée.

Chowdhury et coll. (2019) ont étudié la filtration de I’eau synthétique avec des mélanges de
THM et d’AHA9 a I'aide de filtres a CAG au point d’utilisation. La filtration a CAG a réduit les
THM de 77,3 2 92,8 %, tandis que les AHA9 ont diminué de 64,7 a 69,8 %.

5.2.1 Autres stratégies de désinfection des systemes de traitement résidentiels ou
de petite taille

Comme pour I’échelle municipale, le rayonnement UV est une autre technique de désinfection
gue I'on peut installer pour le traitement a |I’échelle résidentielle ou pour les systemes de petite
taille. Il est recommandé de communiquer avec I’autorité responsable de la qualité de I'eau
potable dans la province ou territoire 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 lumiére jusqu’aux microbes a travers
I’eau brute. La diminution du COT permettra aussi de réduire le risque d’entartrage des lampes
UV. C’est pourquoi un prétraitement de |’eau brute peut étre nécessaire pour garantir
I’efficacité de ce type de désinfection.

La norme NSF/ANSI 55, Ultraviolet Microbiological — Water Treatment Systems, porte sur les
exigences de certification des systémes de désinfection par UV. Elle concerne les systemes de
classe A congus pour inactiver les microorganismes et/ou les enlever, notamment les bactéries,
les virus, les oocystes de Cryptosporidium et les kystes de Giardia. Les systemes de classe A ne
sont pas congus pour traiter des eaux usées ou encore des eaux contaminées par des eaux
usées brutes; il faudrait les installer dans une eau limpide a I’ceil (NSF International, 2024).

6.0 Réseau de distribution et autres considérations

Dans le réseau de distribution, les concentrations d’AHA peuvent varier dans le temps et dans
I’espace. Ces changements dépendent de nombreux facteurs, comme les procédés de
traitement, le type et la dose d’oxydant et de désinfectant, la température, le pH, le type et la
guantité de MON, les précurseurs inorganiques, les microorganismes, la présence de biofilms,
les matériaux des conduites, la corrosion, la présence de sédiments, les conditions
hydrauliques, le temps de séjour de I’eau, ainsi que I'opération et I’entretien du réseau de
distribution (Baribeau et coll., 2006). Par exemple, une demande d’eau accrue réduit le temps
de séjour de I'’eau, rend minimale la stagnation de I’eau et, par conséquent, réduit la formation
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de SPD dans les réseaux de distribution (Scheili et coll., 2015). Les réseaux de distribution sont
complexes et dynamiques. On trouvera de plus amples renseignements dans les documents de
Santé Canada (2020, 2022).

6.1 Variations saisonniéres

La variation saisonniére des AHA dans un réseau de distribution d’eau potable est fondée sur la
compréhension des changements saisonniers dans la qualité de I’eau et les stratégies
opérationnelles de traitement de |’eau. Par exemple, les niveaux de COT sont plus élevés en été
gu’en hiver (Rodriguez et coll., 2004; Al-Tmemy et coll., 2018). En outre, on augmente souvent
la dose de chlore en été pour maintenir un désinfectant résiduel approprié dans le réseau de
distribution, car les conditions de température élevée favorisent I’épuisement accéléré du
chlore résiduel. La cinétique des réactions entre les désinfectants et la MON est plus rapide
pendant les mois chauds, et les concentrations d’AHA dans un réseau de distribution sont
généralement plus faibles pendant les mois froids (Lebel et coll., 1997; Rodriguez et coll., 2004;
Baribeau et coll., 2006; Al-Tmemy et coll., 2018; Zhang et coll., 2020). Chen et Weisel (1998) ont
mesuré les concentrations de SPD, y compris les AHA, dans un réseau de distribution d’eau du
centre du New Jersey pendant un an. lls ont conclu que la température et le chlore résiduel
étaient les parameétres les plus importants dans le controle des concentrations de SPD. Scheili
et coll. (2015) ont conclu que les variables les plus significatives pour la formation des AHA dans
les réseaux de distribution de petite taille étaient le COT et la température. On a observé les
concentrations d’AHAS les plus élevées en été et en automne.

Dans une expérience a I’échelle de banc d’essai menée avec de |’eau postfiltration prélevée
dans une station de traitement de I’eau, une augmentation de la température de I’eau de 10 °C
a 30 °C a entrainé une multiplication par deux de la concentration d’AHAS (Zhang et coll., 2020).
Al-Tmemy et coll. (2018) ont échantillonné I’eau du robinet dans diverses zones résidentielles
alimentées par cing stations de traitement de |’eau au cours de chaque saison dans la province
de Wassit, en Irak. Les auteurs ont conclu que les concentrations totales d’AHA9 en été étaient
environ 1,5 fois plus élevées qu’en hiver. Dans une étude de cas menée par Rodriguez et coll.
(2004) dans une station de traitement de la région de Québec, les auteurs ont étudié la
variation saisonniére des AHA dans le réseau de distribution en fonction de grands
changements de température sur une période d’un an. Dans le groupe des AHAS, seuls ’ADCA
et I’ATCA étaient présents, et les auteurs ont observé les concentrations les plus élevées au
printemps (environ quatre fois plus élevées qu’en hiver). lls ont également observé que les
niveaux de ADCA étaient plus élevés que les niveaux de ATCA en hiver et au printemps, tandis
gue les niveaux de ATCA étaient plus élevés que les niveaux de ADCA en été et en automne.

6.2 Spéciation des AHA

Dans un certain nombre de réseaux de distribution chlorés et chloraminés présentant de faibles
concentrations d’ions bromure, les principales espéces d’AHA détectées aux concentrations les
plus élevées étaient I’ADCA et I’ATCA (Rodriguez et coll., 2004; Baribeau et coll., 2006; Tian et
coll., 2017; Zhang et coll., 2020). Rodriguez et coll. (2004) ont constaté que I’ADCA et I’ATCA
étaient identifiés respectivement dans 51 % et 49 % de tous les échantillons combinés. Dans les

123 | Recommandations pour la qualité de 1’eau potable au Canada, acides haloacétiques — Janvier 2026



réseaux ou les concentrations de bromure dans la source d’eau sont élevées, la fraction des
AHA-Br est semblable a la fraction des AHA contenant du chlore (Baribeau et coll., 2006). Dans
I’étude d’Al-Tmemy et coll. (2018), les concentrations de bromure variaient de 0,067 a

0,65 mg/L dans les sources d’eau de cing stations de traitement de |’eau. Les auteurs ont
constaté que, de facon générale, la répartition des especes d’AHA dans I’eau du robinet était la
suivante : ATCA 28,5 % > ADCA 21,1 % > AMCA 16,1 % > ABCA 8,7 % > ABDCA 8,40 % > AMBA
8,1% > ADBA 7,70 % > ATBA 1,5 %.

6.3 Temps de séjour et dégradation des AHA

Les études ont montré que les concentrations d’AHA atteignent une valeur maximale et
diminuent graduellement aux points de temps de séjour maximal (PTSM) dans les réseaux de
distribution (Chen et Weisel, 1998; Rodriguez et coll., 2004; Speight et Singer, 2005; Tung et
Xie, 2009; Scheili et coll., 2015; Tian et coll., 2017; Behbahani et coll., 2018; Al-Tmemy et coll.,
2018). Les PTSM présentaient généralement de faibles niveaux de chlore libre et une
dénombrement sur plaque des bactéries hétérotrophes (DPBH) élevé, en particulier en cas de
températures élevées. Les études ont révélé une corrélation possible entre I’activité biologique
et la dégradation des AHA dans les réseaux de distribution (Meyer et coll., 1993; Landmeyer et
coll., 2000; Rodriguez et coll., 2004; Speight et Singer, 2005; Baribeau et coll., 2005, 2006; Tung
et Xie, 2009).

Baribeau et coll. (2005) ont étudié la biostabilité des AHA9 dans des réseaux de distribution
simulés (réacteurs annulaires) dans des eaux froides (de 12 °C a 14 °C) et chaudes (de 17 °C a
22 °C). Les auteurs ont utilisé deux trains de réacteurs paralleles avec de |’eau chlorée ou
chloraminée, constitués de deux réacteurs annulaires en série. Le réacteur en amont a regu de
I’eau contenant un désinfectant résiduel, tandis que le réacteur en aval a regu de I’eau
déchlorée ou déchloraminée. Une période de reconditionnement a été nécessaire pour la
formation du biofilm et pour obtenir des conditions pseudo-stationnaires dans I’eau avec un
désinfectant résiduel. Les observations sont décrites dans le Tableau 31. Les auteurs ont émis
I’hypothése que I"'augmentation des concentrations de tri-AHA dans le réacteur déchloré
pourrait résulter de la décomposition d’autres SPD. Ils ont noté que la configuration
expérimentale ne permettait qu’un temps de rétention d’environ 12 heures en présence ou en
absence d’un désinfectant. Il se peut que des temps de rétention plus longs permettent la
dégradation des di-AHA dans |’eau froide ou la dégradation des THAA. De plus, on peut
s’attendre a ce que différentes espéces d’AHA atteignent un pic a différents endroits du réseau
de distribution en raison des différences dans la cinétique de formation et la biodégradabilité.

Tableau 31. Stabilité des acides haloacétiques (AHA) dans un réseau de distribution simulé

Désinfectant

Réacteur en amont
(eau froide)

Réacteur en aval®
(eau froide)

Réacteur en amont
(eau chaude)

Réacteur en aval® (eau
chaude)

Chlore

Augmentation des
concentrations
d’AHA (par exemple,
46 % pour ’ADCA).

Concentrations
inchangées pour la
plupart des espéces,
avec une

Augmentation des
concentrations
d’AHA (par
exemple, 95 % pour

Diminution des

concentrations de di-AHA
(par exemple, ~ 75 % pour

I’ADCA). Les
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Désinfectant

Réacteur en amont
(eau froide)

Réacteur en aval®
(eau froide)

Réacteur en amont
(eau chaude)

Réacteur en aval® (eau
chaude)

augmentation
significative pour
I’ATCA et 'ABDCA.

’ADCA, 46 % pour
I'ATCA).

concentrations de tri-AHA
sont demeurées
constantes ou ont
augmenté.

Chloramine

Les concentrations
d’AHA sont
demeurées
relativement
inchangées, et les
concentrations de
ADCA ont
augmenté.

Les concentrations
d’AHA sont
demeurées
relativement
inchangées.

Augmentation des
concentrations de
ADCA.

Diminution des
concentrations de DHAA
(par exemple, ~ 60 % pour
I’ADCA). Les
concentrations de tri-AHA
sont demeurées
inchangées.

AHA — acides haloacétiques; ABDCA — acide bromodichloroacétique; ADCA — acide dichloroacétique; di-AHA —

acides dihaloacétiques; ATCA — acide trichloroacétique; tri-AHA — acides trihaloacétiques.
2 Les réacteurs en aval étaient déchlorés/déchloraminés. Source : Baribeau et coll. (2005).

En plus de la biodégradation des AHA dans les réseaux de distribution, la présence de produits
de corrosion du fer provenant de conduites en fonte sans revétement peut dégrader les AHA.
Chun et coll. (2007) ont démontré que les AHA-Br réagissaient plus rapidement avec la rouille
verte due au carbonate que leurs analogues chlorés. Les tri-AHA peuvent également subir un
processus d’autodécomposition menant a la formation des THM correspondants. Les auteurs
d’une étude ont classé les taux de décomposition des tri-AHA ainsi : ATBA > ACDBA > ABDCA >
ATCA (Zhang et Minear, 2002). Les di-AHA peuvent se former par hydrolyse catalysée par base
de dihaloacétonitriles et de composés halogénés intermédiaires (composés TOXi) en |'absence
de chlore résiduel. La libération de di-AHA provenant de la dégradation de ces composés
halogénés est accrue dans des conditions de pH élevé (Hua et Reckhow, 2012).

Plusieurs études ont examiné les changements d’AHA entre le point d’entrée et d’autres points
du réseau de distribution (Tableau 32). Scheili et coll. (2015) ont échantillonné 25 réseaux
municipaux de petite taille situés dans deux provinces canadiennes, le Québec et Terre-Neuve-

et-Labrador. Les auteurs ont constaté que les AHA se sont formés jusqu’au milieu du réseau de
distribution, puis ont diminué au printemps et en hiver, a I’exception des échantillons hivernaux
au Québec. Au cours de I’été et de I'automne, les auteurs ont observé une dégradation plus
fréquente, qui s’est produite deés le début du réseau de distribution. Les auteurs ont conclu que
la dégradation des AHA était plus importante dans les réseaux de petite taille que dans les
réseaux de distribution de taille moyenne ou de grande taille dont la littérature fait état.

Baribeau et coll. (2006) ont étudié la formation et la décomposition des AHA9 dans des réseaux
de distribution a grande échelle. lls ont sélectionné cing systémes conventionnels de traitement
de I’eau en fonction des caractéristiques spécifiques de I’eau traitée et avec du chlore libre ou
de la monochloramine comme désinfectant secondaire. Dans les systemes a chlore libre, les
concentrations d’AHA9 généralement augmentaient ou demeuraient constantes avec
I"augmentation du temps de séjour, sauf aux PTSM (Tableau 32). Dans les systémes
chloraminés, les concentrations d’AHA9 étaient relativement constantes dans I’ensemble du
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systéme, sauf aux PTSM, a I’exception d’un systéme. Dans le systéme D, les concentrations
d’AHA9 étaient constantes et n’ont pas diminué aux PTSM en I’absence de nitrification, de
DPBH plus faibles et de chlore résiduel stable. La diminution des concentrations d’AHA a été
plus marquée pendant les mois chauds et lorsque le chlore libre résiduel était faible, deux
conditions privilégiées pour la biodégradation.

Rodriguez et coll. (2004) ont constaté que la rechloration de I’eau distribuée, suivie d’un temps
de séjour de 22 heures dans un réservoir de stockage, entrainait une augmentation significative
du ADCA et du ATCA (deux seules especes d’AHA détectées). Ce résultat a révélé la nécessité
d’améliorer la stratégie de désinfection des installations de stockage.

Tableau 32. Variations des acides haloacétiques (AHA) dans le réseau de distribution des stations de traitement

a grande échelle

Désinfectant du Emplacement Parameétre Impact Référence
RDEP dans le RDEP
Chlore Début Concentration >110,4 pg/L pour T.-N.; > 29,5 ug/l pour le | Scheili et
(24 systemes de annuelle Qc coll.
petite taille) moyenne des (2015)
Chloramine AHAS avec
(1 systeme de concentrations de
petite taille) Cl libre <
1,19 mg/Lau
début
Partie centrale | Concentration 145,4 pg/L pour T.-N.; 52,9 ug/l pour le Qc
Chlore annuelle
(24 systemes de moyenne des -
petite taille) AHAS avec Scf|1|e|I| et
Chloramine concentrations de C;ois
(1 systeme de Cl libre < ( )
petite taille) 1,19 mg/Lau
début
Extrémité Concentration 134,6 pg/L pour T.-N.; 51,7 ug/l pour le Qc
Chlore annuelle
(24 systemes de moyenne des -
petite taille) AHAGS avec SC}|’I|EI|I et
Chloramine concentrations de 2:;0'15)
(1 systeme de Cl libre <
petite taille) 1,19 mg/L au
début
Chlore PTSM AHA9 Diminution de 41 % — Systeme A Baribeau
et coll.
(2006)
Chlore PTSM AHA9 Diminution de 11 % a 26 % (plus grande Baribeau
stabilité du chlore et plus faible temps de et coll.
séjour de I'eau) : Systéme B (2006
Séjour de Concentration Augmentation de 1,5 fois (53,7 pug/L selon | Rodriguez
Chlore 5 heures annuelle les échantillons ayant la concentration la et coll.
moyenne de plus élevée) (2004)
AHA2
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Désinfectant du Emplacement Parametre Impact Référence
RDEP dans le RDEP
Séjour de Concentration Diminution significative (29,9 pg/L selon .
. . . Rodriguez
Chlore 14 heures annuelle les échantillons ayant la concentration la ot coll
moyenne de plus élevée) '
AHAD (2004)
En aval du Concentration Augmentation significative (73,8 ug/L .
X . . . Rodriguez
Chlore réservoir de annuelle selon les échantillons ayant la ot coll
rechloration moyenne de concentration la plus élevée) ’
(2004)
AHA?2
Chloramine PTSM AHA9 Diminution de 23 % a 85 % (DPBH élevés Baribeau
et nitrification) : Systéme C et coll.
(2006)
PTSM AHA9 Diminution de 59 % a 78 % (DPBH élevés Baribeau
Chloramine et nitrification) : Systéme D et coll.
(2006)
Chloramine et PTSM AHA9 Aucune diminution nette observée Baribeau
périodes de pendant les périodes de chloration libre et coll.
chloration ou de chloramination : Systéme E (2006)

AHA — acides haloacétiques; AHA2 — somme du ADCA et du ATCA; AHA5 —somme du AMCA, ADCA, ATCA, AMBA et
du ADBA; AHA9 — somme des AHAS et du ABCA, ATBA, ACDBA et du ABDCA; DPBH — dénombrement sur plaque
des bactéries hétérotrophes; PTSM — point de temps de séjour maximal; Qc — Québec; RDEP — réseau de
distribution d’eau potable; T.-N. — Terre-Neuve-et-Labrador.

6.4 Diametre des conduites et impacts des matériaux

Différents articles ont traité du diametre des conduites de distribution et des impacts des
matériaux sur les concentrations d’AHA dans les réseaux de distribution (Baribeau et coll.,
2006; Chen et coll., 2020; Zhang et coll., 2020). Baribeau et coll. (2006) n’ont observé aucun
effet significatif du matériau et du diameétre des conduites sur les concentrations d’AHA9 dans
les cing réseaux de distribution étudiés. D’autres études ont mentionné que la réduction du
diametre des conduites augmente I'impact du biofilm sur la dégradation des AHA, en particulier
pour les di-AHA, a des températures d’eau chaudes (Rodriguez et coll., 2004; Scheili et coll.,
2015). Le matériau des conduites peut influer sur la formation des AHA, car la réaction du
chlore résiduel avec le matériau et les microorganismes qui y sont attachés entraine également
la dissipation du chlore résiduel. Le résultat de cette réaction varie avec le changement de
matériau des conduites. Zhang et coll. (2020) ont observé que les niveaux de formation d’AHA
suivaient I'ordre des matériaux de conduites suivants : plastique > fonte ductile > polyéthylene.
Il n’y avait pas de différence significative dans les concentrations d’AHAS totaux entre les
conduites en cuivre et en verre (témoin); cependant, la répartition des espéces d’AHAS était
différente entre les conduites (Li et coll., 2008b). L’effet accélérateur du cuivre sur la dissipation
du chlore a limité la formation de ATCA, et relativement moins de ATCA et plus de AMCA, ADCA
et ADBA ont été produits dans les conduites en cuivre que dans les conduites en verre.

Des SPD-I peuvent également se former dans les conduites du réseau de distribution. Le Pb,0
et le MnO,, lorsqu’ils font partie des dépots minéraux, peuvent fournir un réservoir oxydant
pour la formation de SPD-I dans les réseaux de distribution. Par exemple, le MnO; peut agir
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comme catalyseur dans I'iodation électrophile des composés organiques par le biais de
I’activation de la molécule d’iode. Cela peut entrainer la formation de composés organiques
iodés, comme les AHA-I (Ye et coll., 2012; Dong et coll., 2019).

6.5 Autres considérations

De nombreux systémes d’approvisionnement en eau potable chlorés appliquent
périodiquement du chlore libre pour la désinfection secondaire pendant plusieurs semaines (ce
gue I'on appelle également ajouts de chlore) pour le controle de la nitrification et du biofilm.
Cette application de chlore libre peut augmenter considérablement les concentrations de SPD.
Allen et coll. (2022) ont évalué la formation de SPD dans deux stations de production d’eau
potable aux Etats-Unis pendant les ajouts de chlore et ont constaté que les THM et les AHA
atteignaient des concentrations respectives de 249 et 271 pg/L.

Le devenir des AHA en relation avec le chauffage résidentiel de I'’eau chaude est influencé par
des facteurs tels que le pH, la température, le chlore résiduel libre et le temps de réaction. Par
conséquent, il est difficile de tirer des conclusions certaines sur les impacts sur la formation et
la décomposition des AHA. En général, les concentrations moyennes de ADCA ont augmenté en
raison du chauffage de I’eau résidentielle, tandis qu’il n’y avait pas de grande différence dans
les concentrations de ATCA entre I’eau chaude et I’eau froide du robinet (Liu et Reckhow, 2013,
2015; Legay et coll., 2019). Dion-Fortier et coll. (2009) ont constaté une légere augmentation
des AHA9 par rapport aux THM pendant la stagnation de |’eau froide. L’ADCA et I’ATCA étaient
les especes présentes en plus grandes quantités dans le réseau de distribution et pendant la
stagnation de I’eau froide dans les conduites de plomberie. Pendant le transit de I’eau dans un
réservoir a eau chaude, les concentrations de ADCA ont augmenté, mais il n’y a pas eu d’impact
apparent sur les concentrations de ATCA. L’ABDCA et I’ABCA étaient présents en concentrations
plus faibles dans I’eau chaude que dans I’eau froide (Liu et Reckhow, 2015).

7.0 Stratégies de gestion

Tous les responsables de systémes de traitement de I’eau devraient mettre en ceuvre un plan
complet et a jour de gestion des risques pour la salubrité de I’eau. Il convient d’adopter une
approche de gestion « de la source au robinet » pour assurer le maintien de la salubrité de I'eau
(CCME, 2004; OMS, 2012, 2017b). Ces stratégies nécessitent une évaluation du réseau pour
caractériser la source d’approvisionnement en eau potable, décrire les procédés de traitement
gui empéchent ou réduisent la contamination, déterminer les conditions pouvant entrainer une
contamination et mettre en ceuvre des mesures de contrdle. Il s’ensuit I'établissement de la
surveillance opérationnelle et la mise en place des protocoles opérationnels et des protocoles
de gestion (par exemple, les procédures opérationnelles normalisées, les mesures correctives
et les interventions en cas d’incident). La détermination de la surveillance de la conformité et la
mise en ceuvre d’autres protocoles pour valider le plan de salubrité de I’eau (par exemple, la
tenue de dossiers, la satisfaction des consommateurs) ont ensuite lieu. Il est également
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nécessaire de former les opérateurs afin d’assurer I’efficacité du plan de salubrité de I’eau
(Smeets et coll., 2009).

La gestion des AHA vise généralement a maintenir leur formation a un minimum. Il convient
d’examiner les changements mis en ceuvre pour gérer les AHA de maniére globale afin de
s’assurer qu’ils n"augmentent pas d’autres SPD (par exemple, les THM) ou ne causent pas
d’autres problemes de qualité de I’eau.

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

7.1 Stratégies de controble

Les stratégies de controle privilégiées devraient inclure des méthodes pour maintenir a un
minimum la formation des AHA pendant le traitement et au sein du réseau de distribution. La
gestion efficace des AHA nécessite une bonne compréhension de la demande en désinfectant
ou de la désintégration du désinfectant en relation avec la formation des AHA, les effets de la
température et le pH. Les installations de traitement et les réseaux de distribution peuvent étre
tres différents les uns des autres, ce qui nécessite des stratégies de contréle propres a chaque
systéme.

Les responsables des systéemes de traitement de I’eau doivent trouver un équilibre entre une
désinfection efficace et la création d’AHA, car I’eau potable doit étre microbiologiquement sire
afin de prévenir les maladies d’origine hydrique. Il convient de tenir compte des répercussions
de la mise en ceuvre de toute stratégie de contréle sur le réseau de distribution. Il faudrait
réaliser des essais pilotes a I’aide d’échantillons de conduites prélevés dans le réseau pour
évaluer les répercussions de la mise en ceuvre de la stratégie et des méthodes permettant
d’atténuer tout effet indésirable (Giani et Hill, 2017).

7.1.1 Options de contrdle des sources d’approvisionnement en eau

Le Tableau 33 présente les options de controle des sources d’approvisionnement en eau
concernant la formation des AHA, ainsi que les avantages et les inconvénients qui y sont
associés. Il est recommandé de caractériser la qualité de I’eau et de surveiller les changements
saisonniers et temporels. Il est important d’évaluer I'impact de I'utilisation de I'une ou l'autre
de ces options de contréle pour éviter que d’autres problemes 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 I’eau (comme le pH
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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 33. Options de contrdle des sources d’approvisionnement en eau

Stratégie de controle a
la source

Avantages

Inconvénients

Commentaires

Changement de la
source d’eau ou
mélange de sources
d’eau

(Becker et coll., 2013)

e Les précurseurs des AHA
peuvent étre dilués

o Utilisation saisonniére
possible

e Des SPD supplémentaires
ou de substitution peuvent
se former

e S’il s’agit d’'une eau
souterraine, le bromure
peut modifier la spéciation
des AHA

L’incorporation des eaux
souterraines peut donner
lieu a la plus importante
réduction de précurseurs
organiques

Choisir une source d’eau
sans bromure
(Hong et coll., 2013)

e Peut entrainer un
changement de spéciation
vers les AHA-CI

e Des SPD supplémentaires
ou de substitution peuvent
se former

Le bromure peut étre oxydé
en HOBr, un élément
important dans la formation
d’AHA-Br

Modifications de
I’exploitation des
réservoirs

(Becker et coll., 2013)

e Peut diluer les précurseurs
des AHA

e Peut modifier le type
d’AHA formés

o Capacité de sélectionner
une qualité d’eau optimale

e Des SPD supplémentaires
ou de substitution peuvent
se former

e Une surveillance et une
gestion active s'imposent

S’il est facile de passer
d’une source d’eau a
I'autre, il peut étre
préférable d’utiliser le
réservoir selon la qualité de
I’eau. Il est aussi possible de
remplir un réservoir en
dérivation lorsque la qualité
de I'eau est optimale

Achat d’eau
(Becker et coll., 2013)

e Approvisionnement
supplémentaire en eau
traitée

e Permet de différer les
co(ts d’infrastructure

e Peut réduire la formation
de SPD

e Le temps de séjour de |'eau
achetée doit étre pris en
compte

e Problémes potentiels en cas
d’utilisation d’un
désinfectant différent

e Changements dans la
composition chimique de
I’eau

Achat d’eau pour mélanger
les sources d’eau ou
remplacer une source
durant les périodes de
fortes concentrations de
cot

Stockage et
récupération d’eau dans
les aquiféres

(AWWA, 2011)

e Stockage de I'’eau pendant
les périodes ou la qualité
et la quantité d’eau sont
bonnes

o Possibilité de traiter I'eau
de recharge

o Infrastructure minimale
requise et pertes d’eau
minimales (pas
d’évaporation)

e Amélioration de la qualité
des eaux souterraines
locales

e Risque de relargage des
matériaux aquiféres lorsque
I’oxydoréduction passe d’un
état oxique a un état
anoxique (augmentation du
fer et du manganese) dans
I’eau extraite

e Risque de contamination
des eaux souterraines si le
controle de la qualité n’est
pas adéquat

e |l n’est pas possible de
récupérer toute I'eau
rechargée

Stockage de I'eau traitée de
haute qualité en subsurface
lorsqu’elle est disponible

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

Un traitement mineur
supplémentaire est
nécessaire

AHA — acides haloacétiques; AHA-Br — AHA bromés; AHA-CI — AHA chlorés; COT — carbone organique total; HOBr —

acide hypobromeux; SPD — sous-produits de désinfection.
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7.1.2 Options de contréle du réseau de distribution

Les AHA continuent a se former dans le réseau de distribution, car le chlore continue a réagir
avec la MON restante dans |I’eau traitée. Dans un réseau de distribution, le temps de séjour 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 I’eau. Le lecteur est invité a consulter
le Tableau 34 du présent document et la section B.5 du document de Santé Canada intitulé
Conseils sur la surveillance de la stabilité biologique de I’eau potable dans les réseaux de
distribution pour en savoir plus sur les réseaux de distribution et les stratégies de gestion (Santé
Canada, 2022). Cette section porte sur la gestion du réseau de distribution, entre autres, la
gestion des installations de stockage, le temps de séjour de I’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 |a gestion du temps de séjour de I’eau (par exemple réduction des culs-de-sac);
e |a gestion des impacts de la température de I’eau;
e le maintien du pH a = 0,2 unités.

Avant de déployer I'une ou I’autre de ces stratégies, il convient d’effectuer des études 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 I'impactdes changements
climatiques. Il s’agit notamment d’utiliser des échantillons de conduites pour optimiser
I"approche. Les modeles de réseaux de distribution d’eau peuvent étre un outil pour évaluer le
temps de séjour de I’eau et simuler la désintégration du chlore et la formation d’AHA (Fisher et
coll., 2018). Il est également important de s’assurer qu’aucun autre probleme de conformité ne

se posera a la suite des modifications apportées pour enlever les AHA.

Tableau 34. Options de stratégie de contrdle dans le réseau de distribution

Stratégie de controle
du réseau de
distribution

Avantages

Inconvénients

Commentaires

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

e Facile a mettre en
ceuvre

e Changements minimes
possibles dans la formation
d’AHA

e 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 d’AHA

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

e Permet de réduire la
charge de chlore a
I’entrée du réseau de
distribution

e Augmentation de la
concentration d’AHA
immédiatement apres la
chloration d’appoint

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
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Stratégie de controle
du réseau de
distribution

Avantages

Inconvénients

Commentaires

e Peut étre utilisée a des
endroits précis, 1a ol
c’est nécessaire

I’ensemble du réseau de
distribution

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

e Amélioration accrue de
la qualité de I'’eau

o Nécessité de comprendre le
temps de séjour de I'eau
dans I'ensemble du réseau

Cette stratégie est possible en
bouclant les culs-de-sac et en
évaluant I'état des vannes
(ouvertes ou fermées).
L’optimisation de la durée de
séjour de I’eau dans le réseau de
distribution peut réduire les

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

minimums

2013) AHA
Optimisation du e Réduction de la e Option limitée par les Cela peut se faire par
réseau de formation des AHA niveaux de stockage I'alimentation et le mélange de

réservoirs

(Fisher et coll., 2018)

de réduire les colts

de la part de I’exploitant

stockage

Modélisation du e Permet de trouver e Requiert une bonne Les modeles peuvent prévoir
réseau de d’autres moyens de compréhension et des avec précision la formation de
distribution gérer la désinfection et connaissances approfondies | chlore libre et de sous-produits

dans le réseau de distribution
s’ils sont bien congus, calibrés et
entretenus

Ringage du systéeme
(Becker et coll., 2013;
Santé Canada, 2022)

o Réduit le temps de
séjour de I’eau dans
certaines zones du
réseau de distribution

e Maintient la capacité
hydraulique des
conduites et enleve
I’accumulation de
dépots

e Réduction des AHA moins
précise

¢ Peut ne pas fonctionner
pendant les événements ou
les saisons causant une
formation élevée d’AHA

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

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

En général, le rincage
unidirectionnel constitue la
pratique exemplaire

AHA — acides haloacétiques.

7.2 Surveillance

Il est important d’assurer un controle précis du procédé de traitement pour garantir une bonne
gualité de I'’eau et maintenir a un minimum la formation d’AHA. Les programmes de
surveillance devraient étre concus de maniére a tenir compte des facteurs de risque qui
contribuent a la formation d’AHA. Les responsables des programmes devraient vérifier que les
stratégies de contréle 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
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surveillance permettra la prise de mesures de contrdle et/ou de mesures proactives (Tomperi
et coll., 2016).

7.2.1 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, 2020). Les parametres tels que le fer et le manganése, 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 nécessaire une analyse systématique. Pour faciliter I’établissement d’un
plan de surveillance, une liste de parametres est présentée a I’annexe G (tableau G1). Ony
propose une fréquence de surveillance pour les parameétres variables et stables des sources
d’eau, ainsi qu’une fréquence de surveillance idéale pour la MON. Les parameétres comme
I’absorbance UV (a 254 nm) ou la transmittance UV, le COD ou le COT, I’ASUV et divers
précurseurs inorganiques sont mentionnés (annexe G). 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 I’eau et des changements liés aux activités saisonniéeres,
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 AHA-Br. Westerhoff et coll. (2022) recommandent
que les sources d’eau susceptibles de présenter des variations de la teneur en bromure fassent
I’objet d’une surveillance hebdomadaire. Les auteurs recommandent également d’associer les
concentrations de bromure au débit des cours d’eau afin de mieux comprendre les événements
propres au site.

Les AHA-I 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 controle.

7.2.2 Surveillance opérationnelle

Dans le contexte des AHA, la surveillance opérationnelle comprend des parametres qui aident a
comprendre I’ensemble du systeme de traitement de I’eau potable et a gérer la formation de
ces SPD. Les parametres établis pour la caractérisation des sources d’eau peuvent également
faire I'objet d’une surveillance dans |’eau traitée (tableau G1) (Santé Canada, 2020). Dans ce
tableau 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, 2020). 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 de
ces parametres entre I’eau traitée et la source d’eau peut servir a orienter les modifications du
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traitement, ce qui réduira la formation d’AHA. Les paramétres 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 d’AHA.

7.2.3 Surveillance du réseau de distribution

Les AHA se forment au cours du traitement et continuent a se former dans le réseau de
distribution. Il faudrait effectuer une surveillance tout au long 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
d’AHA 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. Cependant, I’endroit ou la
concentration d’AHA est la plus élevée dans le réseau de distribution differe d’une espéce
d’AHA a I'autre (par exemple, les di-AHA vs tri-AHA). Par conséquent, I’utilisation des
concentrations d’AHA totaux pour choisir les endroits d’échantillonnage pour la surveillance
des AHA peut ne pas étre suffisante pour capter la concentration la plus élevée de certaines
espéces d’AHA (Marcoux et coll., 2017). Un plus grand nombre d’endroits de surveillance peut
permettre une meilleure caractérisation de la variabilité des especes d’AHA dans le réseau de
distribution (par exemple, a I’entrée ou dans la partie centrale du réseau de distribution). Une
concentration élevée d’AHA a un endroit donné peut orienter la gestion du réseau de
distribution en vue de déterminer ol les activités de rincage et de nettoyage devraient étre
axées ou s’il convient d’envisager des changements dans |’exploitation du réseau de
distribution. Ces pratiques contribueront a réduire le temps de séjour de |’eau et le nombre
d’endroits ou les concentrations d’AHA sont élevées.

7.2.4 Surveillance de la conformité

Il convient de calculer une moyenne courante annuelle par emplacement d’échantillons
prélevés au minimum une fois par trimestre dans le réseau de distribution pour les AHA6 totaux
et ’ABCA. Ces valeurs calculées sont a comparer a la CMA de 80 ug/L pour les AHAG6 totaux et a
celle de 10 pg/L pour I’ABCA. L’échantillonnage se fera aux points du réseau de distribution
susceptibles de présenter les concentrations d’AHA les plus élevées. Il convient de tenir compte
de la cinétique de formation des différentes especes d’AHA pour choisir les endroits
d’échantillonnage. 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’approvisionnement en eau de surface (y compris les
sources d’eau souterraine sous l'influence directe de I’eau de surface) pendant les périodes de
formation maximale des AHA.

8.0 Considérations internationales
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D’autres organismes nationaux et internationaux disposent de lignes directrices, de normes
et/ou de valeurs recommandées pour les AHA individuels et totaux dans I’eau potable. Les
valeurs varient en fonction de la date a laquelle remonte I’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 employés (Tableau 35).

L’U.S. EPA a établi une concentration maximale de contaminants de 60 pg/L pour les AHAS.
L’Union européenne a établi une valeur paramétrique de 60 pg/L pour les AHAS a utiliser pour

évaluer la qualité de I'eau destinée a la consommation humaine. Le National Health and

Medical Research Council de I’Australie et I’Organisation mondiale de la Santé ont établi des

valeurs pour les AHA individuels dans |’eau potable (AMCA, ADCA, ATCA).
Tableau 35. Comparaison des valeurs internationales pour les acides haloacétiques (AHA) dans I’eau potable

Organisme AHA Valeur  Justification PDD (mg/kg  FITOTAL P.c. Apport FA
Année (ng/L) (Référence) p.c. par jour) ou (en d’eau (%)
FPC kg) potable
(L/jour)
Santé Canada AHA6 80CMA Exposition, effets sur la S. 0. S. 0. S. 0. S. 0. S. 0.
Proposition santé, technologie de
(2025) traitement et réalisabilité
U.S. EPA AHAS 60Mct Technologie de traitement  S. O. S. 0. S.0. S.0. S. 0.
2006; 2018
UE 2020 AHAS 60 Non disponible S. 0. S. 0. S. 0. S. 0. S. 0.
OMS 2004a, AMCA 20 Augmentation du poidsde 3,5, 1000¢70taL 60 2 20
2017b) la rate (DeAngelo et coll.,
1997)
OMS 2005, ADCA 50° Tumeurs (DeAngelo et S. 0. 0,0075¢pc 60 2 S. O.
2017b) coll., 1999)
OMS 2004b, ATCA 200 Histopathologie du foie 32,5y 1000g70TaL 60 2 20
2017b) (DeAngelo et coll., 1997)
Australie AMCA 150 Diminution de la survie 15, 500kroraL 70 2 20
NHMRC, (NTP, 1992)
NRMMC
(2011)
Australie ADCA 100 Tumeurs (DeAngelo et 7,6n 500¢rotAL 70 2 20
NHMRC, coll., 1991)
NRMMC
(2011)
Australie ATCA 100 Augmentation de 'activité 36y 2 000gtotaL 70 2 20
NHMRC, des peroxysomes
NRMMC hépatiques (Mather et
(2011) coll., 1990)

AHAS — somme du AMCA, du ADCA, du ATCA, de I’acide monobromoacétique et de I'acide dibromoacétique;

AHAG6 — somme des AHAS et de I'acide bromochloroacétique; CMA — concentration maximale acceptable; ADCA —
acide dichloroacétique; FA — facteur d’attribution; FITOTAL — facteur d’incertitude total; FPC — facteur de pente du
cancer; H— dose équivalente chez I’'humain; L — dose minimale avec effet nocif observé; AMCA — acide
bromochloroacétique; MCL — « maximum contaminant level »; N — dose sans effet nocif observé; OMS —
Organisation mondiale de la Santé; p.c. — poids corporel; PDD — point de départ; S. O. — sans objet; ATCA — acide
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trichloroacétique; UE — Union européenne.

2’OMS a calculé une valeur de la recommandation basée sur la santé de 40 ug/L pour I’ADCA en se basant sur une
limite supérieure du risque a vie excédentaire de cancer de 10°. Par conséquent, la recommandation de 50 pg/L
est provisoire, car « les données sur le traitement sont insuffisantes pour qu’on puisse garantir que la valeur de

40 pg/litre est techniguement réalisable dans une multitude de circonstances ».

9.0 Justification

Les AHA se forment dans I’eau potable principalement en raison de la réaction du chlore, que
I’on ajoute au cours du traitement de désinfection, avec la matiere organique présente dans les
réserves d’eau brute. En raison de sa capacité a tuer ou a inactiver la plupart des
microorganismes pathogenes entériques, |"utilisation du chlore a pratiquement éliminé les
maladies microbiennes d’origine hydrique. Par conséquent, les efforts visant a gérer les
concentrations d’AHA dans I’eau potable ne doivent pas compromettre I'efficacité de la
désinfection de I’eau.

La plupart des données disponibles sur la surveillance de |I’eau potable au Canada sont axées
sur les AHAGS. Les espéces d’AHA que I'on trouve systématiquement aux concentrations les plus
élevées dans les réseaux de distribution canadiens étaient I’ADCA et I’ATCA. Ces deux espéces
représentaient généralement plus de 95 % de la concentration des AHAS totaux, a des
fréquences de détection similaires (Tableau 2). En ce qui concerne les AHA-Br inclus dans les
AHAS, la concentration du AMBA était généralement inférieure aux limites de détection, tandis
que I’ADBA représentait moins de 5 % de la concentration des AHAS totaux. Cependant, parmi
tous les AHA-Br surveillés dans I’eau potable canadienne, I’ABCA et I’ABDCA affichaient la
présence et les concentrations les plus élevées (mais a des concentrations beaucoup plus
faibles que I’ADCA et 'ATCA). Les chercheurs ont observé des résultats similaires dans le cadre
de I’enquéte nationale sur les AHA selon la Quatrieme regle de surveillance des contaminants
non réglementés (UCMR4) de la U.S. EPA.

Etant donné que les AHA constituent un grand groupe de SPD comprenant au moins

13 produits chimiques distincts détectés dans I’eau potable désinfectée et qu’il n’y a pas
suffisamment de données scientifiques disponibles pour calculer les VBS pour tous les AHA, une
analyse de mélange a été effectuée. Apres analyse de tous les informations clés intégrées,
I"analyse du mélange a recommandé de regrouper les AHA en fonction de leur mode d’action
cancérogene (action non directe sur I’ADN ou action directe sur I’ADN), puis d’utiliser la VBS du
PCl le plus puissant pour chaque sous-groupe :

» Sous-groupe — Mode d’action non directe sur I’ADN (AHA-CI : AMCA, ADCA, ATCA) : |a
VBS du PCI (ADCA) est de 0,07 mg/L (70 pg/L), fondée sur les tumeurs hépatiques chez les
souris et les rats.

» Sous-groupe — Mode d’action directe sur TADN (AHA-Br : AMBA, ADBA, ATBA, ABCA,
ACDBA, BDCA) : la VBS du PCI (ADBA) est de 0,003 mg/L (3 ug/L), fondée sur les tumeurs
dans plusieurs organes chez les souris et les rats a un niveau de risque de 1 x 10>,
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Santé Canada, en collaboration avec le Comité fédéral-provincial-territorial sur I’eau potable,
propose une CMA de 0,08 mg/L (80 ug/L) pour les AHAG (trois AHA-Br : AMBA, ADBA et ABCA,
et trois AHA-CIl : AMCA, ADCA et ATCA) dans |’eau potable plutét que des recommandations
pour les AHA individuels. La CMA se est basée sur une moyenne mobile annuelle par
emplacement d'échantillons prélevés au minimum une fois par trimestre dans le réseau de
distribution. Il est recommandé aux opérateurs de systémes de traitement de I'eau de
s’efforcer de maintenir les concentrations d’AHA au niveau le plus bas raisonnablement
possible (principe ALARA) sans compromettre |’efficacité de la désinfection. La CMA proposée
se fonde sur les considérations suivantes :

Les limitations technologiques associées a la réduction des concentrations des AHA
individuels dans I’eau potable tout en maintenant une désinfection efficace;

La recommandation de I'analyse de mélange d’évaluer les AHA en tant que sous-
groupes;

70 pg/L est la VBS la plus faible calculée pour I’AHA présent en plus grande proportion
dans le mélange d’AHA (I'ADCA). Cette VBS protégerait contre les AHA dont le mode
d’action est similaire. Le respect d’une recommandation de 70 pg/L pour les AHA6 dans
I’eau potable peut présenter des difficultés financiéres et opérationnelles importantes
pour les stations de traitement. Comme I’'augmentation des risques pour la santé
découlant de I’exposition aux AHA a des concentrations moyennes allant jusqu’a 80 ug/L
ne devrait pas étre significative, Santé Canada propose une CMA de 0,80 mg/L (80 ug/L)
pour les AHAG6 dans |’eau potable, fondée sur une moyenne mobile annuelle;

Il est important d’inclure I’ABCA dans la mesure des AHAG totaux, car les AHA bromés
sont plus puissants et peuvent avoir des effets sur la santé a des concentrations plus
faibles que les AHA chlorés;

Bien que la VBS pour I’ADBA soit la valeur la plus faible calculée pour les AHA-Br, elle
représente moins de 5 % de la concentration des AHAS totaux. Par conséquent, Santé
Canada considere qu’il ne s’agit pas d’un indicateur approprié pour les AHA-Br totaux;
Les résultats de la surveillance du ABCA sont le meilleur indicateur disponible des
endroits ou la présence et les concentrations d’AHA-Br sont élevées, puisque :

o les résultats de la surveillance montrent que les espéces mixtes bromochlorées
(qui comprennent I’ABCA) sont un meilleur indicateur de la présence d’AHA-Br,

o I"ABCA était le composé d’AHA-Br dont les occurrences et les concentrations
étaient les plus élevées et pour lequel on disposait de données sur les effets
potentiels sur la santé, ce qui a fourni suffisamment de données sur I’exposition
et les effets sur la santé pour une évaluation des risques,

o il est peu probable que I’ajout de ABCA a la mesure des AHA totaux ait une
incidence sur la plupart des systemes de traitement de I’eau, car les
concentrations de ABCA sont environ dix fois inférieures aux concentrations
combinées de ADCA et de ATCA dans la plupart des systemes. Cependant, pour
les systemes ou les AHA-Br sont présents, il est important de mesurer I’ABCA et
de prendre les mesures qui s'imposent en fonction des résultats pour atténuer
les effets potentiels de ces substances sur la santé;
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e Si le profil de surveillance des AHA montre que la concentration de la une moyenne
mobile annuelle par emplacement d'échantillons prélevés au minimum une fois par
trimestre de ABCA est égale ou supérieure a 10 pg/L, il convient de prendre des mesures
pour contréler la formation de composés AHA-Br a la station de traitement et dans le
réseau de distribution.

o Les campagnes de surveillance dont la taille de I’échantillon est suffisante (N

supérieur a 100) pour I’ABCA indiquent que les concentrations au 90e centile
dans les réseaux de distribution canadiens sont généralement inférieures a
10 pg/L. Aux Etats-Unis, 'UCMR4 indique des concentrations de ABCA au
98e centile d’environ 9 ug/L (Peterson et coll., 2023). Par conséquent, il est
possible d’atteindre 10 pg/L pour I’ABCA, tout en maintenant de trés faibles
concentrations de AMBA et de ADBA

e La capacité des laboratoires a mesurer systématiquement les AHA6 dans des limites

raisonnables de précision et d’exactitude déclarées est bien inférieure a la CMA proposée.

De nombreux types de SPD peuvent se trouver dans I’eau potable. Les AHA et les THM sont les
deux principaux groupes de SPD que |I’on observe généralement aux concentrations les plus
élevées. Les concentrations de ces contaminants peuvent servir d’indicateurs de la charge
totale de tous les SPD qui peuvent se trouver dans I’eau potable traitée. En I’absence
d’information sur les autres SPD, le contrdle et |la gestion des AHA et des THM devraient réduire
I’exposition aux autres SPD et les risques qui y sont liés.

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
au besoin les modifications jugées appropriées a ce document technique.
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Annexe A : Liste des acronymes

AHA Acide haloacétique

AHAS Somme du AMCA, du ADCA, du ATCA, du AMBA et du ADBA
AHA6 Somme des 5HAH et du ABCA

AHA9 Somme des AHAG6 et du ATBA, di ACDBA et du ABDCA
AHA-Br Acide haloacétique bromé

AHA-C| Acide haloacétique chloré

AHA-| Acide haloacétique iodé

AlX Echange d’ions en mode anionique

ALARA niveau le plus bas qu’il soit raisonnablement possible d’atteindre
ALT Alanine aminotransférase

ANSI American National Standards Institute

AQT Apport quotidien tolérable

ASUV Absorbance spécifique UV

POA Procédé d’oxydation avancée

ABCA Acide bromochloroacétique

ABDCA Acide bromodichloroacétique

BIAA Acide bromoiodoacétique

BIEX Echange d’ions en mode biologique

BMD Dose repéere

BMDL Limite inférieure de l'intervalle de confiance a 95 % de la dose repére
BV Volume de it

6C3F1, CD-1, F344, Hsd:SD Souches de rats et de souris

CAB Charbon actif biologique

CAG Charbon actif granulaire

ACDBA Acide chlorodibromoacétique

CFU Conditions de formation uniformes

CIAA Acide chloroiodoacétique

CIRC Centre international de recherche sur le cancer

CMA Concentration maximale acceptable

CoD Carbone organique dissous

ConsEau Consommation d’eau

coT Carbone organique total

CPA Chlorure de polyaluminium

CPDH Complexe pyruvate déshydrogénase

Css Concentration sanguine d’équilibre

DAUV Différentiel d’absorbance UV

ADBA Acide dibromoacétique

DBCA Acide dibromochloroacétique
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di-AHA
ADCA
DEH
DEPCI
DIAA
DLso
di-AHA
ENEP
EqIVIV
FA

FFA

FIB
FITOTAL
FPC
FPRC
ERO
FSB
GAPDH
GST-T
HOBr
HOI
IOD

G
LOAEL
LD
AMBA
AMCA
MEE
MIAA
MIEX
MOA
MOD
MODf
MOE
MOl
MON
mono-AHA
NF
NOAEL
NPBH
NSF

Acide dihaloacétique

Acide dichloroacétique

Dose équivalente chez I’humain

Dose efficace médiane du produit chimique indiciel
Acide diiodoacétique

Dose létale médiane

Acide dihaloacétique

Enquéte nationale sur I’eau potable
Extrapolation quantitative in vitro a in vivo
Facteur d’attribution

facteur d’ajustement allométrique

Facteur d’incorporation du brome

Facteur d’incertitude total

Facteur de pente du cancer

Facteur de puissance relative combiné
Espéces réactives de I'oxygene

Facteur de substitution du brome
Glycéraldéhyde-3-phosphate déshydrogénase
Glutathion S-transférase zéta

Acide hypobromeux

Acide hypoiodeux

lode organique dissous

Jour de gestation

Dose minimale avec effet nocif observé
Limite de détection

Acide monobromoacétique

Acide monochloroacétique

Matrice d’excitation-émission

Acide monoiodoacétique

Echange d’ions en mode magnétique
Matiere organique algale

Matiere organique dissoute

Matiere organique dissoute fluorescente
Matiére organique extracellulaire

Matiére organique intracellulaire

Matiére organique naturelle

Acide monohaloacétique

Nanofiltration

Dose sans effet nocif observé

Numération sur plague des bactéries hétérotrophes

Norme internationale NSF
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NTP
ol
PARAFAC
PBPK
p.c.
PC
PDD
PDK
PF
PM
PTSM
SDL
SIX
SPD
SPD-A
SPD-I
SPEP
SRPM
ATBA
ATCA
TCFV
THM
TOX
TOXi
Tri-AHA
UF
uv
VBS
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National Toxicology Program

Osmose inverse

Analyse factorielle a facteurs paralléles
Modélisation pharmacocinétique a base physiologique
Poids corporel

Produit chimique indiciel

Point de départ

pyruvate déshydrogénase kinase
Potentiel de formation

Poids moléculaire

Point de temps de séjour maximal
Seuil de déclaration de la méthode
Echange d’ions en suspension
Sous-produit de désinfection
Sous-produit de désinfection azoté
Sous-produits de désinfection iodés
Station de production d’eau potable
Seuil de rétention de poids moléculaire
Acide tribromoacétique

Acide trichloroacétique

Temps de contact en f(t vide
Trihalométhane

Halogéne organique total

Halogene organique total inconnu
Acide trihaloacétique

Ultrafiltration

Ultraviolet

Valeur basée sur la santé
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Annexe B : Répercussions provinciales et territoriales prévues

Les membres du Comité fédéral-provincial-territorial sur I'eau potable (CEP) ont fourni des
renseignements supplémentaires sur les répercussions prévues dans certains secteurs de
compétence, qui sont présentés textuellement ci-dessous.

o Veuillez noter que ces renseignements ne sont pas disponibles dans les deux langues
officielles, car la source de l'information n'est pas assujettie a la Loi sur les langues
officielles.

Alberta

Drinking water systems in Alberta are currently required to monitor for HAAS and meet the
current MAC of 80 ug/L. They are not required to monitor for HAA6 or ABCA, though a few
larger systems voluntarily monitor for this parameter. We, therefore, have very limited
guantitative information on ABCA levels in water systems in the province. Nor are systems
required to test for bromide in source water. Overall, this makes it difficult to provide a
complete statement on how the proposed new guideline will impact water systems across the
province. We do know that roughly 60 out of 700 (about 8-9%) systems, mainly surface water
systems, have difficulty meeting disinfection by-product (DPB) MACs for THM and/or HAA at
present. These systems are in different stages of implementing plans to meet the limits while
ensuring that disinfection is not compromised. The Province of Saskatchewan has tested for
ABCA (Table 1.3.1) and their data shows the median ABCA concentration was 4.8 ug/L and the
90% percentile concentration was 10 ug/L. If we assume similar occurrence in Alberta, we may
expect to see some level of ABCA occurrence and that a few more systems that are currently
close to the HAAS limit will exceed the new HAA6 MAC of 80 ug/L.

Solutions for meeting the disinfection by-product limits vary from facility to facility, but often
involve capital investment to modify or upgrade the treatment system or to identify a new
water source. Fortunately, solutions for reducing THM level will likely be effective for reducing
HAA levels as well. Systems in Alberta can apply for funding through the Alberta Municipal
Water and Wastewater Partnership Program or Water for Life Program to obtain funding,
however, funding is limited and competitive. It will, therefore, take time to address existing and
any new DBP exceedances. The priority in the province will be to ensure proper disinfection.

British Columbia
No impact statement provided.
Manitoba

The updated draft guideline proposes a maximum acceptable concentration (MAC) of 0.08
mg/L for the total sum of six haloacetic acids (HAA6) that can be found in disinfected drinking
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water in Canada. The specific HAAs targeted by the guideline are monochloroacetic acid
(AMCA), dichloroacetic acid (ADCA), trichloroacetic acid, (ATCA), monobromoacetic acid
(AMBA), dibromoacetic acid (ADBA), and bromochloroacetic acid (ABCA). Under this updated
guideline, the MAC for the sum of HAAs remains 0.08 mg/L; however, an additional sixth and
new HAA, ABCA, has been added to the total summary of HAA results (going from HAAS to
HAAG). As well, it specifies that if ABCA is measured at levels equal to or greater than 0.01
mg/L, steps should be taken to reduce brominated HAA formation. Manitoba has adopted the
existing guideline (HAAS) as a water quality standard in regulation, which is applied to water
systems through operating licences.

Licenced water systems across Manitoba are currently adhering to monitoring protocols and
implementing treatment technologies to achieve compliance with the existing MAC of 0.08
mg/L for HAAS. The impact of adding a new, sixth HAA (ABCA) to the total HAA guideline cannot
accurately be determined in Manitoba at this time. Although many larger water systems have
control strategies and treatment processes already in place that should be able to
accommodate the proposed new guideline, smaller water systems with less treatment and a
smaller capital base would have greater difficulty meeting the requirements. Manitoba has
confirmed that testing for ABCA is achievable using local laboratory services.

New Brunswick

Based on available data from a limited number of drinking water systems, the proposed Health
Canada MAC for haloacetic acids is expected to have minimal to no impact. Regulated systems
in New Brunswick are not required to monitor haloacetic acids in drinking water at this time.

Newfoundland and Labrador

The Province of Newfoundland and Labrador implemented the Multi-Barrier Strategic Action
Plan (MBSAP) in 2001 to enhance drinking water safety in public drinking water systems. The
provincial government is responsible for extensive drinking water quality monitoring of public
drinking water systems, including disinfection by-products (Trihalomethanes and Haloacetic
Acids).

There are currently 474 public drinking water systems (179 groundwater systems and 295
surface water systems).

Disinfection by-products are sampled four times per year for all surface water supplies that
utilize chlorine as a disinfectant. The four samples must encompass the four seasons.
Disinfection by-products are sampled at least once for all groundwater supplies that utilize
chlorine as a disinfectant to establish background levels. If the value is below 10 pg/L, no
further sampling is required. If the value is above 10 pg/L, then it will be sampled four times per
year and will encompass the four seasons.
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The current monitoring program implements a MAC of 80 pg/L for total HAAS based on the
summation of Monochloroacetic Acid (AMCA), Monobromoacetic Acid (AMBA), Dichloroacetic
Acid (ADCA), Trichloroacetic Acid (ATCA), and Dibromoacetic Acid (ADBA). The MAC is based on
a locational running average of quarterly samples taken in the distribution system.

Based on historical water quality monitoring for public drinking water systems in NL:

. Approximately 142 public drinking water systems exceed the current HAA5 MAC of 80 pg/L.
. No monitoring for ABCA has been conducted in NL.
. Historical source water quality data for NL indicates that bromide levels are typically less than

detectable, except for seven (7) public water systems.

The current monitoring program does not report ABCA and the cost to analyze is expected to
be an additional $15 per sample. Approximately 1400 HAA samples are collected per year,
resulting in an increased cost of approximately $21,000 per year.

Substantial changes will need to be incorporated into the data management and reporting
system currently used for processing and disseminating drinking water quality data to the
public.

All seven (7) water systems with a historical detection for bromide are very small water systems
that service less than 500 people. These very small water systems have limited financial and
technical capacity that contribute to the challenge of providing reliable water treatment.
Northwest Territories

No anticipated impacts.

Nova Scotia

No impact statement provided.

Nunavut

No anticipated impacts.

Ontario

Ontario is supportive of the consultation document on Haloacetic Acids in Drinking Water
noting that there is no change in the numerical guideline value of 0.080 mg/L as an average of
guarterly samples taken from the distribution system. The guideline document adequately
stresses that utilities should strive to provide properly disinfected water while maintaining the
disinfection by-products such as trihalomethanes and haloacetic acids as low as reasonably
achievable. Excursions above the drinking water quality standard for disinfection by-products

are reported as prescribed by our regulation and addressed by the local health unit that also
considers the presence of microbiological parameters as a part of the health risk as
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recommended by this guideline document. Overall, drinking water systems are providing water
that is safe and of high quality.

Prince Edward Island

The changes to the HAA guideline limit should have very little impact on PEI. All PEI
municipalities rely on groundwater for water supply which contains very small amounts of
natural organic matter. As well, since PEl uses groundwater there is very little fluctuation in
water temperatures throughout the year. With consistent cool groundwater temperatures and
low organic matter content, the two precursors for the formation of HAA’s, the risk of
disinfection byproducts is low on PEI.

Quebec

Au Québec, les acides haloacétiques (AHAS) font I'objet d'une norme dans le Réglement sur la
qualité de I'eau potable (RQEP — 60 pg/L, basée sur une moyenne de quatre trimestres
consécutifs), mais ils ne font pas I'objet d'un controle systématique. Toutefois, il est exigé aux
responsables des installations de distribution d'eau potable de faire analyser les concentrations
d'acides haloacétiques lorsqu'ils soupgonnent que cette norme pourrait ne pas étre respectée.
C'est notamment le cas lorsque les concentrations de trihalométhanes totaux se rapprochent
ou dépassent la norme applicable du RQEP (80 pg/L, basée sur une moyenne de quatre
trimestres consécutifs) et que les valeurs de pH sont inférieures a 7,0. Ces deux situations,
présentes simultanément, devraient amener le responsable a faire analyser les concentrations
en acides haloacétiques dans |'eau distribuée en vertu de |'article 42 du RQEP.

Ainsi, dans le cadre du RQEP, pour les années 2016, 2017 et 2018, 408 échantillons provenant
de 40 installations de distribution d'eau potable ont été analysés. De ceux-ci, 205 échantillons
provenant de 24 réseaux de distribution ont dépassé la valeur de 60 pg/L.

Des suivis des concentrations en AHAS ont également été réalisés dans le cadre du Programme
de surveillance de la qualité de I'eau potable. Dans le cadre de ce programme, 131 échantillons
provenant de 11 réseaux de distribution, sélectionnés en fonction de la présence potentielle de
précurseurs de sous-produits émergents dans la source d’approvisionnement (bromures et
iodures) et des concentrations de THM mesurées dans |’eau distribuée, ont été prélevés en
2014, 2015 et 2016 et ont été analysés pour les AHAS. L’ABCA a également été analysé. Un seul
de ces réseaux a présenté une concentration en ABCA supérieure a 10 pg/L, et des
concentrations supérieures a 60 pug/L pour les AHAS ont également été obtenues pour ce
réseau.

Considérant les résultats d'analyse disponibles et présentés sommairement ci-dessus, les
impacts attendus de la modification de la recommandation canadienne pour les AHA seraient
faibles au Québec. En effet, la norme au RQEP pour les AHAS est plus sévere que la
recommandation canadienne actuelle et ’ABCA ne semble pas susceptible de faire augmenter
le nombre de dépassements.
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Saskatchewan

The guideline document proposes a new Maximum Acceptable Concentration (MAC) of 80 pg/L
for total haloacetic acids (HAA6; 6 haloacetic acids) in drinking water; this guideline includes a
new guideline of 0.10 pg/L for bromochloroacetic acid (ABCA). The existing guideline is 80 pg/L
for five halaoacetic acids (HAAS). Saskatchewan adopted the existing HAAS guideline as a
drinking water quality standard in 2010 and communities in Saskatchewan are implementing
appropriate treatment technologies to achieve less than the standard, however, several
communities in the province are facing challenges in meeting the HAA5 Standard of 80 pg/L.

The health benefits associated with the proposed ABCA guideline are not clear in the
document. Five year data (2018 to 2023) from the database showed that many communities in
Saskatchewan are having at least one sample with ABCA level. There are 38 communities that
have at least one data point above 10 pg/L. It is not clear how the existing treatment or new
system will reduce this ABCA. The document didn’t address the treatment system details or any
other to reduce the ABCA levels. More information is needed on the treatment aspects of
ABCA.

The estimation of treatment cost to comply with the proposed HAA6 guideline is not possible at
this time, however, Saskatchewan expects that affected communities in the province may
expect a significant treatment cost once the new HAAG6 guideline is in place and the province
adopts the guideline as a drinking water standard. There may be increased operational and
maintenance costs, and salary for the higher level certified operators for the new systems etc.
Also, not all the affected communities may be eligible or qualify for federal/provincial funding,
some communities may have to put up their own cost to comply with the new MAC and that
will increase their financial liability.

The new MAC of 80 ug/L for HAA6 including ABCA will pose a significant compliance challenge
for the affected communities in Saskatchewan including those already have a treatment in
place to achieve less than the existing standard. Most of these communities are small and they
may not have adequate funding to upgrade their treatment system. Saskatchewan has
concerns regarding the achievability of the new MAC of 80 pg/L for HAA6 by the communities
in Saskatchewan.

Yukon

No anticipated impacts.

Indigenous Services Canada

Quantifying the potential impact of the proposed change of the Maximum Acceptable
Concentration (MAC) (that is, from a total of five haloacetic acids (HAAS5) to a total of six HAAs

(HAA6) while maintaining a value of 0.08 mg/L, and adding a target of 0.01 mg/L for
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bromochloroacetic Acid (ABCA)) on public and semi-public drinking water systems in First
Nations communities south of 600 is challenging, as HAAG is not currently included in routine
monitoring programs. Limited HAAG6 data from First Nations’ water systems in British Columbia
and Ontario suggest that a small number of additional systems may exceed the MAC for HAAs
as a result of the proposed change from the current use of HAAS to the use of HAAG. A separate
data set for ABCA from First Nations communities in British Columbia, Manitoba, Ontario, and
Atlantic regions was analyzed to assess the potential impact of the proposed target of 0.01
mg/L. The concentrations of ABCA in British Columbia and Atlantic were observed to be low. In
Ontario and Manitoba, between one and four percent of samples exceeded 0.01 mg/L,
respectively. Therefore, it is anticipated that some First Nation drinking water systems in
Ontario and Manitoba may need to take steps to reduce brominated HAA formation.

In order to meet the proposed HAA6 MAC and address brominated HAA formation, a small
number of drinking water systems will likely require capital investments and/or operational
adjustments. Increased monitoring of HAA6 will be needed in the future to provide
comprehensive data to be able to accurately assess the potential impact of the proposed HAA6
MAC and ABCA ‘target’. Laboratory costs to analyze samples collected for HAAs by
Environmental Public Health Officers and Water Treatment Plant Operators is expected to
increase by five to twenty percent due to the additional cost for analysis of ABCA. Indigenous
Services Canada will support First Nations to meet the final proposed guideline and will
continue to support operator training and capacity-building programs.
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Annexe C : Données sur la qualité de I'’eau au Canada

Tableau C1. Acides haloacétiques (AHA) dans I’eau de surface et |'eau
souterraine : Données sur la présence obtenues dans le cadre de trois

enquétes nationales
Enquéte | Source | o tre | AMCA | ADCA | ATCA | AMBA | ADBA | ATBA | ABCA | ACDBA | ABDCA
(année) d’eau
Enquéte Nbre de 154/262 @ 260/262 261/ 2/262  40/262 @ 0/262 145/ 17/262 152/262
nationale détections/ 262 262
sur 'eau Surface N
potable
(2009-
2010)
Enquéte Pourc. de 58,8 99,2 99,6 0,8 15,3 0 55,3 6,5 58,0
nationale détections
sur 'eau
el Surface
(2009-
2010)
Enquéte Médiane 1,4 16,1 13,3 <0,57 <026 <284 1,4 <0,76 1,1
nationale (ng/L)
sur 'eau
B Surface
(2009-
2010)
Enquéte Moyenne? 1,8 23,6 20,2 0,5 0,7 <2,84 2,8 0,7 2,3
nationale (ng/L)
sur 'eau
potable Surface
(2009-
2010)
Enquéte 90e centile 3,9 47,5 43,0 <0,57 1,4 <2,84 8,3 <0,76 6,8
nationale (ng/L)
gy feay Surface
potable
(2009-
2010)
Enquéte Nbre de 5/107 63/107 52/ 0/107 33/107 0/107 22/107 5/107 18/107
nationale détections/ 107
sur I'eau Souterr N
potable aine
(2009
2010)
Enquéte Pourc. de 4,7 58,9 48,6 0 30,8 0 20,6 4,7 16,8
nationale détections
sur I'eau Souterr
potable aine
(2009
2010)
Enquéte Médiane <0,59 1,6 0,4 <0,57 <0,26 <284 <0,3 <0,76 <0,32
nationale Souterr (ng/L)
sur 'eau aine
potable
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AMCA

ADCA

ACDBA ABDCA

ATBA ABCA

ADBA

ATCA | AMBA

1,4

0,9

Source

Enquéte
d’eau

(année)

Parameétre

<0557 09 <284 1,2

(2009-

2010)
Enquéte
nationale
sur 'eau
potable
(2009
2010)
Enquéte
nationale
sur I'eau
potable
(2009
2010)

Souterr
aine

Souterr
aine

Moyenne?

90e centile

0,5 2,

(ng/L)

<0,59
(ng/L)

Nbre de 12/13

9 2,2

6,2 47 <057 1,7 @ <2,84 2,0 <0,76 1,4

13/13 13/13 0/13 5/13 NR 13/13 1/13 12/13

Enquéte
nationale
ciblant les
eaux
fortement
bromées
(2007)

Surface

détections/
N

Pourc. de 92,3

Enquéte
nationale
ciblant les
eaux
fortement
bromées
(2007)

détections

Surface

Médiane 2,4

Enquéte
nationale
ciblant les
eaux
fortement
bromées
(2007)

(ng/L)

Surface

Moyenne?

Enquéte
nationale
ciblant les
eaux
fortement
bromées (2
Enquéte
nationale

ciblant les
eaux
fortement

bromées

(2007)007)

(ng/L)

Surface

90e centile

Enquéte

nationale

ciblant les
eaux

(ng/L)

Surface

fortement

bromées

(2007)

38,5 NR 100 7,7 92,3

100 100

26,4 15,1 <091 <079 NR 3,6 <1,22 31

3,4 49,4 43,7 <091 1,1 NR 4,9 0,4

10,5 184,2 200,1 <0,91 4,1 NR 14,2 <1,22

5,2

15,3
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Enquéte | Source | o metre | AMCA | ADCA | ATCA | AMBA | ADBA | ATBA | ABCA | ACDBA | ABDCA
(année) d’eau
Enquéte Nbre de 10/16 16/16 10/16 3/16 9/16 NR 13/16 2/16 8/16
nationale détections/
ciblant les N
Souterr
eaux .
fortement aine
bromées
(2007)
Enquéte Souterr Pourc. de 62,5 100 62,5 18,8 56,3 NR 81,3 12,5 50
nationale aine détections
ciblant les
eaux
fortement
bromées
(2007)
Enquéte Souterr Médiane 0,9 2,8 1,4 <0,91 1,5 NR 1,9 <1,22 0,3
nationale aine (ug/L)
ciblant les
eaux
fortement
bromées
(2007)
Enquéte Souterr Moyenne? 1,2 22,5 1,9 0,4 5,4 NR 51 0,5 1,5
nationale aine (ng/L)
ciblant les
eaux
fortement
bromées
(2007)
Enquéte Souterr 90e centile 3,7 18,2 4,9 1,1 18,4 NR 23,5 1,2 6,8
nationale aine (ng/L)
ciblant les
eaux
fortement
bromées
(2007)
Enquéte Nbre de 133/161 = 158/161 154/ 10/ 23/161 NR 64/161 10/161 70/161
nationale détections/ 161 161
ciblant les N
petits Surface
systémes
(1999-
2000)
Enquéte Surface Pourc. de 82,6 98,1 95,7 6,2 14,3 NR 40,0 6,2 43,5
nationale détections
ciblant les
petits
systemes
(1999
2000)
Enquéte Surface Médiane 2,4 26,4 22,9 <0,42 <0,7 NR <0,26 <0,74 <0,53
nationale (ug/L)
ciblant les
petits
systémes
(1999
2000)
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Enquéte | Source | o etre | AMCA | ADCA | ATCA | AMBA | ADBA | ATBA | ABCA | ACDBA | ABDCA
(année) d’eau
Enquéte Surface Moyenne? 3,2 43,5 48,3 0,3 0,6 NR 2,3 0,4 2,2
nationale (ng/L)
ciblant les
petits
systemes
(1999-
2000)
Enquéte Surface 90e centile 6,7 103,4 138,9 <0,42 1,2 NR 6,9 <0,74 7,6
nationale (ug/L)
ciblant les
petits
systemes
(1999-
2000)
ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ADBA —
acide dibromoacétique; ADCA — acide trichloroacétique; AMBA — acide monochloroacétique; AMCA — acide
monochloroacétique; N —taille de I'échantillon; NR — non rapporté; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide
trichloroacétique.
aMoyenne calculée en utilisant la moitié de la limite de détection pour les non-détections. Source : Santé Canada (2017).
Tableau C2. Acides haloacétiques (AHA) dans I’eau de surface et |'eau
souterraine : Données sur la présence a Terre-Neuve-et-Labrador
(2004-2018) et en Ontario (2013-2019)
Source Parameétre Terre- Terre- Terre- Terre- Terre- Terre- Terre- Terre- Ontario
d’eau Neuve- Neuve- Neuve- Neuve- Neuve- Neuve- Neuve-et- Neuve- AHAS
et- et- et- et- et- et- Labrador et-
Labrador | Labrador | Labrador | Labrador | Labrador | Labrador AHA5 Labrador
AMCA ADCA ATCA AMBA ADBA ABCA AHAG6
Eau de Nbre de 3993/ 10367/ 10 303/ 42/ 211/ 653/ 10719/ 4751/ 2878/
surface détections/N 12 368 12 368 12 368 12 368 12 368 5630 12 368 5630 2 878
Eau de Pourc. de 32,3 83,8 83,3 0,3 1,7 11,6 86,7 84,4 100,0
surface détections
Eau de Médiane <5 37,1 42,5 <5 <5 <5 83,9 85,0 31,4
surface (ug/L)
Eau de Moyenne? 3,6 53,1 70,8 2,5 2,6 2,9 125,5 127,5 38,6
surface (ug/L)
Eau de 90e centile 6,6 120,0 167,0 <5 <5 2,5 287,6 290,0 75,5
surface (ug/L)
Eau Nbre de 119/ 512/ 482/ 14/ 140/ 68/508 748/1 188 68/508 5644/
souterraine | détections/N 1188 1188 1188 1188 1188 5644
Eau Pourc. de 10,0 43,1 40,6 1,2 11,8 13,4 63,0 13,4 100,0
souterraine détections
Eau Médiane <5 <5 <5 <5 <5 <5 2,5 <5 5,3
souterraine (ug/L)
Eau Moyenne? 2,8 17,1 20,0 2,5 3,0 3,1 36,9 37,2 10,3
souterraine (ug/L)
Eau 90e centile 2,5 52,4 61,1 <5 2,5 5,6 116,2 135,5 20,8
souterraine (ne/L)

AHAS — somme du AMCA, du ADCA, du ATCA, du AMBA et du ADBA; AHA6 — somme des AHAS et du ABCA; ABCA — acide

bromochloroacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; AMBA — acide monobromoacétique;

AMCA —acide monochloroacétique; N — taille de I’échantillon; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique.

aMoyenne calculée en utilisant la moitié de la limite de détection pour les non-détections. Sources : Ministere des Affaires
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municipales et de 'Environnement de Terre-Neuve-et-Labrador (2019); Ministere de I’Environnement, de la Protection de la

nature et des Parcs de I'Ontario (2019).

Tableau C3. Présence d’acides haloacétiques (AHA) appariés dans
I’eau : Enquéte nationale 2009-2010

Parameétre Eau traitée Eau traitée Eau traitée Endroit le plus Endroit le plus Endroit le plus
éloigné de la éloigné de la éloigné de la
station de station de station de
traitement traitement traitement
Parameétre Nbre de Pourc. de Moyenne (pg/L) Nbre de Pourc. de Moyenne (pg/L)
détections/N détection détections/N détection
Parameétre Hiver Hiver Hiver Hiver Hiver Hiver
AMCA 19/60 31,7 1,0 27/60 45,0 1,4
ADCA 45/60 75,0 10,9 53/60 88,3 17,7
ATCA 43/60 71,7 8,5 53/60 88,3 14,7
AMBA 0/60 0,0 <1,0 0/60 0,0 <1,0
ADBA 7/60 11,7 0,6 11/60 18,3 0,8
ABCA 16/60 26,7 1,4 30/60 50,0 2,4
ATBA 0/60 0,0 <28 0/60 0,0 <28
ACDBA 4/60 6,7 0,7 4/60 6,7 0,7
ABDCA 18/60 30,0 1,0 29/60 48,3 1,8
AHAS 45/60 75,0 20,4 54/60 90,0 34,0
AHAG6 44/60 73,3 21,4 55/60 91,7 36,2
AHA9 41/60 68,3 22,6 51/60 85,0 37,9
Paramétre Eté Eté Eté Eté Eté Eté
AMCA 21/57 36,8 1,2 28/57 49,1 1,7
ADCA 47/57 82,5 15,3 52/57 91,2 19,7
ATCA 44/57 77,2 12,2 50/57 87,7 17,2
AMBA 0/57 0,0 <1,0 0/57 0,0 <1,0
ADBA 10/57 17,5 0,6 15/57 26,3 0,8
ABCA 27/57 47,4 2,2 30/57 52,6 2,8
ATBA 0/57 0,0 <28 0/57 0,0 <28
ACDBA 2/57 3,5 0,7 4/57 7,0 0,9
ABDCA 21/57 36,8 1,7 30/57 52,6 3,1
AHAS5 45/57 78,9 28,7 52/57 91,2 38,7
AHAG6 44/57 77,2 30,6 50/57 87,7 41,2
AHA9 41/57 71,9 32,3 49/57 86,0 44,6
Paramétre Eté et hiver Eté et hiver Eté et hiver Eté et hiver Eté et hiver Eté et hiver
AMCA 40/117 34,2 1,1 55/117 47,0 1,5
ADCA 92/117 78,6 13,1 105/117 89,7 18,7
ATCA 87/117 74,4 10,3 103/117 88,0 15,9
AMBA 0/117 0,0 <1,0 0/117 0,0 <1,0
ADBA 17/117 14,5 0,6 26/117 22,2 0,8
ABCA 43/117 36,8 1,8 60/117 51,3 2,6
ATBA 0/117 0,0 <28 0/117 0,0 <28
ACDBA 6/117 51 0,7 8/117 6,8 0,8
ABDCA 39/117 33,3 1,4 59/117 50,4 2,4
AHA5 90/117 76,9 24,4 106/117 90,6 36,3
AHAG6 88/117 75,2 25,9 105/117 89,7 38,6
AHA9 82/117 70,1 27,3 100/117 85,5 41,2

AHAS — somme du AMCA, du ADCA, du ATCA, du AMBA et du ADBA; AHA6 — somme des AHAS et du ABCA; AHA9 — somme des

AHAG6 et du ATBA, du ACDBA et du ABDCA; ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique;

ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; AMBA — acide
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monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; N — taille de I’échantillon; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA —
acide trichloroacétique. Source : Santé Canada (2017).

Tableau C4. Présence d’acides haloacétiques (AHA) appariés dans
I’eau : données appariées du Québec 2014-2016 provenant du centre
et de I'extrémité des réseaux de distribution

Parameétre Centre Centre Centre Extrémité Extrémité Extrémité
Parameétre Nbre de Pourc. de Moyenne Nbre de Pourc. de Moyenne
détections/N détection (ng/L) détections/N détection (ng/L)
AMCA 26/58 44,8 0,9 24/58 41,4 1,0
ADCA 58/58 100,0 9,4 57/58 98,3 8,1
ATCA 58/58 100,0 11,1 58/58 100,0 12,7
AMBA 9/58 15,5 0,7 11/58 19,0 0,7
ADBA 39/58 67,2 4,6 36/58 62,1 4,3
ABCA 56/58 96,6 5,6 48/58 82,8 5,3
ATBA 12/58 20,7 17,7 14/58 24,1 16,4
ACDBA 32/58 55,2 8,7 31/58 53,4 8,4
ABDCA 52/58 89,7 6,6 52/58 89,7 6,9
AHAS 58/58 100,0 26,0 58/58 100,0 26,1
AHAG 58/58 100,0 31,5 58/58 100,0 31,4
AHA9 58/58 100,0 65,1 58/58 100,0 62,8

AHAS — somme du AMCA, du ADCA, du ATCA, du AMBA et du ADBA; AHA6 — somme des AHAS et du ABCA; AHA9 — somme des
AHAG6 et du ATBA, du ACDBA et du ABDCA; ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique;
ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; AMBA — acide
monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; N — taille de I’échantillon; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA —
acide trichloroacétique. Source : Ministére du Développement durable, de I’Environnement et de la Lutte contre les
changements climatiques du Québec (2019).

Tableau C5. Présence d’acides haloacétiques (AHA) appariés dans
I’eau : Ontario 2013-2019

Parameétre Eau traitée Eau traitée Eau traitée Eau distribuée Eau distribuée Eau distribuée
Nbre de Pourc. de Moyenne? Nbre de Pourc. de Moyenne?
détections/N détection (ng/L) détections/N détection (ng/L)
AMCA 76/169 45 0,7 107/169 63,3 1,0
ADCA 164/169 97,0 11,6 166/169 98,2 16,4
ATCA 151/169 89,3 12,0 159/169 94,1 18,1
AMBA 96/169 56,8 0,20 106/169 62,7 0,25
ADBA 106/169 62,7 0,8 109/169 64,5 0,7
ABCA 159/169 94,1 2,2 159/169 94,1 2,7
ATBA 38/169 22,5 0,3 46/169 27,2 0,3
ACDBA 103/169 60,9 0,6 106/169 62,7 0,6
ABDCA 159/169 94,1 1,9 167/169 98,8 2,7
AHAS5P 625/631 99,0 18,4 628/631 99,5 27,5
AHAG6" 169/169 100,0 27,3 169/169 100,0 39,0
AHA9P 169/169 100,0 30,0 169/169 100,0 42,1

AHAS — somme du AMCA, du ADCA, du ATCA, du AMBA et du ADBA; AHA6 — somme des AHAS et du ABCA; AHA9 — somme des
AHAG6 et du ATBA, du ACDBA et du ABDCA; ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique;
ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; AMBA — acide
monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; N — taille de I’échantillon; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA —
acide trichloroacétique.
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a Moyenne calculée en utilisant la moitié de la limite de détection pour les non-détections.
b Les données de surveillance pour 'AMCA, ’ADCA, I'ATCA, 'AMBA, ’ADBA, 'ABCA, ' ATBA, I’ACDBA et I’ABDCA n’ont été
fournies que pour 2017. Par conséquent, les valeurs des AHA6 et des AHA9 ont été calculées pour les dates d’échantillonnage
en 2017 seulement. Les valeurs des échantillons d’AHAS ont été fournies pour 2017, 2018 et 2019. Source : Ministére de
I’Environnement, de la Protection de la nature et des Parcs de I’Ontario (2019),

Tableau C6. AHAS dans 441 systemes d’approvisionnement en
eau : Terre-Neuve-et-Labrador, 1999-2016

Populations Concentration de AHA5 | Concentration de AHA5 | Concentration de AHA5 | Concentration de AHAS
desservies (ng/L) Eau souterraine (ng/L) Eau souterraine (mg/L) Eau de surface (ng/L) Eau de surface
Moyenne Maximum Moyenne Maximum
<100 15,82 585 135,79 1617
101-250 61,87 428 108,00 1960
251-500 64,22 612 153,96 1320
501-1 000 9,43 33 132,90 1200
1 001-3 000 12,61 99,7 156,34 1600
3 001-5 000 ND ND 108,24 574
5001-10 000 36,22 125 71,14 492
>10 000 NA ND 76,28 326
Dans 27,7 612 129,2 1960
I’ensemble

AHA - acide haloacétique; AHA5 — somme du AMCA, du ADCA, du ATCA, du AMBA et du ADBA; ND — non disponible.
Source : Chowdhury (2018).
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Annexe D : Etudes épidémiologiques

Type AHA Population Taille de Exposition Méthod Effets Constatations Notes Référence
d’effet I’échantillon ologie
Cancérogé | AHAS, THM E.-U.:lowa 15 577 femmes; Mesures Cohorte Rein Aucune Etude de cohorte Jones et
nicité et nitrates Women’s 125 cas historiques relation. d’envergure. coll., 2017
00 Health Study; dans les Femmes
femmes approvisionne seulement; axée
ménopausées ments en eau sur les nitrates et
publics >10 ans les THM; faible
d’utilisation. incidences;
incertitude dans
les niveaux
historiques des
SPD.
Cancérogé | AHAS5, THM E.-U.: lowa 15 910 femmes; Mesures Cohorte Colon et Relation Etude de cohorte Jones et
nicité et nitrates Women’s 624 cas pour le historiques rectum plausible, d’envergure. coll., 2019
Health Study; colon et 158 cas dans les mais Femmes
femmes pour le rectum approvisionne nécessite une seulement; axée
ménopausées ments en eau réplication. sur les nitrates et
publics >10 ans les THM; faible
d’utilisation. incidences;
incertitude dans
les niveaux
historiques des
SPD.
Cancérogé AHAS5, THM E.-U.:lowa 10 501 femmes; Mesures Cohorte Endométre Relation avec Etude de cohorte Medgyesi
nicité et nitrates Women’s 261 cas historiques un risque de d’envergure. et coll.,
Health Study; dans les cancer de Femmes 2022
femmes approvisionne ’endometre seulement; axée
ménopausées ments en eau de bas grade. sur les nitrates et
publics >10 ans les THM; faible
d’utilisation. incidences;
incertitude dans
les niveaux
historiques des
SPD.
Reproduct AHA E.-U.: 3 sites Etude sur Eau potable : Cohorte Qualité du Aucune Sélection non Luben
ion 228 hommes concentrations prospec sperme relation. aléatoire; et coll.,
partenaires de hebdomadaire tive différence d’un 2007
femmes ayant s moyennes a site a I'autre
subi une perte I’échelle du (origine ethnique,
de grossesse réseau de niveau de
(Savitz et coll., distribution scolarité, revenu
2006) liées aux et consommation
données d’alcool).
d’entrevues
téléphoniques
sur les
résidences et
la
consommation
d’eau.
Reproduct ATCA Chine : 418 hommes; de ATCA urinaire Transve Qualité du Négatives : Sélection non Xie et coll.,
ion cohorte sur la couples prélevé au rsale sperme aucune aléatoire; 2011
reproduction sollicitant un moment du relation. ajustement de la
et traitement pour prélevement créatinine;
I'environneme | l'infertilité du sperme. entrevues
nt a I’hopital Questionnaire personnelles.
Tongji de surla
Wuhan consommation
d’eaudu
robinet.
Reproduct ATCA Chine : 2 009 hommes ATCA urinaire Transve Qualité du Positives : Non aléatoire; Zeng et
ion cohorte sur la demandant une prélevé au rsale sperme association échantillon coll., 2014
reproduction analyse de moment du avec certains d’urine matinale a
et sperme prélevement parametres un seul point;
I’environneme du sperme. de la qualité questionnaire sur
nt a I’hopital Questionnaire du sperme I'exposition a
Tongji de surla réduits, mais I'eau.
Wuhan consommation pas de profil
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Type AHA Population Taille de Exposition Méthod Effets Constatations Notes Référence
d’effet I’échantillon ologie

d’eaudu dose-réponse

robinet. clair.

Reproduct ADCA et Chine : 1230 hommes ADCA et ATCA Transve Motilité des Association Biomarqueurs Zhang et
ion ATCA dans cohorte sur la en age de urinaires rsale spermatozoi inverse avec plutét qu’une coll., 2024
I'urine reproduction procréer comme des la motilité des | exposition directe
et biomarqueurs spermatozoid par I'eau potable;

I'environneme internes de es. plus observable
nt a I'hopital I’exposition chez les hommes
Tongji de aux SPD; plus minces.
Wuhan jusqu’a

3 spécimens

prélevés a

différents

moments.

Reproduct ADCA et Chine : 1048 femmes Quartiles de Cohorte Fécondation Association Biomarqueurs Deng et
ion ATCA dans cohorte sur la subissant un ADCA et de prospec avec une plutét qu’une coll., 2023
'urine reproduction traitement de ATCA urinaires tive réduction du exposition directe

et procréation chez les nombre par I'eau potable.
'environneme | assistée femmes d’ovocytes et,
nt a I'hopital subissant une pour I’ADCA,
Tongji de fécondation in une
Wuhan vitro. diminution
des
proportions
d’implantatio
n réussie, de
grossesse
clinique et de
naissance
vivante.
Reproduct AHA et THM E.-U.: 3 sites 236 femmes Moyenne Cohorte Délai de Négative : Différences d’age, MacLehose
ion hebdomadaire prospec conception aucune d’origine et coll.,
de réseau de tive augmentation ethnique, de 2008
distribution du délai de niveau de
liée aux conception. scolarité et de
données du revenu entre les
questionnaire 3 sites; période
personnel sur d’exposition
I'apport en eau incertaine.
et la résidence.
Développe | ATCA et France : 174 ou 114 cas, Eau potable. Etude RCIU; Positives : Résultats du ATCA | Costet et
ment — THM cohorte 399 témoins. Mesurait cas- naissance association. urinaire a partir coll., 2012
Croissance PELAGIE Femmes seulement les témoin prématurée du ler trimestre;
foetale enceintes. concentrations nichée aucun ATCA dans
de THM dans I’'eau mesuré.
I’'eau, mais
examinait
I’ATCA urinaire
au début de la
grossesse.
Développe | AHA totaux E.-U.: Arizona 48 119 femmes Mesurée Cohorte F.p.n., RCIU Positives : Pas d’entrevues Hinckley et
ment — et enceintes; trimestrielleme rétrospe et naissance associations personnelles; coll., 2005
Croissance individuels 3 760 RCIU et nt dans ctive prématurée avec le f.p.n. données tirées
foetale 859 f.p.n. 3 installations et le RCIU. des actes de

d’eau,
moyenne
calculée au

3¢ trimestre et
attribuée au
code postal de
résidence
inscrit dans les
actes de
naissance.

naissance; seules
les naissances a
terme étaient
incluses; les
augmentations
des RC sont
faibles.
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Type AHA Population Taille de Exposition Méthod Effets Constatations Notes Référence
d’effet I’échantillon ologie
Développe | AHA et THM E-U.: 1958 PAG Eau potable : Cohorte PAG, p.n. et Aucune Peu de détails sur Hoffman et
ment - 3 collectivités 1854 p.n.a concentrations prospec durée de la association. la sélection; coll.,
Croissance terme hebdomadaire tive gestation aucun ajustement 2008a,b
feetale 2 039 cas de s moyennes a en fonction du
durée de la I’échelle du tabagisme; toutes
gestation réseau de les analyses
distribution statistiques ne
liées aux sont pas fournies.
données
d’entrevues
téléphoniques
sur les
résidences et
la
consommation
d’eau.
Développe | AHA et THM E.-U.; 2 des 31 008 naissanc Collecte Prospec PAG et Négatives : Pas d’entrevues Horton et
ment — 3 sites inclus es; 1543 cas hebdomadaire tive naissance aucune personnelles; coll., 2011
Croissance Dans Hoffman PAG; d’eau potable prématurée. association. données tirées
foetale et coll., 2008a 2 075 naissances | dans un centre des actes de
prématurées de distribution naissance; seules
de deux villes. les naissances a
Les terme étaient
concentrations incluses;
de SPD étaient exposition au
inférieures aux 2e trimestre.
niveaux
réglementaires
(THM < 80,
AHAS < 60).
Utilisation de
renseignement
s publics sur
les naissances.
Développe | AHA totaux Canada : ville 571 cas de Exposition a Cas- PAG Positives : Données tirées Levallois et
ment — et de Québec nouveau-nés et I’eau potable témoins AHAS, HAA9 des actes de coll., 2012
Croissance individuels 1925 témoins (échantillonna (> 60 ug/L) et naissance;
foetale nés a terme ge mensuel ATCA (> exposition au
dans 46 sites 17,48 pg/L). 3e trimestre;
et Négatives : interaction
questionnaire ADCA, mais potentielle avec
surla significatif les
consommation pour une polymorphismes
d’eau) au cours exposition par | du cytochrome
du 3¢ trimestre ingestion P450.
dela seulement >
grossesse. 14,80 pg/L.
Développe | AHA et THM Canada : ville 1 549 meres, L’évaluation de Cas- RCIU Négatives : Associations Levallois et
ment — de Québec. 1455 enfants I’exposition témoins aucune antérieurement coll., 2016
Croissance 53 sites dans des meres au association. positives non
foetale les 16 réseaux cours du reproduites.
de dernier
distribution trimestre de la
d’eau grossesse se

desservant la
résidence des
participants

fondait sur
I’estimation
des
concentrations
de ces produits
chimiques
dans I’'eau du
robinet de
résidence des
meéres au cours
de cette
période et sur
la quantité
d’eau
consommée.
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Type AHA Population Taille de Exposition Méthod Effets Constatations Notes Référence
d’effet I’échantillon ologie
Développe | ATCA Afrique du 205 femmes Taux dans Transve Naissance Négatives : L’échantillon Mashau et
ment — Sud enceintes 'urine et rsale prématurée, aucune ponctuel de coll., 2019
Croissance questionnaire. PAG et f.p.n. association biomarqueurs
feetale statistiqueme urinaires n’est pas
nt valide pour
significative. I’exposition
pendant toute la
grossesse; le
biomarqueur ne
représente pas les
autres SPD;
I’ATCA pourrait
étre d01 a d’autres
sources que I'eau
potable.
Développe | AHA totaux E-U.: 15 315 naissanc Concentrations | Cohorte RCIU Aucun effet Données tirées Porter et
ment - et Maryland es; 1 114 RCIU mensuelles rétrospe constant, des certificats de coll., 2005
Croissance individuels d’AHA a ctive dose-réponse naissance;
feetale et THM 4 points ou variations des
d’échantillonn statistiqueme niveaux d’AHA;
age du service nt significatif exposition :
d’eau local. sur le RCIU moyenne de la
par aucun des durée totale de la
SPD chlorés. grossesse et a
Potentiel de chaque trimestre.
risque
légerement
accru de RCIU
au cours des
2eet
3e trimestres
pour les THM
totaux et les
AHAS.
Développe | AHA; THM E-U.: 68 409 cas PAG Moyennes Cohorte PAG, poids Négatives. Exposition : 2e et Rivera-
ment — Massachusett 370 136 naissan trimestrielles rétrospe moyen a la Aucune 3e trimestres; Nunez et
Croissance s ces prématurées | des villes du ctive naissance et signification ajustements : Wright,
foetale réseau d’eau accoucheme statistique source et 2013
public, liées nt apres désinfection non
aux adresses. prématuré. ajustements. claires.
Développe | AHAS5.THM Angleterre : 7 438 nourrisson | Données de Cohorte Faible poids Négatives : Données Smith et
ment — et THM + Cohorte s nés a terme surveillance de prospec moyen a la ingestion provenant de coll., 2016
Croissance AHA Bradford issus d’une I'eau liées a un tive naissance d’AHA seuls dossiers cliniques;
foetale grossesse questionnaire ou avec des changements
unique personnel pour THM. importants
élaborer des constatés dans les
modeles résultats apres
d’exposition. ajustements
statistiques; seuls
3 AHA avaient des
points de
données pour la
modélisation.
Développe | AHA (ADCA Chine : ville 1 660 meéres Biomarqueurs : Cohorte PAG, f.p.n. et Négatives. Issue de la Sun et coll.,
ment - et ATCA) et de Xiaogan THM dans le rétrospe naissance Aucune grossesse tirée 2020
Croissance | THM sang et AHA ctive prématurée association des dossiers
foetale dans I'urine. avec lissue médicaux. Les
de la biomarqueurs
grossesse. dans la seule

mesure effectuée
dans I'urine ne
sont pas
représentatifs des
AHA dans
I'exposition a
I’eau potable.
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Type AHA Population Taille de Exposition Méthod Effets Constatations Notes Référence
d’effet I’échantillon ologie
Développe | AHA E-U.: 19 4827 naissan Données de Cohorte PAG Aucune Exposition : Wright et
ment — Massachusett ces; 17 359 cas surveillance rétrospe association. 3e trimestre; coll., 2004
Croissance s PAG; hebdomadaire ctive données tirées
feetale 11 580 naissanc set des registres de
es prématurées trimestrielles naissance; age
des AHA; selon I'estimation
moyennes des du clinicien.
villes liées aux
résidences
visées.
Développe | AHA et THM E-U.: 366 cas de Les données Cas- Malformatio Positives : Informations sur Kaufman et
ment — Massachusett malformations sur les réseaux témoins ns: associations les covariables coll., 2018
autres (y s (113 villes) congénitales d’eau publics craniofaciale élevées, mais obtenues a partir
compris craniofaciales, et les s imprécises, des registres de
les 10 témoins pour concentrations des naissance ou des
anomalies, chaque cas. de SPD sont malformation données de
la perte de basées sur s oculaires et recensement;
grossesse I’échantillonna de la fente exposition :
et ge trimestriel palatine avec ler trimestre.
I’hypospa du réseau les AHAS,
dias) d’eau public et I’ATCA et
les registres de I’ADCA.
naissance par
ville de
naissance.
Développe | AHAS et E-U.: 187 cas et Les expositions Cas- Malformatio Négatives : Nature indirecte Kaufman et
ment — THM Massachusett 10 témoins par moyennes témoins ns: aucune des données sur coll., 2020
autres (y s cas pondérées aux musculosque association. I’exposition et
compris SPD a I'échelle lettiques petit nombre de
les du village au cas.
anomalies, premier
la perte de trimestre ont
grossesse été attribuées
et individuelleme
’hypospa nt en fonction
dias) de la résidence
a la naissance.
Développe | AHA et THM E-U.: 680 cas Rapports Cas- Malformatio Négatives. Les | Des données sur Weyer et
ment — National Birth (535 isolés) et d’entrevue témoins n: fente associations I’exposition coll., 2018
autres (y Defects 1826 témoins avec les meres, orofaciale étaient individuelle des
compris Prevention liés aux proches ou meres seront
les Study, données sur la inférieures a utiles.
anomalies, plusieurs sites concentration "unité.
la perte de de SPD a I'aide
grossesse des adresses
et résidentielles
I’hypospa des meres et
dias) de données de
surveillance du
réseaux d’eau
public.
Développe | AHA et THM E-U.: 904 cas et Attribuée aux Cas- Malformatio Positives : Cas tirés du Wright et
ment — Massachusett 9 040 témoins personnes en témoins n: associations programme de coll., 2017
autres (y s fonction de cardiovascula pour la surveillance des
compris leur résidence ire tétralogie de malformations
les a la naissance. Fallot et les congénitales;
anomalies, Basée sur les catégories témoins
la perte de mesures d’exposition sélectionnés
grossesse trimestrielles supérieures aléatoirement
et de l'eau et le pour I’ATCA, parmi toutes les
I’hypospa traitement de I’ADCA et les naissances
dias) désinfection. AHAS, y vivantes;
Concentrations compris les exposition :
moyennes associations ler trimestre.
pour le exposition-
ler trimestre réponse
utilisées. positives pour
I’ADCA et les
AHAS.
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Type AHA Population Taille de Exposition Méthod Effets Constatations Notes Référence
d’effet I’échantillon ologie
Développe | AHA totaux Canada : 112 cas et Estimations de Cas- Perte de Négatives : Corrélation King et coll.,
ment - et Nouvelle- 398 témoins I’exposition témoins grossesse aucune élevée avec les 2005
autres (y individuels Ecosse; quotidienne association. niveaux d’AHA et
compris Ontario fondées sur de THM; période
les des d’exposition pas
anomalies, échantillons claire.
la perte de d’eau de
grossesse ménage et les
et renseignement
’hypospa sdu
dias) questionnaire
sur la
consommation
d’eau.
Développe | AHA E.-U.: 3 sites 2 409 femmes Moyenne Cohorte Perte de Profils dose- Données sur les Savitz et
ment - enceintes; hebdomadaire prospec grossesse réponse covariables coll., 2006
autres (y 258 pertes de de réseau de tive contradictoire provenant
compris grossesse distribution s. d’entretiens avec
les liée aux les sujets;
anomalies, données du différences
la perte de questionnaire d’ethnicité et de
grossesse personnel sur niveau de
et I'apport en eau scolarité entre les
’hypospa et la résidence. sites; perte de
dias) grossesse pas
bien définie;
période
d’exposition : 3 a
8 semaines de
grossesse.
Développe | AHA et THM E-U.: 2 460 cas de Eau potable : Cas- Perte de Positives : Période Rivera-
ment — Massachusett mortinaissance; données témoins grossesse associations d’exposition : 2e Nunez et
autres (y s 10 témoins par trimestrielles pour les et 3e trimestres; coll., 2018
compris cas sur les THM et mortinaissanc les ajustements
les les AHAS dans esetles en fonction de la
anomalies, I’eau potable a quartiles « source » et de la
la perte de I’échelle de la supérieurs du « désinfection »
grossesse ville. ADCA et les ne sont pas clairs.
et quatre
I’hypospa quintiles
dias) supérieurs
des AHAS.
Aucune
preuve de
associations
exposition-
réponse pour
les
parametres
catégoriques
des SPD.
Développe | AHA et THM E-U.: 320 cas, Données de Cas- Hypospadias Négatives : Exposition : 6 a Luben et
ment — Arkansas 614 témoins surveillance témoins aucune 16 semaines de coll., 2008
autres (y des systemes augmentation | grossesse;
compris de traitement du risque et auteurs : moins
les de I'eau et aucune de cas que prévu,
anomalies, questionnaire association et certains cas
la perte de surla ou profil peuvent avoir été
grossesse consommation dose-réponse diagnostiqués a
et clairs apres I’extérieur de la
I’hypospa ajustements. région d’étude.
dias)
Développe | AHA et THM E-U.: 324 cas et Comportement | Cas- Hypospadias Négatives : Exposition Zaganjor et
ment — National Birth 889 témoins s maternels témoins aucune estimée. coll., 2020
autres (y Defects liégsala association.
compris Prevention consommation
les Study, de I'eau.
anomalies, multisites
la perte de
grossesse
et
I’hypospa
dias)
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AHA — acides haloacétiques; AHA5 — somme de I"acide monochloroacétique, du ADCA, du ATCA, de I’'acide monobromoacétique et de I’acide
dibromoacétique; ADCA —acide dichloroacétique; E.-U. — Etats-Unis d’Amérique; f.p.n. — faible poids a la naissance; p.n. — poids a la naissance;

PAG — petit pour I’dge gestationnel; PNS — polymorphisme d’un nucléotide simple; RCIU — retard de croissance intra-utérin; SPD — sous-produit
de désinfection; ATCA —acide trichloroacétique; THM — trihalométhane.
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Annexe E : Base de données sur la toxicité orale des AHA chez
les animaux de laboratoire

Tableau E1. Valeurs de DLso aigué par voie orale chez les animaux de
laboratoire exposés aux acides haloacétiques (AHA)

AHA DLso chez les | DLso chez les DLso chezles | Observations cliniques Référence
rats souris autres
(mg/kg) (mg/kg) animaux
(mg/ke)
AMCA — 76-580 165-255 80 Apathie, perte de poids Woodard et coll., 1941%;
neutralisé Cobaye rapide, narcose. Morrison, 1946; Maksimov et
Dubinina, 1974
AMCA —non 55-225 Non Non Problémes de mobilité, Maksimov et Dubinina, 1974;
neutralisé disponible disponible coma, convulsions cloniques | Saghir et Rozman, 2003
et toniques.
ADCA — 2820-4480 | 4100-5520 Non Narcose Woodard et coll., 1941%; Smyth
neutralisé disponible et coll., 1951; Yount et coll.,
1982
ATCA - 3200-5000 | 4970-5640 Non Narcose Woodard et coll., 1941%; Bailey
neutralisé disponible et White, 1965
ATCA —non Non 1000 >1 000 chez Vomissements Traina et coll., 1977; Miyagawa
neutralisé disponible les chiens et coll., 1995
AMBA — 177 100 Non Consommation excessive Morrison, 1946; Linder et coll.,
neutralisé disponible d’eau potable, hypomobilité, | 1994a

respiration laborieuse,
légere diarrhée.

ADBA — 1737 Non Non Consommation excessive Linder et coll., 1994a
neutralisé disponible disponible d’eau potable, hypomobilité,
dépression respiratoire,
respiration laborieuse,
légére diarrhée, ataxie;
spermatozoides de
I’épididyme difformes et
rétention anormale des
spermatides au stade 19.

MIAA 60-147 63 Non Non disponible Hayes et coll., 1973; Fuhrman
disponible et coll., 1955

*DLso — dose létale a 50 %, les valeurs de Woodard et coll. (1941) étaient initialement indiquées en g/kg, mais ont été
converties en mg/kg. ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; AMBA — acide monobromoacétique;
AMCA — acide monochloroacétique; MIAA — acide monoiodoacétique; ATCA — acide trichloroacétique.

Tableau E2. Etudes sur la toxicité subchronique, la toxicité chronique et
la toxicité pour la reproduction et le développement

Etudes sur les animaux de laboratoire exposés par voie orale aux AHA. Etudes sur la toxicité subchronique et
chronique : >1 mois d’exposition aux acides haloacétiques (AHA). Seuls les effets statistiquement significatifs sont
déclarés dans ce tableau. Comme les études étaient limitées, les études utilisant au moins deux doses sont
incluses. Voir le tableau E4 pour en savoir plus sur les études de cancérogénicité.
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« # » indique une étude principale (voir la section 2.5 Sélection des études principales et la section 3.0 Calcul de la

VBS).
HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

AMCA 3,5/26,1 Rats F344/N 2 26,1 : diminution du poids absolu et relatif | DeAngelo et
(50 méles/dose) ayant du foie et du poids absolu des reins; coll. (1997)
recu du AMCA augmentation du poids relatif des testicules; Etude clé
neutralisé a 0,05, 0,5 taux de croissance déprimé; diminution de
ou2,0g/L(3,5,26,10u | I'apport en eau potable.

59,9 mg/kg p.c. par 59,9 : augmentation de la dégénérescence du
jour) dans I’eau potable | myocarde; diminution du poids corporel
pendant 104 semaines; | Note : Aucun signe de néoplasie hépatique
la dose maximale a été | ou de changements dans la pathologie
abaissée a 1,5 (apres hépatique ou les valeurs de la AST ou ALT.

8 semaines), puis a 1 Aucun changement dans la prolifération des
(aprés 24 semaines) g/L | peroxysomes (mesurée par la palmitoyl-

en raison d’une coenzyme A insensible au cyanure) ou dans
inhibition sévere du le taux de prolifération des hépatocytes.

gain de p.c.

AMCA ND/11 Rats F344/N > 11 : diminution de la survie chez les NTP (1992)
(70/sexe/dose) ayant femelles
recu par gavage du 21 : diminution de la survie chez les males
AMCA non neutralisé a | Aucune preuve d’activité cancérogeéne.

15 ou 30 mg/kg p.c. par | Note : Seulement deux doses; les
jour, 5 jours par changements de poids des organes observés
semaine pendant a 6 mois ne I'ont pas été par la suite; aucune
104 semaines (11 et Iésion myocardique observée, alors qu’on les
21 mg/kg p.c. par jour). | avait observées pendant I'étude de
13 semaines; diminution de la survie causée
par I'augmentation des morts naturelles et
des animaux moribonds sans cause
identifiée.

AMCA ND/30 Rats F344/N Males Bryant et
(20/sexe/dose) ayant 2 30 : augmentation du poids relatif des reins | coll. (1992);
recu par gavage du et du foie NTP (1992)

AMCA non neutralisé,
acide a 30, 60, 90, 120
ou 150 mg/kg p.c. par
jour, 5 jours par
semaine pendant

13 semaines.

Note : Le poids des
organes (absolu/relatif)
a été fourni pour

60 mg/kg p.c. par jour
ou moins seulement.

60 : diminution du poids absolu et relatif du
cceur; augmentation du poids absolu du foie
et des glandes surrénales

2 90 : augmentation de I’AUS, augmentation
de la ChE, augmentation de la T4

150 : augmentation des niveaux de ALT et de
AST

Femelles

2 30 : diminution du poids relatif du cceur
60 : augmentation du poids relatif du foie;
augmentation du ALT; diminution du poids
absolu du coeur; 2 60 : augmentation de
I’AUS; 2 120 : augmentation des valeurs de la
ALT; 150 : augmentation des valeurs de la
AST
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

Les deux

2 60 : augmentation de la cardiomyopathie,
augmentation du poids relatif du foie

290 : diminution de la survie; augmentation
des polynucléaires neutrophiles

Note : Le virus Sialodacryoadenitis était
présent chez les rats ayant recu la dose et
chez les rats témoins. Les changements de la
T4 pourraient étre liés a la privation calorique
due a l'inhibition du cycle de Krebs, car il n'y
a pas eu de changement de la T3.

AMCA

ND/15

Rats de Sprague-
Dawley (10/sexe/dose)
ayant regu par gavage
du AMCA neutralisé a
15, 30, 60 ou

120 mg/kg p.c. par jour
pendant 90 jours.

Note : Aucune
statistique n’a été
effectuée sur les males
aladose de 120 mg/kg
p.C. par jour en raison
de la mortalité élevée.

Males

2 15 : foie de couleur jaune pale;
augmentation de la créatinine

15 et 30 : augmentation de I'AUS, du ALT;
augmentation du poids relatif des testicules
60 : augmentation de la néphropathie
chronique

120 : augmentation de la mortalité
Femelles

2 30 : augmentation de la leucocytémie

2 60 : augmentation des polynucléaires
neutrophiles; foie de couleur jaune pale
120 : augmentation du poids absolu du foie
et des reins; augmentation du phosphore
inorganique, de I'AUS, des valeurs de la AST
et dela ALT

Les deux

60 : augmentation du poids relatif du foie et
des reins

120 : augmentation de la mortalité

Daniel et
coll. (1991)

AMCA

36/71

Souris B6C3F1
(60/sexe/dose) ayant
regu par gavage du
AMCA non neutralisé a
50 ou 100 mg/kg p.c.
par jour (36 et

71 mg/kg p.c. par jour),
5 jours par semaine
pendant 104 semaines.

Males 71 : augmentation de la mortalité
Femelles 71 : diminution du poids corporel
moyen

Les deux 71 : hyperplasie épidermoide du
préestomac. Aucune preuve d’activité
cancérogene.

NTP (1992)
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

AMCA 100/150 Souris B6C3F1 Femelles Bryant et
(20/sexe/dose) ayant 2 150 : diminution de la ChE hépatique chez coll. (1992);
recu par gavage du les femelles NTP (1992)
AMCA non neutralisé a | 200 : diminution du poids corporel moyen
25, 50, 100, 150 ou final et du gain de poids moyen;

200 mg/kg p.c. par jour, | augmentation du poids relatif et absolu du

5 jours par semaine foie

pendant 13 semaines. Les deux sexes
200 : augmentation des déceés; les souris
décédées présentaient une augmentation de
I'incidence et de la gravité de la
cardiomyopathie et une augmentation de la
vacuolisation cytoplasmique hépatocellulaire
Note : Aucun changement dans les
parameétres hématologiques ou les
parameétres de pathologie clinique. Aucune
preuve de prolifération des peroxysomes
dans le foie. Les changements
statistiquement significatifs des rapports
poids organe/poids corporel n’étaient pas
dépendants de la dose.

ADCA 3,9/35,5 Rats Sprague-Dawley 2 35,5 : diminution du poids corporel final; Mather et
males (10/dose) ayant | augmentation du poids relatif des reins et du | coll. (1990)
recu du ADCA foie; augmentation de la phosphatase
neutralisé a 50, 500, 5 alcaline; diminution de la consommation
000 ppm (calculé d’eau
comme 3,9, 35,5 ou 345 : augmentation du poids absolu du foie
345 mg/kg p.c. par avec augmentation de volume
jour) dans I’eau potable | hépatocellulaire microscopique, gonflement
pendant 90 jours. intracellulaire et accumulation de glycogéne;

hépatomégalie; augmentation du poids
relatif de la rate; augmentation des taux de
ALT; accroissement de I'activité de béta-
oxydation peroxysomale; épithélium
tubulaire rénal et dégénérescence des
cellules des glomérules

Note : Aucun effet sur le systeme
immunitaire; aucun changement
histopathologique dans la rate.

ADCA | 3,6/40,2 Etude 1 : Rats F344 Etude 1 DeAngelo et
males (50-78/dose) 40,2 : légére augmentation du poids relatif et | coll. (1996)

ayant recu du ADCA
neutralisé a 0,05, 0,5 et
5,0* g/L (3,6,

40,2 mg/kg p.c. par
jour) dans I’eau potable
pendant 100 semaines
(*en raison d’une
neuropathie, la dose

absolu des testicules; augmentation de
I'incidence de la néoplasie hépatocellulaire et
des lésions prolifératives

Etude 2

139.1 : diminution du poids absolu des
testicules et du poids corporel final;
diminution du poids relatif des reins et du
foie; augmentation de I'incidence des
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
élevée a été abaissée a | carcinomes hépatocellulaires, de la néoplasie
1g/L aprées et des Iésions prolifératives.
52 semaines et a cessé | Note : Aucune différence significative dans la
a 60 semaines). survie des animaux entre le groupe témoin et
Etude 2 : Rats F344 le groupe de traitement. Les morts non
male (78) ayant regu du | programmées étaient dues a une leucémie a
ADCA neutralisé a cellules mononucléées. Aucun changement
2,5g/L(139,1 mg/kg dans le poids absolu et relatif des reins, du
p.c. par jour) dans I’'eau | foie ou de la rate dans I'étude 1.
potable pendant Note : Bien que I’ADCA ait été un
103 semaines (dose cancérogene hépatocellulaire chez les rats
réduite a 1 g/L aprés F344 males, les observations concomitantes
26 semaines). Les d’une mortalité élevée et d’incidences
groupes témoins ont tumorales a la dose la plus élevée diminuent
recu 2 g/L de chlorure la sensibilité de I'étude, ce qui la rend
de sodium. inappropriée en tant qu’étude critique pour
la cancérogeneése.
ADCA ND/26 Rats Long-Evans males | 2 26 : diminution du gain de poids; Toth et coll.
ayant regu par gavage diminution du poids absolu de I'épididyme et | (1992)
31,25, 62,5 ou 125 mg des glandes préputiales; augmentation du
de NaADCA/kg p.c. par | poids relatif du foie
jour (26, 53 et 106 mg 2 53 : diminution du poids corporel final;
de ADCA/kg p.c. par diminution du poids relatif de I'épididyme et
jour) pendant des glandes préputiales; diminution du poids
10 semaines. de la queue de I'épididyme; diminution du
nombre de spermatozoides dans la queue de
I’épididyme; diminution du pourcentage de
spermatozoides intacts normaux;
augmentation du poids relatif des reins et de
la rate; diminution de la motilité des
spermatozoides; augmentation du poids
absolu du foie; rétention des spermatides au
stade avancé (stade 9); modification des
parametres spermatiques
106 : augmentation du poids relatif des
testicules; diminution du poids de la prostate
et des vésicules séminales; rétention des
spermatides au stade 19 dans les tubules
séminiferes au stade 10; diminution du
nombre d'implants vivants par mere non
traitée.
ADCA 54/160 Rats Harlan Sprague- 2 160 : diminution du nombre de Linder et
Dawley males (8/dose) | spermatozoides de la queue de I'épididyme, coll. (1997a)

ayant regu par gavage
18, 54, 160, 480,

1440 mg de ADCA
(ajusté selon le pH)/kg
p.c. par jour pendant
14 jours.

augmentation du pourcentage de
spermatozoides anormaux, diminution de la
motilité des spermatozoides de la queue et
de la téte de I'épididyme, diminution de la
prise de masse corporelle moyenne
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

2 480 : augmentation du pourcentage de
spermatozoides anormaux; rétention des
spermatides au stade 19; diminution du poids
de I'épididyme; diminution du poids corporel
1 440 : corps résiduels atypiques a tous les
stades; diminution du nombre de
spermatozoides dans la téte de I'épididyme
Note : Aucun changement dans le taux de
testostérone, le poids des testicules et de
I’épididyme ou la production de
spermatozoides.

ADCA

ND/107

Rats Sprague-Dawley
(10/sexe/dose) ayant
recu par gavage du
ADCA sous forme de
sel de sodium a 125,
500, 2 000 mg/kg p.c.
par jour (107, 427,

1 708 mg de ADCA/kg
p.c. par jour) pendant
3 mois; plus 5 rats/sexe
pour le témoin et une
dose élevée pour un
rétablissement de

4 semaines.

Males :

427 : augmentation du poids relatif des
glandes surrénales

2 427 : dégénérescence de I'épithélium des
cellules germinales du testicule

1708 : testicules de petite taille;
aspermatogenese

Femelles :

2 107 : augmentation du poids des reins

1 708 : augmentation du poids relatif des
glandes surrénales

Les deux :

2 107 : suppression des parameétres
érythroides; lésions cérébrales; diminution de
la croissance et de I'apport alimentaire;
augmentation du poids relatif du foie

1708 : mortalité élevée, paralysie des
membres postérieurs, pollakiurie
Rétablissement : persistance de la petite
taille des testicules et de I'aspermatogenese
chez les males et des |ésions cérébrales;
inversion de la pollakiurie, de la paralysie des
membres postérieurs et de la dépression de
la croissance; retour aux parametres
érythroides et au poids des organes normaux
Notes : Moelle osseuse et rate
histologiquement normales chez les animaux
traités.

Katz et coll.
(1981)

ADCA

ND/140

Souris B6C3F1

(15 males/dose;

10 femelles/dose)
ayant recu du ADCA
neutralisé dans I'eau
potable; les males ont
recul, 2 g/L (140,
300 mg/kg p.c. par
jour) pendant 37 jours
avec sacrifice a

Males

2 140 : augmentation du poids relatif du foie;
augmentation des lésions
hépatoprolifératives (nodules
hyperplasiques, adénomes, carcinomes);
accumulation de glycogéne dans les
hépatocytes

Femelles

480 : augmentation du poids du foie

Bull et coll.
(1990);
OEHHA
(2022)
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
52 semaines; les
femelles ont recu 2 g/L
(480 mg/kg p.c. par
jour) pendant
52 semaines.
ADCA 7,6/77 Souris B6C3F1 males 2 77 : augmentation du poids relatif final du DeAngelo et
(50/dose) ayant regu foie coll. (1991)
I’ADCA ajusté en pH a 2 410 : augmentation de I'incidence de la
des doses de 0,05, 0,5, néoplasie hépatique et des nodules
3,5,5g/L(7,6, 77, 410, hyperplasiques; diminution du poids corporel
486 mg/kg p.c. par final; diminution de I'apport en eau potable;
jour) dans I’eau potable | augmentation du poids relatif des reins a
pendant 60 ou 410 mg/kg p.c. par jour seulement
75 semaines. Note : Aucun effet sur la survie; aucun
changement dans le poids relatif des
testicules ou de la rate.
L’ADCA était cancérogene a un concentré
seuil d’au moins 0,5 g/L (77 mg/kg p.c. par
jour).
ADCA ND/7,7 Souris B6C3F1 males 4 semaines : Hassoun et
(7/dose) ayant recu par | 2 7,7 : augmentation de la production de PL coll. (20103,
gavage 7,7, 77, 154, et de RSO dans les tissus hépatiques; 2010b)

410 mg de ADCA/kg
p.c. par jour pendant 4
ou 13 semaines.

augmentation de la MPO dans les CLP

2 77 : augmentation de la production de RSO
dans les CLP; augmentation des ruptures de
I’ADN monocaténaire dans les tissus
hépatiques; augmentation de 'activité de la
SOD dans les CLP; production de TNF-a dans
les CLP

13 semaines :

7,7 a 154 : augmentation de la production de
RSO dans les tissus hépatiques et dans les
CLP; augmentation de la production de PL
dans les tissus hépatiques; augmentation de
I’activité de la MPO dans les CLP;
augmentation de la production de TNF-a
dans les CLP

2 7,7 : augmentation de la production de PL
et de RSO et de ruptures de 'ADN
monocaténaire dans les tissus hépatiques;
augmentation de I'activité de la SOD dans les
CLP

410 : hépatomégalie; augmentation du poids
absolu et relatif du foie

Note : Les deux périodes d’administration ont
entrainé des effets similaires sur le RSO, la PL
et les ruptures d’ADN monocaténaires dans
les tissus hépatiques, bien que la gravité ait
été plus élevée apres 13 semaines
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

d’administration; les effets aprés 4 semaines
d’administration n’étaient pas toujours
statistiquement significatifs. Le stress
oxydatif et les marqueurs ont été considérés
comme des événements initiaux pouvant
entrainer une toxicité ou une cancérogénicité
hépatiques.

ADCA

ND/12,5

Chiens beagle
(5/sexe/dose), ayant
recu du ADCA
neutralisé par voie
orale en capsules de
gélatine a 12,5, 39,5,
72 mg/kg p.c. par jour
pendant 90 jours.

Males :

2 12,5 : augmentation du poids relatif du foie
(a faible et moyenne dose seulement);
dégénérescence testiculaire

72 : diminution du poids absolu du cceur;
augmentation de la lactate-déshydrogénase
Femelles :

2 12,5 : augmentation du poids absolu du foie
72 : augmentation du poids absolu des reins
et des poumons

Les deux :

2 12,5 : augmentation du poids relatif du
foie; changements microscopiques légers
dans le cerveau et la vésicule biliaire;
changements histopathologiques dans le
pancréas; effets oculaires

2 39,5 : hémosidérose, dyspnée,
augmentation du poids relatif des reins,
diarrhée

72 : changements hématologiques; paralysie
partielle des membres postérieurs;
augmentation du poids relatif des poumons;
augmentation du poids relatif du cerveau;
changements histopathologiques
macroscopiques des poumons, du foie, des
reins, du pancréas et de la vésicule biliaire
Note : Aucun changement dans le poids des
ovaires ou des testicules.

Cicmanec et
coll. (1991)

ADCA

ND/50

Chiens (3/sexe/dose)
ayant recu des capsules
contenant 50, 75,

100 mg de ADCA/kg
p.c. par jour pendant

3 mois; 1 chien/sexe
supplémentaire pour le
témoin et une dose
élevée pour un
rétablissement de

5 semaines.

2 50 : anomalies oculaires, lésions cérébrales,
effets hépatiques, effets sur la vésicule
biliaire, perte de poids, suppression des
parameétres érythroides, altération de la
chimie sanguine (pyruvate, lactate, glucose),
atrophie glandulaire de la prostate,
changements testiculaires

Femelles :

2 50 : réduction de I'appétit

Les deux :

2 75 : vomissements

100 : selles sanglantes; paralysie
Rétablissement : prostate normale; chimie
sanguine normale, amélioration des

Katz et coll.
(1981)
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

parameétres érythroides, persistance des
Iésions cérébrales et des effets sur le foie et
la vésicule biliaire, amélioration des effets
oculaires, mais persistance des opacités
lenticulaires

ADCA

Etude 1
ND/900

Etude 2
ND/14

Rats Long-Evans
femelles a capuchon
(19 a 20/dose) ayant
recgu par gavage 0, 900,
1400, 1 900 ou

2 400 mg de ADCA/kg
p.c. par jour du 6e au
15e jour pour I'étude 1
et 0, 14, 140 ou 400 mg
de ADCA/kg p.c. par
jour du 6e au 15e jour
pour I'étude 2

Note : *L’ADCA a été
ajusté en fonction du
pH et calculé en tant
gu’acide libre.

Etude 1

Meres

2900 : augmentation du poids relatif du foie;
diminution du poids corporel et de la prise de
masse corporelle

21900 : déces maternels dépendants de la
dose

Foetale

2900 : diminution de la longueur cranio-
caudale, diminution du poids corporel du
foetus, augmentation de I'incidence de
malformations totales des tissus mous et de
malformations cardiovasculaires
(communication interventriculaire élevée)
900-1 900 : augmentation de I'incidence des
malformations orbitaires

21400 : augmentation de I'incidence des
malformations urogénitales

2 400 : diminution du nombre moyen de
foetus vivants par portée; augmentation du
rapport males/femelles

Etude 2

Meres

2 14 : augmentation du poids relatif du foie
2 140 : diminution du gain de poids

400 : augmentation du poids relatif des reins
et de larate

Foetus

2 140 : augmentation de I'incidence des
malformations totales des tissus mous

400 : diminution du nombre total d’'implants
par portée; diminution de la longueur cranio-
caudale; diminution du poids corporel du
foetus; augmentation de I'incidence des
malformations cardiovasculaires
(communication interventriculaire élevée)
Note : Aucun effet sur le nombre de portées
viables dans I'une ou I'autre des études. Pas
de malformations squelettiques.

Smith et coll.
(1992)

ADCA

ND/ND

Rats Long-Evans
gravides (7 a
10/groupe) ayant regu
par gavage du ADCA
neutralisé a 1 900 (JG

Foetus

1900:

JG 6-8 : diminution du poids du foetus

JG 9-11, 12-15 : malformations cardiaques

Epstein et
coll. (1992)
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
6-8, 9-11, 12-15, 6— 2 400 : malformations cardiaques dans les
15), 2 400 (dose unique | groupes traités aux JG 10 et 12
au JG 10-13) ou 3 500 3 500 : malformations cardiaques dans les
(dose unique aux JG 9— | groupes traités auxJG 9, 10 et 12
13) mg/kg p.c. par jour.
ADCA | Etudeinitiale | Rats Long-Evans Etude initiale Randall et
ND/140 gravides ayant regu 2 140 : malformations cardiovasculaires chez | coll.
140, 400, 900, 1 400 ou | les feetus en présence de toxicité maternelle | (1991a)
Etude itérative | 2 400 mg de ADCA/kg (réduction du gain de poids maternel) (résumé
ND/14 — p.c. par jour du 6e au Etude itérative seulement)
toxicité 15e jour; I'étude 2 14 : augmentation du poids relatif des
maternelle itérative a utilisé 14, organes maternels (foie, rate, rein)
14/140 - 140, 400 mg/kg p.c. par | 2 140 : réduction du gain de poids maternel;
développeme | jour. augmentation des malformations totales des
nt tissus mous foetaux
400 : diminution du poids et de la longueur
moyens du foetus; augmentation des
malformations cardiovasculaires foetales
(principalement des anomalies entre |'aorte
ascendante et le ventricule droit)
ATCA 7,777 Souris B6C3F1 males 4 semaines Hassoun et
(7/dose) ayant recu par | 2 7,7 : augmentation de I'activité de la MPO coll. (20103,
gavage 7,7, 77, 154 ou dans les CLP 2010b)

410 mg de ATCA/kg
p.c. par jour pendant 4
ou 13 semaines.

2 77 : augmentation de la production de PL
dans les tissus hépatiques et dans les CLP;
augmentation des ruptures d’ADN
monocaténaire dans les tissus hépatiques;
augmentation de la production de RSO dans
les cellules hépatiques, augmentation de
I’activité de la SOD et de la production de
TNF-a dans les CLP

2 154 : augmentation de la production de
RSO dans les tissus hépatiques

13 semaines

2 7,7 : augmentation de la production de RSO
et de peroxydation lipidique dans les tissus
hépatiques; augmentation de 'activité de la
SOD dans les CLP

77 a 154 : augmentation de I'activité de la
MPO dans les CLP

2 77 : augmentation des ruptures de '’ADN
monocaténaire dans les tissus hépatiques;
augmentation de la production de TNF-a
dans les CLP

Note : Les effets étaient similaires quelle que
soit la période d’administration, bien que la
gravité ait été plus élevée aprés 13 semaines
d’administration. Les biomarqueurs utilisés
pour mesurer I'activation phagocytaire
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
comprenaient la MPO, le RSO, la SOD et le
TNF-0.
ATCA ND/6 Etude 1 Etude 1 DeAngelo et
Souris B6C3F1 males 2 8 : augmentation de la gravité des lésions coll. (2008)
(35/dose) ayant regu non néoplasiques (altération cytoplasmique Etude clé
du ATCA neutralisé a centrolobulaire); augmentation de I'incidence
0,05,0,50u 5 g/L de I'inflammation hépatique
(calculé comme 8, 68 2 68 : augmentation de la prolifération des
ou 602 mg/kg p.c. par peroxysomes hépatiques (augmentation de
jour) dans I’eau potable | I'activité de la palmitoyl-coenzyme A oxydase
pendant une période [PCO] insensible au cyanure); augmentation
maximale de du poids absolu et relatif du foie;
60 semaines augmentation de la prévalence et de la
Etude 2 multiplicité des adénomes; augmentation de
Souris B6C3F1 males la prévalence et de la multiplicité des
(35/dose) ayant regu adénomes ou des carcinomes
du ATCA neutralisé a 602 : diminution du poids corporel terminal;
4,5 g/l (calculé comme | augmentation de l'incidence de I'altération
575 mg/kg p.c. par cytoplasmique centrolobulaire;
jour) dans I’eau potable | augmentation de la prolifération des
pendant une période hépatocytes; augmentation de la prévalence
allant jusqu’a et de la multiplicité des adénomes,
104 semaines carcinomes
Etude 3 Etude 2
Souris B6C3F1 males 575 : augmentation de la prolifération des
(72/dose) ayant regu peroxysomes hépatiques (augmentation de
du ATCA neutralisé a I’activité de la palmitoyl-coenzyme A oxydase
0,05 ou 0,5 g/L (calculé | insensible au cyanure); augmentation de la
comme 6 ou 58 mg/kg prolifération des hépatocytes; augmentation
p.c. par jour) dans I'eau | de la prévalence et de la multiplicité des
potable pendant une adénomes, des carcinomes et des adénomes
période maximale de ou des carcinomes
104 semaines. Etude 3
2 6 : augmentation du pourcentage de grands
foyers d’altération cellulaire dans le foie
58 : augmentation des lésions néoplasiques
(adénomes, carcinomes et adénomes ou
carcinomes)
ATCA ND/25 Souris B6C3F1 males 2 25 : augmentation du poids relatif du foie; Parrish et
(20/dose) ayant recu augmentation de la prolifération des coll. (1996)

du ATCA neutralisé a
0,1,0,50u2,0g/L
(calculé comme 25, 125
ou 500 mg/kg p.c. par
jour) dans I’eau potable
pendant 3 ou

10 semaines.

peroxysomes (mesurée par |'activité de I'acyl-
CoA oxydase ou de I'acyl-CoA insensible au
cyanure)

2 125 : augmentation du poids absolu du foie
500 : diminution transitoire du poids
corporel; augmentation de la 12-
hydroxylation/11-hydroxylation du laurate
Note : Bien gqu’il induise la prolifération des
peroxysomes, I’ATCA ne cause pas de
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
dommage oxydatif a I’ADN génomique apres
un traitement prolongé.

ATCA ND/54,6 Souris B6C3F1 males >54,6 : augmentation des adénomes Bull et coll.
(20/dose) ayant regu hépatocellulaires et des adénomes et (2002)
du ATCA neutralisé a carcinomes hépatocellulaires combinés
0,5 ou 2 g/L (calculé Note : Aucun effet sur la survie.
comme 54,6 ou
237,5 mg/kg p.c. par
jour) dans I’eau potable
pendant 52 semaines,
avec 35 semaines
supplémentaires de
traitement pour le
groupe a faible dose.

ATCA ND/75 Souris B6C3F1 males 75 : augmentation du poids relatif du foie; Kato-
(5/dose) ayant recu du | diminution de la teneur en glycogéne du foie | Weinstein et
ATCA neutralisé a 0,3, 2 250 : augmentation du poids absolu du foie | coll. (2001)
1 ou 3 g/L (calculé
comme 75, 250 ou
750 mg/kg p.c. par
jour) dans I’eau potable
pendant 12 semaines.

ATCA ND/164 Souris B6C3F1 (11 a Males Bull et coll.
24 males/dose; 2 164 : augmentation de I'incidence des (1990)
10 femelles/dose) |ésions hépatoprolifératives; augmentation
ayant recu du ATCA du poids absolu et relatif du foie
neutralisé dans I'eau Femelles
potable; les males ont 482 : augmentation du poids absolu et relatif
recu 1 ou 2 g/L (calculé | du foie
comme 164 ou Note : Aucun effet sur le poids des reins ou le
329 mg/kg p.c. par poids corporel. Inversion du poids du foie
jour) pendant 37 jours chez les males pendant la période de
avec sacrifice a rétablissement.
52 semaines; les
femelles ont recu 2 g/L
(482 mg/kg p.c. par
jour) pendant
52 semaines.

ATCA 32,5/364 Rats F344 males (50 364 : nécrose hépatocellulaire légére; DeAngelo et
/dose) ayant recu du dépression du taux de croissance; diminution | coll. (1997)

ATCA neutralisé a 0,05,
0,5 ou 5,0 g/L (calculé
comme 3,6, 32,5,

364 mg/kg p.c. par
jour) dans I’eau potable
pendant 104 semaines.

du poids absolu du foie; augmentation des
taux de ALT; augmentation de la prolifération
des peroxysomes dans le foie; augmentation
de 'activité de la palmitoyl-CoA

Note : On n’a observé aucun changement
dans le poids absolu et relatif des organes
(rein, rate, testicules). On n’a observé aucune
augmentation des morts, de la prolifération
des hépatocytes, des tumeurs
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

hépatocellulaires ou de la prévalence des
néoplasmes. Les altérations hépatiques non
néoplasiques étaient spontanées et liées a
I'age.

ATCA

36,5/355,0

Rats Sprague-Dawley
méles (10/dose) ayant
recu du ATCA
neutralisé a 50, 500 ou
5 000 ppm (calculé
comme 4,1, 36,5 ou
355,0 kg p.c. par jour)
dans I'eau potable
pendant 90 jours.

2 36,5 : diminution de la consommation
d’eau

355,0 : augmentation du poids relatif du foie
avec augmentation de volume
hépatocellulaire microscopique, gonflement
intracellulaire et accumulation de glycogéne;
accroissement de I'activité de béta-oxydation
peroxysomale; augmentation du poids relatif
des reins

Note : La diminution du poids corporel n’était
pas statistiquement significative; le poids
absolu de la rate a diminué aux doses les plus
faibles et les plus élevées, mais pas a la dose
moyenne; aucun effet sur le systeme
immunitaire, le poids des organes ou les
parameétres sériques; tissus normaux
observés dans la rate, le thymus, les
testicules, le cerveau, le cceur, les poumons,
le thymus, le pancréas, les glandes
surrénales, les ganglions lymphatiques, le
tractus gastro-intestinal, la vessie, la peau, les
muscles.

Mather et
coll. (1990)

ATCA

ND/330

Rats Long-Evans
femelles (20 a 26/dose)
ayant recu par gavage
du ATCA ajusté en
fonction du pH a 330,
800, 1 200 ou

1 800 mg/kg p.c. par
jour (sous forme
d’acide libre) du 6e au
15e€ jour.

Meéres

2 330 : augmentation du poids des reins et de
la rate; diminution du poids corporel

2 800 : diminution du pourcentage de prise
de poids; augmentation du nombre moyen
d’implants par portée; augmentation du
pourcentage de perte post-implantation
21 200 : diminution du nombre moyen de
foetus vivants par portée; augmentation du
nombre de portées totalement résorbées;
diminution du nombre de portées viables
Foetus

2 330 : diminution de la longueur cranio-
caudale, diminution du poids corporel,
augmentation des malformations externes et
cardiovasculaires (communication
interventriculaire, |évocardie)

2 800 : augmentation de la |étalité des
embryons

21 200 : augmentation des malformations
squelettiques et orbitaires

Smith et coll.
(1989)
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
Note : On n’a observé aucune mort
maternelle ni toxicité manifeste; aucun effet
sur les taux de grossesse, aucun effet sur le
poids du foie maternel; aucun effet sur le
rapport males/femelles des foetus.

ATCA ND/1 000 Rats Charles Foster Méres Singh et coll.
gravides (25/dose) 21 000 : augmentation du pourcentage de (2005, 2006)
ayant regu par gavage perte post-implantation
du ATCA neutralisé a 21 200 : diminution du gain de poids
1 000, 1 200, 1 400, maternel
1 600 ou 1 800 mg/kg 21 400 : diminution du poids ovarien,

p.c. par jour du 6e au diminution du nombre d’ovocytes et

15e jour augmentation des espaces vacuolaires dans

Note : Une dose les ovaires

maximale de Foetus

2 000 mg/kg p.c. par 21 000 : diminution du poids du feetus;

jour a été abandonnée | augmentation du pourcentage

en raison d’une perte d’hydrocéphalie et du pourcentage de

d’implantation de vacuolisation du cerveau

100 %. 21 200 : augmentation de la fréquence
moyenne par portée de |ésions cérébrales
totales; diminution du poids du cerveau
foetal; augmentation de la mort neuronale;
augmentation du pourcentage d’hémorragies
cérébrales
21400 : diminution de la longueur du
cerveau feetal
1 800 : diminution du poids ovarien.

AMBA 50/100 Rats Long Evans 100 : diminution du gain de poids maternel, Randall et
gravides ayant recu par | 1 déces maternel; diminution de la taille des coll. (1991b)
gavage 25, 50 ou foetus; augmentation des malformations (résumé
100 mg/kg p.c. par jour | foetales (cardiovasculaires et craniofaciales) seulement)
de JG 6 a15. Note : Aucun effet sur la reproduction (c’est-

a-dire nombre moyen d’'implants
résorbés/portée).

ADBA 2/20 Rats F344/N 2 20/25 : diminution du poids corporel Melnick et
(50/sexe/dose) ayant moyen des males et des femelles coll. (2007)

recu du ADBA ajusté
en fonction du pH a 50,
500 ou 1 000 mg/L
(calculé comme 2, 20
ou 40 mg/kg p.c. par
jour chez les males et
2, 25 ou 45 mg/kg p.c.
par jour chez les
femelles) dans I'eau
potable pendant 2 ans.

40 : augmentation de l'incidence des
mésothéliomes (males)

Note : Aucun effet sur la survie. La diminution
du poids corporel était associée a une
diminution de I'apport en eau potable. Bien
que l'incidence de la leucémie a cellules
mononucléées ait augmenté, il s’agit d’'un
cancer spontané fréquent chez les rats F344.
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

ADBA ND/2 Rats F344/N 2 2 : augmentation de I'incidence de la NTP (2007a)
(50/sexe/dose) ayant dégénérescence kystiqgue minimale a légere
recu du ADBA ajusté du foie (males); augmentation de I'incidence
en fonction du pH a 50, | de la néphropathie (femelles)

500 ou 1 000 mg/L 2 20/25 : diminution du poids corporel

(calculé comme 2, 20 moyen; augmentation de l'incidence de

ou 40 mg/kg p.c. par I’hyperplasie épithéliale alvéolaire dans les

jour chez les males et poumons (femelles)

2, 25 ou 45 mg/kg p.c. 40/45 : diminution de la consommation

par jour chez les d’eau; augmentation de I'incidence du

femelles) dans I'eau mésothéliome dans plusieurs organes

potable pendant 2 ans. | (males); tendance positive de I'incidence de
la leucémie a cellules mononucléées
(femelles)
Note : Aucun effet sur la survie. Bien que
I'incidence de la leucémie a cellules
mononucléées ait augmenté, il s’agit d'un
cancer spontané fréquent chez les rats F344.

ADBA ND/10 Rats F344/N Males Melnick et
(10/sexe/dose) ayant 2 10 : augmentation du poids du foie coll. (2007)
recu du ADBA ajusté 2 40 : augmentation de la vacuolisation
en fonctiondu pH a hépatocellulaire, retard de la spermiation
125, 250, 500, 1 000 ou | (spermatides retenues) et corps résiduels
2 000 mg/L (calculé atypiques
comme 10, 20, 40, 90 166 : diminution du poids testiculaire;
ou 166 mg/kg p.c. par augmentation de I'atrophie testiculaire;
jour pour les males et hypospermie; diminution du poids corporel
12, 23,48,93 ou moyen final et de la prise de masse
181 mg/kg p.c. par jour | corporelle
pour les femelles) dans | Femelles
I’eau potable pendant 2 12 : augmentation du poids du foie;

3 mois. diminution du poids corporel moyen final et
de la prise de masse corporelle
181 : augmentation de la vacuolisation
hépatocellulaire
Note : Aucun effet sur la consommation
d’eau ou la survie et aucune constatation
clinique.
ADBA ND/10 Rats F344/N >10/12 : augmentation du poids relatif et NTP (2007a)

(10/sexe/dose) ayant
recu du ADBA ajusté
en fonctiondu pH a
125, 250, 500, 1 000 ou
2 000 mg/L (calculé
comme 10, 20, 40, 90
ou 166 mg/kg p.c. par
jour pour les males et
12, 23,48,93 ou

181 mg/kg p.c. par jour

absolu du foie

> 40/48 : spermatides retenues (mais pas a la
dose la plus élevée); incidence accrue de
vacuolisation hépatocellulaire (males);
augmentation du poids relatif et absolu des
reins; spermiation retardée (spermatides au
stade 19 retenues, gros corps résiduels
retenus)

166/181 : diminution du poids corporel final
moyen et de la prise de masse corporelle
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

pour les femelles) dans | (chez les deux sexes); diminution de la

I’eau potable pendant consommation d’eau; atrophie testiculaire et

3 mois. hypospermie; diminution de la motilité des
spermatozoides; diminution du poids absolu
et relatif des testicules; augmentation de
I'incidence de I’hypertrophie cellulaire de
I’hypophyse (males); augmentation de
I'incidence de la vacuolisation
hépatocellulaire (femelles); prolifération des
cellules hématopoiétiques dans la rate
(femelles); diminution du poids absolu du
cceur (des deux sexes); diminution du poids
absolu du thymus
Note : Aucune mortalité associée au
traitement. Altération minime de
I’érythropoiése a 1 000 mg/L. On a observé
des changements histopathologiques liés au
traitement dans le foie, I'hypophyse,
I’épididyme, les testicules et la rate, mais pas
dans les reins, le coeur, les poumons ou le
thymus.

ADBA ND/20 Rats F344 2 20 : diarrhée (males); diminution de la Moser et
(12/sexe/dose) ayant réactivité sensori-motrice coll. (2004)
recu du ADBA 30,2, 0,6 | 272 : toxicité neuromusculaire (faiblesse des
ou 1,5 g/L (calculé membres, anomalies de la démarche,
comme 20, 72 ou hypotonie); diarrhée (femelles);

161 mg/kg p.c. par dégénérescence de la moelle épiniére et

jour) dans I’eau potable | présence de vacuolisation cellulaire

pendant 6 mois avec 161 : diminution du poids corporel;

batterie d’observations | diminution de I’activité motrice

fonctionnelles/tests de | Note : La neurotoxicité était présente apres

I’activité motrice a 0, 1, | 1 mois, mais I’exposition continue n’en a pas

2, 4 et 6 mois. augmenté la gravité. Il n’y avait aucune
différence en fonction du sexe, de sorte que
les données ont été combinées pour les
analyses.

ADBA ND/4 Souris B6C3F1 Males Melnick et
(50/sexe/dose) ayant 2 4 : augmentation de l'incidence de coll. (2007)

recu du ADBA ajusté
en fonction du pH a 50,
500 ou 1 000 mg/L
(calculé comme 4, 45
ou 87 mg/kg p.c. par
jour chez les males et
4, 35 ou 65 mg/kg p.c.
par jour chez les
femelles) dans I'eau
potable pendant 2 ans.

I’adénome ou du carcinome hépatocellulaire
2 45 : augmentation de I'incidence des
hépatoblastomes

Femelles

2 35 : augmentation de I'incidence de
I’adénome ou du carcinome hépatocellulaire
Note : Aucun effet sur la survie ou le poids
corporel moyen.
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
ADBA ND/4 Souris B6C3F1 2 4 : tendance positive de 'incidence des NTP (2007a)
(50/sexe/dose) ayant néoplasmes hépatiques; augmentation de
recu du ADBA ajusté I'incidence d’adénomes hépatocellulaires
en fonction du pH a 50, | multiples et d’'adénomes ou de carcinomes
500 ou 1 000 mg/L hépatocellulaires (males)
(calculé comme 4, 45 2 35/45 : augmentation de l'incidence de
ou 87 mg/kg p.c. par I’hépatoblastome (méles); augmentation de
jour chez les males et I'incidence d’adénomes hépatocellulaires
4, 35 ou 65 mg/kg p.c. multiples et d’adénomes ou de carcinomes
par jour chez les hépatocellulaires (femelles); tendance
femelles) dans I'eau positive de I'incidence de 'adénome
potable pendant 2 ans. | alvéolaire/bronchiolaire
87 : augmentation de I'incidence de la
prolifération des cellules hématopoiétiques
(males)
Note : Aucun effet sur la mortalité ou la
consommation d’eau.
ADBA 30/56 Souris B6C3F1 2 56/67 : augmentation du poids absolu du NTP (2007a)

(10/sexe/dose) ayant
recu du ADBA ajusté
en fonctiondu pH a
125, 250, 500, 1 000 ou
2 000 mg/L (calculé
comme 16, 30, 56, 115
ou 230 mg/kg p.c. par
jour pour les males et
17,34,67,132 ou

260 mg/kg p.c. par jour
pour les femelles) dans
I’eau potable pendant
3 mois.

foie (les deux); augmentation du poids relatif
du foie (femelles)

2115/132 : augmentation du poids relatif du
foie (males); augmentation de la
vacuolisation cytoplasmique hépatocellulaire;
augmentation de l'incidence d’une
morphologie testiculaire anormale;
augmentation du poids absolu et relatif des
poumons (femelles)

230/260 : diminution du poids corporel
moyen (femelles) et de la prise de masse
corporelle (des deux sexes); diminution de la
consommation d’eau (males); légere
diminution de I’'hémoglobine cellulaire
moyenne et de la numération plaquettaire
(hommes); diminution du poids absolu (les
deux sexes) et relatif (males) du cceur;
augmentation du poids relatif des reins
(femelles)

Note : Toutes les souris ont survécu jusqu’a la
fin de I'étude. Aucun effet sur le poids des
testicules. Aucune augmentation significative
de I'indice de marquage bromodésoxyuridine
(BrdU) dans le foie.
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(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

ADBA 30/56 Souris B6C3F1 Males Melnick et
(10/sexe/dose) ayant 2 56 : augmentation du poids du foie coll. (2007)
recu du ADBA ajusté 2 115 : spermiation retardée, corps résiduels
en fonction du pH a atypiques
125, 250, 500, 1 000 ou | 230 : diminution du poids corporel moyen
2 000 mg/L (calculé final et de la prise de masse corporelle
comme 16, 30, 56, 115 | Femelles
ou 230 mg/kg p.c. par 2 88 : augmentation du poids du foie
jour pour les males et 309 : diminution du poids corporel moyen
17, 34, 88, 166 ou final et de la prise de masse corporelle
309 mg/kg p.c. par jour | Note : Aucun effet sur la consommation
pour les femelles) dans | d’eau ou la survie et aucune constatation
I’eau potable pendant clinique.

3 mois.

ADBA ND/72 Souris B6C3F1 males 2 72 : augmentation de la teneur en Kato-
(5/dose) ayant recudu | glycogéne du foie Weinstein et
ADBA neutralisé a 0,3, | 2240 : diminution de l'insuline sérique; coll. (2001)
1 ou 2 g/L (calculé augmentation du poids relatif et absolu du
comme 72, 240 ou foie
480 mg/kg p.c. par 480 : diminution du poids corporel terminal;
jour) dans I’eau potable | diminution du glucose sérique
pendant 12 semaines.

ADBA ND/2 Rats Sprague-Dawley Détermination des doses Kaydos et
males (8/dose) ayant 10 : diminution de la protéine SP22 dans les coll. (2004)
recu par gavage du testicules
ADBA 3 2, 50u Définitive
10 mg/kg p.c. par jour 2 2 : diminution de la protéine SP22 dans les
pendant 14 jours ou 2 testicules
ou 4 mg/kg p.c. par 4 : diminution de la fécondité
jour (48 rats/dose)
pendant 14 jours;
insémination artificielle
de femelles non
traitées avec du
sperme traité.

ADBA 125/250 Rats Holtzman femelles | 250 : augmentation de I'cestradiol-173 Cummings
(8/dose) ayant regu par | sérique et Hedge
gavage du ADBA a Note : Aucun effet sur les autres mesures de (1998)
62,5, 125, 250 ou reproduction des femelles (pertes avant
500 mg/kg p.c. par jour | I'implantation, nombre de résorptions,
du ler au 8e jour (dose | nombre de petits par portée, poids des
de 500 abandonnée). petits, poids placentaire).

ADBA 2/10 Rats Sprague-Dawley 2 10 : rétention des spermatides au stade 19 | Linder et
males (6 ou 10/groupe) | au stade IX-XI coll. (1995,
ayant regu par gavage 2 50 : diminution de la prise de masse 1997b)

du ADBA a 2, 10,

50 mg/kg p.c. par jour
pendant 79 jours ou a
250 mg/kg p.c. par jour

corporelle; changements modérés dans la
morphologie et la motilité des
spermatozoides; diminution du pourcentage
de spermatozoides normaux dans la queue et
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
pendant 42 jours la téte de I'épididyme; diminution du nombre
(durée raccourcie en de spermatozoides de I'épididyme; corps
raison de la toxicité résiduels atypiques au stade IX;
élevée); période de augmentation du nombre de foetus morts
rétablissement de 250 : neurotoxicité patente (démarche
186 jours; on a évalué maladroite, mouvement atypique des
la performance de membres, posture anormale); diminution de
reproduction par la fécondité par accouplement naturel avec
insémination naturelle | rétablissement limité et par insémination
et insémination artificielle; déclin de la qualité du sperme;
artificielle. diminution du poids des testicules;
persistance des tubules séminiferes
atrophiques pendant leur rétablissement
Note : 6 mois apres I'administration, le
groupe ayant recu la dose élevée a montré
un rétablissement partiel du poids des
testicules et de la fécondité, mais pas lié aux
tubules séminiferes atrophiques.
ADBA ND/4,4 Rats Sprague-Dawley Génération P Christian et
de deux générations 2 4,4 : augmentation du poids absolu et coll. (2002)

(30/sexe/dose/générati
on) ayantregu du
ADBA a 50, 250 ou
650 ppm (calculé
comme étantde 4,4 a
11,6, 22,4 a 55,6 ou
52,4 a 132,0 mg/kg p.c.
par jour) dans I'eau
potable pour la
génération P pendant
92 jours (males) et
120 jours (femelles); la
génération F1 a été
exposée in utero,
pendant la lactation,
puis par I'’eau potable
post-sevrage et
I’accouplement;
I’exposition des
femelles F1 s’est
poursuivie de la mise
bas (F2) au jour 22 de
lactation. La
génération F2 a été
exposée jusqu’au

jour 22 de lactation.

relatif du foie et des reins; diminution du
poids absolu et relatif des glandes surrénales
(femelles)

2 22,4 : diminution de I'apport en eau,
diminution de I'indice de viabilité, retenue
des spermatides au stade 19 dans les tubules
des stades IX et X, augmentation des corps
résiduels anormaux, atrophie testiculaire,
hypospermie

52,4 : diminution intermittente de I'apport
alimentaire absolu et relatif; diminution du
poids corporel terminal (males) et de la prise
de masse corporelle; effets indésirables
cliniques (matieres fécales molles chez les
males); augmentation du poids relatif de la
rate et de I’"hypophyse (males); augmentation
du poids relatif du cerveau (les deux sexes);
augmentation du pourcentage moyen de
spermatozoides morphologiquement
anormaux, mais se situaient dans les limites
des témoins historiques

F1

2 4,4 : augmentation du poids absolu et
relatif du foie et des reins (males)

2 22,4 : diminution de I'apport en eau;
diminution du poids corporel des petits
consommant de I'eau potable traitée;
diminution de la consommation d’aliments
apreés le sevrage, puis augmentation de la
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

consommation d’aliments a partir de la
période pré-accouplement; augmentation du
nombre de portées avec des petits
déshydratés; retenue des spermatides au
stade 19 dans les tubules de stade IX et X;
augmentation des corps résiduels anormaux
dans les tubules séminiféres affectés;
hypoplasie et atrophie testiculaires;
hypospermie; effets cliniques indésirables
chez les males (matiéres fécales molles);
diminution du poids absolu et relatif des
glandes surrénales (males)

52,4 : diminution de la prise de masse
corporelle (femelles); malformations de
I’appareil reproducteur male; diminution de
la motilité des spermatozoides, mais dans les
limites des témoins historiques; retard de la
maturation sexuelle chez les deux sexes
(retard de la séparation préputiale et retard
de I'ouverture du vagin — attribuable a la
diminution du poids corporel); effets
cliniques indésirables chez les femelles;
diminution de la prise de masse corporelle a
partir du sevrage; augmentation du poids
relatif du cerveau et de la rate (males);
augmentation de la durée moyenne de la
gestation (femelles); augmentation du poids
absolu de la rate et du thymus (males)

F2

2 22,4 : diminution du poids corporel des
petits consommant de I'eau potable traitée;
diminution de la distance ano-génitale
associée a une réduction du poids corporel
(males)

Note : La diminution du poids corporel et les
signes cliniques peuvent avoir été liés a une
diminution de I'apport en eau liée a
I’aversion au go(t. Les générations P et F1
(250, 650 ppm) présentaient des signes
cliniques (diarrhée, déshydratation) associés
a une diminution de I'apport en eau potable.
Un retard de maturité sexuelle (F1) était
associé a un retard général de croissance
(poids corporel plus faible). La consommation
alimentaire a également diminué par
intermittence. Aucune modification
histopathologique du foie ou des reins a
n’importe quelle dose/chez n'importe quelle
génération. L’augmentation de la mortalité
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(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

observée chez les portées F1 n’était pas liée
au ADBA. Aucun effet sur le cycle cestral, la
durée de la gestation, la taille de la portée et
le rapport des sexes des petits chez les
générations P ou F1. La plupart des
changements dans le poids des organes
étaient associés a une diminution du poids
corporel terminal.

ADBA ND/10,2 Rats Sprague-Dawley Génération P Christian et
(56-67/sexe/dose) 210,2/13,3 : diminution de la prise de masse | coll. (2001)
ayant recu du ADBA a corporelle
125, 250, 500 ou F1
1 000 ppm (calculé > 31,8 : diminution de la prise de masse
chez les adultes P a corporelle (secondaire a une diminution de
10,2, 20,4, 35,7 ou I’apport en eau ou en aliments)

66,1 mg/kg p.c. par jour | Note : La diminution de I'apport en eau due a
chez les males et a 13,3 | I'aversion au go(t chez la génération

a 43,5, 26,2 a86,6,41,8 | parentale a 500 et 1 000 ppm a entrainé une
a150,7 ou 60,2 a réduction de I'apport en aliments et du gain
211,7 mg/kg p.c. par de poids et une déshydratation. On a trouvé
jour chez les femelles des concentrations détectables de ADBA

et chez les animaux dans le plasma, les placentas, le liquide
sevrés F1a 31,8, 58,5, amniotique et le lait. Aucun effet sur les
122,9 ou 254,7 mg/kg parameétres de reproduction (diminution de
p.c. par jour chez les la performance d’accouplement observée a
males et a 33,3, 61,5, 1 000 ppm, mais dans les limites normales)
123,8 ou 241,2 mg/kg ou de développement. On n’a observé

p.c. par jour chez les aucune lésion macroscopique. On n’a
femelles) dans I'eau observé aucun effet sur le cycle cestral, les
potable a partir de pertes avant et aprés 'implantation, la taille
14 jours avant des portées vivantes, la morphologie externe
I’accouplement, tout au | globale et les rapports des sexes chez les
long de la gestation et petits.

de la lactation (63 a

70 jours de traitement).

ADBA 4 semaines Rats Sprague-Dawley 4 semaines Tsuchiya et
5/50 males (6/groupe) ayant | 250 : augmentation des spermatozoides coll. (2000)
2 semaines recu par gavage du anormaux dans la téte et la queue de
50/250 ADBA ajusté en I’épididyme; rétention des spermatides au

fonction du pH a 5, 50,
250 mg/kg p.c. par jour
pendant 2 semaines ou
5, 50 mg/kg p.c. par
jour pendant

4 semaines.

stade 19

2 semaines

250 : diminution du poids absolu moyen de
I’épididyme; diminution du nombre et de la
motilité des spermatozoides; altération de la
spermiation (présence de corps résiduels
atypiques et rétention de spermatides au
stade 19); augmentation des spermatozoides
anormaux dans la téte et la queue de
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

I’épididyme; rétrécissement de la lumiére des
canaux des épididymes
Note : Aucun effet sur la mortalité ou le poids
corporel ou testiculaire.

ADBA

ND/10

Rats Harlan Sprague-
Dawley males (8/dose)
ayant regu par gavage
du ADBA neutralisé a
10, 30,90 ou

270 mg/kg p.c. par jour
pendant 14 jours.

2 10 : diminution du nombre de
spermatozoides dans la téte de I'épididyme;
altération de la spermiation (rétention des
spermatides au stade 19 aux stades IX a XII;
développement acrosomal atypique des
spermatides au stade 15)

290 : diminution du nombre de
spermatozoides dans la queue de I'épididyme
270 : |éthargie légere; changements
histopathologiques des testicules et de
I’épididyme; diminution du poids des
testicules et de I'épididyme; augmentation de
la morphologie anormale des spermatozoides
de I'épididyme; diminution de la motilité des
spermatozoides de I'épididyme

Note : Aucun signe de toxicité ou d’effet sur
le poids corporel.

Linder et
coll. (1994b)

ADBA

ND/66

Détermination des
doses

Rats Sprague-Dawley
femelles gravides

(3 portées/dose) ayant
recu du ADBA ajusté
en fonctiondu pH a
400, 600 ou 800 ppm
(calculé 3 49/66, 74/99
ou 99/132 mg/kg p.c.
par jour pour les
meéres/petits males)
dans I'eau potable du
JG 15 au JPN 21; petits
males sevrés

(3 portées/dose) ayant
recu la dose maternelle
jusqu’au JPN 98;
insémination artificielle
de femelles non
traitées.

Petits males

2 66 : retard de la séparation préputiale;
diminution de la protéine SP22 des
spermatozoides

2 99 : diminution du poids de I’épididyme;
augmentation de I'incidence des corps
résiduels atypiques, retard de la spermiation
(rétention des spermatides de stade VIII) et
tubules séminiferes atrophiques;
modification de la motilité des
spermatozoides; diminution de la fécondité
(par insémination intra-utérine)

132 : diminution du poids corporel;
diminution du poids des testicules

Petits femelles

800 ppm : retard de |'ouverture du vagin
Note : Données insuffisantes pour calculer
I’équivalent mg/kg p.c. pour les petits
femelles.

Klinefelter et
coll. (2004)
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

ADBA ND/0,6 Définitive Petits males Klinefelter et
Rats Sprague-Dawley 2 0,6 : retard de la séparation préputiale; coll. (2004)
femelles (> 10 meres diminution des protéines spermatiques SP22
par dose; 6 a et SP38
10 petits/dose) ayant 66 : diminution du poids corporel; retard de
recu du ADBA ajusté la séparation préputiale (dans les groupes
en fonctiondupH a 4, | exposés jusqu’au JPN 56 et au JPN 120);

40 ou 400 ppm (calculé | diminution du pourcentage de

a0,49/0,6, 4,9/6,3 ou spermatozoides morphologiquement

49/66 mg/kg p.c. par normaux

jour méres/petits Petits femelles

males) dans I'eau 2 66 : retard de I'ouverture du vagin (groupe
potable du JG 15 au exposé jusqu’au JPN 56 et au JPN 120)

JPN 21; les petits males | Note : Les retards dans la séparation

F1 sevrés préputiale et 'ouverture du vagin étaient

(3 portées/dose) ont indépendants du poids corporel. Aucun
continué leur changement de poids d’organe. Aucun effet
exposition jusqu’au JPN | sur la fécondité avec I'insémination intra-
56 ou au JPN 120; utérine. Données insuffisantes pour calculer
insémination artificielle | I"équivalent mg/kg p.c. pour les petits

de femelles non femelles.

traitées.

ADBA ND/24 Souris CD-1 ayantregu | 224 : retard de la mise bas Narotsky et
par gavage 24, 50, 100, | 2610 : augmentation de la mortalité coll. (1996)
200, 392, 610 ou postnatale; diminution du poids des petits; (résumé
806 mg/kg p.c. par jour | malformations squelettiques foetales seulement)
duJG 6 a15. 806 : toxicité maternelle (horripilation,

dépression motrice); augmentation de la
mortalité prénatale

ADBA 50/100 Souris CD-1 ayantregu | 2100 : hydronéphrose foetale Narotsky et
par gavage 50, 100 ou 400 : agénésie rénale (reins de petite taille) coll. (1997)
400 mg/kg p.c. par jour | chez les feetus (résumé
duJG 6 a15. Note : Aucune toxicité maternelle. Aucun seulement)

effet sur la survie prénatale, |le poids du
foetus et le développement du squelette.

ADBA ND/1 Lapins Dutch Belted 2 1: altération de la spermiogenése; Veeramacha
males (9 a 22/dose) diminution de la protéine SP22 de la neni et coll.
exposés in utero et membrane des spermatozoides; altération (2007)

pendant la lactation a
du ADBA neutralisé a
1, 5, 50 mg/kg p.c. par
jour (femelles gravides
ayant recu la dose dans
I’eau potable) du JG 15
a 6 semaines apreés la
mise bas, puis dans
I’eau potable a des
doses maternelles
pendant 12 (1,02, 5,8

des tubules séminiféres; augmentation des
volumes d’éjaculat et diminution des
concentrations de spermatozoides;
modification de la morphologie des
spermatozoides; diminution des taux de
conception

50 : augmentation du temps d’éjaculation;
augmentation du poids du foie

Note : Aucun effet sur les hormones
reproductrices méales ou femelles. Aucun
signe de toxicité patente.
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
ou 61,08 mg/kg p.c. par
jour) ou 24 (0,99; 5,2
ou 55,57 mg/kg p.c. par
jour) semaines;
femelles non traitées
inséminées
artificiellement avec du
sperme traité.
ADBA ND/0,97 Lapins Dutch Belted 20,97 : diminution de la fécondité des males | Veeramacha
méles (10/dose) ayant (basée sur I'insémination artificielle) neni et coll.
recu du ADBA in 54.2 : augmentation des malformations (2000)
utero/pendant la feetales (fente palatine, cranioschisis) (résumé
lactation a 0,97, 5,05 seulement)
ou 54,2 mg/kg p.c. par
jour dans I'eau potable
depuis le JG 15 et
pendant toute la vie.
ATBA ND Détermination des Détermination des doses NTP (1998a)
doses 500 ppm : diminution de la consommation
Rats Sprague-Dawley d’eau
ayant recu 30, 100, 300 | Etude principale
et 500 ppm dans I'eau Les deux sexes
potable pendant 39 : diminution légére et irréguliere de la
2 semaines. consommation d’eau
Etude principale Males — Groupe A
Rats Sprague-Dawley (5 | 39 : reins tachetés, augmentation du rapport
a 10/dose) ayant recu de foie du foie-poids corporel; |égere
10, 70 et 400 ppm (1, 7, | augmentation de I'azote uréique sanguin et
39 mg/kg p.c. par jour) | de I'albumine sérique (pourrait étre liée a la
dans I'eau potable déshydratation ou a une légere toxicité
pendant 35 jours; les rénale)
rats ont été divisés en Note : Aucun déces ni aucun signe clinique de
groupes A (sans BrdU) toxicité générale a quelque dose que ce soit.
et B (BrdU) et Aucun effet sur la reproduction (nombre de
I’exposition variait de la | corps jaunes, foetus vivants ou morts ou sites
période d’implantation chez les femelles ou effets sur
périconceptionnelle a les spermatozoides chez les males) ou sur le
I’exposition développement (coeur et cerveau, distance
gestationnelle. ano-génitale) ou les résultats liés au
traitement sur le poids corporel ou la
consommation d’aliments. La prolifération
cellulaire mesurée par I'indice de marquage
BrdU n’a pas été affectée.
ABCA Etude clé Détermination des Détermination des doses NTP (1998a)
Males doses Aucun effet sur le poids corporel, la prise de
15/39 Rats Sprague-Dawley masse corporelle, la consommation
Femelles (30/sexe/dose) ayant d’aliments et d’eau, les observations
19/50 recu 30, 100, 300, cliniques ou la mortalité.
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

500 ppm (3, 10, 28, Etude clé

41 mg/kg p.c. par jour) | Males

dans I'eau potable 215 : diminution du ALT

pendant 2 semaines 39 : diminution de la consommation d’eau

Etude principale probablement due a I'aversion au godt;

Rats Sprague-Dawley augmentation du rapport albumine/globuline

ayant regu 60, 200, (probablement non significative, peut étre

600 ppm (5 a liée a la déshydratation); augmentation du

10 méles/dose a 5, 15, poids relatif du foie; augmentation de la

39 mg/kg p.c. par jour; | vacuolisation cytoplasmique des hépatocytes

5a 13 femelles/dose a Note : Aucun effet sur les mesures des

6, 19, 50 mg/kg p.c. par | spermatozoides de I'épididyme, la

jour) dans I’eau potable | numération des spermatides, la morphologie

pendant une période des spermatozoides ou la motilité des

allant jusqu’a 35 jours, | spermatozoides.

y comprisdulJG6ala Femelles

mise bas pour certaines | 50 : diminution de la consommation d’eau

femelles; BrdU probablement due a I'aversion au go(t;

administrée a certains augmentation dose-dépendante, mais non

groupes. statistiquement significative de l'incidence de
la dilatation ou de la dégénérescence des
tubules rénaux; diminution du nombre de
foetus vivants/portée et du nombre total
d’implants par portée
Note : Aucun effet sur I'accouplement ou
I'indice de gestation. On a observé d’autres
effets indésirables sur la reproduction des
femelles, mais ils n’étaient pas
statistiquement significatifs en raison du petit
nombre de grossesses (n = 2-5) par groupe de
traitement évalué. Les auteurs ont conclu
que I’ABCA nuisait a la capacité des femelles
de concevoir et de porter une portée entiére
a terme, avec des effets particulierement
pertinents pour le début de la gestation.

ABCA 5/10 Rats F344/N Males : NTP (2009)

(10/sexe/dose) ayant
regu 62,5, 125, 250,
500 et 1 000 mg/L (5,
10, 20, 40 ou 75 mg/kg
p.c. par jour chez les
males et 5, 10, 20, 40
ou 85 mg/kg p.c. par
jour chez les femelles)
dans I'eau potable
pendant 3 mois.

2 10 : augmentation du poids relatif du foie

2 20 : diminution transitoire du ALT sérique
et de la sorbitol déshydrogénase sérique

2 40 : augmentation du poids absolu des
reins et du foie

75 : augmentation du poids relatif des reins;
augmentation de l'incidence de la
vacuolisation cytoplasmique dans le foie
Femelles :

210 : diminution de la créatinine urinaire

2 40 : augmentation du poids absolu et relatif
du foie; diminution transitoire du ALT sérique
et de la sorbitol déshydrogénase sérique
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
85 : augmentation du poids relatif des reins;
augmentation de l'incidence de la
vacuolisation cytoplasmique dans le foie
Note : Aucun effet sur les parameétres des
spermatozoides ou le cycle cestral.
ABCA Males Souris B6C3F1 Males : NTP (2009)
32/65 (10/sexe/dose) ayant 2 65 : augmentation de I'incidence de la
Femelles recu 62,5, 125, 250, vacuolisation cytoplasmique périportale
ND/8 500 et 1 000 mg/L (8, hépatique
16, 32, 65 ou 125 : augmentation du poids absolu et relatif
125 mg/kg p.c. par jour | des reins; augmentation du poids du foie
chez lesmaéleset 8, 17, | Femelles:
35, 70 ou 140 mg/kg 2 8 : augmentation du poids absolu et relatif
p.c. par jour chez les des reins; augmentation du poids du foie
femelles) dans I'eau 2 70 : augmentation de l'incidence de la
potable pendant vacuolisation cytoplasmique périportale
3 mois. hépatique; diminution de la prise de masse
corporelle moyenne
Note : Augmentation de la prolifération des
cellules hématopoiétiques dans la rate des
males (8, 16, 32) et des femelles (17 et 140).
ABCA 10/20 Rats F344/N Males : NTP (2009)

(50/sexe/dose) ayant
recu 0, 250, 500 et

1 000 mg/L (0, 10, 20
ou 40 mg/kg p.c. par
jour chez les males et
0, 13, 25 ou 50 mg/kg
p.c. par jour chez les
femelles) dans I'eau
potable pendant 2 ans.

2 20 : augmentation de I'incidence des
mésothéliomes (mais pas a la dose la plus
élevée); diminution du poids corporel moyen
40 : augmentation de l'incidence des foyers
éosinophiles dans le foie

Femelles :

2 25 : augmentation de I'incidence des foyers
éosinophiles dans le foie et de
fibroadénomes multiples dans la glande
mammaire

50 : augmentation de I'incidence des
adénomes (gros intestin, foie), de
I’hyperplasie épithéliale alvéolaire dans les
poumons et des foyers de cellules mixtes
dans le foie; diminution du poids corporel
moyen

Note : Le NTP a trouvé des preuves claires
d’activité cancérogene chez les rats.
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

ABCA ND/15 Souris B6C3F1 Males : NTP (2009)
(50/sexe/dose) ayant 2 25 : augmentation de I'incidence des
recu 250, 500 et adénomes hépatocellulaires (mais pas a la
1 000 mg/L (25, 50 ou dose la plus élevée), des adénomes et/ou des
90 mg/kg p.c. par jour carcinomes hépatiques, de I'hépatoblastome
chez les méles et 15, 30 | (multiple) et de la vacuolisation
ou 60 mg/kg p.c. par cytoplasmique des hépatocytes
jour chez les femelles) 2 50 : augmentation de I'incidence des
dans I'eau potable carcinomes hépatocellulaires (multiples) et
pendant 2 ans. de la prolifération des cellules

hépatopoiétiques de la rate

90 : augmentation de I'incidence de
I’"hyperplasie de la moelle osseuse et de la
nécrose centrolobulaire du foie; diminution
de la survie; diminution du poids corporel
moyen

Femelles :

2 15 : augmentation de I'incidence des
adénomes hépatocellulaires et de I'incidence
combinée des adénomes et/ou des
carcinomes hépatocellulaires; augmentation
de l'incidence de la vacuolisation
cytoplasmique des hépatocytes

2 30 : augmentation de I'incidence des foyers
éosinophiles hépatiques

60 : diminution du poids corporel moyen
Note : Le NTP a trouvé des preuves claires
d’activité cancérogéne chez les souris.

ABCA ND/1,6 Rats Sprague-Dawley 21,6 : diminution de la protéine SP22 dans Kaydos et
males (8/dose) ayant les testicules et diminution de la fécondité coll. (2004)
recu par gavage 1,6, 4 des spermatozoides de la queue de
et 8 mg/kg p.c. par jour | I'épididyme.
pendant 14 jours ou
1,6 et 3,2 mg/kg p.c.
par jour; sperme utilisé
pour inséminer
artificiellement des
femelles non traitées.

ABCA Déterminatio | Rats Sprague-Dawley Détermination des doses : Klinefelter et

n des doses :
24/72

Dose-réponse
ND/8

males (6 ou 12/dose)
Détermination des
doses :

(12/dose) ayant recu
par gavage 24, 72 ou
216 mg/kg p.c. par jour
pendant 14 jours.
Dose-réponse :
10/dose ayant recu par
gavage 8, 24 ou

2 72 : diminution des réserves de
spermatozoides de I'épididyme (queue, téte);
diminution du pourcentage de
spermatozoides mobiles et progressivement
mobiles dans la queue de I'épididyme;
diminution de la vitesse des spermatozoides;
diminution du nombre de spermatozoides
dans la queue de I'épididyme et I'épididyme;
augmentation du pourcentage d’anomalies
de la queue dans les spermatozoides de la

coll. (2002)
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HAA

NOAEL/LOAEL
(mg/kg p.c.
par jour)

Méthode

Effets critiques
(mg HAA/kg p.c. par jour)

Référence

72 mg/kg p.c. par jour
pendant 14 jours;
femelles non traitées
inséminées
artificiellement avec du
sperme de males
traités.

queue de I'épididyme; augmentation du
nombre de spermatides retenues

(stade 19 aux stades X et Xl) dans les
testicules; diminution de la LH sérique;
augmentation du pourcentage de
spermatides retenues dans les testicules;
augmentation qualitative des corps résiduels
atypiques aux stades X et XI (non quantifiée)
216 : diminution du poids corporel;
augmentation des anomalies des
spermatozoides dans la téte et la queue de
I’épididyme; diminution du nombre de
spermatozoides dans la téte de I'épididyme
Dans I'ensemble — retard de la spermiation
dans les testicules

Note : On n’a observé aucun effet sur la
production de spermatozoides dans les
testicules, la testostérone sérique ou le poids
des testicules, de I'épididyme et des vésicules
séminales.

Dose-réponse

2 8 : diminution progressive de la motilité des
spermatozoides et du pourcentage de
spermatozoides mobiles; diminution du
pourcentage de fécondité des
spermatozoides de la queue de I'épididyme
par insémination in utero; diminution des
protéines SP22 (corrélées a la fécondité) et
SP9

2 24 : augmentation des spermatozoides a
téte seulement dans la queue de I'épididyme
72 : diminution du poids de I'épididyme;
augmentation des spermatozoides anormaux
dans la téte et la queue de I'épididyme

Note : On n’a observé aucun effet sur le poids
corporel, le poids des testicules, le poids des
vésicules séminales ou les niveaux
hormonaux.

ABCA

24/72

Souris C57BL/6
juvéniles males (JPN 8 a
21) et adultes
(12/dose) ayant recu
par gavage 8, 24, 72 ou
216 mg/kg p.c. par jour
pendant 14 jours;
7/age/dose utilisée
dans I'essai de
sélection séquentiel de
suivi de 40 jours; les

Etude de 14 jours :

Juvéniles :

216 : réduction de la taille des juvéniles avec
rétablissement a la semaine 10

Note : Aucun effet sur le poids relatif des
testicules

Essai de sélection :

2 72 : diminution transitoire du nombre
moyen de portées/males, pourcentage de
portées/femelles reproduites, nombre total
de foetus/males; augmentation de la

Tully et coll.
(2005)
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
juvéniles avaient une rétention des spermatides et des corps
période de maturation | résiduels atypiques; perturbation du cycle
de 14 semaines. spermatogene (stade I-VIII)
Note : Les effets étaient transitoires chez les
souris adultes exposées (indiquant une
toxicité pour les spermatides) et n’étaient
pas une conséquence de I'administration de
doses chez les juvéniles. Aucune différence
significative dans le poids relatif des organes
reproducteurs ou dans les paramétres de
reproduction chez les adultes ayant regu des
doses lorsqu’ils étaient juvéniles.
ABCA ND/75 Souris B6C3F1 males 75 : augmentation de la teneur en glycogene | Kato-
(5/dose) ayantrecudu | du foie Weinstein et
ABCA neutralisé a 0,3, | 750 : augmentation du poids relatif du foie coll. (2001)
1 ou 3 g/L (calculé
comme 75, 250 ou
750 mg/kg p.c. par
jour) dans I’eau potable
pendant 12 semaines.
ACDBA | 62/78 Détermination des Détermination des doses NTP (2000)

doses

Rats Sprague-Dawley
(31/sexe/dose) ayant
recu 750, 1 000 et

1 500 ppm (calculé
comme 52, 64 et

75 mg/kg p.c. par jour)
dans I'eau potable
pendant 2 semaines.
Etude clé

Rats Sprague-Dawley
ayant regu 500, 1 000,
1 500 ppm dans I'eau
potable pendant une
période maximale de
35 jours (5a

10 méles/dose de 37,
62 et 78 mg/kg p.c. par
jour;5a

13 femelles/dose de
58, 100 et 124 mg/kg
p.c. par jour).

Note : Aucun effet significatif lié a

I"article d’essai a quelque dose que ce soit. La
consommation d’eau a diminué a partir de 52
chez les males et de 64 chez les femelles,
mais elle était probablement liée a I'aversion
au go(t.

Etude clé

Males :

> 62 : réduction de I'apport en eau

78 : augmentation de la prolifération
cellulaire dans le foie; diminution de la
vitesse des spermatozoides et de I'amplitude
maximale du déplacement latéral de la téte
(aucun changement dans les autres mesures
du sperme); diminution de I'apport
alimentaire

Femelles :

> 100 : diminution de I'apport en eau

124 : diminution du poids corporel absolu
moyen et de la consommation d’aliments;
augmentation de la prolifération cellulaire
dans le foie et les reins

Note : Les auteurs affirment que I'absence de
cytotoxicité patente en présence d’une
réponse de prolifération cellulaire laissent
entendre un mode d’action mitogene.
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
Note : Aucun résultat clinique ou aucune
mortalité liés au traitement. Aucune toxicité
pour la reproduction ou le développement
des femelles (aucune malformation viscérale
ni variation chez les petits).
ABDCA | ND/5 Rats F344/N Males NTP (2015)
(10/sexe/dose) ayant 2 9 : diminution du ALT sérique
recu du ABDCA non 72 : diminution du poids du testicule gauche
neutralisé a 62,5, 125, et de la sorbitol déshydrogénase;
250, 500 ou 1 000 mg/L | augmentation du poids relatif du foie
dans I'eau potable Femelles
pendant 14 semaines 2 5 : diminution de I'albumine sérique (peut
(calculé comme 5, 9, indiquer des problémes hépatiques et
19, 37 ou 72 mg/kg p.c. | rénaux)
par jour pour les males; | 220 : augmentation de la numération
5, 10, 20, 43 ou 69 pour | plagquettaire et du poids relatif des reins;
les femelles); diminution du ALT sérique
10 rats/sexe/dose 2 43 : diminution des protéines sériques
supplémentaires totales
utilisés a des fins de 69 : diminution du poids corporel moyen final
pathologie clinique et de la prise de masse corporelle;
pendant 4 semaines. augmentation du poids absolu des reins
Note : On n’a observé aucune lésion
histologique liée a un produit chimique.
ABDCA | ND/11 Rats F344/Ntac Les deux sexes NTP (2015)

(66/sexe/dose) ayant
recu 250, 500 ou

1 000 mg/L dans I'eau
potable pendant

104 semaines (calculé
comme 11, 21 ou

43 mg/kg p.c. par jour
pour les méles; 13, 28
ou 57 pour les
femelles);

8 rats/sexe/dose
supplémentaires
utilisés aux fins de
pathologie clinique a 6
et 13 mois.

211/13 : augmentation de I'incidence des
Iésions non néoplasiques (angiectasie) dans
la moelle osseuse, de fibroadénomes et de
néoplasmes dans la glande mammaire et de
mésothéliomes dans tous les organes
examinés

Males

2 11 : augmentation de I'incidence des
mésothéliomes dans les testicules et
I’épididyme

2 21 : augmentation de I'incidence de
I’adénome du gros intestin (considéré
comme équivoque par le NTP) et
d’adénome/carcinome dans la glande de
Harder

43 : diminution de la consommation d’eau;
augmentation de l'incidence de néoplasmes
cutanés, de fibrome sous-cutané, de foyer
éosinophile dans le foie et d’hyperplasie de la
moelle osseuse

Femelles

2 13 : augmentation de I’hyperplasie de la
moelle osseuse
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
2 28 : diminution de la survie; augmentation
des foyers éosinophiles dans le foie, de la
prolifération des cellules hématopoiétiques
du foie et de la rate
57 : augmentation de I'incidence du
carcinome de la glande mammaire et de
I’'hyperplasie de la glande mammaire
Note : Preuve claire d’activité cancérogene
chez les deux sexes.
ABDCA | 15/30 Souris B6C3F1/N Males NTP (2015)
(10/sexe/dose) ayant 2 30 : augmentation du poids relatif du foie
recu 62,5, 125, 250, 2 59 : augmentation du poids absolu du foie
500 ou 1 000 mg/L 123 : diminution du poids absolu des reins
dans I'eau potable Femelles
pendant 14 semaines 129 : augmentation de I'épuisement du
(calculé comme 7, 15, glycogéne dans le foie; augmentation du
30, 59 ou 123 mg/kg poids relatif des reins
p.c. par jour pour les Note : Aucun effet sur I'hématologie ou
males; 9, 17, 36, 70 ou I’appareil reproducteur male/femelle.
129 pour les femelles).
ABDCA | ND/17 Souris B6C3F1/N Les deux sexes NTP (2015)

(66/sexe/dose) ayant
recu 250, 500 ou

1 000 mg/L dans I'eau
potable pendant

105 semaines (calculé
comme 23,52 ou

108 mg/kg p.c. par jour
pour les méles; 17, 34
ou 68 mg/kg p.c. par
jour pour les femelles);
7/8 souris/sexe/dose
supplémentaires
utilisés aux fins de
pathologie clinique a 6
et 14 mois.

2 17/23 : augmentation de la consommation
d’eau (sauf chez les femelles a 68 ans)
68/108 : augmentation de 'incidence de
foyers atypiques d’altération cellulaire dans
le foie

Males

2 23:augmentation de I'incidence du
carcinome hépatocellulaire, de
I’hépatoblastome et de I'atrophie de
I’épididyme

2 52 : diminution de la survie (morts liées a
des néoplasmes hépatiques) et du poids
corporel moyen; augmentation de I'incidence
de I'atrophie du testicule, de la
dégénérescence de I'épithélium épididymaire
et des adénomes/carcinomes de la glande de
Harder

108 : augmentation de I’"hypospermie;
diminution du poids absolu et relatif des reins
Femelles

2 17 : diminution du poids corporel moyen;
augmentation de l'incidence des adénomes
et des carcinomes hépatocellulaires

2 34 : augmentation de I'incidence du
carcinome hépatocellulaire
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)
68 : augmentation de I'incidence des
hépatoblastomes et des hémangiosarcomes;
diminution du poids corporel moyen
Note : Preuve claire d’activité cancérogene
chez les deux sexes.
ABDCA | ND/75 Souris B6C3F1 males 75 : augmentation du poids relatif du foie; Kato-
(5/dose) ayant recudu | diminution de la teneur en glycogéne du foie | Weinstein et
ABDCA neutralisé a coll. (2001)
0,3, 1 ou 3 g/L (calculé
comme 75, 250 ou
750 mg/kg p.c. par
jour) dans I’eau potable
pendant 12 semaines.
MIAA ND/10 (mg/L) | Souris CD-1 gravides Aucun effet sur le cycle cestral ou les Gonsioroski
(12/dose) ayant regu parameétres de fécondité (taux de mortalité, et coll.
10, 100 ou 500 mg/L de | rapport des sexes) des femelles FO, mais (2022)
MIAA dans I'eau diminution des niveaux d’cestradiol a la dose
potable pendant la plus élevée. Au JPN 21, les femelles F1 (25
35 jours avant a 35/dose) avaient une diminution du poids
I’accouplement et corporel a partir de 100 mg/L, tandis qu’on a
jusqu’au JPN 21. observé une augmentation du poids absolu
des ovaires a 10 mg/L. On a également
observé un retard de I'ouverture vaginale,
une augmentation de la distance ano-
génitale par rapport au poids corporel et une
diminution du pourcentage de follicules
atrétiques chez les femelles F1.
MIAA ND/500 Souris CD-1 femelles Aucun effet sur la prise de masse corporelle, Gonsioroski
(mg/L) (12/dose) ayant recu le poids des ovaires, de I'utérus et du foie. A et coll.
0,5 a 500 mg/L de la dose la plus élevée testée, le MIAA (2021)

MIAA dans I'eau
potable pendant 35 a
40 jours.

affectait la fonction reproductrice en
diminuant la durée du stade proestral du
cycle cestral, en perturbant I’expression
génique de I'ovaire et en diminuant les
niveaux d’androsténedione et d’'cestradiol.
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HAA NOAEL/LOAEL | Méthode Effets critiques Référence
(mg/kg p.c. (mg HAA/kg p.c. par jour)
par jour)

MIAA 2,5/7,5 Des rats males et On n’a observé aucune toxicité pour la Long et coll.
femelles (10/dose) ont | reproduction chez les rats femelles. On a (2021)
recu par gavage 0, 2,5, | observé une augmentation du poids relatif
7,5 ou 22,5 mg/kg p.c. des testicules (en I'absence de changements
par jour de MIAA a histopathologiques) et des vésicules
partir de deux séminales ainsi que des glandes coagulantes
semaines avant chez la génération parentale male a
I’accouplement. Les 22,5 mg/kg p.c. par jour. Le MIAA a entrainé
males ont été sacrifiés une augmentation de la congestion de la téte
aprés 4 semaines chez la progéniture a partir de 7,5 mg/kg p.c.
d’administration tandis | par jour et une diminution du poids de la
que les femelles ont portée, une baisse de I'indice de viabilité et
été sacrifiées au une diminution de l'indice de distance ano-
13¢ jour postpartum. génitale chez les petits méles a 22,5 mg/kg

p.c. par jour.

MIAA ND/6 Rats Sprague-Dawley On a observé une diminution du poids relatif | Xia et coll.

(7/sexe/dose) ayant du foie (= 12 mg/kg p.c. par jour) et du coeur | (2018)

recu0, 6, 12 ou

24 mg/kg p.c. par jour
de MIAA pendant

28 jours.

(24 mg/kg p.c. par jour) chez les méles.
L’alanine phosphatase, les protéines totales
et I'azote uréique sanguin ont également
diminué a la dose la plus élevée testée. Chez
les femelles, le poids des ovaires a diminué,
tandis que le poids relatif de I'hypothalamus
a augmenté a partir de la dose la plus faible
testée. On a observé des taux altérés
d’hormones chez les males et les femelles
respectivement a partir de 12 et 24 mg/kg
p.c. par jour. On a observé une augmentation
statistiquement significative du nombre total
de follicules thyroidiens plus petits chez les
sexes a la dose la plus élevée. L'expression
génique dans la thyroide et le foie était
altérée, tandis que I'expression de la protéine
TSHR était régulée a la baisse.

ALT — glutamopyruvique transaminase sérique; AST — aspartate aminotransférase sérique; AUS — azote uréique sanguin; ABCA :
acide bromochloroacétique; ABDCA — acide bromodichloroacétique; BrdU — indice de marquage bromodésoxyuridine /5-
bromo-2'-désoxyuridine pour mesurer la prolifération cellulaire; ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ChE — cholinestérase;
CLP — cellules du lavage péritonéal; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; F —femelle; JG — jour de
gestation; JPN — jour postnatal; L/LOAEL — dose minimale avec effet nocif observé; M — méle; AMBA — acide
monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; MIAA — acide monoiodoacétique; MPO — myéloperoxydase; N —
nombre; ND — non déterminé; NOAEL — dose sans effet nocif observé; p.c. — poids corporel; PL — peroxydation lipidique; RSO —
radical superoxyde; SOD — superoxidase dismutase; T3 — triiodothyronine; T4 — thyroxine; ATBA — acide tribromoacétique;
ATCA — acide trichloroacétique; TNF-a — facteur de nécrose tumorale alpha.
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Tableau E3. Poids de la preuve de génotoxicité des acides haloacétiques
(AHA)

Pour chaque AHA, les analyses sont énumérées par ordre décroissant de gravité des effets
génotoxiques (par exemple, mutations de I’ADN [MADN] > aberration chromosomique [AC] ou
test du micronoyau [MN] > dommages de I’ADN [LADN]; épreuve indicatrice, par exemple, test
des cométes, électrophorése sur gel unicellulaire [SCGE]) > adduits d’ADN [AADN] et pertinence
phylogénétique croissante pour les humains (in vitro : bactéries, cellules animales, cellules
humaines, et animaux in vivo). Dans |’évaluation du poids de la preuve de la génotoxicité, on
accorde la pondération la plus élevée aux mutations aux niveaux de I’ADN, des génes et des
chromosomes chez les animaux (rangées en haut a droite pour chaque AHA). On a trouvé trés
peu d’études sur les DA (adduits d’ADN).

AHA |Analy | Analyses bactériennes in Analyses in vitro chez | Analyses in vitro chez Analyses in vivo chez les Poids de la
se vitro les animaux I’humain animaux preuve

AMCA [MAD |(-) S. typhimurium (+) CHO (dose élevée), |ND N/A

N TA98, TA100, TA104, lymphome de la souris
TA1530, TA1535, TA1537, tk+/tk-3
G46, TA1535/pSK1002. (+)
TA 98, TA100! ND
AMCA [AC ND (-) CHO et CHL + S9 (-) Tk6. (+) ND
(4 études). (+) CHO sans lymphocytes? N/A
S9 (2 études) !

AMCA [MN ND ND (+) lymphocytes, ND N/A

poumon A5493

AMCA [LADN |[ND (+) CHO (2 études)3 (-) HEPG (high dose), (-) souris B6C3F1 (foie,

T24. (+) lymphocytes rate, estomac, cellules

(2 studies) and weak in | épithéliales du

CCRF-CE, sperm, FHs (4 | duodénum), foie de rat

studies)3 F344 (+) effets N/A
secondaires attribuables a
une cytotoxicité dans les
hépatocytes primaires de
rat!

AMCA [N/A N/A N/A N/A N/A L’AMCA n’est
probablement
pas un
cancérogéne
génotoxique a
action directe.

ADCA MAD  |(-) S. typhimurium TS24 (-) Cellules de ND (-) Souris transgéniques Big |N/A

N recA, TA2322 polA, TA1950 (lymphome de Blue B6C3F1, 1 et3,5g/L 4
uvrB, TA98, TA100, TA104, |souris L5178Y/TK+/- (+) et 10 semaines; (+) a
TA1535, TA1537, TA1538, Cellules de lymphome 60 semaines?

TA1950, TA2322, E. coli de souris L5178Y/TK+/-,
WP2urvA, CHO2
TA1535/pSK1002. (+) TA9S,

TA100, TA1535, TA1538,

RSJ100, TA1535/pSK10021

ADCA AC ND (+) Cellules ND ND

N/A
L5178Y/TK+/-. (-) CHO?
ADCA  [MN ND (-) Cellules (+/-) lymphocytes (-) Souris
L5178Y/TK+/-1 du sang périphérique? [haploinsuffisantes en p53,
0,0,5, 1 ou 2 g/L; souris N/A
Tg.ACO, 0,5, 10u2g/L;
souris B6C3F1 0, 0,067,
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AHA

Analy
se

Analyses bactériennes in
vitro

Analyses in vitro chez
les animaux

Analyses in vitro chez
I’lhumain

Analyses in vivo chez les
animaux

Poids de la
preuve

0,125, 0,25, 0,5 ou 1 g/L. (+)
Souris B6C3F1 3,5 g/L!

ADCA

LADN

ND

(-) CHO, hépatocytes
primaires de souris
B6C3F1, hépatocytes de
rat F3441

(-) Cellules CCRF-CEM.
(+) HepG22

(-) Rats F344 15, 41,

113 mg/kg; souris B6C3F1
0,7, 17 mg/kg; souris
B6C3F1 0,13 a 1,3 g/kg de
cellules duodénales et
gastriques; foie de rat F344
0,05, 0,5 ou 2 g/L; foie de
rats F344 0,13 3 0,65 g/kg.
(+) Rats F344 3 300 mg/kg,
souris B6C3F1 6 500 mg/kg;
souris B6C3F1 10 ou

500 mg/kg; cellules
hépatiques de souris
B6C3F10,13 a1,3 g/kg et
cellules hépatiques de
souris B6C3F1 0,5 ou 5 g/L,
foie de souris B6C3F1

7,5 mg/kg/j, foie de rat
Wister 0,5 et 2,0 g/L!

N/A

ADCA

N/A

N/A

N/A

N/A

N/A

L’ADCA ne
semble pas
étre
directement
génotoxique.

ATCA

MAD

(-) B. subtilis H17 Rec+ et
M45 Rec-, S. Typhimurium
TA98, TA100, TA 1535,
TA1537, TA1538, TA104,
RSJ100, E. coli PQ37. (+)
TA1535, TA100, TA98,
TA1535/pSK1002 1

(-) CHO. (+) Cellules
L5178Y/TK+/-2

ND

ND

N/A

ATCA

AC

ND

Faible (+) TK63

(-/+) lymphocytes
périphériques?

(-) souris blanches 1, 10,
100, 500 ou 1 000 mg/kg de
trichloroacétate de sodium
pendant 20 heures. (+)
Souris suisses 500 mg/kg
(dose élevée) 1

N/A

ATCA

MN

ND

ND

(-/+) lymphocytes
périphériques?

(-) Souris
C57BL/6JfBL10/Alpk,
injection i.p. de 337, 675 ou
1 080 mg/kg-jour (males);
0, 405, 810 ou 1 620 mg/kg
par jour (femelles). (+)
Souris suisses, injection i.p.
de 125, 250 ou 500 mg/kg

(doses élevées) 2

N/A
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AHA |Analy | Analyses bactériennes in Analyses in vitro chez | Analyses in vitro chez | Analyses in vivo chez les Poids de la
se vitro les animaux I’humain animaux preuve
LADN |(-/+) S. typhimurium (-) CHO, hépatocytes (-) CCRF-CEM. (+) (-) Rats F344, doses < N/A
TA1535/pSK10022 primaires de souris HepG22 25 mmol/kg et 0, 164 ou
B6C3F1 et de rats F344 817 mg/kg (hépatique);
males! souris B6C3F1 <

0,1 mmol/kg et 500 mg/kg
(hépatique), 1 g/kg et
1500 mg/kg et 1,6 g/kg
(estomac et duodénums).

ATCA (+) Rats F344 25 mmol/kg;
souris B6C3F1 0,1 mmol/kg,
500 mg/kg et 1,6 g/kg
(hépatique) et 300 mg/kg
(hépatique) et 77, 154 ou
410; NOAEL 7,7/LOAEL
25 mg/kg/j, mg/kg-jour
(hépatique) et 25 ou
50 mg/kg jour (hépatique)?

AADN |ND ND ND (-) Souris B6C3F1 N/A

20, 100 mg/kg et 25,

ATCA 125 ou 500 mg/kg par jour.
(+) Souris B6C3F1
300 mg/kg?

N/A N/A N/A N/A L’ATCA ne
semble pas
étre
directement
génotoxique.
Les résultats
positifs ont été

ATCA obtenus a des
doses élevées
et chez une
espeéce ol
I'exposition au
ATCA n’a pas
causé de
tumeurs (rats).

AMBA |MAD (-) S. typhimurium TA100, (+) CHO3 ND ND N/A
N TA98, TA1535/pSK1002, E.
coli PQ37. (+) TA100, TA98,
TA1535/pSK10022
AC ND ND (-) TK6. (+) ND
AMBA N/A
lymphocytes?
MN ND ND (-) TK6. (+) ND
AMBA lymphocytes, poumon N/A
A5492
LADN [ND (+) L-1210, CHO3 (-) Cellules T24. (+) FH, |ND
HepG,

AMBA . N/A

spermatozoides,
lymphocytes3
N/A N/A N/A N/A N/A L’AMBA est

AMBA probablement

génotoxique.
ADBA  |MAD |(-) S. Typhimurium TA98, (+) CHO-K1 ND ND N/A
N RSJ100 (+) TA100, TA98,

TA1535/pSK1002, E. Coli
PQ373
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AHA |Analy | Analyses bactériennes in Analyses in vitro chez | Analyses in vitro chez | Analyses in vivo chez les Poids de la
se vitro les animaux I’humain animaux preuve
MN ND ND ND (-) Souris B6C3F1 femelles
17,34,67,132 ou
ADBA 260 mg/kg-jour (+) souris N/A
B6C3F1 males 16, 30, 56,
115 ou 230 mg/kg-jour?
ADBA [LADN [ND (+) CHO-AS523 (+) HepG23 ND N/A
AADN |ND ND ND (+) Souris B6C3F1 males
ADBA 300 mg/k et 0, 29, 144 ou N/A
578 mg/kg par jour3
N/A  |N/A N/A N/A N/A L’ADBA est
ADBA pr’oba blgment
génotoxique.
ATBA MAD  |(-) Salmonella ND (+) A549 poumon3 ND N/A
N
ATBA  |LADN |ND (+) CHO (dose élevée)? | ND ND N/A
ATBA N/A N/A N/A N/A N/A Données
limitées; ne
semble pas étre
génotoxique a
faibles doses.
ABCA MAD  |(-) Salmonella TA9S, E. coli ND ND ND N/A
N WP2uvrA/pkM101 (+)
Salmonella TA1002
ABCA  [MN ND ND ND (-) Erythrocytes de souris
B6C3F1 dans le sang N/A
périphériquel
ABCA  [LADN |ND (+) CHO (dose élevée)? ND ND N/A
ABCA N/A N/A N/A N/A N/A Données
limitées; ne
semble pas
génotoxique a
faibles doses.
ACDBA |LADN |ND (+) CHO (dose élevée)? ND ND Données
insuffisantes.
ABDCA |MAD ((+) Salmonella TA97, TA9S, ND ND ND
N TA100, E. coli WP2
uvrA/pkm1013
ABDCA [MN ND ND ND (-) Erythrocytes de souris N/A
B6C3F1 dans le sang
périphérique NOAEL
123 mg/kg?!
ABDCA |[LADN |[ND (+) CHO (dose élevée)? ND ND N/A
ABDCA [N/A N/A N/A N/A N/A Données
insuffisantes.
MIAA MAD  |(+) Salmonella (+) CHO3 ND ND N/A
N A1535/pSK10043
MIAA  |AC ND (+) CHO, Tk63 (+) lymphocytes. (-) ND
N/A
Tk62
MIAA MN ND (+) lymphocytes? ND N/A
MIAA  [LADN |ND (+) CHO (2 études)? (-) T24, (+) ND
lymphocytes N/A
(2 études), FH, HepG23
MIAA N/A N/A N/A N/A N/A Les AHA-I sont
probablement
génotoxiques.
DIAA LADN |ND (+) CHO (dose élevée)? (+) poumon A549 ND Données

(dose élevée)?

insuffisantes.
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AHA |Analy | Analyses bactériennes in Analyses in vitro chez | Analyses in vitro chez | Analyses in vivo chez les Poids de la
se vitro les animaux I’humain animaux preuve
CIAA MN ND ND (+) A549 poumon3 ND Données
insuffisantes.
BIAA LADN ND (+) CHO (dose éle\/ée)2 ND ND Données
insuffisantes.

(-) indique des résultats d’analyse négatifs; (+) indique des résultats d’analyse positifs

1les résultats d'essais biologiques sont principalement négatifs

2|es résultats d’essais biologiques sont mitigés ou seulement positifs a des concentrations élevées

3les résults d’essais biologiques sont majoritairement positifs

AADN — adduits de I’ADN; AC — aberration chromosomique; ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide
bromodichloroacétique; BIAA — acide bromoiodoacétique; CCRF-CEM — lignée cellulaire humaine dérivée d’un lymphome
agressif; ACDBA — acide chlorodibromoacétique; CHO — cellule ovarienne de hamster; CIAA — acide chloroiodoacétique; ADBA —
acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; DIAA — acide diiodoacétique; FH — cellules épithéliales de I'intestin
gréle foetal humain non transformées; HepG2 — carcinome hépatocellulaire du foie humain; L-1210 — leucémie lymphoide de la
souris; LADN —dommages a I’ADN; MAND — mutations de I’ADN; AMBA — acide monobromoacétique; AMCA — acide
monochloroacétique; MIAA — acide monoiodoacétique; MN — micronoyau; N/A — non applicable ; ND — non disponible; NOAEL —
dose sans effet nocif observé; SCGE — électrophorése sur gel unicellulaire; T24 — lignée cellulaire urothéliale humaine; ATBA —
acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique; TK6 — thymidine kinase hétérozygote lymphoblastoide humaine.
Références:

ABCA: bromochloroacetic acid: Plewa et al., 2010; NTP, 2009.

ABDCA: bromodichloroacetic acid: Plewa et al., 2010; NTP, 2015.

BIAA: bromoiodoacetic acid: Plewa et al., 2010.

ACDBA: chlorodibromoacetic acid: Plewa et al., 2010.

CIAA: chloroiodoacetic acid: Pérez-Albaladejo et al., 2023.

ADBA: dibromoacetic acid: References from OEHHA, 2022: Parrish et al.,1996; Austin et al., 1996; NTP, 2007a; Giller et al.,1997;
Nelson et al., 2001; Fang et al., 2001; Kargalioglu et al., 2002; Zhang et al., 2010, 2012, 2016; Stalter et al., 2016; Plewa et al.,
2002, 2010.

ADCA: dichloroacetic acid: References from OEHAA, 2022: Leavitt et al., 1997; NTP, 2007b; Fuscoe et al., 1996; Chang et al.,
1992; Nelson et al., 1989, 2001; Nelson and Bull, 1988; Varshney et al., 2013; Fox et al., 1996; Harrington-Brock et al., 1998;
Kargalioglu et al., 2002; Giller et al., 1997; Plewa et al., 2002, 2004, 2010; Zhang et al., 2010, 2012, 2016; Stalter et al., 2016;
Ono et al., 1991; Nelson et al., 2001; DeMarini et al., 1994; Herbert et al., 1980; Waskell, 1978; Hassoun et al., 2014; El-Arem et
al., 2014.

DIAA: diiodoacetic acid: Plewa et al., 2010; Pérez-Albaladejo et al., 2023.

AMBA: monobromoacetic acid: References from OEHHA, 2022: Giller et al., 1997; Kargalioglu et al., 2002; Zhang et al., 2010,
2012, 2016; Stalter et al., 2016; Stratton et al., 1981; Plewa et al., 2000, 2002, 2004, 2010; Muellner et al., 2010; Attene-Ramos
et al., 2010; Dad et al., 2013; Escobar-Hoyos et al., 2013; Komaki et al., 2009; Ali et al., 2014; Pals et al., 2016; Liviac et al., 2010;
Richardson et al., 2007; Marsa et al., 2018. Other: Pérez-Albaladejo et al., 2023.

AMCA: monochloroacetic acid: OEHHA, 2022: McCann and Ames, 1976; Bartsch et al., 1975; Rannug et al., 1976; NTP, 1992;
Giller et al., 1997; Nelson et al., 2001; Kargalioglu et al., 2002; Zhang et al., 2010, 2012, 2016; Stalter et al., 2016; Galloway et
al., 1987; Sawada et al., 1987; Plewa et al., 2002, 2018; Komaki et al., 2009; Attene-Ramos et al., 2010; Escobar-Hoyos et al.,
2013; McGregor et al., 1987; Chang et al., 1992; Ali et al., 2014; Liviac et al., 2010; Marsa et al., 2018. Other: Pérez-Albaladejo et
al.,, 2023;

MIAA: monoiodoacetic acid: References from Richardson et al. Review (2007): Cemeli et al., 2006; Plewa et al., 2004; Hilliard et
al., 1998. References from OEHHA, 2022: Ali et al., 2014; Escobar-Hoyos et al., 2013; Zhang et al., 2010, 2012, 2016; Liviac et al.,
2010; Attene-Ramos et al., 2010; Komaki et al., 2009, 2018; Marsa et.al., 2018.

ATBA: tribromoacetic acid: Kargalioglu et al., 2002; Plewa et al., 2010; Pérez-Albaladejo et al., 2023.

ATCA: trichloroacetic acid: References from OEHHA, 2022: Parrish et al., 1996, Austin et al., 1996, Hassoun et al., 2010a, 2014;
Hassoun and Dey, 2008; Chang et al., 1992; Styles et al., 1991; Nelson et al., 1989, 2001; Nelson and Bull, 1988; Kurinnyi, 1984;
Bhunya and Das, 1987; Varshney et al., 2013, 2014; Mackay et al., 1995; Harrington-Brock et al., 1998; Zhang et al., 2010, 2012,
2016; Stalter et al., 2016; Giller et al., 1997; Plewa et al., 2002, 2010; DeMarini et al., 1994; Ono et al., 1991; Moriya et al., 1983;
Rapson et al., 1980; Nestmann et al., 1980; Waskell, 1978; Shirasu et al., 1976; Anderson et al., 1972; Kikland et al., 2011.
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Tableau E4. Etudes sur le cancer chez les animaux de laboratoire

exposés aux acides haloacétiques (AHA)

(33/dose)

ADCA neutralisé pendant
104 semaines.

3/20, 18/24*

AHA Espéce, sexe, nombre | Exposition : Voie, dose et Réponse : Type de NOAEL/LOAEL Référence
durée tumeur et (mg/kg p.c. par
incidence/nombre jour)
d’animaux
AMCA | Rats F344/N (70/dose) | Rats: Gavage de AMCA non Aucune preuve de ND NTP,
et souris B6C3F1 méles | neutralisé a 15 ou 30 mg/kg cancérogénicité 1992
et femelles p.c. par jour, 5 jours par
(60/sexe/dose) semaine pendant
104 semaines (calculé
comme 11 et 21 mg/kg p.c.
par jour). Souris : Gavage de
AMCA non neutralisé a 50 ou
100 mg/kg p.c. par jour (36 et
71 mg/kg p.c. par jour),
5 jours par semaine pendant
104 semaines.
AMCA | Rats F344/N méles Eau potable, AMCA Aucune preuve de ND DeAngelo
(50/dose) neutralisé a 0,05, 0,5 ou cancérogénicité et coll,,
2,0 g/L (calculé comme 3,5, 1997
26,1 ou 59,9 mg/kg p.c. par
jour) pendant 104 semaines.
ADCA Souris B6C3F1 Eau potable, 52 semaines, Males : AH : 0/35, 0/1, Seuls les méles Bull et
males et femelles ADCA neutralisé : médles: 0,1 | 2/10 ont développé coll., 1990
(11 & 35/dose) ou2g/L(0, 140 ou des tumeurs
300 mg/kg p.c. par jour). CH :0/35, 0/1, 5/10*.
Exposition des 11 souris du Males du sous-groupe de 140/300
sous-groupe de 2 g/L cessée 2g/L:AH:0/35, 2/11;
aprés 37 semaines, souris CH :0/35, 0/11. Total des
sacrifiées a 52 semaines |ésions hépatiques
(280 mg/kg par jour). macroscopiques (males
Femelles : 0 ou 2 g/L (O ou seulement) : 2/35, 2/11,
480 mg/kg p.c. par jour) 23/24*. Femelles :
pendant 52 semaines. Aucune augmentation des
tumeurs dépendantes du
ADCA.
ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable, ADCA neutralisé | Résultats combinés 77/486 DeAngelo
Etude 1 : 60 semaines : 0, (semaines 60 et 75 et et coll.,
(50/dose) 0,05, 0,5,5g/L(0, 7,6, 77 ou études 1 et 2) : 1991
486 mg/kg p.c. par jour).
75 semaines : 0, 0,05, 0,5g/L | AH :0/28, 2/29, 1/27,
(0, 7,6, 77 mg/kg p.c. par 12/12%*; 24/30%;
jour). Etude 2 :
60 semaines :0 ou 3,5 g/L (0 CH :2/28,5/29, 2/27,
ou 410 mg/kg p.c. par jour). 8/12%; 25/30*
AH ou CH : 2/28, 7/29,
3/27, 12/12*, 27/30*
ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable, 0 ou 0,5 g/L (0 AH :1/20, 10/24*; CH : ND/93 Daniel et
ou 93 mg/kg p.c. par jour) de | 2/20, 15/24*; AH ou CH : coll., 1992
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p.c. par jour) de ADCA
neutralisé pendant
52 semaines.

1/20, 1/19; AH ou CH :
0/20, 1/20, 4/20, 11/19*

AHA Espéce, sexe, nombre | Exposition : Voie, dose et Réponse : Type de NOAEL/LOAEL Référence
durée tumeur et (mg/kg p.c. par
incidence/nombre jour)
d’animaux
ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable,0ou 5g/L(Oou | AH:2/24,83/89%; CH : ND/900 Anna et
900 mg/kg p.c. par jour) 2/24, 66/89* coll., 1994
(10 a110/dose) de ADCA neutralisé pendant
76 semaines.
ADCA Rats F344 males Eau potable, 0, 0,05, 0,5 ou Nodules hépatiques : 0/7, | 40/296 Richmond
2,4g/L(0, 4,40 0u 0/7,0/7, 19/27* (sacrifice et coll,,
(60/dose) 296 mg/kg p.c. par jour) de a 60 semaines). Aucune 1995
ADCA neutralisé pendant 15, | augmentation significative
30, 45, 60 ou 104 semaines. des AH ou CH; les groupes
a forte dose seulement
ont été sacrifiés a
60 semaines. Groupes de
45 3 104 semaines
combinés (aucun
ajustement de durée) :
AH :1/37,0/40, 6/43,
8/34*; CH : 0/37, 0/40,
3/43, 1/34.
ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable, 0, 1 0u 3,5 g/L CH:19%, 70,6 %, 100 % ND Ferreira-
(nombre non précisé) (0, 180 ou 630 mg/kg p.c. par | (seuls les pourcentages Gonzalez
jour) de ADCA neutralisé ont été rapportés, aucune et coll.,
pendant 104 semaines. analyse statistique). 1995
ADCA Rats Fischer 344 méales | Eau potable, ADCA neutralisé | 100 semaines : AH : 1/23, 3,6/40,2 DeAngelo
a0,0,05,0,5 5g/L(0, 3,6, 0/26, 5/29; CH : 0/23, et coll,,
(50 a 78/dose) 40,2, 402 mg/kg p.c. parjour) | 0/26,3/29; AH + CH : 1996
pendant 100 semaines et a0, | 1/23,0/26, 7/29*.
1,6 g/L (0, 139 mg/kg p.c. par | 103 semaines : AH : 0/33,
jour) pendant 103 semaines. | 3/28; CH : 1/33, 6/28%;
AH + CH :1/33, 8/28*. Le
groupe a5 g/L a été exclu
en raison d’une
neuropathie.
ADCA Souris B6C3F1 femelles | Eau potable, 0, 2,0, 6,67 ou AH :2/90, 3/50; 7/28%; 40/115 Pereira et
20 mM (0, 40, 115 ou 16/19*; CH : 2/90, 0/50; coll.,
(40 & 134/dose) 330 mg/kg p.c. par jour) de 1/28; 5/19* 1996b
ADCA neutralisé jusqu’a
576 jours.
ADCA Souris B6C3F1 femelles | Eau potable, 0,0,50u 3,5g/L | CH:1/39, 1/25, 23/25* 94/438 Schroeder
(0, 94 ou 438 mg/kg p.c. par et coll.,
(25 a 39/dose) jour) de ADCA neutralisé 1997
pendant 104 semaines
ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable, 0,0,5, 1, 2 ou AH :5/50, 1/33, 5/25, 84/168 DeAngelo
3,5g/L(0, 8, 84, 168, 315 ou 18/35%, 9/21*,5/11* CH : et coll.,
(35 a 88/dose) 429 mg/kg p.c. par jour) de 13/50, 11/33, 12/25, 1999
ADCA neutralisé pendant une | 25/35%, 20/21%, 11/11*
période allant jusqu’a AH ou CH : 18/50, 11/33,
100 semaines. 14/25, 30/35%, 21/21%,
11/11*
ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable, 0,0,1, 0,5 ou AH :0/20, 1/20, 4/20, 54/216 #Bull et
(20/dose) 2 g/L (0,11, 54 ou 216 mg/kg 10/19*; CH : 0/20, 0/20, coll., 2002
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AHA Espéce, sexe, nombre | Exposition : Voie, dose et Réponse : Type de NOAEL/LOAEL Référence
durée tumeur et (mg/kg p.c. par
incidence/nombre jour)
d’animaux

ADCA Souris Tg.AC males et Eau potable, 0, 0,5, 1 ou 2 g/L | On n’a observé aucune 235/ND NTP,
femelles (males : 0, 75, 145 ou tumeur hépatique liée a la 2007b
(transgéniques v-Ha- 235 mg/kg p.c. par jour; dose.
ras) (10 ou femelles : 0, 100, 185 ou Les souris males ont
15/sexe/dose/point 285 mg/kg p.c. par jour) de développé des adénomes
temporel) ADCA non neutralisé pendant | alvéolaires/bronchiolaires.

26 ou 41 semaines.

ADCA Souris males et Eau potable : 0, 0,5, 1 ou Aucune tumeur détectée. 220/ND NTP,
femelles 2 g/L (méles : 0, 45, 80 ou Les souris 2007b
haploinsuffisantes en 145 mg/kg p.c. par jour; haploinsuffisantes en p53
p53 (25/sexe/dose) femelles : 0, 75, 145 ou ne réagissent

220 mg/kg p.c. par jour) de généralement pas a

ADCA non neutralisé pendant | d’autres produits

26 ou 41 semaines. chimiques qui induisent
habituellement des
tumeurs hépatiques.

ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable, males : 0, 1, 2, Males : AH : 15/27,13/27, | Maéles : Wood et
et femelles (30 a 3,5g/L(0, 136, 232 et 11/27,15/26*; CH : 8/27, 232/297; coll., 2015
48/sexe/dose; 297 mg/kg p.c. par jour); 8/27,6/27, 19/26%; femelles :

26 a 28/sexe/dose ont | femelles: 0, 1, 2 g/L (0, 142, néoplasmes hépatiques ND/142
été examinés pour 253 mg/kg p.c. par jour) de totaux: 12/27, 15/27,
détecter la présence ADCA neutralisé pendant 14/27, 24/26*. Femelles :
de tumeurs) 10 semaines, suivi d’eau AH :0/27,9/26%, 6/28*;
seulement pendant CH :0/27, 2/26, 3/28;
84 semaines. néoplasmes hépatiques
totaux : 0/27, 10/26%,
9/28*
ADCA Souris B6C3F1 males Eau potable, 0 ou 3,5 g/L de AH :12/52 (témoin), 7/28 ND Wehmas
ADCA neutralisé pendant 4, (4 semaines), 18/55 et coll,,
(404 souris au total, 10, 26, 52, plus 93 semaines (10 semaines), 22/54 2017
nombre de rétablissement. Doses (26 semaines), 30/54*
par dose non précisé) moyennes de ADCA (52 semaines), 26/44*
rapportées : 429 (93 semaines);
(4 semaines), 479
(10 semaines), 423 CH :9/52, 23/28*, 27/55%,
(26 semaines), 397 32/54*, 35/54%, 41/44%;
(52 semaines), 377 AH ou CH : 19/52, 24/28%,
(93 semaines) mg/kg p.c. par | 34/55%, 39/54*, 49/54%,
jour. 44/44%
ADCA Souris B6C3F1 males Initiation et eau potable AH :1/22, 22/29*, 31/32* ND/400 Herren-
Initiation : 2,5 pug/kg d’'ENU (limitation : Freund et
(25 a 32/dose) (i.p.);0,20u5g/L(0,4000u | CH:1/22,19/29%, 25/32* | aucun témoin coll., 1987
1 000 mg/kg p.c. par jour) de | (3/25 animaux du groupe | sans initiation)
ADCA neutralisé pendant témoin sont morts).
61 semaines.
ADCA Souris B6C3F1 Initiation et eau potable AH :2/22, 25/26* ND/1 000 Herren-
Initiation : 16,4 ug/kg (limitation : Freund et
males d’acétate de sodium (comme | CH :0/22, 21/26* aucun témoin coll., 1987

(25 a32/dose)

témoin d’ENU); O ou 5 g/L (0
ou 1 000 mg/kg p.c. par jour)
de ADCA neutralisé pendant
61 semaines.

(5/27 animaux du groupe
témoin sont morts)

sans initiation)
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AHA Espéce, sexe, nombre | Exposition : Voie, dose et Réponse : Type de NOAEL/LOAEL Référence
durée tumeur et (mg/kg p.c. par
incidence/nombre jour)
d’animaux
ADCA Souris B6C3F1 femelles | Initiation et eau potable AH :7/38, 2/8, 1/8, 167/468 Pereira et
Initiation : 25 mg/kg de MNU | 16/22*; CH : 4/38, 3/8, (limitation : Phelps,
(6 a39/dose) (injection i.p. unique); 0, 2,0, | 2/8, 4/22 aucun témoin 1996
6,67 ou 20 mM (0, 50, 167 ou sans initiation)
468 mg/kg p.c. par jour) de
ADCA neutralisé pendant une
période allant jusqu’a
52 semaines.

ADCA Souris B6C3F1 Initiation et eau potable Males : AH : 2/8, 21/25%; ND/453 Pereira et
méles et femelles (8 a Initiation : 30 mg/kg de MNU | CH :0/8, 7/25; AHou CH : | (limitation : coll., 2001
29/sexe/dose) (injection i.p. unique); O ou 2/8, 23/25* aucun témoin

3,2 g/L (males : 0 ou sans initiation)
453 mg/kg p.c. par jour; Femelles : AH :2/29,

femelles : 0 ou 483 mg/kg 17/24*; CH : 0/29, 0/24;

p.c. par jour) de ADCA AHou CH : 2/29, 17/24*

neutralisé pendant

31 semaines.

ATCA Souris B6C3F1 males Eau potable, males : 0, 1 ou Males : AH : 0/35, 2/11, Toutes les Bull et
et femelles (10 a 2 g/L (0, 164 ou 329 mg/kg 1/11 souris n"ont pas | coll., 1990
35/sexe/dose) p.c. par jour); femelles : 0 ou été examinées

2 g/L (0 ou 482 mg/kg p.c. AH :0/35, 2/11, 4/11*

par jour) de ATCA neutralisé Femelles : aucune tumeur | histologiqueme
pendant 52 semaines; nt; males :

11 maéles du groupe 2 g/L ont AH :164/329;
été traités pendant femelles sans
37 semaines et sacrifiés a tumeur

52 semaines (groupe de

rétablissement).

ATCA Souris B6C3F1 males Eau potable, 0 ou 4,5 g/L (0 AH : 0%, 43,3 %*; CH : Seulement les U.S. EPA,
(nombre non précisé) ou 583 mg/kg p.c. par jour) 12,3 %, 72,8 %*; AH et/ou | pourcentages 1991

de ATCA neutralisé pendant CH:11,4 %, 86,7 %* rapportés
94 semaines.
ATCA Souris B6C3F1 males Eau potable, 0 ou 4,5 g/L (0 CH:19%,73,3% Seulement les Ferreira
(nombre non précisé) ou 1 080 mg/kg p.c. par jour) pourcentages Gonzalez
de ATCA neutralisé pendant rapportés, et coll,,
104 semaines. aucune analyse
statistique 1995
ATCA Souris B6C3F1 femelles | Eau potable, 0, 2, 6,67 ou 360 jours : AH : 1/40, 360 jours : Pereira,
(18 a4 90/dose) 20 mM (0, 44, 155 ou 3/40, 3/19, 2/20; CH : 155/453; 1996a
453 mg/kg p.c. par jour) de 0/40, 0/40, 0/19, 5/20%; 576 jours :
ATCA pendant 360 ou 576 jours : AH : 2/90, 44/155
576 jours. 4/53,3/27,7/18*%; CH :
2/90, 0/53, 5/27*, 5/18*

ATCA Rats F344/N maéles Eau potable, 0, 0,05, 0,5 ou AH :1/23, 1/24, 3/20, ND/364 DeAngelo

(50/dose) 5g/L(0, 3,6,32,50u 1/22; CH : 0/23, 0/24, et coll.,
364 mg/kg p.c. par jour) de 0/20, 1/22 1997
ATCA neutralisé pendant
104 semaines.

ATCA Souris B6C3F1 males Eau potable pendant Exp. 1 : Nodules ND/55 Bull et
(20/dose) 52 semaines. Exp. 1 :0 ou hépatiques, AH et CH : coll., 2002

2 g/L(0ou 238 mg/kg p.c.
par jour) de ATCA neutralisé.
Exp.2:0,0,50u2g/L (0,55

4/12, 33/40%; Exp. 2 : AH :

0/20, 5/20, 6/20; CH :
0/20, 3/20, 3/20; AH et
CH : 0/20, 6/20%, 8/20*
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AHA Espéce, sexe, nombre | Exposition : Voie, dose et Réponse : Type de NOAEL/LOAEL Référence
durée tumeur et (mg/kg p.c. par
incidence/nombre jour)
d’animaux
ou 238 mg/kg p.c. par jour)
de ATCA neutralisé.

ATCA Souris B6C3F1 males; Eau potable. Exp. 1 : Doses Exp.1:AHet/ouCH de45 | Exp.1: DeAngelo
Exp, 1:30/dose; de 0, 0,05, 0,5 ou 5 g/L (0, a 60 semaines : 4/35, 7,7/68,2; et coll.,
Exp. 2 : 75/dose; 7,7, 68,2 ou 602,1 mg/kg p.c. | 5/32, 12/34%,19/34*; AH | Exp.2:ND/572; | 2008
Exp. 3 :72/dose par jour) de ATCA neutralisé et/ou CH a 60 semaines : Exp.3:

pendant 60 semaines; les 4/30, 4/27, 11/29%, 6,7/81,2.
témoins ont regu 2 g/L de 16/29*. Exp. 2 : AH : 0/25,
chlorure de sodium. Exp. 2 : 21/36*; CH : 3/25,
Doses de 0 ou 4,5 g/L (0 ou 28/36*; AH et/ou CH :
572 mg/kg p.c. par jour) de 3/25,32/36*. Exp. 3: AH
ATCA neutralisé pendant et/ouCHde52 3
104 semaines; les témoins 104 semaines : 31/56,
ont regu 1,5 g/L d’acide 21/48, 36/51; AH et/ou
acétique neutralisé. Exp. 3 : CH a 104 semaines :
Doses de 0, 0,05 ou 0,5 g/L 27/42, 19/35, 32/36*.
(0, 6,7 ou 81,2 mg/kg p.c. par
jour) de ATCA neutralisé
pendant 104 semaines; les
témoins ont recu de I'eau
désionisée.
ATCA Souris B6C3F1 males Initiation et eau potable Exp. 1:AH:2/22, 8/22%; Exp.1:L'ATCA Herren-
pendant 61 semaines. CH:0/22,7/22* Exp. 2: a agicommeun | Freund et
(23 a 33/dose) Exp. 1 : Initiation de 2 pl/g AH :1/22,11/33*,6/23*, | cancérogéne coll., 1987
d’acétate de sodium comme CH :1/22,16/33*, 11/23*. | complet; LOAEL
témoin ENU (injection i.p. Exp. 3 :AH :9/23, 11/28; 1 000; Exp. 2 :
unique); 0 ou 5 g/L (0 ou CH :9/23, 15/28 LOAEL 400;
1 g/kg p.c. par jour) de ATCA Exp.3:ND
neutralisé. Exp. 2 : initiation :
2,5 pg/kg d’ENU (injection
i.p. unique); 0, 2 ou 5 g/L (O,
0,4 ou 1 g/kg p.c. par jour) de
ATCA neutralisé. Exp. 3 :
initiation : 10 ug/kg d’ENU
(injection i.p. unique); O ou
5g/L(0oulg/kgp.c. par
jour) de ATCA neutralisé.

ATCA Souris B6C3F1 males Initiation et eau potable Femelles : AH : 2/29, 2/14; | ND/1000 Pereira et
et femelles (8 a Initiation : 30 mg/kg de MNU | CH :0/29, 4/14; AHet CH : coll., 2001
29/dose) (i.p.); O ou 4,0 g/L (femelles : 2/29, 6/14. Males : AH :

0 ou 0,96 g/kg p.c. par jour; 2/8,12/16;SC : 0/8,

males : 0 ou 1 g/kg p.c. par 10/16*; AH et CH : 2/8,

jour) de ATCA neutralisé 13/16*; tumeurs rénales

pendant 31 semaines. (adénomes kystiques,
carcinomes tubulaires) :
0/8, 14/16*

ATCA Souris B6C3F1 femelles | Initiation et eau potable AH : non rapporté; CH : ND Pereira et
(20 a 30/dose) Initiation : 25 mg/kg de MNU | 0/29, 0/20 4/29 coll., 1997

(i.p.); 0,6 ou 25 mM de ATCA
neutralisé pendant
44 semaines.
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AHA Espéce, sexe, nombre | Exposition : Voie, dose et Réponse : Type de NOAEL/LOAEL Référence
durée tumeur et (mg/kg p.c. par
incidence/nombre jour)
d’animaux

ATCA Souris B6C3F1 femelles | Initiation et eau potable Exp. 1:AH :1/40, 3/19, Exp.1: Pereira et

(6 a40/dose) pendant 52 semaines. 3/19, 2/40; CH : 0/40, 262/784; 'ATCA | Phelps,
Exp. 1 : Initiation (injections 0/19, 0/19, 5/40*. Exp. 2: | aagicommeun | 1996a
i.p.) 4 ml/kg de témoin MNU; | AH :7/38, 3/10, 5/6%, cancérogéne
0, 2, 6,67 ou 20 mM (0, 78, 15/22*; CH : 4/38, 0/10, complet;

262 ou 784 mg/kg p.c. par 5/6*,618/22* Exp. 2 : 78/262
jour) de ATCA neutralisé.

Exp. 2 : Initiation 25 mg/kg

de MNU (injectioni.p.); O, 2,

6,67 ou 20 mM (0, 78, 262 ou

784 mg/kg p.c. par jour) de

ATCA neutralisé.

ADBA Rats Fischer 344 Eau potable, doses de 0, 50, Souris méles : AH : 18/49, 4/45 #NTP,
maéles ou femelles et 500 ou 1 000 mg/L (0, 2, 20 37/50%, 37/50%, 42/50%; 2007a
souris B6C3F1 ou 40 mg/kg p.c. par jour CH : 14/49, 9/50, 19/50,

(50/dose). pour les rats méles; 0, 2,25 26/50*. AH ou CH : 28/49,
ou 45 mg/kg p.c. par jour 41/50%, 42/50%*, 47/50%;
pour les rats femelles; 0, 4, dégénérescence kystique
45 ou 87 mg/kg p.c. par jour hépatique chez les rats
pour les souris males; et O, males. Hyperplasie
4,35 ou 65 mg/kg p.c. par épithéliale alvéolaire chez
jour pour les souris femelles) | les rats femelles. La
de ADBA pendant 2 ans. réponse chez les souris

males était plus élevée
que la réponse chez les
rats et les souris femelles.

ABCA Rats femelles F344/N; Eau potable pendant 2 ans. Rats : adénome du gros Rats : 13/25; #NTP,
souris B6C3F1 males et | Doses de ABCA de 0, 250, intestin a la dose de 50, souris males : 2009
femelles (50/dose). 500, 1 000 mg/L (rats: 0, 13, multiples fibroadénomes ND/25; souris

25, 50 mg/kg p.c. par jour; de la glande mammaire femelles :
souris males : 0, 25, 50, aux doses de 25 et de 50, ND/15
90 mg/kg p.c. par jour; souris | tendance d’AH. Souris
femelles : 0, 15, 30, 60 mg/kg | maéles : adénomes aux
p.c. par jour). doses de 25 et 50,

carcinomes aux doses de

50 et 90, adénomes et

carcinomes combinés a

toutes les doses,

hépatoblastomes a toutes

les doses. A également

réduit la survie. Souris

femelles : adénomes a

toutes les doses,

carcinomes a la dose de

30, combinés a toutes les

doses.

ABDCA | Rats F344/Ntac Eau potable : ABDCA a Q, Rats : pas statistiquement | Rats:aucun; #NTP,
femelles et males 250, 500, 1 000 mg/L (rats significatif, mais souris : males : 2015
(50/dose); souris males : 0, 11, 21, 43 mg/kg biologiquement ND/23;

B6C3F1 males et p.c. par jour; rats femelles O, significatif, puisqu’il n’est | femmes :

femelles (66/dose) 13, 28, 57 mg/kg p.c. par jour | pas présent chez les ND/17

pendant 104 semaines;
souris : 0, 23,52, 108 mg/kg
p.c. par jour pour les males et

témoins historiques, y
compris le gliome cérébral
et I'oligodendrogliome.
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AHA

Espéce, sexe, nombre

Exposition : Voie, dose et
durée

Réponse : Type de
tumeur et
incidence/nombre
d’animaux

NOAEL/LOAEL

(mg/kg p.c. par
jour)

Référence

0, 17, 34, 68 pour les
femelles) pendant
105 semaines.

Souris : males : CH 2

23 mg/kg p.c. par jour, HB
> 23 mg/kg p.c. par jour,
et combinés, mais
seulement a 23 et

108 mg/kg p.c. par jour;
femelles : AH > 17 mg/kg
p.c. par jour, CH >

34 mg/kg p.c. par jour, HB
68 mg/kg p.c. par jour et
combinés a > 17 mg/kg
p.c. par jour.

AH — adénome hépatocellulaire; ABCA — Acide bromochloracétique; ABDCA — Acide bromodichloroacétique; CH — carcinome

hépatocellulaire; ADBA — Acide dibromoacétique; ADCA — Acide dichloroacétique; ENU — N-éthyl-N-nitrosourée; Exp —

expérience; HB — hépatoblastome; i.p. — injection intrapéritonéale; LOAEL — dose minimale avec effet nocif observé; AMCA —
Acide monochloroacétique; MNU — N-méthyl-N-nitrosourée; N — nombre; ND — non disponible; NOAEL — dose sans effet nocif

observé; ATCA — Acide trichloroacétique; * — statistiquement significatif; # indique I’étude principale (voir la section 2.5

Sélection des études principales et la section 3.0 Calcul de la VBS). Acide bromoiodoacétique, acide chlorodibromoacétique,
acide chloroiodoacétique, acide diiodoacétique, acide monobromoacétique, acide monoiodoacétique, acide triboromoacétique:
On n’a trouvé aucune étude sur la cancérogénicité.
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Annexe F : Analyse de mélange

Dans I’eau potable, les AHA se mélangent souvent entre eux et avec d’autres SPD. D’apreés la
base de données sur la toxicité des mélanges d’AHA, la voie d’évaluation des mélanges n’est
pas clairement évidente (tableau F1). Par conséquent, Santé Canada a réalisé une « évaluation
combinée des risques liés a I’exposition a plusieurs substances (mélange) » (adaptée de I’'OMS
[2017a] et de I'EFSA [2019]) pour les personnes au Canada exposées par voie orale aux AHA par
I’eau potable pour :

e organiser et prendre en compte tous les informations pertinentes pour |’évaluation des
risques pour la santé humaine liés aux mélanges, de maniére systématique, itérative et
« adaptée a l'usage »;

e justifier 'examen des AHA individuellement ou en (sous-)groupes dans le cadre de
I’évaluation et de la gestion des risques;

e établir I'ordre de priorité des substances en vue d’essais plus approfondis (en mettant en
évidence les zones d’incertitude et en déterminant les besoins en données critiques);

e |dentifier les outils potentiels de comblement des lacunes (par exemple, lecture croisée,
analyse des tendances, nouvelles approches méthodologiques [NAM]) pour les substances
pour lesquelles il n’existe que peu de données;

e déterminer une estimation des risques a des fins de gestion des risques.

Les informations pertinentes sur |I’exposition, la cinétique, les effets sur la santé, les modes
d’action et les valeurs basées sur la santé des sections 1.0 a 3.1 sont intégrés et comparés a
I"appui de I’évaluation des risques liés au mélange d’AHA (tableau F2).

Enoncé du probleme

La premiere étape de I'évaluation des risques liés aux mélanges consiste a énoncer le probléme
pour déterminer si une évaluation des risques liés au mélange est appropriée, compte tenu de
I’objectif de I’évaluation, et définir les groupes d’évaluation.

e Connait-on la nature de I’exposition? Oui. Le mélange est a base de composants et
comprend 13 types différents d’AHA, dont neuf acides mono, di- ou trihaloacétique
contenant du chlore et du brome et quatre acides acétiques contenant de I'iode. Des
données de surveillance de ces substances dans I’eau potable sont disponibles dans toutes
les provinces et tous les territoires. L’ADCA et I’ATCA affichaient les taux de détection et les
concentrations les plus élevés au Canada, tandis que ’AMBA et I’ADBA présentaient les plus
faibles. Les concentrations de ABCA variaient considérablement et devraient donc
augmenter occasionnellement les concentrations des AHAG6 par rapport aux concentrations
des AHAS. De méme, on s’attend a ce que I’ATBA, I’ACDBA et ’ABDCA augmentent
occasionnellement les concentrations des AHA9 par rapport aux concentrations des AHA6.
Les composés AHA-I avaient des taux de détection tres faibles. Les AHA ont une longue
durée de vie dans |'eau.
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¢ La co-exposition est-elle probable, compte tenu du contexte? Oui. Tous les AHA sont des
sous-produits de la désinfection de I’eau potable. Par conséquent, ils se retrouvent
couramment ensemble dans I’eau potable, et la co-exposition est probable.

e La co-exposition est-elle probable sur une période pertinente?

o Co-exposition externe : Oui. Etant donné que les AHA sont trés solubles dans I’eau et
qu’ils se trouvent couramment ensemble dans I’eau potable, il est probable qu’il y ait
une co-exposition externe pendant une période similaire. Cependant, le traitement au
brome ne devrait pas se produire en méme temps que le traitement au chlore; on
choisit généralement un traitement plutot que I'autre.

o Co-exposition interne : Oui. La co-exposition interne est probable, en raison de
I'ingestion de |’eau. Les acides mono-, di- et trihaloacétiques sont rapidement absorbés
et largement distribués a l'intérieur de I’organisme. Cependant, il existe des différences
dans la liaison aux protéines plasmatiques, le métabolisme et la clairance qui pourraient
justifier la séparation des substances en sous-groupes (tableau F2); les tendances
semblent uniformes d’une espéce a I'autre (humain, souris et rats).

o Biosurveillance : Aucune donnée disponible.

e Existe-t-il une justification pour regrouper les substances dans une évaluation en fonction
de leur danger? Oui. Dans I’ensemble, Iutilisation des AHA est similaire, mais leur structure,
leur cinétique, leurs effets sur la santé (tissus cibles communs et cancérogénicité) et leurs
modes d’action varient selon le type ou le nombre de substitutions (tableau F2). Les données
cinétiques et les données sur la cancérogénicité indiquent que les AHA contenant du brome
ont un métabolisme et une toxicité plus élevés que les AHA contenant du chlore. Les AHA qui
contiennent au moins deux halogenes (dont un brome) provoquent des tumeurs hépatiques
chez les souris, des mésothéliomes chez les rats et des tumeurs extrahépatiques chez les
souris et les rats. A I'inverse, les AHA contenant du chlore n’ont provoqué aucune tumeur
extrahépatique. Le mode d’action cancérogene dépend de la spéciation de I’AHA (chlore,
brome ou iode). Les AHA-Br ont un plus grand potentiel pour un mode d’action génotoxique
direct sur I’ADN, tandis que le mode d’action cancérogene des AHA-CI n’implique pas une
intéraction directe avec I’ADN (épigénétique, et/ou lié a un métabolisme énergétique altéré).
Les AHA-I pourraient également étre génotoxiques par un mécanisme directt sur I’ADN.
Etant donné que les AHA n’ont pas de mode d’action cancérogéne en commun, il est
recommandé de les regrouper selon leur mode d’action cancérogéne, soit a action directe
sur I’ADN ou a action non directe sur I’ADN.

Evaluation des risques du mélange : Selon I’énoncé du probléme, il est approprié d’effectuer
une évaluation des risques du mélange pour les sous-groupes d’AHA plutét que pour les 13 AHA
réunis. Il n’est pas raisonnable de supposer que les modes d’action pour tous les AHA sont
identiques et, par conséquent, I'approche simpliste de I’addition des doses par indice de danger
n’est pas appropriée. |l convient de regrouper les AHA en sous-groupes en fonction de leurs
modes d’action cancérogénes (direct sur I’ADN ou non direct sur I’ADN). Il convient d’examiner
I'information sur I’exposition et les dangers dans le cadre d’une approche itérative et a
plusieurs niveaux, puis de la comparer en vue de la caractérisation des risques en utilisant une
méthode d’addition des réponses. Deux méthodes d’addition des réponses pour combiner
I'information sur I’exposition et les dangers pour le mélange d’AHA sont possibles. La premiére
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méthode est simple et prudente; elle suppose que les AHA de chaque sous-groupe ont une

puissance équivalente a celle du membre le plus toxique (PCl). On additionne alors les

expositions totales mesurées pour chaque AHA du sous-groupe. On compare cette valeur
d’exposition totale a la VBS pour le PCI du sous-groupe. La deuxieme méthode, celle du FPRC,
calcule les DEPCI pour chaque AHA qui compose le sous-groupe avant de les additionner. La

U.S. EPA (2003c; Evan et coll., 2020) a également adopté cette approche pour I’évaluation des

risques des mélanges de SPD dans |’eau potable (AHA et THM). En bref :

1. Les composants du mélange ont été regroupés en sous-groupes en fonction de leur mode
d’action (action directe sur I’ADN ou action non directe sur I’ADN).

2. Des facteurs de puissance relative (FPR) ont été calculés pour tous les AHA qui
composaient chaque sous-groupe par rapport a un produit chimique indiciel (PCI; ADBA ou
ADCA). Les puissances sont les DEH calculées a la section 3.1 a partir des courbes dose-
réponse (en respectant I’hypothése de courbes dose-réponse de forme similaire dans la
place d’exposition d’intérét) et en utilisant la méme réponse de référence (10 %). Le FPR
pour chaque composant AHA du sous-groupe se calcule en divisant la DEHp¢ par la DEH
composant AHA. S’il n’est pas possible de calculer un FPR pour un composant AHA du sous-
groupe, on peut utiliser un composant de substitution (par exemple, le produit chimique
indiciel lui-méme). Hypothése : La toxicité du mélange est équivalente a celle de son
composant le plus puissant ou le plus étudié, ajustée en fonction de I’exposition relative
(étape suivante).

3. On calcule une DEPCI pour chague composant du sous-groupe en multiplant I'exposition au
composant par le FPR du composant.

4. La DEPCI du sous-groupe est la somme des DEPCI de tous les composants du sous-groupe.
On peut ensuite comparer la DEPCI du sous-groupe a la VBS du PCI. Si la DEPCI du sous-
groupe < VBS du PCl, on consideére que le risque combiné est acceptable. Au besoin, on
pourrait multiplier la DEPCI du sous-groupe par le facteur de pente du PCl pour obtenir une
estimation du risque du sous-groupe. Si on le souhaite, on peut calculer I’estimation
moyenne du risque de cancer total du mélange en additionnant les risques des sous-
groupes.

5. Le tableau F3 donne des exemples de calculs et de résultats.

La méthode du FPRC permet de calculer les DEPCI pour chaque sous-groupe. On peut ensuite
comparer la DEPCI du sous-groupe a la VBS du PCl pour chaque sous-groupe. Si la DEPCI du
sous-groupe < VBS du PCI, on considére que le risque combiné est acceptable.

Pour le sous-groupe a action directe sur I’ADN, la VBS du PCI (ADBA) est de 0,003 mg/L, et pour
le sous-groupe a action non directe sur I’ADN, la VBS du PCI (ADCA) est de 0,07 mg/L.

Hypotheéses, limitations ou incertitudes : Pour |I’exposition, tous les secteurs de compétence ne
mesurent pas tous les composés, et les différences individuelles d’exposition ne sont pas prises
en compte. Hypothéses : addition des réponses, absence d’interactions, mélange stable, les
AHA sont 100 % biodisponibles. Incertitudes : La base de données toxicologiques n’est pas
adéquate pour tous les composants, absence de VBS pour deux AHA (utilisation de composants
de substitution), les connaissances sur la pertinence pour la santé humaine sont insuffisantes.
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Limitations : Dépendance a I’égard de la qualité de la base de données toxicologiques du SCI.
Méthode laborieuse pour les composés chimiques ne disposant pas de facteurs d’ajustement
ou de puissance définis.

Avantages et considérations futures potentielles : Tient compte de la puissance des différents
groupes de composés chimiques présentes dans le mélange. On peut adapter cette approche a
d’autres SPD pour lesquels il existe moins de données sur la toxicité. Méme s’il se peut que des
données in vivo ne soient pas disponibles, on peut calculer les FPR a I'aide d’autres mesures de
la puissance (par exemple, les données sur la génotoxicité in vitro, les données sur le
développement in vitro de la section 2.3.2 ou les données d’EqIVIV sur les AHA-I du Tableau
13), a condition que les données soient applicables au critére d’effet et qu’elles existent
également pour le PCI. On pourrait élargir I’évaluation des SPD pour tenir compte de
I’exposition par voie cutanée, par voie orale et par inhalation, ainsi que des comportements
humains qui influent sur la consommation de I’eau et le temps de contact avec I’eau potable.
Des modeles PBPK améliorés pourraient étre utiles pour calculer des estimations internes de
I’exposition aux fins de |’évaluation. On pourrait inclure des données probabilistes d’estimation
des dangers provenant de nouvelles méthodes (par exemple, les données d’EqlVIV des AHA-I; |a
section 2.5) pour les composés chimiques qui n’ont pas de données. On pourrait envisager
d’évaluer I'exposition combinée a un mélange de THM et d’AHA dans |'eau potable a I'aide de
cette approche.

Tableau F1. Mélanges d’acides haloacétiques (AHA) : études chez les
animaux de laboratoire

AH;’A NOAEL/LOtL\EL Méthode Effet(s) critiqut.e(s) Référence
(type d’étude) (mg/kg par jour) (mg/kg p.c. par jour)
ADCA + ATCA ND/ Souris B6C3F1 males 2 7,5:12,5 de ADCA:ATCA Hassoun et
7,5:12,5 de (8/dose), gavage 7,5:12,5 Augmentation significative et dose-dépendante coll., 2014
(sous-chronique) ADCA:ATCA (mélange 1), 15:25 des marqueurs de formation de radicaux
(mélange I1) ou 30:50 superoxydes, de peroxydation lipidique et de
(mélange 11l) mg/kg par rupture d’ADN monocaténaire.
jour de ADCA:ATCA Mélanges | et Il : Additif pour tous les critéres
pendant 13 semaines. d’effet.
Mélange Il : Effet additif pour la formation de
radicaux superoxydes; effet plus qu’additif pour la
peroxydation lipidique et les ruptures d’ADN
monocaténaire.
ADCA + ATCA ND/ Souris B6C3F1 males 2 7,5:12,5 de ADCA:ATCA Hassoun et
7,5:12,5 de (6/dose), gavage 7,5:12,5 Augmentation significative de la formation de coll., 2013
(sous-chronique) ADCA:ATCA (mélange 1), 15:25 radicaux superoxydes, de I'activité de la
(mélange I1) ou 30:50 myéloperoxydase et des niveaux de facteur de
(mélange 11l) mg/kg par nécrose tumorale alpha dans les cellules du lavage
jour de ADCA:ATCA péritonéal. Pour tous les criteres d’effet, le
pendant 13 semaines. mélange |l était significativement plus élevé que le
mélange |, mais pas significativement différent du
mélange llI.
Meélanges | et Il : Effet additif sur I'activation
phagocytaire.
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AHI’-\ NOAEL/LO{-\EL Méthode Effet(s) critiqu(.e(s) Référence
(type d’étude) (mg/kg par jour) (mg/kg p.c. par jour)
Mélange Ill : Effet moins qu’additif sur I’activation
phagocytaire.
ABCA + ADBA ND/ Rats Sprague-Dawley >1,6:2 de ABCA:ADBA Kaydos et
1,6:2 de males (8/groupe), gavage | Diminution significative de la protéine coll., 2004
(Reproduction) ABCA:ADBA 1,6:2 mg/kg de spermatozoide SP22 (effet additif).
ABCA:ADBA ou 4:5 mg/kg
de ABCA:ADBA pendant
14 jours.
AHAS5 ND/44 Rats F344 femelles 2 44 : augmentation du nombre de petits ou de Narotsky et
(Reproduction/ gravides (9 a 17/dose), portées présentant des anomalies oculaires coll., 2011
développement) gavage de mélanges > 88 : toxicité maternelle (diminution du gain de
proportionnels (AMCA, poids aux JG 6 et 7, horripilation); augmentation
ADCA, ATCA, AMBA, des pertes de grossesse; augmentation de la
ADBA) faibles 44 (1, 18, résorption de portée compléte
16, 7, 2), moyen 88 (2, 36, | 176 : en raison d’une toxicité grave,
32, 14, 4) ou élevé 176 (4, | I'administration a été interrompue le JG 11; la
72, 64, 28, 8) mg/kg p.c. seule meére gravide restante a donné naissance a
par jour dans I’huile de des petits qui étaient tous morts
ricin du JG 6 au JG 20.
AHAS + THM4 ND/44,25 Rats F344 femelles 2 44,25 : perte de poids importante aprées la Narotsky et
gravides (10 a 19/dose), 1re dose; réduction significative de la prise de coll., 2011
(Reproduction/ gavage avec des mélanges | masse corporelle pendant la période du JG 6 au JG
développement) proportionnels (AMCA, 20; augmentation significative de la perte
ADCA, ATCA, AMBA, prénatale;
ADBA, THMA4) faible 44,25 | clignement répété des yeux aprés la premiére
(0,5,9,8,3,5,1,22,25), dose; réactions oculaires (strabisme, clignement
moyen 88,5 (1, 18, 16, 7, des yeux, ptose) aprés la 2e, la 3e ou la 4e dose;
2, 44,5) ou élevé 177 (2, horripilation liée a la dose
36, 32, 14, 4, 89) mg/kg 2 88,5 : perte de grossesse; résorption de portée
p.c. par jour dans I’huile compléte
de ricin du JG 6 au JG 20. 177 : portage élevé dans 5/11 animaux;
2/11 morts
Note : L'ajout de THM aux AHAS semblait
améliorer les anomalies oculaires induites par les
AHA. Cette amélioration peut étre due a
I'inhibition du CYP2E1 ou a la concurrence pour le
CYP2E1L.
AHAS + THMA4 70 mg/L/ Rats Sprague-Dawley 2 70 mg/L : réduction de la consommation d’eau Narotsky et
140 mg/L femelles gravides apres le sevrage coll., 2015

(Reproduction/
développement)

(génération parentale,
générations F; et Fy;

25 rats de la génération
parentale/dose) ayant
recu des mélanges
proportionnels (AMCA,
ADCA, ATCA, AMBA,
ADBA, THM4) dans leur
eau potable a : 70 mg/L
(7,04, 13,52, 6,85, 0,82,
1,77, 40 mg/L), 140 mg/L
(14,07, 27,03, 13,71, 1,64,

2 140 mg/L : réduction de la consommation d’eau
de la mére; le poids des petits F; n’est pas affecté a
la naissance, mais réduit au JPN 21; retard du
début de la puberté

280 mg/L : poids des petits F; non affecté ala
naissance, mais réduit au JPN 6; réduction du poids
corporel F1 aprés le sevrage; augmentation
significative de I'incidence de la rétention des
mamelons et motilité des spermatozoides
compromise chez les males; néphropathie et
pathologie cortico-surrénale chez les meres de la
génération parentale
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AHI’-\ NOAEL/LO{-\EL Méthode Effet(s) critiqu(.e(s) Référence
(type d’étude) (mg/kg par jour) (mg/kg p.c. par jour)
3,54, 80 mg/L) ou Notes : Les cycles cestraux F; et la fécondité n’ont
280 mg/L (28,15, 54,06, pas été affectés. Les portées F, n"ont montré
27,42, 3,28, 7,09, aucun effet sur le poids ou la survie des petits. La
160 mg/L), réduction de la consommation d’eau par la mére
proportionnelles a 0, pendant la lactation peut avoir contribué a la
500x, 1 000x ou 2 000x les | réduction du poids des petits.
MCL de la U.S. EPA, du JG
OaulJPN6dela
génération F,.
ABCA + ADBA ND/ Culture d’embryons de rat | 2 85:100 uM de ABCA:ADBA : dysmorphogeneése Andrews et
85:100 uM de au JG 9,5 (7 a 24/dose) significative; réduction significative du nombre de coll., 2004
(Développement; ABCA:ADBA exposée a 85:100 uM de somites; réduction significative du score de
in vitro) ABCA:ADBA ou développement
128:171 uM de Note : La toxicité embryonnaire semble étre
ABCA:ADBA pendant additive.
48 heures.
ABCA + ADCA ND/ Culture d’embryons de rat | 2 85:1 075 uM de ABCA:ADCA : dysmorphogenése | Andrews et
85:1075 uM de au JG9,5(27 a 31/dose) significative; réduction significative du nombre de coll., 2004
(Développement; ABCA:ADCA exposée a 85:1 075 uM de | somites; réduction significative de la longueur
in vitro) ABCA:ADCA ou cranio-caudale; réduction significative du score de
128:1 700 uM de développement
ABCA:ADCA pendant 128:1 700 uM de ABCA:ADCA : réduction
48 heures. significative de la longueur de la téte
Note : La toxicité embryonnaire semble étre
additive.
ADBA + ADCA ND/ Culture d’embryons de rat | 2 100:100 uM de ADBA:ADCA : dysmorphogenése | Andrews et
100:1 075 uM au JG 9,5 (14 a 23/dose) significative; réduction significative du nombre de coll., 2004
(Développement; de ADBA:ADCA exposée a 100:1 075 uM somites; réduction significative du score de
in vitro) de ADBA:ADCA ou développement
171:1 700 uM de 171:1 700 uM de ADBA:ADCA: réduction
ADBA:ADCA pendant significative de la longueur cranio-caudale
48 heures. Note : La toxicité embryonnaire semble étre
additive.
ABCA + ADBA + AD | ND/ Culture d’embryons de rat | 2 56,7:66,6:717 uM de ABCA:ADBA:ADCA : Andrews et
CA 56,7:66,6:717 uM au JG 9,5 (12 a 26/dose) dysmorphogenese significative; réduction coll., 2004

(Développement;
in vitro)

de
ABCA:ADBA:ADCA

exposée a
56,7:66,6:717 uM de
ABCA:ADBA:ADCA ou
85:114:1 133 pM de
ABCA:ADBA:ADCA
pendant 48 heures.

significative du nombre de somites; réduction
significative du score de développement
Note : La toxicité embryonnaire semble étre
additive.

AHA — acide haloacétique; AHAS — acide monochloroacétique, ADCA, ATCA, acide monobromoacétique et ADBA; ABCA — acide

bromochloroacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; JG — jour de gestation; JPN — jour

prénatal; LOAEL — dose minimale avec effet nocif observé; MCL — « maximum contaminant level »; ND — non déterminé;
NOAEL — dose sans effet nocif observé; ATCA — acide trichloroacétique; THM4 — chloroforme, bromodichlorométhane,
dibromochlorométhane et bromoforme.
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Tableau F2. Intégration et comparaison des données pour 1’évaluation
des melanges

Catégori | AMCA ADCA ATCA AMBA | ADBA ATBA ABC ACDB ABDCA AHA-| Mélange
e A A
Structur | chloro Chloro | Chloro | Bromo | Bromo | Bromo | Bro Bromo | Bromo- lodo- Mixtes
e - -(di- - - - - mo- | - Chloro- (mono-or
(mono | AHA) (tri- (mono | (di- (tri- Chlo | Chloro | (tri-AHA) | di-HAA)
-AHA) HAA) | -AHA) | AHA) | AHA) ro- -
(di- (tri-
AHA AHA)
)
Potentie Faible | Elevé Elevé Faible Faible Faible Modér | Elevé Trés AHAS et AHA6 sont plus couramment mesurés
| de co- a a a Faibl | éa faible que AHA9. Longue durée de vie dans I’eau.
expositi modér modér | élevé ea élevé
on é é élev
(section é
1.0)
Potentie | A: A: A:BD A: A:BD A:BD A A:BD A:BD D :rapide |e mono-AHA (AMCA et AMBA)A,D, M, E :
| de co- rapide | variabl | élevée | rapide | inférie | modér | BD élevée | élevée; aux rapides; (AMCA et MIAA) D : aux organes riches
expositi ,BD e, BD , D: ur; ée; mod | ;1,7h; | 0,7h; organes en groupes SH.
on élevée | élevée | 6heur | rapide | 1,2h 1,1h érée | D: D:large, | richesen |e di-AHA (ADCA, ADBA et ABCA): A : rapide;
interne D: D: es; M: D: D: ; large, | faible groupes faible liaison aux protéines plasmatiques. Pas
(Section rapide large, D: rapide | aucun large, 1,2 faible BioA, SH de différence de Vd entre les di-AHA;
2.1 , large, | faible large, E: e BioA | faible h BioA, liaison comme métabolisme de la GST-{ dans le cytosol en
Cinétiqu | liaison | liaison | liaison | rapide | sign., BioA, D: liaison | modérée | la acide glyoxylique; (ABCA > ADCA > ADBA); la
e; aux aux modér | (pas faible liaison larg modér | aux thyroide déshalogénation en AMonoHA est une voie
aucune protéi protéi éeaux | de liaison | aux e, ée aux | protéine et le foie mineure; '’ADCA, ’ABCA et ’ADBA inhibent
donnée nes nes protéi détect | aux protéi faibl protéi s irréversiblement la GST-C.
de élevée | plasm nes ion protéi nes e nes plasmati o tri-AHA (ATCA, ATBA, ACDBA et ABDCA) A, D,
biosurve | M: atique plasm dans nes plasm BioA | plasm ques M, E : rapides; concentrations sanguines
illance) conjug | s atique | le plasm | atique |, atique | M:taux maximales ~1,5 a 6 fois plus élevées pour tri-
aison M: s; vd plasm [ atique | s faibl | s chez les AHA que pour les di-AHA; métabolisme par le
du élevé, | inférie | a S élevée | e M: souris > cytochrome P450 dans les microsomes en di-
glutat | GST-Z, | ur 1min | Vvd M: liais | rapide | rats; AHA; 'ATCA est ’AHA le moins métabolisé.
hion ADCA chez ute 400; rapide | on , métaboli e Tendances du taux de métabolisme et de
E: au les apres | M: ,ATBA | aux | ACDB | tes: clairance : souris > rats > humains; augmente a
urine AMCA | humai I’admi GST-{ a prot | Aa oxalate, mesure que le nombre de bromes augmente
E:ti ns nistrat | (inhib ADBA éine | ABCA glycolate (ATBA > ACDBA > ABDCA) et tous les tri-AHA
urinair | M:le ion eson (in s dans , bromés sont métabolisés en di-AHA et sont
echez | plus d’'une | propre [ vitro) plas | le glyoxylat uniformes d’une espéce a I'autre (Larson et
les faible, | dose M) E:tyz | mati | P450 eet Bull, 1992; Tong et coll., 1998; Gonzalez-Leon
rats un orale) | E: 0,58h | ques [ (in ADCA et coll., 1999; Schultz et coll., 1999; Saghir et
2,40 h peu de rapide M: vitro) E: dans coll., 2011).
eures, | ATCA st GST- | E:tap I'urine e Le prétraitement par I’ADCA ou I’ATCA peut
grand | a 0,72h 4 1,26h | chezles modifier le métabolisme et |a clairance du
es ADCA (inhi rats > ABDCA, du ADCA et du ABCA.
variati E: be souris,
ons lente son tip1,4a Métabolisme (certains sont limités) : ATCA a
interin | chez prop 1,85h ADCA, ADCA 3 AMCA, ATBA 3 ADBA, ACDBA 3
dividu | les re ABCA et ABDCA a ADCA.
elles humai M)
chez ns que E:
les chez clair
humai les ance
ns, ti | ronge rapi
plasm urs; de
atique | ti2 23 du
20- 6 jours sang
36 min | chez due
utes les ala
humai biotr
ns, la ansf
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Catégori | AMCA | ADCA ATCA AMBA | ADBA ATBA ABC ACDB ABDCA AHA-| Mélange
e A A
majeu orm
re atio
partie n;
est ti2:
élimin 3,93
ée h
sous
fourm
e
intact
e
Effets Foie, Foie, Foie, Base Base Base Les Base Foie, Le MIAA Tendances de toxicité : AHA-ClI << AHA-Br < AHA-
critiques | reinet reins, reins, de de de cible | de reins et acausé I; mono-AHA > di-AHA > tri-AHA (sauf I’AMCA)
surla ceeur, rate, reprod | donné donné donné s donné foetus des
santé testicu | cervea | uction es es es com es (par effets sur
chez les les; u et chez limité limité limité pren | limité exemple, | la
animaux | toxicit syste les e; e; e; aien e; malform reproduc
- non é me femell effets reprod | faibles | tle effet ations tion, le
liés au systé nerve es et sur le uction effets foie, | surla cardiaqu développ
cancer mique ux, dévelo | dévelo | chez sur les les reprod | es, ement et
—rats appar ppem ppem les reins reins | uction oculaires | le
eil ent du ent males, etle , des ) systeme
reprod | feetus foie, dévelo | l'ap males endocrini
ucteur neurot | ppem pare en
male oxicité | ent il
et repr
foetus odu
cteu
ret
le
syst
eme
de
déve
lopp
eme
nt
Premier non non non dG-?; dG; dG-?; dG- dG-?, dG-?, dG, MA Evénement moléculaire déclencheur probable :
s dgG; dG; dG; MA MA, MA (in | ?; MA (in | MA (in (in vitro) réaction avec le groupe SH pour former des FRO
événem MA EPI et MA, PPAR, vitro) MA vitro) vitro) (génotoxicité indirecte; Stalter et coll., 2016).
ents du MA EPI, EPI (in e mono-AHA : perturbation du métabolisme
mode PPAR vitro énergétique par I'inhibition de la GAPDH; les
d’action ) di-AHA et les tri-AHA sont de faibles inhibiteurs
lié au de la GAPDH (Dad et coll., 2018).
cancer e di-AHA : métabolisme de la GST-{ dans le
cytosol en acide glyoxylique; ABCA > ADCA >
ADBA.
e ATCA : agoniste du PPARa le plus puissant.
Directement génotoxique (dG) : AHA iodés et
bromés potentiels > AHA chlorés.
DEH 0,92 0,50 0,85 ND 0,57 ND 1 ND 0,87 ND On s’attend a ce que les AHA9 se comportent
mg/kg comme prévu dans le cadre de I'additivité (Yeatts
p.c. par et coll., 2010); ’ADCA et I'ATCA étaient plus
jour qu’additifs pour la peroxydation lipidique et les
ruptures de I’ADN monocaténaire a certains
niveaux d’AHA (Hassoun et coll., 2014).
VBS 0,12 0,07 0,11 ND 0,0025 ND 0,00 | ND 0,004 ND On s’attend a ce que les AHA9 se comportent
(mg/L) 5 comme prévu dans le cadre de I'additivité (Yeatts
et coll., 2010); ’ADCA et I'ATCA étaient plus
qu’additifs pour la peroxydation lipidique et les
ruptures de I’ADN monocaténaire a certains
niveaux d’AHA (Hassoun et coll., 2014).
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A —absorption; AHA — acides haloacétiques; AHA5 — AMCA, ADCA, ATCA, AMBA et ADBA; AHA6 — AHAS plus ABCA; AHA9 —
AHAG6 plus ATBA, ACDBA et ABDCA; ABCA — acide bromochloroacétique; BD — biodisponibilité; ABDCA — acide
bromodichloroacétique; BioA — bioaccumulation; ACDBA — acide chlorodibromoacétique; D — distribution; ADBA — acide
dibromoacétique; ADCA — acide dichloroacétique; dG — directement génotoxique sur I’ADN; E — élimination; EPI — épigénétique;
FRO —formes réactives de I'oxygeéne; h — heure; | —iodé; M — métabolisme; MA — métabolisme énergétique altéré; AMBA —
acide monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; ND — non déterminé; non dG — non directement génotoxique
sur I’ADN; PPAR — récepteur d’activation et de prolifération des peroxysomes; SH — sulfhydryle; sign — significatif; t1/, — demi-
vie; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique; Vd — volume de distribution;? — inconnu.

Tableau F3. Addition des réponses a 1’aide du facteur de puissance
relative combin¢ (FPRC)

DE DE L
- /I-II( FPR Exemple DEPCI (pg/L) du s()::il (rti/ 2!
AHA E/%e (DEHpc/DEH | d’exposition® composant group
p-c. par ) (ng/L) Exposition x FPR SR 25
jour) e composants
Sous-groupe a réaction
directe sur 'ADN U DY DY DI 0,95
ADBAP“ 0,57 1 0,2 0,20 N/A
AMBA ND 1 0,1 0,10 N/A
ATBA ND 1 0,1 0,10 N/A
ABCA 1 0,57 0,5 0,29 N/A
ACDBA ND 1 0,3 0,30 N/A
ABDCA 0,87 0,66 0,1 0,07 N/A
Sous-groupe a réaction
non directe sur ’ADN Wi s M b 37,77
ADCAPY 0,50 1 23 22,90 N/A
ATCA 0,85 0,6 23 13,24 N/A
AMCA 0,92 0,54 3 1,63 N/A

Méthode de combinaison de I'information sur I'exposition et le danger. ABCA — acide bromochloroacétique; ABDCA — acide
bromodichloroacétique; ACDBA — acide chlorodibromoacétique; ADBA — acide dibromoacétique; ADCA — acide
dichloroacétique; DEH — dose équivalente chez I’'humain; DEPCI — dose efficace médiane du produit chimique indiciel; FPR —
facteurs de puissance relative (si on ne connait pas le FPR, on utilise le FPR du produit chimique indiciel comme substitut);
AMBA — acide monobromoacétique; AMCA — acide monochloroacétique; N/A — non applicable, ND — non disponible; PCl —
produit chimique indiciel; ATBA — acide tribromoacétique; ATCA — acide trichloroacétique; VBS — valeur basée sur la santé. 2
Exemples de données d’exposition utilisés pour calculer la DEPCI d’un sous-groupe.
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Annexe G : Parametres de surveillance suggérés, tirés du
document Conseils sur la matiere organique naturelle dans
I’eau potable

Tableau G1. Parameétres de surveillance suggérés

Parameétre Objet de Fréquence : Source| Fréquence : Source Fréquence :
surveillance variable stable Idéalement
Couleur attribuable a la matiére organique (couleur Eau brute et Quotidienne Hebdomadaire En ligne
vraie) eau traitée
Absorbance UV (a 254 nm) ou transmittance UV Eau brute et Quotidienne Hebdomadaire En ligne
eau filtrée?
Demande chimique en oxygéne (DCO) Eau brute,
procédés Quotidienne Hebdomadaire En ligne
de
traitementt
et eau
traitée
Carbone organique dissous ou total (COD ou COT) Eau brute et Hebdomadaire Mensuelle En ligne
eau traitée?
A’bsorbance spécifique des UV (ASUV) - calculée avec Eau brute et Hebdomadaire Mensuelle Quotidienne
I’'UV3s54 et le COD .,
eau traitée?
Composés inorganiques pouvant accroitre la
réactivité de la MON pour former des SPD : Eau brute et
Ammoniac eau traitée Trimestrielle Trimestrielle Trimestrielle
Bromure
lodure
Soufre
Demande en coagulant Procedé .de Quotidienne Quotidienne En ligne
coagulation¢
Potentiel zéta ou courant d’écoulement — lorsque la Procédé de . . .
. . . En ligne En ligne En ligne
MON régule ou influence la dose de coagulant coagulation¢
Stabilité biologique :
Désinfectant résiduel Hebdomadaire Hebdomadaire En ligne
Vitesse de formation du biofilm — mesurée par Réseau de Mensuelle
I’adénosine triphosphate (ATP) accumulée sur des distribution Toutes les deux s.0.
fragments d’acier doux semaines
Vitesse de corrosion — mesurée par la résistance a la Mensuelle 5.0
polarisation linéaire a I'aide de fragments d’acier doux Mensuelle o
Influence de la MON sur la corrosion : Conformément |Conformément au| Conformément au |Conformément au

Plomb
Cuivre

Qu programme de
cC

programme de CC

programme de CC

programme de CC

CC — contréle de la corrosion; S.0. —sans objet.

a La désinfection réduira I'absorbance UV sans qu’une réduction du COD lui soit associée. Par conséquent, pour calculer

I’ASUV de I'eau traitée, il faudrait mesurer I’'absorbance UV a 254 nm (UVs4) dans I'eau filtrée avant I’ajout de désinfectant
et la diviser par le COD de I'eau traitée, puis la multiplier par 100.
b Le COD 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’enlevement de la MON. Comme I’alcalinité a des effets sur la
régulation du pH, le pH et I'alcalinité sont d’autres parametres importants du procédé de coagulation a surveiller. Source :

Santé Canada (2020).
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