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Partie |I. Vue d’ensemble et application

1.0 Recommandation

On estime qu’il n’est pas nécessaire d’établir une recommandation en matiere de santé
pour ['ammoniac, compte tenu de sa faible toxicité aux concentrations auxquelles on le retrouve
dans [’eau potable. Les concentrations d’ ammoniac, qu ’elles soient d’origine naturelle dans la
source d’eau, ou ajoutées dans le cadre d’une stratégie de désinfection, peuvent affecter la
qualité de I’eau dans le réseau de distribution (p.ex. nitrification), et devraient faire ['objet
d’une surveillance.

2.0 Sommaire

La production d’ammoniac est un processus normal du métabolisme, et les concentrations
produites dans le corps humain par voie métabolique dépassent en général les concentrations
présentes dans 1’eau potable. L’ammoniac libre qui pénétre dans le réseau de distribution peut
entrainer une nitrification et une augmentation de la concentration des nitrates et nitrites dans
I’eau potable. Cette question est abordée plus en détail dans le document technique
accompagnant les recommandations sur les nitrates et les nitrites dans 1’eau potable.

Dans ce document technique, on recense et on évalue tous les risques pour la santé
associeés a la présence d’ammoniac dans 1’eau potable. D’apreés cet exercice et en 1’absence d’un
parametre approprié pour mesurer I’effet de 1’ingestion d’ammoniac ainsi que d’indications
suffisantes pour montrer ’existence d’effets systémiques chez les humains, et vu le nombre
limité d’études pertinentes sur des animaux de laboratoire, il a été établi qu’aucune
recommandation en matiére de santé ne pouvait étre dérivée pour I’ammoniac dans 1’eau potable.

2.1  Effetssur la santé

Le mode d’action de I’ammoniac dépend de la voie d’exposition en jeu. On a peu de
renseignements sur 1’exposition par voie orale, mais I’information dont on dispose permet de
penser que cette voie d’exposition devrait étre considérée isolément, c’est-a-dire de maniére
distincte de 1’exposition par inhalation. Chez les humains, la plupart des effets sur la santé
signalés par suite d’une exposition a I’ammoniac sont associés a une exposition par inhalation.
L’ingestion d’ammoniac concentré cause une irritation et des dommages a la bouche, a la gorge
et au tube digestif, mais ces effets sont peu susceptibles de se produire aux concentrations
d’ammoniac présentes dans 1’eau potable.

L’ammoniac est produit et métabolisé de maniére naturelle dans le corps humain. Les
concentrations d’ammoniac présentes dans le corps sont largement supérieures aux
concentrations qu’on trouve habituellement dans 1’eau potable. Aucun effet néfaste sur la santé
n’a été associé a I’ingestion d’ammoniac a des concentrations comparables a celles qu’on mesure
dans I’eau potable.
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2.2  Exposition

Comme I’ammoniac est présent naturellement dans I’environnement, les humains y sont
souvent exposés a de faibles concentrations par I’intermédiaire de 1’eau, de la nourriture, de 1’air,
des produits de consommation et du sol. Cependant, I’ammoniac est produit dans le tube digestif
en concentrations largement supérieures a celles qui sont associées a toutes les autres sources
d’exposition.

La présence d’ammoniac dans les eaux de surface et les eaux pluviales est courante. En
général, les eaux souterraines renferment de faibles concentrations d’ammoniac, mais les
concentrations sont élevées dans certains puits de grande profondeur forés dans certaines
formations géologiques. La concentration d’ammoniac dans les eaux de surface varie selon la
région et la saison, et la présence de facteurs anthropiques locaux, comme le ruissellement en
provenance de champs cultivés ou les rejets industriels et les rejets issus du traitement des eaux
d’égout, peuvent avoir une incidence sur cette concentration. Dans certains cas, on ajoute de
I’ammoniac a I’eau traitée afin de former des chloramines comme désinfectant secondaire, dans
le cadre d’un protocole de désinfection.

2.3 Analyse et traitement

Diverses méthodes reconnues permettent de détecter I’ammoniac dans I’eau potable. Le
choix de la méthode employée dépend des interférences présentes. La présence d’ammoniac
d’origine naturelle peut diminuer ’efficacité des processus de traitement. Dans les usines de
traitement des eaux municipales, ’ammoniac peut étre éliminé grace au traitement biologique
(régulation de la nitrification) et a des processus physico-chimiques tels que la chloration au
point critique, 1’échange d’ions et la filtration sur membrane. 1l est important de minimiser les
niveaux d’ammoniac a I’entrée du réseau de distribution afin d’aider a empécher la nitrification,
la dégradation de la qualité de 1’eau et des problémes possibles de corrosion. A I’échelle
résidentielle, méme s’il n’existe a ’heure actuelle aucun dispositif de traitement certifié pour
réduire les concentrations d’ammoniac dans 1’eau potable, les dispositifs faisant appel a I’osmose
inverse ou a I’échange d’ions peuvent étre efficaces a cet égard.

3.0 Application de la recommandation

Remarque : Des conseils spécifiques concernant | application de la recommandation
doivent étre obtenues aupres de | autorité appropriée en matiere d €au potable dans le secteur de
compeétence concerné.

L’ammoniac libre qui pénétre dans le réseau de distribution peut étre un facteur de
nitrification et faire augmenter la concentration en nitrate et en nitrite dans le réseau de
distribution. Les effets sur la santé associés a la présence de nitrate et de nitrite dans 1’eau
potable ainsi que leurs concentrations maximales acceptables (CMA) respectives font 1’objet
d’une analyse exhaustive dans le document technique accompagnant les recommandations pour
le nitrate et le nitrite dans I’eau potable. De bonnes pratiques d’exploitation permettront de
prévenir la nitrification. Ces pratiques consistent notamment a limiter a 0,1 mg/L et, idéalement,
a 0,05 mg/L, la concentration maximale d’ammoniac libre (mesurée sous forme d’azote) en
exces qui entre dans le réseau de distribution, concentration mesurée en azote. Dans les
installations ou on utilise de I’ammoniac a des fins de désinfection, il faut veiller 4 maintenir le
rapport chlore/ammoniac approprié. Une variation des concentrations d’ammoniac libre peut
indiquer une nitrification; par conséquent, il convient d’exercer une surveillance tant a 1’'usine de
traitement que dans le réseau de distribution.

Recommandations pour la qualité de [’eau potable au Canada : Document technique
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3.1  Surveillance

Les installations devraient caractériser leur source d’eau afin de déterminer si de
I’ammoniac y est présent et si ses niveaux varient. Aux installations ou on a recours a la
chloramination ou dont la source d’eau renferme de I’ammoniac, I’ammoniac libre, en plus
d’autres paramétres (chlore résiduel total, nitrite, numération sur plaque des bactéries
hétérotrophes), doit faire I’objet d’une surveillance a des points critiques du réseau de
distribution. On recommande une surveillance quotidienne de I’ammoniac dans 1’cau traitée a sa
sortie de I’usine. De plus, on recommande que la source d’eau, les emplacements tels que la
sortie des réservoirs et les endroits ou 1’eau réside longtemps (par exemple, les culs-de-sac)
fassent I’objet d’une surveillance hebdomadaire. Toute variation de la tendance des principaux
parametres relatifs a la nitrification au sein du réseau de distribution, comme le chlore résiduel
total, les nitrites et les nitrates, devrait faire augmenter la fréquence de la surveillance de
I’ammoniac libre. Dans les installations ou des mesures de prévention élaborées sont appliquées
et ou on dispose de données de référence indiquant 1’absence de nitrification dans le réseau, on
peut limiter la fréquence de la surveillance exercée a 1’égard de I’ammoniac libre.

Recommandations pour la qualité de [’eau potable au Canada : Document technique
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Partie I1. Science et considérations techniques

4.0 Description, utilisation et sources dans I’environnement

L’ammoniac (numéro CAS 7664-41-7; formule chimique : NH3) est a température
ambiante un gaz incolore possédant une odeur acre, piquante et pénétrante. L’ammoniac gazeux
(NH3) peut étre comprimé pour devenir un liquide sous pression. Lorsqu’il est dissous dans
I’eau, I’ammoniac coexiste sous deux formes : la forme non ionisée (NHj3), et le cation
ammonium (NH;"). L’équilibre entre les deux espéces est régi en grande partie par le pH et la
température. La somme des deux formes est désignée sous le nom d’ammoniac total (ou
ammoniac libre). Aux fins de la surveillance de la qualité de 1’eau potable, le terme « ammoniac
total » désigne toutes les espéces a base d’ammoniac, soit I’ammoniac libre, les
monochloramines (NH,CI), les dichloramines (NHCI,) et les trichloramines (ou trichlorures
d’azote — NCl3). L’ammoniac est trés soluble dans 1’eau, et sa pression de vapeur est élevée
(tableau 1). Le seuil de détection olfactive se situe a 1,5 mg/L dans I’eau (Environnement
Canada et Santé Canada, 1999; ATSDR, 2004; HSDB, 2005).

Tableau 1. Propriétés physiques et chimiques de I’ammoniac

Propriété Valeur®

Masse moléculaire 17,03 g/mol

Solubilité 421 g/La20°C

Point d’ébullition —-33,4°C

Point de fusion —77,7°C

Pression de vapeur 882 kPa a 20 °C

Solubilité dans I’eau 47%a0°% et31%a25°C
Coefficient de partage n-octanol/eau (Kee) Données expérimentales inexistantes
Constante de la loi d’Henry (Kg) 0,0006 & 20 °C"

Valeurs indiquées dans ATSDR (2004); HSDB (2005); valeur indiquée dans Crittenden et coll. (2005).

L’ammoniac est présent dans 1’air, le sol et I’eau; il a pour origine des processus naturels
ou des activités industrielles, dont certains types d’agriculture intensive. L’ammoniac est une
source importante d’azote, élément essentiel pour les végétaux et les animaux et jouant un role
essentiel dans la synthése des proteines (Environnement Canada et Santé Canada, 1999; Xia et
coll., 2011; Zehr et Kudela, 2011).

L’ammoniac produit naturellement par la décomposition des matieres organiques
provenant des végétaux, des animaux morts et d’autres organismes est la principale source
d’ammoniac dans I’environnement. Les sources d’ammoniac dans le sol sont nombreuses; elles
comprennent entre autres les engrais naturels ou synthétiques, la décomposition des excréments
du bétail, la décomposition des matieres organiques issues des végétaux et des animaux morts et,
indirectement, la fixation naturelle de 1’azote atmosphérique par les bactéries a vie autonome qui
fixent I’azote (ATSDR, 2004; Xia et coll., 2011). Les sources anthropiques courantes de
I’ammoniac qui se retrouve dans 1’eau potable sont le ruissellement d’engrais et le ruissellement
d’origine agricole ainsi que les effluents d’eaux usées.

L’ammoniac est utilisé dans les engrais, dans la préparation d’aliments pour animaux et
dans la fabrication de fibres, de plastiques, d’explosifs, de papier et de caoutchouc. Comme
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engrais, I’ammoniac est appliqué directement sur le sol dans les champs cultiveés, sur les pelouses
et sur les plantes (Environnement Canada et Santé Canada, 1999; ATSDR, 2004; Xia et coll.,
2011). Un pourcentage ¢élevé de I’ammoniac et de ses composés produits commercialement est
destiné a la production d’engrais (ATSDR, 2004).

L’industrie des engrais mise a part, de petits volumes d’ammoniac sont utilisés dans
plusieurs applications industrielles précises : comme réactif modificateur pour la flottation des
minerais de phosphate, comme inhibiteur de la corrosion dans les raffineries de pétrole et les
usines de gaz naturel, comme stabilisateur dans la production de caoutchouc, comme agent de
traitement dans la transformation du cuir et comme refroidisseur dans la transformation des
métaux. On emploie également de I’ammoniac dans le traitement des eaux municipales et
industrielles ainsi que dans la préparation d’aliments et de boissons, de certains produits
pharmaceutiques, de produits de nettoyage et de détergents domestiques, et de nombreux
produits chimiques organiques et inorganiques, par exemple les cyanures, les amides, les amines,
les nitrites et les colorants (Camford Information Services, 2003). Le traitement des effluents
d’eaux usées peut constituer une source d’ammoniac et d’autres composés de 1’azote dans les
eaux de surface.

La capacité totale de fabrication d’ammoniac au Canada a été estimée a 3 887 kilotonnes
en 1988, et a 5 601 kilotonnes en 2000; elle est demeurée inchangée jusqu’en 2002 (données les
plus récentes dont on dispose). La quantité d’ammoniac importée par 1’industrie de I’ammoniac
représente moins de 1 % des besoins sur le marché canadien (Camford Information Services,
2003).

4.1 L’ammoniac en relation avec le traitement et la distribution de I’eau potable

L’ammoniac est I’une des substances qui peut non seulement étre présente a 1’état naturel
dans la source d’eau, mais dans certains cas étre ajoutée de maniére volontaire a 1’eau potable.
Ces deux situations peuvent avoir des répercussions importantes sur le traitement de 1’eau et les
réseaux de distribution de celle-ci. Le présent document traite principalement des effets sur la
santé associés a I’exposition a ’ammoniac présent dans 1’eau potable; la chloramination, la
nitrification et les autres questions liées a I’ammoniac et au traitement de 1’eau potable n’y seront
pas examinées de maniere exhaustive.

4.1.1 Ammoniac dans [’eau brute

L’ammoniac présent dans I’eau brute sollicite fortement les oxydants et fait décroitre
I’efficacité de la désinfection. La réaction entre I’ammoniac et le chlore est tres rapide, et elle
peut avoir un effet indésirable sur 1’¢élimination des composés organiques et inorganiques comme
le fer, le manganése et I’arsenic en réduisant la disponibilité du chlore pour 1’oxydation (Lytle et
coll., 2007; White et coll., 2009).

4.1.2 Utilisation d’ ammoniac pour la chloramination

De I’ammoniac peut également étre ajouté a I’eau traitée dans le cadre d’un protocole de
désinfection, afin de former des chloramines comme désinfectant secondaire. Lorsqu’on procede
a une chloramination, si un exces d’ammoniac est ajouté ou encore si le rapport du chlore a
I’azote ammoniacal (Cl;:NHs3-N) en poids n’est pas adéquat, cela peut entrainer la présence
d’ammoniac libre dans 1’eau traitée. De I’ammoniac peut également étre libéré a cause de la
demande et de I’épuisement en chloramines dans le réseau de distribution, ou encore étre formé
par réaction entre les nitrates et la surface métallique des tuyaux (U.S. EPA, 2002; Harrington et
coll., 2003; Edwards et Dudi, 2004; Huang et Zhang, 2005; Zhang et coll., 2009). Le mortier de
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ciment recouvrant les tuyaux du réseau de distribution de 1’eau peut également entrainer la
libération d’ammoniac et créer des problémes de qualité de I’eau dans ce réseau (OMS, 2003).
L’ammoniac libre qui pénetre dans le réseau de distribution peut étre un des principaux facteurs
de nitrification et causer une dégradation importante de la qualité de I’eau (U.S. EPA, 2002). La
nitrification est un processus en deux étapes faisant intervenir I’oxydation aérobie de I’ammoniac
en nitrites par les bactéries oxydant I’ammoniac (BOA) et I’oxydation ultérieure des nitrites en
nitrates par les bactéries oxydant les nitrites (BON) (Kirmeyer et coll., 1995, 2004; U.S. EPA,
2002).

Les cations ammonium et I’ammoniac coexistent dans 1’eau selon un équilibre qui
dépend du pH et de la température. A 20 °C, la forme prédominante dans 1’eau potable est 1’ion
ammonium a pH inférieur a 9,3, et ’ammoniac a pH 9,3 et plus (Baribeau, 2006). On peut
ajuster le pH pour régir la forme d’ammoniac présente dans 1’eau (Santé et Bien-étre social
Canada, 1993). Il est important de prendre en compte la concentration d’ammoniac dans la
source d’eau lorsqu’on détermine le dosage de I’ammoniac pour la chloramination (Muylwyk,
2009; Shorney-Darby et Harms, 2010).

4.2 Devenir dans ’environnement

Les propriétés physiques et chimiques de I’ammoniac varient en fonction du pH. Par
conséquent, les mécanismes régissant le transport et le partage de I’ammoniac dépendent eux
aussi du pH. L’ammoniac est essentiel aux cycles biologiques naturels et il est nécessaire a la
synthése de 1’acide désoxyribonucléique (ADN), de I’acide ribonucléique (ARN) et des
protéines.

421 Eau

Dans I’eau, I’ammoniac est en équilibre avec 1’ion ammonium. Cet équilibre dépend
largement du pH et, dans une moindre mesure, de la température (Weast et coll., 1988).
L’équilibre favorise 1’ion ammonium dans les eaux acides ou neutres. Lorsqu’il se trouve dans
les eaux de surface, I’ammoniac peut en partie se volatiliser dans I’atmosphere; ce phénomene
varie en fonction du pH, de la température, de la vitesse du vent et de la concentration en
ammoniac dans I’atmosphere. L’ammoniac présent dans 1’air peut se dissoudre rapidement dans
les eaux pluviales vu sa forte solubilité dans I’eau. L’ammoniac peut étre consommé par les
processus microbiens ou adsorbé sur les sédiments ou les matiéres organiques en suspension.
Dans les eaux de surface et les eaux souterraines, I’ammoniac peut subir une transformation
séquentielle suivant deux processus du cycle de 1’azote : la nitrification et, dans une moindre
mesure, la dénitrification. Les nitrates et les nitrites formés par le mécanisme de nitrification
aérobie peuvent étre absorbés par les plantes aquatiques et d’autres organismes. L’azote
¢lémentaire formé par le mécanisme de dénitrification anaérobie se volatilise dans 1’atmosphere
(Environnement Canada et Santé Canada, 1999; ATSDR, 2004). Les effluents d’eaux usées
traitées peuvent constituer une source d’ammoniac et d’autres Composés azotés dans les eaux de
surface (Skadsen et Cohen, 2006).

422 Air

L’ammoniac peut réagir rapidement avec les substances acides dans I’air, comme 1’acide
nitrique et I’acide sulfurique, pour former des aérosols d’ammonium (Bouwman et coll., 1997),
lesquels peuvent ensuite quitter I’atmosphére par le dépot sec ou humide. Ce mécanisme de
retrait de I’atmospheére est plus important dans les zones industrialisées, ou 1’air contient
davantage de polluants acides, que dans les régions rurales (Goulding et coll., 1998). Dans
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I’ensemble, les processus de dépot sec sont prépondérants dans les endroits ou les émissions
d’ammoniac sont abondantes; a I’inverse, le dépot humide de I’ammonium particulaire 1a ou les
émissions d’ammoniac sont plus faibles (Asman et coll., 1998).

4.2.3 Sol

L’ammoniac contenu dans les sols ou les sédiments peut se volatiliser dans I’atmosphére,
s’adsorber sur les maticres particulaires ou étre absorbé par les plantes et les microorganismes
comme source de nutriments, et ainsi étre converti en composés organiques azotes. Il peut étre
rapidement transformé en nitrates par les populations microbiennes par nitrification (Atlas et
Bartha, 1998). Les nitrates formés par cette voie peuvent soit étre lessivés a travers le sol ou étre
a leur tour assimilés par les plantes ou d’autres microorganismes. On pense que, aux
concentrations auxquelles il se trouve naturellement dans le sol, I’ammoniac n’a pas une demi-
vie trés longue. En fait, aprés application d’un engrais azoté sur un sol, la quantité d’ammoniac
dans ce sol a décru pour atteindre des concentrations faibles en quelques jours. Cependant, la
présence de fortes concentrations d’ammoniac dans une petite zone (a cause d’un déversement
ou d’une application excessive d’engrais) inhibe la transformation de 1’azote par les processus
microbiens. Dans de telles conditions, d’autres processus physiques et chimiques, dont la
fixation sur les particules du sol et la volatilisation dans 1’atmosphére, gouverneront le devenir de
I’ammoniac jusqu’a ce que la concentration de ce composé revienne a des valeurs correspondant
aux concentrations naturelles (Atlas et Bartha, 1998).

5.0 Exposition

Comme I’ammoniac est présent de maniére naturelle dans I’environnement, les humains
sont souvent exposeés a de faibles concentrations de ce composé en provenance de sources
exogenes (air, sol, aliments, produits de consommation et eau), a une dose estimée a moins de
20 mg/jour (PISSC, 1986). Cependant, il est a noter que la production endogéne d’ammoniac
dans le tube digestif est significativement plus grande que cette valeur (> 4 g/jour) (Summerskill
et Wolpert, 1970).

5.1 Eau

La présence d’ammoniac dans les eaux de surface et les eaux pluviales est courante. La
concentration d’ammoniac dans les eaux de surface varie selon la région et la saison, et la
présence de facteurs anthropiques locaux, comme le ruissellement en provenance de champs
cultivés ou les rejets industriels et les rejets issus du traitement des eaux d’€gout, peuvent avoir
une incidence sur cette concentration. Les concentrations d’ammoniac dans les cours d’cau et les
baies sont habituellement inférieures a 6 mg/L; la présence de concentrations plus elevees peut
indiquer une pollution d’origine humaine (Bouwer et Crowe, 1988).

Vu la capacité d’échange de cations du sol, les eaux souterraines renferment
généralement de faibles concentrations d’ammoniac; les concentrations naturelles sont en général
inferieures a 0,2 mg/L (Bouwer et Crowe, 1988). Cependant, on a enregistré des concentrations
d’ammoniac élevées dans certains puits de grande profondeur forés dans des formations
géologiques précises (Schilling, 2002). A certaines installations aux Etats-Unis et au Canada ont
indiqué la présence de concentrations ¢élevées d’ammoniac dans les sources d’eau souterraine,
concentrations supérieures a 2 mg/L (Schilling, 2002; Rezania, 2010; Schulz, 2010). Une étude
portant sur 119 puits au Minnesota a révélé des concentrations moyennes d’ammoniac de
0,86 mg/L, et une concentration maximale de 7,15 mg/L (Rezania, 2010; Schulz, 2010).
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L’ammoniac peut se retrouver dans 1’cau potable par suite de 1’ajout de ce composé a des
fins de désinfection par les chloramines (Bouwer et Crowe, 1988).

Les données de surveillance (1998 a 2008) issues de 1 119 échantillons d’eau brute
prélevés dans des collectivités en Alberta indiquaient que, dans 60 % des échantillons, la teneur
en ammoniac était inférieure a la limite de détection de la méthode (LDM) pour chacune des
méthodes analytiques employées (0,001 a 0,050 mg/L), avec une concentration moyenne de 0,20
mg/L. Une valeur maximale de 20,8 mg/L a été enregistrée a un emplacement, mais moins de
1 % des concentrations étaient supérieures & 2 mg/L. De I’ammoniac a été détecté dans moins de
9 % des 227 échantillons d’caux de surface (au barrage) recueillis a Calgary (2000 a 2010), avec
une concentration maximale de 0,12 mg/L; on n’a pas observé de variation saisonniére
importante. On n’a pas détecté d’ammoniac dans 1’eau traitée (LDM : 0,02 a 0,04 mg/L). De
1998 a 2010, 1 286 échantillons d’eau chloraminée ont été prélevés dans deux réservoirs d’eau
en Alberta. Les échantillons recueillis et analysés au cours de cette période renfermaient des
concentrations moyenne et maximale d’ammoniac respectivement de 0,20 mg/L et de 0,53 mg/L
pour les deux réservoirs. Une évaluation des installations effectuée en 2004 dénote des
concentrations naturelles d’ammoniac variant de 0,2 a 1,5 mg/L, avec une moyenne de 0,6mg/L,
dans 40 systémes d’eau souterraine (Alberta Environment, 2010).

Les données issues de 1 605 échantillons d’eaux souterraines et d’eaux de surface
prélevés a différents endroits en Nouvelle-Ecosse (1999 & 2009) ont révélé que respectivement
86 % et 94 % des échantillons d’eaux souterraines et d’eaux de surface ne renfermaient pas de
concentrations détectables d’ammoniac. Les concentrations moyennes étaient respectivement de
0,09 mg/L et de 0,06 mg/L dans les eaux souterraines et les eaux de surface, une valeur
maximale de 9,5 mg/L ayant été mesurée dans un échantillon provenant d’un puits foré, et une
valeur maximale de 0,38 mg/L ayant été enregistrée dans les eaux de surface (Nova Scotia
Environment, 2010).

Des données de surveillance récoltées entre 2002 et 2010 au Manitoba démontrent que
91 % des 931 échantillons d’eau de surface brute et 83 % des 640 échantillons d’eau de surface
traitée testés contenaient des concentrations décelables d’ammoniac (LDM de 0,003 mg/L). Les
concentrations d’ammoniac variaient de 0,003 & 4,42 mg/L (moyenne de 0,34 mg/L) dans I’ecau
de surface brute, et de 0,003 a 3,62 mg/L (moyenne de 0,19 mg/L) dans I’eau de surface traitée.
Les données indiquaient que 84 % des échantillons d’eau de puits brute contenaient des
concentrations décelables d’ammoniac variant de 0,01 a 2,2 mg/L (moyenne de 0,56 mg/L). Les
concentrations d’ammoniac mesurées dans 4 des 8 échantillon d’eau de puits traitée variaient de
0,41 a 0,69 mg/L (moyenne de 0.59 mg/L). Aucune concentration mesurable d’ammoniac n’a été
trouvée dans les 4 autres échantillons d’eau de puits traitée. Les donnees de surveillance des 10
puits (2002-2008) dénotaient que les concentrations d’ammoniac variaient de 0,05 a 2,44 mg/L
(moyenne de 1,0 mg/L), mais aucune information n’est disponible sur les propriétés de 1’eau
(brute ou traitee) provenant de ces puits.

On a détecteé de I’ammoniac (LDM : 0,003 mg/L) dans 393 échantillons d’eau brute et
traitée analysés au Manitoba entre les années 2009 et 2011; il faut toutefois noter que la source
de I’eau (c.-a-d. puits ou eau de surface) n’était pas indiquée. Des concentrations moyennes et
maximale de 0,29 mg/L et de 3,55 mg/L, respectivement, ont été¢ observées dans 1’eau brute,
alors gque des concentrations moyennes et maximale de 0,11 mg/L et de 2,58 mg/L,
respectivement, ont été observées dans 1’eau traitée (Manitoba Water Stewardship, 2011).

On a détecté de I’ammoniac (LDM : 0,02 a 0,05 mg/L) dans 50 de 393 échantillons d’cau
de puits prélevés (1998 a 2010) en Saskatchewan, avec une concentration moyenne de 1,19 mg/L
et une concentration maximale de 8,1 mg/L. On n’a pas relevé la présence d’ammoniac dans
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23 % de 465 échantillons d’eau traitée recueillis au cours de la méme période; la concentration
moyenne calculée était de 1,17 mg/L. Au maximum 6 % des échantillons d’eau dans le réseau de
distribution renfermaient plus de 2 mg/L d’ammoniac. On n’a pas pu établir exactement a quoi
les concentrations relativement élevées d’ammoniac étaient attribuables. 1l faudra poursuivre les
recherches pour caractériser les liens possibles avec différents facteurs (par exemple 1’utilisation
des sols, la géologie et 1’utilisation d’engrais azotés en agriculture) (Saskatchewan Ministry of
Environment, 2010).

Les échantillons d’eau potable prélevés dans diverses réserves des Premiéres nations au
Canada au cours d’une période de 6 a 8 ans ont éte analysés pour en mesurer la teneur en
ammoniac. En général, les concentrations moyennes étaient inférieures a 1 mg/L, les
concentrations annuelles maximales étant de 0,24 mg/L dans les provinces de 1’ Atlantique, de
2,6 mg/L au Manitoba, et de 4,4 mg/L en Saskatchewan (Santé Canada, 2008a). Dans le cadre
d’une enquéte nationale effectuée en 2009-2010, les niveaux d’ammoniac ont été mesurés dans
130 échantillons d’eau brute et d’eau traitée ont été analysés. Les données obtenues révélent la
présence d’ammoniac dans 25 % des échantillons d’eau brute et 20,8 % des échantillons d’eau
traitée. Des concentrations moyennes d’ammoniac total de 0,4 mg/L (maximum de 3,3 mg/L) et
de 0,55 mg/L (maximum de 2,9 mg/L) ont été mesurees, respectivement, dans les échantillons
d’eau brute et d’eau traitée (Santé Canada, 2012).

Le PISSC (1986) a indiqué que la quantité moyenne d’ammoniac ingérée par les humains
s’approvisionnant a une source d’eau souterraine serait de 0,36 mg/jour, en supposant une
consommation quotidienne de 2 litres d’eau et une concentration moyenne d’ammoniac total de
0,18 mg/L.

52  Aliments

L’ammoniac est présent en concentrations négligeables dans les aliments. L’exposition &
I’ammoniac par I’ingestion de nourriture est principalement liée a I’utilisation de divers sels
d’ammonium comme agents stabilisants, comme agents de levage et comme aromatisants dans
les aliments (Environnement Canada et Santé Canada, 1999; ATSDR, 2004). Certaines autorités
ont limité la concentration de sels d’ammonium autorisée dans les aliments transformés. A titre
d’exemple, de petites quantités de composés d’ammonium (< 0,001 a 3,2 %) peuvent étre
ajoutées aux aliments comme régulateurs de 1’acidité, comme agents stabilisants, comme
aromatisants et comme aides a la fermentation (PISSC, 1986). Aux Etats-Unis, la Food and Drug
Administration a limité les concentrations de bicarbonate d’ammonium permises dans les
aliments transformés (0,04 a 3,2 %) appartenant aux catégories suivantes : produits de
boulangerie-patisserie, céréales, grignotines et Iégumes reconstitués. Les limites fixées sont de
2,0 % de carbonate d’ammonium dans les produits de boulangerie-pétisserie, les gélatines et les
poudings; de 0,6 a 0,8 % d’hydroxyde d’ammonium dans les produits de boulangerie-patisserie,
les fromages, les geélatines et les poudings; de 0,01 % de phosphate d’ammonium monobasique
dans les produits de boulangerie-patisserie (ATSDR, 2004). On estime a 18 mg/jour I’exposition
a ces additifs alimentaires.
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53  Air'

L’ammoniac est présent de maniére naturelle dans 1’air en concentrations de 1 a 5 ppb
(ATSDR, 2004). En région urbaine, I’air renferme jusqu’a 20 pug/m* d’ammoniac; dans les zone
d’élevage intensif, les concentrations d’ammoniac dans I’air peuvent atteindre 300 ug/m°.
L’activité industrielle peut entrainer un accroissement des émissions et des concentrations
d’ammoniac dans 1’atmosphére a 1’échelle locale et régionale. Par exemple, Denmead et coll.
(1982) ont signalé une concentration d’ammoniac de 300 ppb au-dessus d’un champ lors de
I’application d’un engrais azoté sous forme gazeuse. Au-dessus des parcs d’engraissement de
bovins, on a mesuré¢ des concentrations d’ammoniac dans I’atmosphere se situant entre 520 et
2 160 pg/m® (Hutchinson et coll., 1982). Si on suppose des concentrations d’ammoniac et
d’ammonium dans I’air hors régions urbaines de 2 et de 6 ug/m® et des concentrations
respectives de 24 et de 25 pg/m* dans 1’air en milieu urbain, la quantité d’ammoniac total
absorbée par inhalation serait de 0,1 a 0,5 mg/jour. La limite d’ammoniac dans I’air en milicu de
travail est habituellement de 25 parties par million (ppm) (PISSC, 1986).

Les sources d’exposition en milieu professionnel comprennent les industries qui
produisent, utilisent ou transportent couramment de I’ammoniac, surtout lorsque les systemes de
sécurité et/ou de ventilation ne sont pas adéquats. Les travailleurs qui travaillent en milieu
agricole dans des lieux ou la ventilation n’est pas suffisante ou dans des installations d’élevage
du bétail comportant des espaces clos ou le nombre d’animaux par rapport a la superficie est
¢levé constituent des populations susceptibles de subir de fortes expositions a I’ammoniac

(ATSDR, 2004).

5.4  Produits de consommation

L’utilisation de divers produits de consommation peut entrainer une exposition a
I’ammoniac. L’ammoniac est un produit d’utilisation courante en milieu domestique et
industriel. 1l entre souvent dans la composition des produits de nettoyage, des détergents et des
cires a parquets. Les solutions de nettoyage a usage industriel renferment habituellement des
concentrations élevées d’ammoniac (jusqu’a 25 %), si on compare avec la teneur des nettoyants
a usage domestique, qui se situe en général entre 5 et 10 % (ATSDR, 2004).

55  Sol

Le sol renferme habituellement environ 1 a 5 ppm d’ammoniac. Les concentrations
d’ammoniac varient au fil de la journée ainsi que d’une saison a I’autre. En général, les
concentrations d’ammoniac dans le sol atteignent leurs valeurs maximales pendant I’été et le
printemps, périodes ou I’activité bactérienne s’intensifie. Les sources d’ammoniac dans le sol
sont nombreuses; elles comprennent entre autres les engrais naturels ou synthétiques, la
décomposition des excréments du bétail, la décomposition des matiéres organiques issues des
végétaux et des animaux morts et, indirectement, la fixation naturelle de I’azote atmosphérique
par les bactéries a vie autonome qui fixent I’azote (ATSDR, 2004).

Facteur de conversion pour I’air: 1 partie par milliard (ppb) = 0,696 pg/m® & 25 °C et 101,3 kPa.
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6.0 Méthodes d’analyse

Pour I’analyse de I’ammoniac dans 1’eau potable, il existe plusieurs méthodes faisant
appel a la colorimétrie, au titrage et a la potentiométrie. Le choix de la méthode d’analyse
dépend principalement de la concentration d’ammoniac attendue et de la présence possible
d’interférences comme de la glycine, de I’urée, des cyanates, de I’hydrazine et des amines.

En colorimétrie, I’intensité de la couleur générée par la réaction entre I’ammoniac et le
phénol est proportionnelle a la concentration d’ammoniac dans 1’échantillon. Pour le titrage, on
utilise un indicateur coloré, et la quantité d’acide nécessaire pour le titrage est proportionnelle a
la quantité d’ammoniac présente. La méthode faisant appel a une électrode sélective d’ions pour
I’ammoniac est probablement celle dont 1’exécution est la plus facile. La variation de potentiel
¢lectrique a I’électrode est proportionnelle a la concentration d’ammoniac. Elle peut étre
employée sur une plage de concentrations plus vaste que les méthodes titrimétriques, et elle est
plus sensible.

On peut procéder a une distillation préalable pour préparer les échantillons lorsqu’ils
contiennent des ions interférents ou lorsqu’ils sont troubles. Dans le cas de 1’eau potable traitée,
si I’échantillon est susceptible de renfermer du chlore résiduel, il faut utiliser un agent de
déchloration pour éliminer le chlore avant 1’analyse.

6.1  Méthodes de I’U.S. EPA et Standard Methods
L’United States Environmental Protection Agency a trois méthodes pour le dosage de
I’ammoniac dans I’eau potable (U.S. EPA, 1983, 1993) :

e Laméthode 350.1 est une méthode colorimétrique semi-automatisée (méthode au
phénate) qui repose sur la réaction entre I’ammoniac et le phénol, ’intensité de la couleur
du produit de réaction (bleu d’indophénol) étant proportionnelle a la concentration
d’ammoniac. La méthode peut étre utilisée lorsque les concentrations d’ammoniac se
situent entre 0,01 et 2,0 mg NH3-N/L (U.S. EPA, 1993). La LDM de cette méthode n’est
pas indiquée, mais le National Environmental Methods Index (NEMI, 2010) indique une
LDM de 0,01 mg/L.

e Pour la méthode 350.2, qui utilise une procédure soit colorimétrique (réactif de Nessler)
ou titrimétrique, les LDM sont respectivement de 0,05 mg/L et de 1,0 mg/L (NEMI,
2010). Par conséquent, on privilégiera une procédure titrimétrique lorsque les
concentrations d’ammoniac sont supérieures a 1,0 mg NH3-N/L, et on choisira une
procédure colorimétrique lorsque les concentrations sont inférieures a 1,0 mg NH3-N/L
(U.S. EPA, 1983).

e Laméthode 350.3 dose la concentration d’ammoniac par potentiométrie a I’aide d’une
¢lectrode sélective d’ions dotée d’une membrane hydrophobe semi-perméable aux gaz.
Cette méthode convient lorsque les concentrations d’ammoniac se situent entre
0,03 mg/L et 1 400 mg/L, et sa LDM est de 0,03 mg/L (U.S. EPA, 1983).

En outre, les méthodes suivantes, citées dans 1’ouvrage Standard Methods for Water and
Wastewater, sont reconnues pour le dosage de I’ammoniac dans 1’eau potable (NEMI, 2010) :
e Laméthode 4500-NH3 C (APHA et coll., 2005) est une méthode titrimétrique équivalente
a la méthode 350.2 de I’U.S. EPA. Le volume de I’aliquote d’échantillon utilisé pour la
distillation peut étre ajusté en fonction de la plage de concentrations d’ammoniac
attendue ou connue. La plage de concentrations d’ammoniac prises en charge par cette
méthode va de 5 a 100 mg NH3-N/L.
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e Laméthode 4500-NH3 D (APHA et coll., 2005), qui fait appel a une électrode sélective
d’ions pour I’ammoniac, est équivalente a la méthode 350.3 de I’U.S. EPA et peut étre
utilisée pour mesurer des niveaux de NHs-N de 0,03 a 1400 mg/L. La méthode
4500-NHs; E est une autre méthode avec ¢lectrode sélective d’ions pour I’ammonium.
Elle fait intervenir 1’ajout préalable d’une concentration connue d’ammoniac, et on peut
I’employer lorsque la relation entre la concentration d’ammoniac et le potentiel mesuré
est linéaire.

e Laméthode 4500-NH3; F (APHA et coll., 2005) est une méthode au phénate similaire a la
méthode 350.1 de I’U.S. EPA. L’intensité de la coloration donnée par le bleu
d’indophénol, produit de réaction, est proportionnelle a la concentration d’ammoniac et
est mesurée a 640 nm a 1’aide d’un spectrophotométre. Cette méthode a une réponse
analytique linéaire jusqu’a 0,6 mg NH3-N/L.

e Les méthodes 4500-NH3 G et 4500-NH3 H (APHA et coll., 2005) sont deux versions en
injection continue de la méthode au phénate, dans lesquelles la coloration bleue est
intensifiée a I’aide respectivement de nitroprussiate de sodium et de nitroferricyanure. La
méthode 4500-NH3 G peut étre utilisée pour des concentrations de NH3-N/L allant de
0,02 a 2,00 mg/L.

6.2  Autres méthodes

La méthode D1426-03 A de I’ASTM est équivalente a la méthode 350.2 de I’'U.S. EPA.
La méthode D1426-03 B fait appel a une électrode sélective d’ions comme la méthode 350.3 de
I’U.S. EPA et les Standard Methods 4500-NHs D et 4500-NH3; E (ASTM, 2003).

La United States Geological Survey signale les méthodes 1-2522-90 et 1-2525-89, qui
sont des méthodes de colorimétrie qui utilisent un analyseur en écoulement rapide couplé a un
enregistreur potentiométriqgue (NEMI, 2010). L’ammoniac réagit avec des ions hypochlorite et
salicylate en présence d’ions ferrocyanure pour former un analogue salicylique de 1’indophénol,
mesuré a 660 nm. La méthode 1-2525-89 s’utilise lorsque la force ionique de 1’eau est faible et
que la plage de concentrations d’ammoniac se situe entre 0,002 et 0,30 mg/L, tandis que la
méthode 1-2522-90 s’applique a des concentrations de 0,01 & 1,5 mg/L. Aucune substance
présente de maniere naturelle dans 1’eau ne semble interférer avec la méthode 1-2525-89;
cependant, les sulfures, les bromures, les nitrites ainsi que le calcium et le magnésium présents
dans les eaux fortement alcalines pourraient interférer avec le dosage de I’ammoniac a 1’aide de
la méthode 1-2522-90.

Il existe des instruments a lecture directe dans le commerce. Les analyseurs sont congus
sur la base des principes de conductivité électrique, de potentiométrie ou de colorimétrie, et font
appel a des systemes de détection de la formation d’aérosols et a la photoacoustique dans
I’infrarouge.

7.0 Techniques de traitement

7.1 Echelle municipale

En général, les procédés de traitement de 1’eau classique (coagulation, floculation et
clarification) sont peu efficaces pour réduire les concentrations d’ammoniac dans 1’eau potable.
Un peu d’ammoniac peut étre ¢liminé grace a eux s’il est sorbé sur les particules colloidales
(Santé et Bien-étre social Canada, 1993; Kurama et coll., 2002).
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Les techniques et les protocoles utilisés pour éliminer I’ammoniac de I’eau potable
comprennent le traitement biologique (régulation de la nitrification) et des processus physico-
chimiques tels que la chloration au point critique, 1’échange d’ions, la filtration sur membrane et
stripage a air.

Le chlore libre et les chloramines sont deux désinfectants secondaires utilisés dans I’eau
au sein des réseaux de distribution. Le type de méthode de désinfection employé par les services
publics peut avoir une incidence sur la technique de traitement utilisée pour ¢liminer I’ammoniac
dans I’eau potable. Certains services publics ont recours a la formation de chloramines comme
moyen de retirer I’ammoniac présent naturellement dans la source d’approvisionnement en eau
brute.

Le choix d’un procédé de traitement approprié¢ pour une source d’approvisionnement en
eau donnée dépend de nombreux facteurs, notamment les caractéristiques de 1’eau brute, la
source et la concentration d’ammoniac (ainsi que sa variabilité), les conditions d’application de
la méthode de traitement en question et 1’objectif de traitement fixé par les services publics.

7.1.1 Traitement biologique (régulation de la nitrification)

Les procédés de traitement biologique sont fondés sur la capacité des microorganismes
(bactéries non pathogeénes) a catalyser 1’oxydation ou la réduction biochimique des contaminants
présents dans I’eau potable et a ainsi produire de 1’eau biologiquement stable (Rittmann et
Snoeyink, 1984). En Europe, de tels traitements sont utilisés depuis des années pour retirer
I’ammoniac de 1’eau potable (Goodall, 1979; Rittmann et Snoeyink, 1984; Rogalla et coll., 1990;
Janda et Rudovsky, 1994), et leur utilisation s’est répandue plus récemment en Amérique du
Nord, leur caractére acceptable y ayant été reconnu (Andersson et coll., 2001; Lytle et coll.,
2007; White et coll., 2009; McGovern et Nagy, 2010).

Plusieurs auteurs ont signalé le recours au traitement biologique a pleine échelle pour
oxyder I’ammoniac dans la source d’eau, avec un taux d’oxydation supérieur a 90 % (Rittmann
et Snoeyink, 1984; Rogalla et coll., 1990; Janda et Rudovsky, 1994; Andersson et coll., 2001;
Hossain et coll., 2007; Lytle et coll., 2007; White et coll., 2009). Le processus de nitrification est
le mécanisme en jeu pour I’oxydation de I’ammoniac dans le traitement biologique. Comme la
croissance des BOA et des BON (organismes nitrifiants) est lente, il faut laisser s’écouler une
durée suffisante pour permettre la colonisation des filtres bioactifs avant qu’ils ne deviennent
efficaces pour I’élimination de I’ammoniac. Pendant cette période, la pénétration d’ammoniac et
la formation de nitrites peuvent avoir des effets néfastes sur la qualité de 1’eau (Lytle et coll.,
2007; McGovern et Nagy, 2010). D’apres les résultats d’une étude pilote, Lytle et coll. (2007)
ont indiqué qu’une colonisation propre & obtenir une nitrification compléte de la part des
nouveaux filtres demande moins de trois mois. Pour que cette colonisation ait lieu, on fait passer
de I’eau brute aérée de manicre ininterrompue a travers les filtres afin de favoriser la
prolifération bactérienne. Pour obtenir une nitrification compléte, la demande stecechiométrique
en oxygéne (O,) est de 4,33 mg O,/mg NH,"-N. Lorsque les concentrations d’ammoniac
suscitent une demande en oxygene plus grande que cette valeur, le traitement biologique requiert
une alimentation constante en oxygeéne (Lytle et coll., 2007; White et coll., 2009).

Le procédé peut accroitre la concentration en nitrates et entrainer la libération de
bactéries dans 1’cau traitée. Celle-ci requiert habituellement un polissage (par exemple, la
filtration sur charbon actif granulaire [CAG]) et un post-traitement, comme une désinfection,
pour faire en sorte qu’aucun organisme indésirable ou produit de croissance bactérienne ne passe
dans le réseau de distribution (Wilczak, 2006a).
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Parmi les facteurs déterminants pour optimiser I’efficacité du traitement biologique
figurent des concentrations €levées d’oxygene dissous, la présence de phosphore, une
température optimale pour la biomasse choisie ainsi qu’une superficie vaste pour permettre
I’accumulation de la biomasse nitrifiante a croissance lente, des taux de charge hydraulique
appropriés et le maintien de longs temps de rétention des solides (rétention par la biomasse sur le
filtre) (Rittmann et Snoeyink, 1984; Bablon et coll., 1988; Janda et Rudovsky, 1994; Kors et
coll., 1998; Andersson et coll., 2001; Kihn et coll., 2002; Hossain et coll., 2007; Lytle et coll.,
2007).

I1 existe différentes configurations pour les procédés de traitement biologique de I’eau.
La plupart des systemes fonctionnent a 1’aide de biofilms fixes, comprenant un milieu supportant
la croissance de la biomasse nécessaire a 1’obtention d’une activité bactérienne (Rittmann et
Snoeyink, 1984; Rogalla et coll., 1990; Muramoto et coll., 1995; Kors et coll., 1998; Andersson
et coll., 2001; Lytle et coll., 2007). D’autres systémes fonctionnent a 1’aide d’un mode de
croissance en suspension, selon lequel les bactéries sont maintenues en suspension par la force
hydraulique dans un réacteur tel qu’un filtre sur lit fluidisé (Goodall, 1979; Gauntlett, 1981).
Gauntlett (1981) a indiqué que les lits fluidisés procuraient un taux de réaction plus éleve par
unité de volume, un temps de rétention plus court et une meilleure régulation des bactéries, et
qu’ils ne produisaient pas de blocage ou de canalisation, comparativement aux configurations sur
lit fixe. Une étude pilote sur lit fluidisé a permis de réduire de plus de 95 % une concentration de
3 mg NHs-N/L dans I’influent (Gauntlett, 1981).

Lytle et coll. (2007) ont indiqué qu’ils avaient réussi a éliminer plus de 95 % de
I’ammoniac a I’aide du traitement biologique dans une usine a pleine échelle (traitant en
moyenne 0,6 million de gallons par jour [MGJ] [soit 2 270 m*/jour]). L’usine était congue pour
éliminer le fer et les filtres avaient été utilisés depuis les années 1980. Trois filtres de sable a
écoulement par gravité installés en parallele, chacun fonctionnant a un taux de charge
hydraulique de 2 gallons par minute [gpm] par pied carré (4,9 m/h) ont été capable de faire
passer une concentration en ammoniac de 1,11 mg NH3-N/L dans un influent d’eau souterraine
préalablement aérée a une valeur inférieure a la LD, soit 0,1 mg NH3-N /L, dans I’eau mélangée
post-filtration. L’eau filtrée était chlorée; sa concentration en chlore résiduel libre était de
0,9 mg CI,/L, et son pH était stable (Lytle et coll., 2007). Les auteurs ont signalé une hausse de
la concentration d’azote sous forme de nitrates (NO3-N), qui est passée de moins de 0,04 mg/L a
1,11 mg/L dans I’eau filtrée. On n’a pas détecté de nitrites dans 1’cau filtrée, ce qui confirme
I’oxydation compléte de I’ammoniac en nitrates par les filtres.

Il a été indiqué que le sable recouvert de dioxyde de manganése constitue un support
adéquat pour la fixation des bactéries nitrifiantes. Des études a 1’échelle pilote et a I’échelle
réelle ont montré que les filtres de sable recouvert de dioxyde de manganése oxydaient
I’ammoniac dans une proportion de 95 a 98 % (Janda et Rudovsky, 1994; Stembal et coll., 2005).
Deux usines de traitement de 1’eau, chacune employant un seul filtre de sable recouvert de
dioxyde de manganese, ont permis de réduire des concentrations d’ammoniac de 3,82 et
1,76 mg/L dans un influent d’eau souterraine préalablement aérée jusqu’a des valeurs
respectivement de 0,21 et de 0,08 mg/L dans I’cau traitée, avec un rapport air:eau de 50. Chaque
filtre fonctionnait a un taux de charge hydraulique allant jusqu’a 5 m/h. Les auteurs ont observé
une pénétration d’ammoniac et de nitrites dans I’eau traitée (concentrations non précisées)
lorsque le taux de charge hydraulique dépassait 5 m/h. Les auteurs ont supposé que 1’élimination
de ’ammoniac se faisait par nitrification et sorption sur le dioxyde de manganése hydraté (Janda
et Rudovsky, 1994). Une autre étude a I’échelle réelle portant sur des filtres de sable recouvert de
dioxyde de manganése a montré qu’un procédé de nitrification en deux étapes, chaque étape
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consistant en une combinaison d’aération et de filtration, permettait de faire passer une
concentration moyenne d’ammoniac dans I’influent de 4,38 mg/L a 0,13 mg/L dans I’eau traitée
(Janda et Rudovsky, 1994). Muramoto et coll. (1995) ont signalé I’oxydation compléte de
I’ammoniac présent en concentration moyenne de 0,48 mg/L dans un influent grace a un filtre de
charbon actif biologique (CAB) a pleine échelle, avec un temps de contact en ft vide (TCFV) de
15 minutes.

Andersson et coll. (2001) ainsi que Kihn et coll. (2002) ont étudié I’effet de la
température sur la régulation de la nitrification. Les études portaient sur une superstructure
ouverte (c’est-a-dire chimiquement activée) et sur une superstructure fermée (c’est-a-dire
physiquement activée) de filtres de CAG. Les filtres étaient en utilisation depuis 1990 dans le cas
de la superstructure de CAG ouverte, et depuis 1984 dans le cas de la superstructure de CAG
fermée. Chaque filtre fonctionnait a un taux de charge hydraulique de 1’ordre de 3,9 a 5,0 m/h,
avec un TCFV entre 20 et 30 minutes. Les deux filtres étaient alimentés en eau préalablement
filtrée et 0zonée renfermant, les concentrations d’ammoniac dans 1’influent se situant entre
0,02 et 0,12 mg NH, ™-N/L. L’étude a indiqué des taux d’élimination de I’ammoniac
respectivement de 98 % et de 90 % pour la superstructure ouverte et la superstructure fermée, a
des températures de 16 °C et plus. A des températures inférieures a 4 °C, les deux filtres ont
oxydé jusqu’a 30 % de I’ammoniac (Andersson et coll., 2001). La diminution du taux
d’oxydation est fort probablement attribuable au fait que 1’activité bactérienne est réduite a basse
température (Bablon et coll., 1988; Groeneweg et coll., 1994; Andersson et coll., 2001; Kihn et
coll., 2002; Hossain et coll., 2007).

Dans une étude a pleine échelle, on a compare un filtre simple (de sable) de taille
I’ammoniac présent en concentration inférieure a 0,2 mg NH,4'/L (soit 0,15 mg NHs-N/L) dans
un influent a basse température. Le filtre double n’a pas laissé passer d’ammoniac a 2 °C, tandis
que le filtre simple a laissé€ passer environ 20 % de I’ammoniac présent dans ’influent.
Cependant, le filtre double ne présentait aucun avantage par rapport au filtre simple a des
températures supérieures a 7 °C (Bablon et coll., 1988).

Comme les nitrites sont des produits intermédiaires de 1’oxydation de I’ammoniac en
nitrates par les filtres biologiques, les services publics devraient veiller a ce que leurs systémes
soient optimises de telle sorte que le processus biologique soit complet et qu’il n’y ait pas de
nitrites dans I’eau traitée.

7.1.2 Chloration au point critique

La chloration au point critique peut éliminer I’ammoniac grace a la formation de chlore
libre résiduel. La chloration au point critique est un procédé dans lequel la demande en chlore est
satisfaite, les composés de chlore combiné sont détruits, I’ammoniac est oxydé pour donner de
I’azote gazeux et un résidu de chlore libre est obtenu sans qu’il soit nécessaire d’ajouter du
chlore. Le procédé requiert une surveillance fréquente des concentrations d’ammoniac et des
differentes formes de chlore présentes (chlore combiné, chlore total et chlore libre résiduel) pour
assurer une chloration au point critique en tout temps. 1l est nécessaire de générer une courbe des
points critiques pour chaque installation et de surveiller les fluctuations des niveaux d’ammoniac
afin de toujours assurer une chloration au point critique.

Dans certaines, installations, on emploie la chloration au point critique pour éliminer
I’exceés d’ammoniac dans la source d’eau et pour mettre un terme aux épisodes de nitrification
dans le réseau de distribution. Dans les réseaux de distribution, la chloration au point critique
peut constituer une méthode efficace pour juguler ’activité des bactéries oxydant I’ammoniac a
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court terme, mais il se peut qu’elle ne permette pas de prévenir I’installation d’un biofilm
nitrifiant lors du retour a la chloramination (Kirmeyer et coll., 1995; Odell et coll., 1996; Zhang
et DiGiano, 2002; Pintar et Slawson, 2003).

La chloration au point critique exige 1’utilisation de doses de chlore environ 8 a 10 fois
plus élevées (en poids) que la concentration d’ammoniac pour obtenir du chlore libre résiduel. Le
procedé comporte une série de réactions commengant par la formation de monochloramines. La
vitesse de la formation des monochloramines dépend du pH, de la température et du ratio du
chlore a I’azote sous forme d’ammoniac (Cl,:NH3-N) en poids, qui doit idéalement se situer
entre 3:1 et 5:1. Lorsque les monochloramines sont formées et que le ratio Cl,:NH3-N est plus
grand que 5:1, la chloration au point critique se produit suivant deux principaux types de
réactions : 1) la dismutation (réactions a catalyse acide) des monochloramines, qui donne des
dichloramines; 2) la décomposition des dichloramines. Les deux types de réactions nécessitent la
présence de chlore libre en exces (Kirmeyer et coll., 2004). Les dichloramines subissent une
série de réactions de décomposition et d’oxydation qui générent des produits azotés, dont de
’azote, des nitrates, de I’oxyde de diazote gazeux et du monoxyde d’azote (AWWA, 2006). Les
trichloramines, ou trichlorures d’azote, sont des intermédiaires formés pendant la décomposition
compléte des chloramines. Leur formation dépend du pH et du ratio Cl,:NH3-N en poids, et elles
peuvent apparaitre lorsque le point critique est dépassé (Kirmeyer et coll., 2004; Hill et Arweiler,
2006; Randtke, 2010). A un ratio Cl,:NHs-N de 7,6:1, I’ammoniac libre est oxydé en azote, et le
chlore est reduit en chlorures. Lorsque le ratio Cl,:NH3-N en poids dépasse 7,6:1, le chlore libre
est la forme prédominante de chlore résiduel.

La vitesse de réaction de la chloration au point critique dépend de la vitesse de formation
et de décomposition des chloramines, réactions qui dépendent largement du pH. Idéalement, la
réaction doit se dérouler a pH de 7,0 a 8,0 (Kirmeyer et coll., 2004). La valeur théorique du ratio
Cl2:NHs-N en poids pour la chloration au point critique est de 7,6:1; la valeur réelle de ce ratio
varie entre 8:1 et 10:1, selon le pH, la température et la présence d’agents réducteurs. La
présence de fer, de manganese, de sulfures et de composés organiques consommant le chlore
interférera avec le chlore libre ajouté, limitant temporairement le chlore disponible pour réagir
avec I’ammoniac (Kirmeyer et coll., 2004; AWWA, 2006; Muylwyk, 2009). Un temps de
contact d’au moins 30 minutes est nécessaire pour que la réaction soit compléte (Kirmeyer et
coll., 2004; Hill et Arweiler, 2006). Le ratio au point critique doit &tre déterminé de maniere
expérimentale pour chaque approvisionnement en eau (Hill et Arweiler, 2006).

Les composes chlorés certifiés par la norme 60 de NSF International (NSF)/American
National Standards Institute (ANSI) doivent respecter la limite d’utilisation maximale (LUM)
indiquée dans la norme. Cela garantit que tout contaminant trace qui pourrait s’y trouver ne
dépasse par la limite fixée a son égard pour la protection de la santé, méme si on emploie la dose
maximale prescrite pour 1’additif. L autorité responsable peut permettre le dépassement de la
LUM a une installation a des fins de chloration au point critique et de desinfection. Comme le
dépassement de la LUM pourrait invalider la certification, on recommande de consulter
I’organisme ayant certifié¢ le composé chloré. Ainsi, on pourra vérifier quel contaminant trace
pourrait étre présent et déterminer quelle mesure additionnelle de surveillance des contaminants
apparentés aux hypochlorites pourrait devenir nécessaire si la LUM est dépassee. La chloration
au point critique exige des concentrations relativement élevées de chlore, et cela peut
occasionner des problémes tels que la formation de sous-produits de désinfection (ou
I’augmentation de leur concentration en présence de matiéres organiques. Cependant, les
mesures visant a limiter la formation de sous-produits de désinfection ne doivent pas
compromettre 1’efficacité de la désinfection. On peut envisager de recourir a un traitement
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avancé, comme ’adsorption sur CAG, aprés la chloration au point critique afin de retirer les
composés donnant un gotit ou une odeur a I’eau ainsi les sous-produits de la chloration (Janda et
Rudovsky, 1994; Wilczak, 2006a).

La chloration au point critique, par rapport a la régulation de la nitrification dans le
réseau de distribution, n’est pas considérée comme une stratégie efficace a long terme. Les
services publics doivent songer a des stratégies de régulation plus permanentes, comme des
modifications au fonctionnement ou des améliorations techniques (Kirmeyer et coll., 1995; Hill
et Arweiler, 2006).

7.1.3 Echange d’ions

L’échange d’ions est un procédé physico-chimique qui consiste a échanger les ions
(cations ou anions) dans I’eau a traiter avec des ions sorbés sur la phase solide de résines
naturelles ou synthétiques. L’échange de cations permet d’éliminer I’ammoniac présent dans
I’eau potable.

Dans le cadre de certaines études, on a étudié 1’utilisation de zéolites naturelles, comme
la clinoptilolite, la bentonite, la sépiolite et la mordénite (Hodi et coll., 1995; Demir et coll.,
2002; Park et coll., 2002; Weatherley et Miladinovic, 2004; Wang et coll., 2007), ainsi que de
résines synthétiques (Lin et Wu, 1996; Abd El-Hady et coll., 2001) pour retirer les ions
ammonium de I’eau. L’efficacité avec laquelle I’ammonium est éliminé varie selon des facteurs
tels que le pH, le prétraitement des zéolites naturelles, la taille des particules du milieu, la
concentration d’ammonium dans I’influent et la présence de cations concurrents comme le
calcium, le magnésium et le potassium. L’échange d’ions ne donne pas toujours le méme
pourcentage d’élimination des contaminants (par exemple, I’ion ammonium) dans le temps,
parce que les contaminants échapperont a I’échange lorsque la résine aura atteint sa capacité.
Lorsque la résine atteint sa capacité, les concentrations de contaminants dans 1’eau traitée
augmentent, et la résine doit étre régénérée. La technique de 1’échange d’ions peut ne pas
convenir pour les usines de traitement dont la capacité est supérieure & 80 000 m®/jour en raison
de I’espace important requis pour les colonnes d’échange d’ions (Kurama et coll., 2002).

La clinoptilolite est la zéolite naturelle la plus abondante, et il a été démontré qu’elle est
tres sélective pour les ions ammonium. Méme si elle a été appliquée principalement dans le
traitement des eaux usées, cette technique a récemment été étudiée du point de vue de son
utilisation a des fins de réduction des concentrations d’ammonium dans 1’eau potable. Des études
ont révélé que le prétraitement de la clinoptilolite accroissait la capacité d’échange d’ion de cette
zéolite ainsi que I’efficacité avec laquelle elle éliminait I’ammonium présent dans les solutions
aqueuses (Haralambous et coll., 1992; Turan et Celik, 2003; Vassileva et VVoikova, 2009; Siljeg
et coll., 2010).

Des expériences en laboratoire et a 1’échelle pilote sur I’échange de cations ont montré
une réduction des concentrations d’ammoniac dans 1’eau potable. Cette technique semble
efficace lorsque des zéolites naturelles sont employées comme support pour 1’échange de cations
et lorsque la dureté de 1’eau est faible (Haralambous et coll., 1992; Weatherley et Miladinovic,
2004).

Dans une étude pilote (Gaspard et coll., 1983), on a évalué la capaciteé de la clinoptilolite
a éliminer les ions ammonium présents dans 1’eau du robinet. On a pu réduire une concentration
moyenne dans 1’influent de 2,25 mg NH,"/L (1,75 mg NH,"-N/L) & une valeur prédéfinie de
point de fuite de 0,5 mg NH,4"/L (0,39 mg NH;"-N/L), ce qui porte la capacité d’échange d’ions a
0,108 milliéquivalents d’ions ammonium par gramme de clinoptilolite (1,47 mg NH,"-N/g) et
750 fois le volume du lit (VL).
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Dans une étude en laboratoire sur colonne de clinoptilolite (Na*-clinoptilolite), on a
obtenu une capacité d’échange de 0,47 mg NH,"/g clinoptilolite (0,37 mg NH,"-N/g) et 600 fois
le VL & pH 8,26. Une concentration moyenne de 0,86 mg NH,"/L (0,67 mg NH,;"-N/L) dans un
influent d’eau souterraine a été ramenée a 0,15 mg NH,"/L (0,12 mg NH,"-N/L) (Hodi et coll.,
1995).

Dans une autre étude en laboratoire, Weatherley et Miladinovic (2004) ont évalué
I’efficacité de la Na'-clinoptilolite et de la Na*-mordénite pour I’élimination de I’ammonium
dans une solution aqueuse. Le débit d’alimentation dans les expériences allait de 1,0 mg/L
NH,*/L (0,78 mg NH,"-N/L) & 200,0 mg NH, */L (155,6 mg NH;-N/L), le pH étant maintenu
sous 7,5. Les données a 1’équilibre ont indiqué que le Na'-clinoptilolite avait permis de réduire
de 98,8 % une concentration de 10 mg NH, */L (7,8 mg NH;"-N/L) dans I’influent, en I’absence
d’autres ions en solution. Cependant, en présence de calcium, de magnésium et de potassium,
chacun en concentration de 40 mg/L, la résine a permis d’éliminer respectivement 93,7 %,

94,7 % et 95,9 % de I’lammoniac. De maniére similaire, les données a 1I’équilibre pour la
Na’-mordénite ont indiqué une réduction de 92,3 % d’une concentration dans 1’influent de

10 mg NH; /L (0,78 mg NH,4"-N/L) en I’absence d’autres ions en solution. Toutefois, en
présence de calcium, de magnésium et de potassium, chacun en concentration de 40 mg/L, la
résine a permis d’éliminer respectivement 91,8 %, 92,2 % et 86,3 % de I’ammoniac. La présence
de calcium, de magnésium et de potassium a donc fait diminuer 1’efficacité des deux zéolites
quant a 1’élimination de I’ammonium (Weatherley et Miladinovic, 2004).

On a effectué des essais sur colonne en laboratoire (Turan et Celik, 2003) pour étudier
I’effet de la concentration d’ammoniac (forme non précisée) sur la capacité d’échange d’ions de
la clinoptilolite ainsi que de I’efficacité de la régénération de la clinoptilolite sur le rendement de
la colonne. Les résultats ont montré que I’augmentation des concentrations d’ammoniac dans
I’influent donnait lieu a une moindre diminution de I’ammoniac. Des concentrations initiales de
10, 15 et 20 mg/L ont pu étre réduites respectivement de 96 %, de 94 % et de 87 % en 12 heures.
L’¢étude a révélé que la clinoptilolite naturelle avait réduit de 65,0 % une concentration initiale
d’ammoniac de 10 mg/L en 23 heures, tandis que la clinoptilolite régénéree 2 fois avait permis
de réduire cette concentration de 98,0 % dans les mémes conditions de fonctionnement.

Abd El-Hady et coll. (2001) ont évalué la capacité d’une résine cationique synthétique
d’acide fort a éliminer les ions ammonium dans le cadre d’expérience en laboratoire. Trois
concentrations initiales d’ammonium, soit 10 mg NH4*/L (7,8 mg NH;"-N/L ), 5 mg NH,/L
(3,9 mg NH,"-N/L) et 2 mg NH,"/L (1,6 mg NH4*-N/L) ont pu étre réduites sous une
concentration prédéfinie de point de fuite de 0,5 mg/L. Des capacités d’adsorption de
0,156 mol/L (2,2 mg NH,"-N/ml résine), de 0,085 mol/L (1,2 mg NH4"-N/ml résine) et de
0,0317 mol/L (0,4 mg NH,"-N/ml résine) a 295, 340 et 380 VL ont été obtenues a ces
3 concentrations initiales, respectivement.

Les principaux parameétres a considérer lorsqu’on a recours au traitement par échange
d’ions sont la possible concentration des ions par la colonne, I’élimination du régénérant de la
résine (Clifford, 1999) et la possible corrosivité de 1’eau traitée (Schock et Lytle, 2011). La
régénération produit une saumure a concentration élevée en ammonium, et ce résidu doit étre
éliminé de maniére adéquate, ce qui accroit le colt du processus. L’échange d’ions peut causer
un déséquilibre des minéraux dans 1’eau, lequel est susceptible d’accroitre la corrosivité de I’eau
traitée (Schock et Lytle, 2011). Dans certains cas, il est nécessaire d’appliquer des mesures de
réduction de la corrosion apres le traitement pour que des problémes de corrosion ne surviennent
pas apres le traitement.
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7.1.4 Filtration sur membrane

Les données scientifiques dont on dispose sur 1I’élimination de ’ammoniac présent dans
I’approvisionnement en eau a I’aide de techniques de filtration sur membrane sont limitées. Ces
techniques consistent a forcer 1’eau a traverser une membrane sous pression, les espéces ioniques
comme 1’ammonium étant alors retenues dans le flux résiduaire. Les systémes de traitement par
osmose inverse (Ol) exigent habituellement une filtration préalable pour éliminer les particules
de I’eau, s’accompagnant souvent d’autres étapes de prétraitement, comme 1’ajout d’agents
prévenant I’encrassement, la préchloration et la déchloration, ainsi que I’adoucissement de I’cau.
Les étapes post-traitement comprennent en général 1’ajustement du pH, I’ajout d’agent inhibant
la corrosion ainsi que la désinfection (Cevaal et coll., 1995).

L’OI et, dans une moindre mesure, la nanofiltration (NF) peuvent étre des techniques
efficaces pour réduire les concentrations d’ammoniac dans 1’eau potable (Koyuncu et coll., 2001,
Koyuncu, 2002; Kurama et coll. 2002; Quail, 2008).

Koyuncu (2002) a mené une étude pilote destinée a évaluer I’efficacité de membranes de
NF et d’osmose inverse sous faible pression (OIFP) pour éliminer I’ammoniac en fonction de
différents paramétres de fonctionnement. Un module & enroulement en spirale a été utilisé avec
des concentrations d’ammoniac dans I’influent de 10 & 15 mg/L. La membrane d’OIFP s’est
montrée plus efficace que la membrane de NF dans les conditions d’essai. Le rejet de
I’ammoniac augmentait avec 1’accroissement de la pression pour les deux membranes. La
membrane d’OIFP était capable de rejeter entre 90 % et 95 % des concentrations d’ammoniac
sous une pression d’entre 3 et 6 bar (soit 43,5 a 87,0 livres par pouce carre, ou psi) et a une
température d’entre 15 et 25 °C. La membrane de NF a rejeté jusqu’a 90 % de I’ammoniac dans
les mémes conditions d’essai. A des températures supérieures a 25 °C, le taux de rejet par la
membrane d’OIFP a diminué, tandis que le taux de rejet par la membrane de NF a été peu touché
(Koyuncu, 2002). Les deux membranes portaient une charge négative a pH neutre ou élevé, et
une faible charge positive a pH faible. L’étude a révélé que le rejet d’ammoniac était optimal a
pH neutre avec les deux membranes.

Dans une étude pilote effectuée auparavant, Koyuncu et coll. (2001) avaient évalué
I’efficacité de membranes d’osmose inverse pour eau saumatre (OIESau) et de membranes
d’osmose inverse pour eau saline (OIESal) a éliminer le sulfate de ferroammonium
(Fe.(NH40H).(SO4)2.H,0) et I’hydroxyde d’ammonium (NH4OH) de solutions aqueuses. Avec
les deux membranes, on a observé un taux de rejet plus important dans le cas du complexe
d’ammonium que dans le cas de I’hydroxyde d’ammonium. La membrane d’OIESal a permis de
rejeter 99 % et 90 % du complexe d’ammonium lorsque les concentrations dans 1’influent étaient
respectivement de 8,5 mg/L et de 100 mg/L. La membrane d’OIESau a atteint un taux de rejet
respectivement de 96 % et de 83 % du complexe d’ammonium, a des concentrations dans
I’influent de 10 mg/L et de 30 mg/L. La membrane d’OIESal a réussi a rejeter 30 a 40 % de
I’hydroxyde d’ammonium présent a des concentrations de 2 a 90 mg/L dans I’influent. La
membrane a été capable de rejeter 10 a 20 % de ’hydroxyde d’ammonium présent a des
concentrations de 1 a 186 mg/L dans I’influent. L’¢étude indiquait également des taux de rejet de
95 % et de 60 % de I’ammoniac présent dans des eaux de surface par les membranes d’OIESau
et d’OIESal, respectivement. Les concentrations dans 1’influent se situaient entre 3 et 4 mg/L a
pH neutre. On n’a pas observé d’encrassement ou de diminution du débit pendant les essais,
d’une durée de 5 heures (Koyuncu et al., 2001).

Les essais en laboratoire sur les membranes d’OI ont montré que deux membranes
(Desal-3LP et Desal-3b SE, Osmonics) étaient capables d’éliminer efficacement le NH; *. Un
taux de rejet moyen de 95 % a été obtenu pour une concentration de départ de 6,5 mg NH, */L
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(soit 5,05 mg NH4"-N/L). L étude a révélé que les membranes de NF soumises aux essais
produisaient un taux de rejet de 26 % (Kurama et coll. 2002).

Les points a considérer pour le traitement par Ol comprennent 1’élimination de 1’eau de
rejet ainsi que la possible augmentation de la corrosivité de 1’eau traitée (Schock et Lytle, 2011).
L’osmose inverse rejette une portion considérable de 1’eau d’arrivée sous forme de saumure
riche en contaminants (Taylor et Wiesner, 1999), et les rejets concentrés doivent étre éliminés de
maniere adéquate. Le retrait des contaminants peut causer un déséquilibre des minéraux, lequel
peut entrainer une augmentation de la corrosivité de 1’eau traitée (Schock et Lytle, 2011). Dans
certains cas, il faut recourir a des mesures de réduction de la corrosivité apres le traitement.

7.1.5 Combinaison de [’osmose inverse et du traitement biologique

Nagy et Granlund (2008), Quail (2008) ainsi que McGovern et Nagy (2010) ont proposé
un processus combinant un systéme d’OI (75 % de I’eau traitée) et un traitement biologique
(25 % de I’eau traitée) pour éliminer simultanément les contaminants inorganiques présents dans
une eau souterraine et pour résoudre les problemes de corrosion du cuivre. La capacité nominale
maximale de I’usine de traitement de 1’eau était de 6,5 MGJ (24 605 m*/jour). Une membrane
composite d’OI constituée d une pellicule mince de polyamide enroulée en spirale a permis de
ramener une concentration d’ammoniac de 2,0 mg NH,4 *-N/L 40,08 mg NH,4 "-NI/L, ce qui
représente une réduction de plus de 96 %, avec un taux de récupération de 82 % pour le systeme
et une pression d’alimentation de 30 psi. Les mesures de prétraitement comprenaient un
ajustement du pH et I’ajout d’un agent prévenant I’encrassement. A une concentration en
oxygene dissous maintenue & 3 mg/L, les biofiltres a ammoniac ont été ensemences avec de 1’eau
de ringage de I’usine de traitement des eaux en place. Le processus de nitrification, établi en
deux mois, a permis de faire passer la concentration moyenne d’ammoniac dans I’influent de
2,0 mg NH; *-N/L & une concentration moyenne dans 1’eau traitée de moins de 0,16 mg NH,4 *.
N/L, ce qui constitue une réduction supérieure a 92 % (McGovern et Nagy, 2010). Les filtres
fonctionnaient & un taux de charge hydraulique de 4 gpm/pi? (9,8 m/h), et I’épaisseur du milieu
de croissance était de 1,5 m. La concentration en ammoniac de I’eau mélangée était inférieure a
0,16 mg NH; *-N/L.

7.1.6 Stripage a l’air

Méme si le stripage a I’air constitue une technique courante pour éliminer I’ammoniac
dans les eaux usées, on peut s’attendre a ce que 1’efficacité de ce procédé pour le traitement de
I’eau potable soit faible vu la faible constante de la loi d’Henry (0,0006 a 20 °C) couplée aux
faibles concentrations d’ammoniac présentes dans ’eau a la source (Crittenden et coll., 2005).

La séparation de I’ammoniac non ionisé¢ de I’eau peut étre effectuée par stripage a I’air
sur une tour a garnissage grace a I’élévation du pH de I’eau a une valeur supérieure a 10 et a
I’accroissement de la température. Comme 1’ammoniac est soluble dans 1’eau, le ratio de I’air a
I’eau doit étre élevé; le pH doit étre ajusté apres 1’aération pour la suite du processus (U.S. EPA,
2000).

7.1.7 Nouvelles technologies

Plusieurs nouvelles technologies de traitement de I’eau permettant d’éliminer ’ammoniac
font leur apparition, mais elles en sont encore surtout au stade expérimental, ou leur efficacité a
1I’échelle pilote ou a I’échelle réelle n’est pas corroborée par des données revues par les pairs.
Parmi ces technologies naissantes figurent les suivantes :
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e Lits bactériens : Dans une étude a I’échelle pilote, on a évalué I’efficacité des lits
bactériens en matiére d’élimination simultanée de I’ammoniac, du fer et du manganése
présent dans 1’eau potable. Des concentrations d’ammoniac dans I’influent se situant
entre 0,5 et 3,0 mg/L ont été réduites dans une proportion allant jusqu’a 82 % dans I’eau
traitée dans différentes conditions de fonctionnement (Tekerlekopoulou et Vayenas,
2007, 2008).

e Elimination par voie électrochimique : Un procédé a I’échelle pilote de désionisation
capacitive a barriere de charge est réputé étre efficace pour retirer les matieres dissoutes
totales, les nitrates et I’ammoniac de I’eau. Le procédé repose sur 1’adsorption des ions a
la surface de deux électrodes de charges opposées. Le procédé a permis d’éliminer
jusqu’a 88,1 % de I’ammoniac présent en concentration initiale de 1 000 mg/L (Broseus
et coll., 2009).

e Bioréacteurs a membranes immergés : Bien que les bioréacteurs a membranes aient été
utilisés surtout dans le traitement des eaux usées, on en a récemment envisagé
I’application comme nouvelle technique de traitement de 1’eau potable. Des études ont
été effectuées en laboratoire sur I’efficacité de modules a membranes de fibres creuses
directement immergés dans les réacteurs a boues activées pour 1’élimination de
I’ammoniac. On a obtenu des taux d’élimination de 89 a 98 % a 1’aide des bioréacteurs a
membranes immergés, cela par I’intermédiaire de la nitrification biologique. Les
concentrations de NH3-N indiquées dans 1’eau traitée étaient de 1’ordre de 2,00 a 4,24
mg/L (Li et Chu, 2003; Tian et coll., 2009).

7.1.8 Nitrification dans le réseau de distribution

L’une des principales préoccupations suscitées par la présence d’ammoniac dans I’eau
potable est la formation possible de nitrates et de nitrites, composés qui posent des risques pour
la santé et qui font I’objet de recommandations pour la qualité de I’eau potable. Les nitrites et les
nitrates sont des produits de la nitrification, un processus en deux étapes par lequel I’ammoniac
est oxydé soit dans les eaux naturelles, soit dans 1’eau désinfectée par chloramination. La
nitrification dans les réseaux de distribution chloraminés est bien documentée (Skadsen, 1993;
Odell et coll., 1996; Wilczak et coll. 1996). Selon Kirmeyer et coll. (1995) ainsi que Wilczak et
coll. (1996), une nitrification est susceptible de se produire dans 63 % des réseaux publics ou on
emploie des chloramines comme désinfectant secondaire. Une enquéte aupres de 56 services
publics utilisant des monochloramines a révélé que 48 % d’entre eux indiquaient avoir connu des
épisodes de nitrification (Kirmeyer et coll., 2004).

Une nitrification peut se produire, quel que soit le matériau de fabrication des conduits :
plastique, poly(chlorure de vinyle), amiante-ciment, fonte ductile et fonte. Il y a des cas plus
propices a la nitrification, par exemple les tuyaux en fonte non doublés ou les vieux tuyaux en fer
revétus de mortier (Cohen et coll., 2001). L’accumulation de sédiments et la présence d’un
biofilm peuvent protéger les bactéries oxydant ’ammoniac contre les chloramines résiduelles.
On a détecté des concentrations plus élevées de ces bactéries dans les échantillons de sédiments
provenant des réservoirs et des conduits que dans les echantillons de biofilm provenant des
conduits (Wolfe et coll., 1990).

La nitrification dans les réseaux de distribution peut avoir des effets néfastes sur la
qualité de I’eau. Elle peut notamment entrainer une augmentation des concentrations de nitrites
et de nitrates, une baisse des chloramines résiduelles, ainsi qu’une revivification bactérienne
(montrée par la numération sur plaque des bactéries hétérotrophes, avec détection possible
d’Escherichia coli), de méme qu’une réduction du pH et de la teneur en oxygeéne dissous
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(Kirmeyer et coll., 1995, 2004; Odell et coll., 1996; Wilczak et coll., 1996; Bremer et coll., 2001,
U.S. EPA, 2002; Lytle et coll., 2007; Muylwyk, 2009; Zhang et coll., 2009). Certaines études ont
aussi réveélé un lien entre les problémes de corrosion et la nitrification (Edwards et Dudi, 2004;
Douglas et coll., 2004; Zhang et coll., 2008, 2010).

La possible hausse des nitrites dans le réseau de distribution est considérable, puisqu’elle
peut dépasser 1 mg/L NO,-N. Cependant, lorsque les concentrations de nitrites augmentent a
cause de la nitrification, la principale préoccupation pour les services publics est le fait que les
nitrites consomment le chlore et décomposent les chloramines, ce qui cause une augmentation du
nombre de microbes, et augmente la possibilité de présence de bactéries coliformes dans le
réseau de distribution (Baribeau, 2006; Smith, 2006). Harrington et coll. (2002) ainsi que 1’U.S.
EPA (U.S. EPA, 2002) ont noté qu’une augmentation des concentrations de nitrites jusqu’a 1 mg
NO,-N/L a cause de la nitrification pourrait en théorie se produire dans n’importe quel réseau ou
la concentration en ammoniac total qui pénétre dans le réseau de distribution est supérieure a
1 mg-N/L.

Les facteurs qui contribuent a la nitrification dans le réseau de distribution comprennent
une eau chaude, le pH, un faible ratio Cl,:NH3-N ainsi que I’augmentation simultanée des
concentrations d’ammoniac libre et de chloramines résiduelles. Divers parameétres du réseau de
distribution tels que le temps de rétention, la conception et le fonctionnement du réservoir, la
présence de conduites en cul-de-sac, la présence de sédiments et la tuberculisation dans les
conduits, la présence de biofilms ainsi que I’absence de lumiére naturelle ont une incidence sur la
nitrification (Skadsen, 1993; Kirmeyer et coll., 1995, 2004; U.S. EPA, 1999; Lytle et coll., 2007,
Fleming et coll., 2008; Baribeau, 2010).

Les températures optimales pour les nitrifiants se situent entre 20 °C et 30 °C (Baribeau,
2006); toutefois, on peut observer une prolifération bactérienne et une nitrification a des
températures d’a peine 5 °C et méme moins, dans les réseaux ou le temps de rétention est long
(Pintar et coll., 2000). Kors et coll. (1998) ont signalé un cas nitrification dans une eau
extrémement froide (sous 4 °C). L’accroissement de la température fait augmenter la vitesse de
décomposition des chloramines, ce qui favorise la nitrification en raison de la libération accrue
d’ammoniac libre (Baribeau, 2006).

Le pH optimal pour la croissance des nitrifiants se situe entre 7,5 et 8,0, mais on peut
assister a une nitrification a des pH entre pH 6,6 et 9,8 (Kirmeyer et coll., 1995; Odell et coll.,
1996; Wilczak et coll., 1996; Baribeau, 2006; Wilczak, 2006b). Le pH peut diminuer au fil de la
nitrification dans les eaux faiblement alcalines. Si le pH baisse sous 8.0, la décomposition des
chloramines peut s’accélérer. Les données relatives au pH doivent étre soigneusement analysées,
car ce dernier peut varier dans I’ensemble du réseau en fonction de facteurs autres que la
nitrification, par exemple la corrosion. La concentration théorique en oxygene (O,) requise pour
I’oxydation biologique de 1 g de NH4"-N en NO,-N est de 3,22 g O, et 1,11 g O, permet
d’oxyder 1 g de NO2-N en NOg3 -N. Ainsi, il faut théoriqguement au total 4,33 g d’O, pour
oxyder 1 g de NH;"-N en NO3 -N (Baribeau, 2006).

Le ratio Cl,:NH3-N initial en poids employé pour former des monochloramines (soit la
forme privilégiée de chloramines) a une incidence sur la concentration d’ammoniac libre
disponible dans le réseau de distribution (Fleming et coll., 2005, 2008). L’ammoniac libre peut
entrer dans le réseau de distribution en provenance de 1’usine de traitement suite a une surdose
d’ammoniac ou a une réaction incomplete avec le chlore libre. 1l est essentiel de mesurer les
niveaux de chlore libre immédiatement en amont du point d’ajout de I’ammoniac afin de pouvoir
ajouter une dose appropriée d’ammoniac a I’usine de traitement. 1l est extrémement important de
contrdler le niveau d’ammoniac libre entrant dans le réseau de distribution (Cohen et Friedman,
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2006; Wilczak, 2006b). Le ratio Cl,:NH3-N en poids doit en général étre maintenu entre 4,5:1 et
5:1 dans I’eau a sa sortie de 1’usine pour favoriser la formation de monochloramines et réduire la
concentration d’ammoniac libre pénétrant dans le réseau de distribution (Harrington, 2003;
Kirmeyer, 2004; Skadsen et Cohen, 2006). Toutefois, il faut prendre en considération les
parametres de qualité de 1’eau et la demande de chlore spécifique a 1’usine dans le choix du ratio-
cible (Skadsen et Cohen, 2006). Les études de Kirmeyer et coll. (2004) et de Skadsen et Cohen
(2006) suggérent que maintenir la concentration d’ammoniac libre pénétrant dans le réseau de
distribution a une valeur inférieure a 0,1 mg NH3-N/L et, idéalement, & une valeur inférieure a
0,05 mg NH3-N/L est un objectif important si on veut limiter de maniére optimale les possibilités
de nitrification.

Lorsque que le chlore est le désinfectant résiduel choisi pour le réseau de distribution, il
est bénéfique d’enlever I’ammoniac naturellement présent dans 1’eau a la source afin de diminuer
la demande en chlore et d’éviter la formation de chloramine. Il est important de savoir que la
présence de monochloramine peut créer une interférence avec la méthode N,N-diéthyl-p-
phénylendiamine (DPD) utilisée pour surveiller les niveaux de chlore libre et peut créer des
lectures faussement positives (Smith, 2006; Pon, 2008). Pour les installations qui utilisent la
chloramination, il faut prendre en considération la concentration d’ammoniac dans la source
d’eau lorsqu’on détermine le dosage de I’ammoniac pour la formation de chloramine (Skadsen
et Cohen, 2006; Muylwyk, 2009; Shorney-Darby et Harms, 2010). Wolfe et coll. (1990) ont
indiqué que 1I’établissement d’un ratio Cl,:NH3-N de 3:1 génére approximativement 0,2 mg/L
d’ammoniac libre lorsqu’on maintient une concentration en chlore total de 1,5 mg/L dans le
réseau de distribution. Bouwer et Crowe (1988) ont montré qu’une concentration en azote
ammoniacal de 0,25 mg/L favoriserait la croissance des organismes nitrifiants a I’usine de
traitement et dans le réseau de distribution. L’optimisation du ratio Cl,:NH3-N devrait faire en
sorte que la recommandation de Santé Canada a 1’é¢gard des chloramines soit respectée (Santé
Canada, 1995).

Méme si les chloramines sont plus stables que le chlore libre, il reste qu’elles se
décomposent en libérant de I’ammoniac libre. Il est essentiel de comprendre la chimie des
chloramines pour maintenir un résidu de chloramines, prévenir la libération d’ammoniac libre
dans le réseau de distribution et prévenir ou limiter la nitrification. La vitesse de déclin des
chloramines résiduelles dans le réseau de distribution varie en fonction de réactions avec les
matieres organiques naturelles et les composés inorganiques (demande en chloramines) et d’une
combinaison de réactions d’hydrolyse et de dismutation a catalyse acide (décomposition des
chloramines). La consommation et la décomposition des chloramines dans le réseau de
distribution libérent de I’ammoniac libre qui, avec I’ammoniac pénétrant dans le réseau, alimente
la croissance des BOA et favorise la nitrification (Skadsen, 1993; Vikesland et coll., 2001, 2006;
Kirmeyer et coll., 2004; Chowdhury et coll., 2006; Wilczak, 2006b). La demande en chlore et en
chloramines devrait étre satisfaite autant que possible dans I’usine de traitement, et la
décomposition des chloramines devrait étre limitée autant que possible dans le réseau de
distribution, car ces réactions accroissent la concentration en ammoniac libre dans le réseau de
distribution et causent une nitrification (Baribeau, 2006; Wilczak, 2006b). Il est important de
remarquer que méme en contrdlant de pres 1’exceés d’ammoniac libre et en maintenant un ratio
Cl,:NHs-N adéequat, il n’est pas toujours possible d’empécher la nitrification, puisque la
choramine peut se dégrader suite aux conditions de la qualité et de 1’age de I’eau, libérant ainsi
de I’ammoniac libre dans I’eau (Cohen et Friedman, 2006).

La présence de bromure dans 1’eau chloraminée complique les mécanismes chimiques,
car cet ion réagit avec le chlore et les chloramines pour former des bromamines. Celles-ci
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peuvent accélérer le déclin des chloramines et sont en outre capables de se combiner avec les
contaminants organiques pour former des composés organiques halogénés, dont on sait a 1’heure
actuelle peu de choses (Vikesland et coll., 2001; Kirmeyer et coll., 2004).

La N-nitrosodiméthylamine (NDMA) est un sous-produit de desinfection contenant de
I’azote qui peut étre formé pendant le traitement de I’cau potable, en particulier pendant la
chloramination et, dans une moindre mesure, la chloration (Richardson, 2005; Charrois et
Hrudey, 2007; Nawrocki et Andrzejewski, 2011). La meilleure fagon d’empécher la formation de
NDMA est de controler les niveaux de ses précurseurs, notamment la dichloramine. Il est
important d’assurer le contrdle et I’optimisation de I’ammoniac afin d’éviter la formation de
NDMA. On peut trouver plus d’information concernant la NDMA dans le document technique
correspondant (Santé Canada, 2011)

Une monographie (Kirmeyer et coll., 1995) fondée sur des rapports publiés, des études de
cas, une enquéte analytique et une enquéte téléphonique aupres de grandes installations ayant
recours a la chloramination a donné des résultats contradictoires sur la qualité de I’eau et les
facteurs ayant une incidence sur les épisodes de nitrification. Avec les caractéristiques
hydrauliques du réseau de distribution, I’importance d’un facteur de nitrification par rapport aux
autres variait selon le réseau. De maniére générale, I’ammoniac libre favorise la nitrification dans
le réseau de distribution, et il provient soit d’une alimentation excessive en ammoniac, soit de la
libération d’ammoniac libre par suite de la consommation ou de la décomposition des
chloramines (Kirmeyer et coll., 1995).

Des parametres précis doivent faire 1’objet d une surveillance a I’usine de traitement,
dans les réseaux de distribution et dans les installations de stockage. Les parametres pouvant étre
des causes de nitrification qui doivent étre surveillés comprennent les chloramines résiduelles, le
ratio Cl,:NH3-N, la concentration en ammoniac libre pénétrant dans le réseau de distribution, le
pH et la température. Les produits de la nitrification qu’il est possible de soumettre a une
surveillance comprennent les nitrates et les nitrites ainsi que les bactéries hétérotrophes
(numération sur plaque) a I’entrée du réseau de distribution et dans 1’ensemble de celui-ci (Odell
et coll., 1996; Wilczak et coll., 1996).

La concentration d’ammoniac libre qui pénétre dans le réseau de distribution et qui est
présente a des emplacements clés de ce réseau, par exemple les installations de stockage et les
endroits ou I’eau réside longtemps (par exemple, les culs-de-sac) peut constituer, en plus des
paramétres comme le chlore résiduel total et les nitrites, une variable tres utile aux fins de la
surveillance de la nitrification dans I’optique de limiter celle-ci. De maniére plus précise, Smith
(2006) a indiqué qu’on pouvait utiliser comme indicateur de nitrification valant des vérifications
subséquentes une valeur de concentration en ammoniac libre supérieure & 0,1 mg NH4"-N/L
dans les installations de stockage (c’est-a-dire comme seuil d’alerte).

Une évaluation propre au site est nécessaire pour définir un programme de surveillance
de la nitrification. Le programme doit prévoir des seuils d’alerte et d’intervention propres au
systeme, lesquels peuvent étre utilisés pour déterminer quelle mesure doit étre prise a 1’égard de
la nitrification. La fréquence de la surveillance des parameétres dépend de I’emplacement et de
I’utilisation des données. Les parameétres relatifs a la nitrification dans le réseau de distribution
qu’on considere comme prioritaires sont le chlore résiduel total, les nitrites et les nitrates. Toute
variation de ces parametres devrait déclencher un accroissement de la fréquence de surveillance
des autres parametres, comme 1’ammoniac libre.

Il existe de nombreuses mesures préventives et correctrices pouvant étre prises en cas de
nitrification (AWWA, 2006). Les mesures préventives comprennent les suivantes :
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Contrdle des parameétres relatifs a la qualité de 1’eau (pH, ammoniac libre pénétrant dans
le réseau de distribution, matieres organiques) des parametres de fonctionnement (ratio
Cl2:NHs-N en poids et chloramines résiduelles) :

o L’établissement du pH approprié est essentiel pour maintenir des chloramines
résiduelles dans le réseau de distribution et pour limiter la nitrification (Wilczak,
2006b).

o Limiter la concentration d’ammoniac libre a une valeur inférieure a 0,1 mg NH3-N/L
et, idéalement, inférieure a 0,05 mg NH3-N/L est un objectif d’optimisation important
si on veut réduire les possibilités de nitrification (Kirmeyer et coll., 2004).

o De maniére générale, le maintien de concentrations résiduelles de chloramine
supérieures a 2,0 mg/L a la sortie de 1’usine de traitement semble suffire pour
prévenir la nitrification en limitant la croissance des BOA (Kirmeyer et coll., 1995;
Odell et coll., 1996; U.S. EPA, 1999; Harrington et coll., 2003). La concentration
résiduelle de chloramine a la sortie de I’usine de traitement dépendra de la taille du
réseau de distribution et des caractéristiques de qualité de 1’eau (U.S. EPA, 1999;
Skadsen et Cohen, 2006). Cependant, une fois la nitrification commencée, méme une
concentration résiduelle élevée de chloramine (jusqu’a 8 mg/L) peut ne pas permettre
de limiter la nitrification (Skadsen, 1993). Le fait d’augmenter la concentration de
chloramine lors d’un épisode de nitrification peut exacerber le processus, parce que
cela fait augmenter la concentration d’ammoniac libre a cause de la décomposition
des chloramines (Woolschlager et coll., 2001; Harrington et coll., 2003; Hill et
Arweiler, 2006).

Programmes de lutte contre la corrosion : Ces programmes peuvent contribuer a réduire

la présence de biofilms et de sédiments, a limiter la fixation des microorganismes, a

limiter la réaction entre les chloramines et les produits de la corrosion ainsi qu’a

amenuiser la demande en chloramines (Wilczak, 2006b).

Rincage des conduits du réseau de distribution : L’élimination des sédiments par ringage

des conduits dans le réseau, 1’utilisation des réservoirs en rotation et le nettoyage

permettront de prévenir ou de retarder le début de la nitrification (Hill et Arweiler, 2006;

Wilczak, 2006b). Toutefois, une fois qu’elle a commencé, le ringage seul peut avoir une

efficacité limitée (Skadsen et Cohen, 2006).

Stations auxiliaires de chloration ou de chloramination : Les stations auxiliaires de

chloration permettent la recombinaison de I’ammoniac libre libéré (en surplus) dans le

réseau de distribution et d’ainsi maintenir un ratio proche de 5:1 dans I’ensemble du
systeme (Wilczak, 2006b). L’ammoniac libre résiduel doit étre mesuré avant 1’ajout de
produits chimiques. Si des quantités d’ammoniac libre suffisantes demeurent, on
n’ajoutera que du chlore.

Ajout temporaire ou saisonnier de chlore libre (chloration au point critique) : Le recours

périodique au chlore libre est un moyen de prévention ou une méthode de régulation

efficace qu’emploient les services publics d’approvisionnement en eau. Toutefois, le
recours temporaire au chlore libre dans le réseau de distribution peut donner lieu a de
nombreux problemes, dont une hausse transitoire du nombre de bactéries hétérotrophes
telles que dénombrées sur plaque ainsi que du nombre d’échantillons révélant la présence
de coliformes (en raison de I’envasement des couches de biofilms en place) (Odell et
coll., 1996), des problémes de goit et d’odeur, ainsi que de possibles problémes relatifs
aux sous-produits de désinfection (Skadsen, 1993; Hill et Arweiler, 2006). Les études
menées par Kirmeyer et coll. (1995) et par Odell et coll. (1996) semblent indiquer que le
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retour a la chloramination apres une période d’application de chlore résiduel entraine une
nitrification sur une courte période.

e Ajout de chlorites : Il semble que les chlorites soient efficaces pour prévenir la
nitrification (McGuire et coll., 1999; Baribeau, 2006; Wilczak, 2006b). Les plus récentes
recherches ont montré que 1’ajout de chlorites est moins efficace dans les zones ou une
nitrification s’est déja installée de maniére substantielle. L’application de chlorites avant
tout début de nitrification est une stratégie de prévention de la nitrification adoptée par les
services publics devant gérer des variations considérables de la température de I’eau
traitée en fonction des saisons (McGuire et coll., 2009; Zhu et coll., 2010). Cependant,
I’ajout de chlorites est une mesure controversée puisque ceux-Ci sont des contaminants
réglementés, et que leur présence peut entrainer la formation de chlorates (Skadsen et
Cohen, 2006). Les services publics qui souhaitent recourir a I’application de chlorites
comme mesure de prévention doivent veiller a ce que les Recommandations pour la
qualité de I’eau potable au Canada a 1’égard des chlorites et des chlorates soient
respectées (Santé Canada, 2008b).

Les mesures correctrices sont similaires aux mesures préventives, et comprennent les
interventions suivantes :

e ringage des conduits du réseau de distribution;

e ajout temporaire ou saisonnier de chlore libre (chloration au point critique);

e utilisation des réservoirs en rotation afin de réduire le croupissement de 1’eau. Pendant les
épisodes graves de nitrification, il peut étre nécessaire de procéder au nettoyage des
réservoirs ainsi qu’a la vidange et a la désinfection,;

e ajout de chlorites.

L’efficacité des différentes mesures employées pour mettre fin aux épisodes de
nitrification ainsi que leur capacité a améliorer de maniére durable la résolution des problémes de
nitrification varient d’une mesure a I’autre. C’est pourquoi on recommandation 1’adoption de
stratégies complétes de prévention de la nitrification plutdt que des stratégies visant a
simplement enrayer la nitrification lorsqu’elle se produit. Toute stratégie devrait veiller a ce que
les Recommandations pour la qualité¢ de I’eau potable au Canada (p.ex., chloramines) soient
respectées. On trouve des renseignements détaillés sur le contréle de la nitrification et sur les
mesures de prévention connexes dans les rapports et les synthéses produits par Kirmeyer et coll.
(1995), PTAWWA (2006) and Zhang et coll. (2009).

7.2 Echelle résidentielle

De maniére générale, 1’utilisation de dispositifs a usage résidentiel pour traiter I’eau déja
traitée par les services publics n’est généralement pas nécessaire. Dans les cas ou un particulier
tire son eau potable d’un puits privé, il peut étre indiqué d’employer un dispositif de traitement
de I’eau potable a usage résidentiel pour réduire les concentrations d’ammoniac présentes dans
I’eau potable. Méme s’il n’existe a I’heure actuelle aucun dispositif de traitement a usage
résidentiel certifié pour réduire les concentrations d’ammoniac dans 1’eau potable, les dispositifs
faisant appel a I’osmose inverse ou a I’échange d’ions peuvent étre efficaces a cet ¢gard.

Avant d’installer un dispositif de traitement, il convient d’analyser I’eau afin d’en
déterminer les caractéristiques chimiques générales et d’y vérifier la présence et la concentration
d’ammoniac. Il faut faire faire des analyses régulicres de I’eau a I’entrée du dispositif de
traitement et de 1’eau traitée par un laboratoire accrédité, cela pour confirmer que le dispositif en
question est efficace. La capacité des dispositifs a éliminer I’ammoniac peut décroitre au fil de
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leur utilisation et du temps, ce qui peut rendre leur entretien ou leur remplacement nécessaire.
Les particuliers doivent vérifier la durée de vie prévue des composantes de leur dispositif de
traitement d’apres les indications du fabricant.

Santé Canada ne recommande pas de marques particuliéres de dispositifs de traitement de
I’eau, mais conseille vivement aux consommateurs de n’utiliser que les dispositifs certifiés par
un organisme de certification accrédité comme étant conformes aux normes appropriées de NSF
International (NSF) et de I’American National Standards Institute (ANSI). Ces normes visent a
protéger la qualité de I’eau potable en aidant a garantir I’innocuité des matériaux et I’efficacité
des produits qui entrent en contact avec 1’eau potable.

Les organismes de certification garantissent qu’un produit est conforme aux normes en
vigueur et doivent étre accredités par le Conseil canadien des normes (CCN). Au Canada, les
organismes suivants sont accrédités par le CCN pour la certification de la conformité aux normes
de la NSF/ANSI des dispositifs de traitement de I’eau potable (CCN, 2011) :

e CSA International (www.csa-international.org — disponible en anglais seulement);
NSF International (www.nsf.org — disponible en anglais seulement);
Water Quality Association (www.wqa.org — disponible en anglais seulement);
Underwriters Laboratories Inc. (www.ul.com — disponible en anglais seulement);
Quality Auditing Institute (www.gai.org — disponible en anglais seulement);
International Association of Plumbing & Mechanical Officials (www.iapmo.org —
disponible en anglais seulement).
La liste a jour des organismes de certification accrédités peut étre obtenue aupres du CCN
(www.scc.ca).

8.0 Cinétique et métabolisme

Il existe des indications selon lesquelles I’ammoniac est absorbé lors de I’exposition par
inhalation et par voie orale a ce produit. L’ammoniac, qu’il soit ingéré a partir de sources
exogenes ou qu’il soit produit de maniére endogene dans le tube digestif, est en grande partie
absorbé. On dispose de trés peu de données sur la distribution de 1’ammoniac aprés exposition
par inhalation et par voie cutanée a ce produit. Une portion substantielle de I’ammoniac est
métabolisée dans le foie, ou il est transformé en urée et en glutamine. L’ammoniac ou
I’ammonium qui atteint les tissus est consommeé par 1’acide glutamique, qui est un intermédiaire
dans d’autres réactions. L’ammoniac qui passe dans la circulation sanguine chez les mammiféres
est excreté principalement par voie urinaire; des quantités minimes de ce composé sont excrétées
par les maticres fécales et I’air exhalé. Il existe des données sur la distribution de I’ammoniac
apres exposition par voie orale a cette substance, mais aucune donnée quantitative n’a été publiée
sur la distribution de ’ammoniac apres exposition par inhalation ou par voie cutanée a ce produit
(U.S. EPA, 1989; ATSDR, 2004).

8.1  Absorption

Chez les humains, I’ammonium est principalement produit de maniére endogéne dans le
tube digestif (4 200 mg/jour en moyenne), une grande partie provenant de la dégradation, par les
bactéries, des composés azotés présents dans la nourriture ingérée. Cette substance est
synthétisée ou libérée a plus de 70 % dans le c6lon et son contenu fécal (Summerskill et Wolpert,
1970). Environ 99 % de I’ammonium d’origine endogeéne est absorbé. Bien que de faibles
concentrations d’ammonium soient normalement présentes dans le plasma, les données sur les
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humains et les animaux montrent qu’une petite portion seulement de I’ammonium absorbé a
partir du tube digestif atteint la circulation systémique sous forme de composés d’ammoniac ou
d’ammonium. Il est plut6t absorbé par la veine porte hépatique directement dans le foie, ou il est
en majorité converti en urée et en glutamine chez les individus en santé (Brown et coll., 1957;
Salvatore et coll., 1963; Summerskill et Wolpert, 1970; Pitts, 1971). L’analyse du plasma prélevé
chez 10 jeunes sujets méles en santé a révélé une concentration moyenne en ammonium
d’origine endogéne de 39 ug/100 mL (Brown et coll., 1957). L’analyse de 1’urée urinaire
prélevée chez des sujets aprés administration par voie orale d’une solution de chlorure
d’ammonium marquée au N a indiqué que 30 a 65 % de I’azote radioactif administré avait été
absorbé et métabolisé (Richards et coll., 1975; Metges et coll., 1999).

L’information dont on dispose sur 1’exposition a ’ammoniac exogeéne par voie orale
provient principalement de rapports sur des cas ou des individus avaient avalé de I’ammoniac a
usage domestique. Des études révélent une absorption de I’ammoniac par voie orale, mais peu
fournissent des données quantitatives. A titre d’exemple, on a détecté des concentrations
d’ammonium respectivement de 153 et de 33 ppm dans I’estomac et le sang d’'un homme mort
aprés avoir ingéré une quantité inconnue de solution d’hydroxyde d’ammonium (Klendshoj et
Rejent, 1966). Dans une étude menée sur des volontaires ayant ingéré approximativement 15 mg
NH,4*/kg p.c./jour en dose unique, on a observé une hausse de 33 % des concentrations
d’ammonium dans le sang artériel par rapport aux concentrations a jeun chez 11 des 20 sujets,
tandis que les concentrations d’ammonium avaient augmenté d’environ 150 % dans le sang
artériel chez les patients cirrhotiques, avant un retour lent aux valeurs normales (Conn, 1972).

Des études sur I’exposition par inhalation menées sur des humains (Silverman et coll.,
1949; Landahl et Hermann, 1950) et des animaux (Boyd et coll., 1944; Dalhamn, 1963; Egle,
1973) semblent indiquer que I’ammoniac demeure principalement dans les voies respiratoires
supérieures, et que seule une faible fraction est absorbée dans le sang. Des études sur des
animaux laissent également supposer qu’un mécanisme de réponse adaptative pourrait étre activé
par une exposition a long terme (Schaerdel et coll., 1983).

Aucune donnée quantitative pertinente sur 1’absorption de I’ammoniac par voie cutanée
n’a été trouvée dans la littérature.

8.2  Distribution et metabolisme

Aucune donnée quantitative sur la distribution et le métabolisme de I’ammoniac d’origine
chez les humains n’a été recensée dans la littérature. L’ammoniac joue un réle dans le maintien
de I’équilibre acido-basique dans les tissus chez les mammiferes. L’équilibre dynamique entre
I’ion ammonium et I’ammoniac en solution aqueuse dépend du pH. Par exemple, a pH
physiologique (~ 7,4), I’hydroxyde d’ammonium se trouve a 99 % sous forme d’ammonium,
mais seulement 50 % serait sous forme ionisée a pH 9,25 (ATSDR, 2004). On sait que
I’ammoniac non ionisé (NH3) se diffuse librement, tandis que I’ammonium le fait moins
facilement, et est donc en majeure partie confiné au compartiment extracellulaire (Stabenau et
coll., 1958).

Les données sur 1’exposition par voie orale chez les humains montrent clairement que
I’ammoniac pénétre dans la circulation portale et est achemine vers le foie. Les produits du
métabolisme de premier passage de I’ammoniac les plus abondants sont I’urée et la glutamine
(Furst et coll., 1969; Pitts, 1971; Conn, 1972), comme il a éte demontreé dans le cas de
I’ammoniac d’origine endogene (Summerskill et Wolpert, 1970; Pitts, 1971). L’ammoniac et
I’ammonium peuvent étre rapidement convertis en glutamine dans le cerveau et d’autres organes
et tissus (Takagaki et coll., 1961; Warren et Schenker, 1964). L azote est libéré par la glutamine
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dans les tissus et est utilisé pour la synthése des protéines au besoin (Duda et Handler, 1958;
Vitti et coll., 1964; First et coll., 1969; Richards et coll., 1975). Chez des rats
hypophysectomisés ayant recu du citrate de [*>°N]-ammonium par voie orale (gavage), on a
trouvé des protéines radiomarquées dans le foie, les reins, la rate, le coeur et les muscles
squelettiques 6 a 72 heures apres 1’administration (Vitti et coll., 1964). L’administration d’un sel
d’ammonium a des humains par gavage a entrainé une augmentation correspondante de la
concentration d’urée dans le sang sortant du foie (FUrst et coll., 1969). Les donnéees dont on
dispose sur la distribution de I’ammoniac d’origine endogéne semblent indique que la portion de
I’ammoniac absorbée par inhalation serait distribuée dans tous les compartiments du corps par le
sang, pour y étre ensuite utilisé dans la synthése des protéines ou comme tampon, et que I’exces
serait éliminé par excrétion urinaire ou par conversion en glutamine et en urée dans le foie. Si
des quantités constituant une surcharge pour les organes sont présentes, I’ammoniac est
redistribué dans d’autres tissus, et on sait que sa détoxification peut avoir lieu dans le cerveau
(Takagaki et coll., 1961; Warren et Schenker, 1964).

Aucune donnée quantitative sur la distribution de I’ammoniac aprés exposition par voie
cutanée n’a été relevée dans la littérature.

Il n’existe pas de données publiées sur le transfert de I’ammoniac au feetus par le placenta
chez les femmes enceintes ni sur le transfert de cette substance par le lait maternel chez les
femmes qui allaitent. Cependant, on a observé 1’absorption d’ammoniac par le cordon ombilical
chez les agneaux (Marconi et coll., 1989).

8.3  Excrétion

Chez les sujets humains en santé, I’ammoniac est métabolis¢ de maniere efficace par le
cycle de I'urée, principalement dans le foie, et est éliminé par ’urine et les maticres fécales
(Furst et coll., 1969; Richards et coll., 1975). Une étude de portée limitée sur I’exposition
humaine a de I’ammoniac radiomarqué au °N dans ’eau potable a montré que 25 % de la dose
initiale était excrétée par voie urinaire dans les 6 heures suivant 1I’exposition, et environ 72 %,
dans les 3 jours suivant 1’exposition (Furst et coll., 1969). De faibles quantités d’azote
radiomarqué ont aussi été excrétées sous forme d’urée dans les maticres fécales (Richards et
coll., 1975). Ces données concordent avec les données sur 1’excrétion de I’ammoniac d’origine
endogene (Summerskill et Wolpert, 1970).

9.0 Effetssur la santé
9.1  Effets chez les humains

L’information dont on dispose au sujet des effets de I’ammoniac sur la santé chez les
humains provient principalement de rapports sur des cas de décés ou de maladies liés a
I’ingestion de doses massives du produit par inhalation ou par voie cutanée lors d’explosions ou
de fuites accidentelles. Les études en conditions controlées sur les effets de 1’exposition par voie
orale sont limitées. De maniére générale, les données sont plus nombreuses sur 1’exposition par
inhalation que sur I’exposition par voie orale ou cutanée.

9.1.1 Toxicité aigué

L’ingestion d’ammoniac concentré cause une irritation et des dommages a la bouche, a la
gorge et au tube digestif. Cependant, ce scénario d’exposition est peu probable vu les
concentrations d’ammoniac présentes dans 1’environnement. Les quelques cas d’exposition aigué
a ’ammoniac par voie orale ayant été signalés ne sont pas concluants, et ne comportent pas
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d’information sur les doses en jeu. Des cas d’empoisonnement et de déces subséquent ont été
signalés chez des humains apres ingestion accidentelle ou intentionnelle de sels d’ammonium a
usage domestique (Klendshoj et Rejent, 1966; Klein et coll., 1985), mais aucune donnée
quantitative ne les accompagnait; cependant, les concentrations dans les sels d’ammonium a
usage domestique sont selon toute probabilité largement supérieures a celles qu’on trouve dans
I’eau potable. Les observations qualitatives indiquent des lésions et un cedéme a 1I’cesophage,
signalés chez cinq personnes ayant ingéré de I’ammoniac a usage domestique sous forme
d’hydroxyde d’ammoniac, dont une a souffert d’une grave obstruction des voies respiratoires
(Klein et coll., 1985; Christesen, 1995). Une femme de 69 ans ayant ingéré une quantité
indéterminée d’ammoniaque citronnée (composée a 3 % d’ammonium) a été trouvée a demi
consciente; sa respiration produisait des gargouillements (Klein et coll., 1985). Les radiographies
indiquaient une pneumonie de déglutition. Les principales atteintes révélées par les examens
endoscopiques se situaient au niveau de I’épiglotte et du larynx (cedéme) ainsi que de 1’cesophage
(cesophage friable et érythémateux avec graves lésions causées par la corrosion). La femme est
décédée plusieurs jours apres, d’un syndrome de détresse respiratoire aigué et d’une insuffisance
rénale (Klein et coll., 1985). Klendshoj et Rejent (1966) ont également signalé une toxicité aigué
ayant cause la mort d’un homme de 57 ans ayant ingéré une quantité indéterminée d’hydroxyde
d’ammonium; 1’autopsie a révélé une hémorragie de I’cesophage, de I’estomac et du duodénum.

Plusieurs cas de troubles gastrointestinaux ont été décrits chez de jeunes enfants ( agés de
2 a 3 ans) ayant mordu dans des pastilles ou des capsules d’ammoniac (Lopez et coll., 1988;
Rosenbaum et coll., 1998). Tous les symptomes suivants ou certains d’entre eux ont été observés
chez ces enfants : vomissements, production de bave, dysphagie, toux et brilures au niveau des
voies orales ou du pharynx. Parmi les cas signalés, aucun enfant n’avait souffert de brilures a
I’cesophage ou aux voies respiratoires, et tous se sont rétablis en quelques jours. Une autre étude
indique des 1ésions a I’cesophage, une grave obstruction des voies respiratoires et de I’cedéme
apres ingestion d’hydroxyde d’ammonium a usage domestique (Klein et coll., 1985; Christesen,
1995). Ces observations n’étaient pas quantitatives. Globalement, plusieurs cas d’exposition
aigué accidentelle a de ’ammoniac gazeux chez des humains se sont soldés par le décés des
sujets concernés (Price et coll., 1983; Arwood et coll., 1985; Burns et coll., 1985) ou une
irritation des voies respiratoires (de la Hoz et coll., 1996). Les concentrations d’ammoniac en jeu
n’étaient pas clairement indiquées dans ces études, mais elles étaient supérieures aux
concentrations d’ammoniac présentes dans 1’eau ou aux concentrations d’exposition dans
I’environnement.

9.1.2 Toxicité subchronique, toxicité chronique et cancérogénicité

On ne dispose d’aucune information sur les effets systémiques (y compris les effets sur
les systémes respiratoire, cardiovasculaire, sanguin, hépatique et endocrinien) des composés
d’ammoniac et d’ammonium chez les humains exposés a ces substances de maniére chronique
par voie orale.

Les données existantes sur I’exposition chronique concernent principalement 1’exposition
par inhalation. Plusieurs études sur des agriculteurs travaillant dans des installations closes pour
le bétail indiquent que I’ammoniac pourrait jouer un role dans le développement d’une détresse
respiratoire temporaire (\Vogelzang et coll., 1997, 2000; Cormier et coll., 2000; Donham et coll.,
2000; Melbostad et Eduard, 2001). Cependant, ces études ne permettent pas de définir clairement
la part de I’ammoniac dans ces troubles respiratoires; d’autres facteurs, comme 1’exposition
simultanée a des poussieres, a du dioxyde de carbone, a des endotoxines, a des champignons, a
des bactéries et/ou & des moisissures, complique I’interprétation des résultats.
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On ne dispose d’aucune donnée validée sur les effets cancérogénes des composés
d’ammoniac et d’ammonium chez les humains exposés par voie orale a ces substances.
L’ammoniac n’a pas été classé par le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) du
point de vue de sa cancérogénicité.

9.1.3 Neurotoxicité

Les symptomes neurologiques de 1’exposition aigué a des aérosols concentrés
d’ammoniac anhydre comprennent vision brouillée, encéphalopathie diffuse indéfinie,
évanouissement, faiblesse musculaire et diminution des réflexes ostéotendineux (George et coll.,
2000).

L’ammoniac peut avoir des effets néfastes sur le systéme nerveux central. Selon la
gravité et la durée de I’exposition, ces effets peuvent aller jusqu’aux crises convulsives et a la
paralysie cérébrale (Felipo et Butterworth, 2002).

On n’a pas trouvé de renseignements sur les effets neurologiques des composés
d’ammoniac ou d’ammonium chez les humains exposés par voie orale a ces substances.

Un accroissement de la concentration d’ammoniac dans le sang et dans le cerveau peut se
produire en cas d’encéphalopathie hépatique, qui perturbe le fonctionnement du foie et empéche
I’organe de métaboliser I’ammoniac (Felipo et Butterworth, 2002).

9.1.4 Genotoxicite

Les données sur la génotoxicité de ’ammoniac chez les humains se limitent a une étude
sur 22 travailleurs exposés a des concentrations inconnues d’ammoniac dans 1’air d’une usine
d’engrais, avec 42 travailleurs témoins (Yadav et Kaushik, 1997). Les résultats des analyses des
échantillons de sang visant a déceler des effets génotoxiques ont montré une augmentation
significative de la fréquence des aberrations chromosomiques, de 1I’échange de chromatides
sceurs et de I’induction de micronoyaux chez les travailleurs exposés, par rapport aux témoins.
Ces résultats révelent le potentiel génotoxique de I’ammoniac. Les auteurs de 1’étude ont
clairement démontré I’existence de corrélations dose-réponse, méme s’il ne faut pas négliger la
possible présence de facteurs confusionnels dans ce genre d’étude.

9.2 Effets chez les animaux de laboratoire

9.2.1 Toxicité aigué

Les etudes sur la toxicité aigué chez les animaux corroborent le fait que les voies
respiratoires constituent une cible sensible aux effets toxiques de I’ammoniac (Richard et coll.,
1978; Kapeghian et coll., 1982; Schaerdel et coll., 1983). L’exposition aigué (entre 1 heure et
1 semaine) a de faibles concentrations d’ammoniac dans I’air (< 1 000 ppm) irrite les voies
respiratoires supérieures, tandis que 1’exposition (entre 3 heures et 2 semaines) a de fortes
concentrations (> 4 000 ppm) entraine de graves dommages aux voies respiratoires supérieures et
inférieures ainsi qu’aux capillaires alvéolaires (Coon et coll., 1970; Richard et coll., 1978;
Kapeghian et coll., 1982; Schaerdel et coll., 1983). Les autres effets sur des organes distants de
la source d’exposition (reins, systeme cardiovasculaire) observés apres I’exposition par
inhalation n’étaient pas constants et pourraient étre des conséquences des dommages aux voies
respiratoires.

Le syndrome d’intoxication a I’ammoniac chez les rats, les cobayes et les chats comprend
principalement dyspnée, fasciculation musculaire et convulsions, et se solde par un cedéme
pulmonaire aigu précoce (Koenig et Koenig, 1949). Cependant, les résultats ne sont pas
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constants d’une étude a 1’autre. Dans une étude sur I’exposition a une dose unique administrée
par gavage (Koenig et Koenig, 1949), on a noté qu’une dose d’ammonium de 303 mg/kg p.c.
sous forme de chlorure d’ammonium était l1étale pour les cobayes (30 sujets sur 40 sont morts),
qui développaient un cedéme pulmonaire a cette dose. Pour leur part, Boyd et Seymour (1946) ne
signalent aucun déces parmi les chats, les lapins, les cobayes et les rats apres administration
d’une dose similaire d’ammonium (337 mg/kg p.c. sous forme de chlorure d’ammonium). On a
utilisé d’autres études dose-réponse chez des rats exposés a de I’ammoniac pendant 15, 30 ou

60 minutes afin d’établir des concentrations létales médianes (CLsg) respectivement de 112, 71,9
et 48,4 mg/L (ATSDR, 2004). Cependant, la cohérence de la base de donnees est limitée pour
diverses raisons, notamment 1’utilisation de données sur 1’exposition a des doses uniques
seulement (Koenig et Koenig, 1949) ou de doses trop fortes (Barzel, 1975). En outre, 1’anion
dans le sel d’ammonium administré joue un rdle important. En fait, le chlorure d’ammonium est
couramment employé pour induire une acidose métabolique dans les études sur les animaux; on
sait maintenant que 1’acidose métabolique qui peut affecter les poumons, le foie, le systéme
nerveux, le foie et les os est en réalité attribuable a la formation de chlorure d’hydrogene. Par
exemple, De Sousa et coll. (1974) ont montré que la chute des concentrations plasmatiques de
bicarbonate induite par ’administration d’acide chlorhydrique a des chiens était
significativement plus importante que celle induite par I’administration de quantités équivalentes
d’ions hydrogeéne sous forme d’acide nitrique ou d’acide sulfurique. Il n’est donc pas possible
d’extrapoler des résultats obtenus avec du chlorure d’ammonium (ou n’importe quel sel
d’ammonium) a des quantités équivalentes d’ammonium dérivé d’un autre sel. C’est pour cette
raison qu’il faut faire preuve de prudence quand on tente d’établir une concentration d’ammoniac
qui poserait un risque minime par voie orale.

9.2.2 Exposition a court terme

Comme dans le cas de I’exposition aigué, les études portant sur les effets toxiques d’une
exposition intermittente ou continue a court terme a I’ammoniac chez les animaux semblent
indiquer que les voies respiratoires constituent la cible la plus sensible aux effets toxiques. On a
enregistré des symptomes d’irritation, de Iésions nasales, de dyspnée et d’inflammation
pulmonaire chez plusieurs especes animales (Coon et coll., 1970; Broderson et coll., 1976;
Gaafar et coll., 1992).

L’administration d’ammoniac par 1’eau potable a des rats, cela en dose
d’approximativement 42 mg/kg p.c./jour pendant 8 semaines, a entrainé une accélération de la
migration ayant causé une atrophie de la muqueuse de la cavité de I’estomac ainsi qu’une
hypertrophie de la zone proliférative de la cavité (Tsujii et coll., 1993).

Par contre, apres avoir fait subir a des groupes de rats une exposition continue par
inhalation a des concentrations d’ammoniac de 40 & 470 mg/m?®, on n’a relevé aucun signe de
toxicité chez 15 rats exposés a raison de 40 mg/m? pendant 114 jours ni chez 48 rats exposés &
raison de 127 mg/m? pendant 90 jours (Coon et coll., 1970). Dans la méme étude, sur les 49 rats
exposés en continu a une concentration d’ammoniac de 262 mg/m?® dans I’air pendant 90 jours,
25 % d’un léger écoulement nasal; 50 des 51 rats sont morts au jour 65 d’une exposition
continue & une concentration d’ammoniac de 455 mg/m?, tandis que 13 des 15 rats exposés a une
concentration d’ammoniac de 470 mg/m?® sont morts avant la fin de I’étude. On n’a noté aucune
difference hématologique significative entre les rats exposeés et les rats témoins examines apres
une exposition en continu a une concentration d’ammoniac de 127 mg/m? pendant 90 jours.
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Malgré 1’absence d’études sur I’exposition a court terme par voie cutanée, il est
raisonnable de supposer, vu le caractére irritant de ’ammoniac, que le contact direct entre la
peau et I’lammoniac pendant une longue durée entrainera une irritation.

9.2.3 Exposition a long terme et cancérogénicité

Les données dont on dispose ne donnent pas a penser que I’ammoniac serait cancérogene.
Cependant, aucune étude chez les animaux faisant appel a un protocole bien congu n’a été
réalisée, et la pertinence des données existantes pour évaluer le risque de cancer associé a
I’exposition par voie orale a I’ammoniac n’est pas certaine (ATSDR, 2004).

Chez 50 souris Swiss C3H de 5 semaines a reproduction aléatoire exposées a une dose
d’ammonium de 193 mg/kg p.c./jour sous forme d’hydroxyde d’ammonium dans 1’eau potable
pendant 2 ans, on n’a observé aucun effet cancérogene ou effet sur le développement spontané
d’adénocarcinomes au niveau des glandes mammaires, qui sont caractéristiques chez ces
animaux (Toth, 1972). Dans une autre étude, des souris ayant recu par gavage une dose de
42 mg/kg p.c./jour d’ammonium sous forme d’ammoniac en solution dans 1’eau pendant 4
semaines n’ont montré aucun signe d’effet cancérogéne (Uzvolgyi et Bojan, 1980). Cependant,
les auteurs ont montré que, en présence d’ammoniac, un précurseur non cancérogene peut
induire le développement de tumeurs aux poumons. Par exemple, dans I’étude mentionnée
précédemment, lorsque les souris ont été traitées avec du pyrocarbonate de diéthyle (un agent
antimicrobien couramment utilisé pour la conservation des boissons et des aliments) avant de
recevoir les doses d’ammoniac, on a observé des tumeurs aux poumons chez 9 des 16 souris; la
réaction du pyrocarbonate de diéthyle ou de ses sous-produits avec 1’ammoniac pourrait avoir
formé de 1’uréthane, un cancérogene connu. En outre, Tsujii et coll. (1995) ont montré que les
métastases associées au cancer de I’estomac se multipliaient de maniére significative chez les
rats traités préalablement avec I’initiateur N-meéthyl-N-nitro-N-nitrosoguanidine dans 1’eau
potable pendant 24 semaines avant de recevoir une solution d’ammoniac (dose estimée a
200 mg/jour), par rapport a ce qu’on observait chez les rats témoins traités a I’ammoniac
seulement.

9.2.4 Génotoxicité
On dispose d’études in vivo et in vitro trés limitées sur la génotoxicité de I’ammoniac.

9.2.4.1 Résultats in vitro

Les premiéres études indiquant que I’ammoniac pourrait étre mutagéne ont été revues
dans d’autres travaux (U.S. EPA, 1989). Les études in vitro ont montré que I’ammoniac était
capable d’induire des mutations inverses relatives a la dépendance a la streptomycine chez
E. coli (Demerec et coll., 1951). Les auteurs semblaient indiquer que I’effet mutagéne observé
pourrait ne pas étre spécifique, mais que le traitement a I’ammoniac pourrait accroitre le taux de
mutation du génome entier. L’application d’une solution d’ammoniac sur des cellules de souris
3T3 a entrainé une chute marquée de la multiplication cellulaire (p < 0,001) et des changements
morphologiques (Visek et coll., 1972).

9.2.4.2 Résultats in vivo

Lobashev et Smirnov (1934) ont étudié I’effet de 1’exposition a I’ammoniac chez des
larves de Drosophilia melanogaster. Un taux de mortalité de 95 % a été enregistré lorsque les
mouches étaient exposées aux vapeurs d’une solution d’hydroxyde d’ammonium a 10 000 ppm.
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Chez les descendants des survivants, le taux de mutation était de 0,54 %, valeur statistiquement
significative si on la compare a celle enregistrée chez les témoins, soit 0,05 %.

Plusieurs études in vivo sur le D. melanogaster ont révélé une réponse positive quand a la
1étalité d’origine mutagéne, mais des réponses négatives quant aux mutations létales récessives
liees au sexe et a la létalité dominante (Auerbach et Robson, 1947).

9.2.5 Toxicité pour la reproduction et le développement

On ne dispose pas d’études adéquates pour évaluer la possible toxicité de I’ammoniac sur
le plan de la reproduction. On a recensé des données tres limitées au sujet des effets de
I’ammoniac sur le développement chez les animaux. L’étude la plus pertinente dont on dispose
portait sur des rats Wistar femelles (Mifiana et coll., 1995). Les rats exposés a 1’ion ammonium
présent dans les aliments consommés par leur mere (dose estimée a 4 293 mg/kg p.c./jour pour
les méres) in utero du jour 1 de la gestion jusqu’a la fin de la période d’allaitement, laquelle était
suivie d’une alimentation normale, ont eu une descendance dont le taux de croissance était réduit
de fagon marquée. Les auteurs ont suppose que la croissance réduite chez les rats exposés a
I’ammoniac pouvait étre une conséquence de la perturbation du fonctionnement des récepteurs
N-méthyl-D-aspartate.

9.2.6 Neurotoxicité

Les effets neurologiques de I’exposition aigu€ a de faibles concentrations d’ammoniac
(100 ppm) par inhalation comprennent la baisse de la fréequence du comportement de course dans
une roue librement accessible chez les rongeurs (Tepper et coll., 1985). On n’a pas trouvé de
données sur I’exposition par voie orale.

9.3  Mode d’action

Le mode d’action de I’ammoniac varie en fonction de la voie d’exposition. Nombre des
effets associés a I’ammoniac sont attribuables a son alcalinité, laquelle cause des dommages aux
tissus (ATSDR, 2004). Les données toxicologiques considérées comme pertinentes pour
I’exposition par inhalation semblent différer de celles se rapportant a 1’exposition par voie orale;
cependant, on dispose de peu d’information sur I’exposition par voie orale. Il n’existe pas de
données patentes sur la pharmacocinétique de I’ammoniac dans la littérature, et on n’a relevé
aucun parametre i€ a la santé concernant I’ingestion d’ammoniac aux actuelles concentrations
d’exposition.

De maniere générale, on pense que 1’ammoniac modifie I’équilibre acido-basique dans le
corps, ce qui peut entrainer des effets physiologiques comme une perturbation de la tolérance au
glucose et une diminution de la sensibilité a I’insuline (U.S. EPA, 1989; OMS, 2003).

10.0 Classification et évaluation

L’ammoniac est formé de maniere endogene et il est présent dans le corps humain en
concentrations significativement plus elevees que celles qu’on trouve habituellement dans I’eau
potable. De plus, I’ammoniac est métabolisé de maniere efficace dans le corps, et on a trouvé peu
d’information dans la littérature sur la toxicité de I’ammoniac par ingestion.

On ne dispose d’aucune donnée validée sur les effets cancérogenes des composés
d’ammoniac et d’ammonium chez les humains exp0sés par voie orale a ces substances.
L’ammoniac n’a pas été classé par le CIRC du point de vue de sa cancérogénicite.
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La plupart des effets sur la santé signalés chez les humains sont associés a une exposition
a I’ammoniac par inhalation; or, cette voie d’exposition n’est pas pertinente, du point de vue du
mode d’action, si on consideére la toxicité associée a I’exposition par 1’eau potable. Méme si
I’ingestion d’ammoniac concentré cause une irritation et des dommages a la bouche, a la gorge et
au tube digestif, ces effets sont peu susceptibles de se produire aux concentrations d’ammoniac
présentes dans 1’eau potable (Klendshoj et Rejent, 1966; Klein et coll., 1985; Lopez et coll.,
1988).

Chez les animaux, les études sur 1’exposition aigué et 1’exposition a court terme laissent
supposer que les voies respiratoires constituent la cible la plus sensible aux effets toxiques. Les
données scientifiques dont on dispose ne semblent pas indiquer que I’ammoniac soit cancérogene
pour les animaux. Cependant, aucune étude faisant appel a un protocole bien congu n’a été
réalisée, et la pertinence des données existantes pour évaluer le risque de cancer associe a
I’exposition par voie orale a I’ammoniac n’est pas certaine.

Il a été établi, en I’absence d’un paramétre approprié pour mesurer 1’effet de 1’ingestion
d’ammoniac ainsi que d’indications suffisantes pour montrer 1’existence d’effets systémiques
chez les humains, et vu le nombre limité d’études pertinentes sur des animaux de laboratoire,
qu’aucune recommandation destinée a protéger la santé ne pouvait étre définie pour I’ammoniac
dans I’eau potable.

10.1 Considérations internationales

L’Organisation mondiale de la santé (OMS) a évalué la toxicité de I’ammoniac dans 1’eau
potable et a conclu qu’il n’était pas nécessaire d’établir une recommandation a son égard, vu
I’absence d’effets sur la santé aux concentrations attendues dans 1’eau potable (OMS, 2003).

L’U.S. EPA n’a pas fix¢é de limite réglementaire relative a ’ammoniac dans 1’eau
potable. En Australie, une limite d’ordre esthétique (fondée sur la corrosion des conduits et des
raccords de tuyauterie en cuivre) a été définie, soit 0,5 mg/L, mesurée en ammoniac. Aucune
recommandation n’a ét¢ formulée pour la protection de la santé a 1’égard de ’ammoniac
(NHMRC, 2004).

11.0 Justification

La production d’ammoniac est une composante normale du métabolisme, et les
concentrations générées dans le corps humain par les processus métaboliques dépassent en
général les concentrations présentes dans 1’eau potable. De plus, les effets de I’exposition a
I’ammoniac sur la santé sont surtout associés a I’exposition par inhalation, et on dispose de peu
d’information sur les effets toxicologiques découlant de 1’ingestion d’ammoniac.

Méme si aucune recommandation ne peut étre formulée a I’égard de I’ammoniac dans
I’eau potable pour la protection de la santé, il demeure important de maintenir des concentrations
aussi faibles que possible. La présence de concentrations élevées d’ammoniac dans 1’eau peut
donner lieu a divers problémes de traitement, dont une nitrification. La nitrification, quand elle
se produit, peut entrainer une dégradation importante de la qualité de I’eau, notamment une
augmentation des concentrations de nitrite et de nitrate, une baisse des concentrations de
chloramines résiduelles ainsi qu’une hausse du nombre de bactéries. On peut aussi observer une
chute du pH, une diminution de la concentration en oxygéne ainsi que des probléemes de
corrosion dans le réseau de distribution. La nitrification entraine au bout du compte de graves
préoccupations pour la santé¢, comme on 1’indique dans le document technique accompagnant les
recommandations sur les nitrates et les nitrites dans 1’eau potable. Limiter I’excés d’ammoniac
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libre pénétrant dans le réseau de distribution & des concentrations inférieures a 0,1 mg/L et,
idéalement, inférieures a 0,05 mg/L, en azote ammoniacal, aidera & prévenir la nitrification.
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Annexe A : Liste des acronymes

ANSI American National Standards Institute
BOA bactéries oxydant I’ammoniac

BON bactéries oxydant les nitrites

CAB charbon actif biologique

CAG charbon actif granulaire

CCN Conseil canadien des normes

CIRC Centre international de recherche sur le cancer
CLso concentration létale médiane

EPA Environmental Protection Agency (Etats Unis)
LD limite de détection

LDM limite de détection de la méthode
LUM limite d’utilisation maximale

MGJ million de gallons par jour

NBH numeération des bactéries hétérotrophes
NF nanofiltration

NH3-N azote ammoniacal

NSF NSF International

Ol 0smose inverse

OIESal osmose inverse pour eau saline
OIESau 0SmMOSse inverse pour eau saumatre
OIFS osmose inverse sous faible pression
OMS Organisation mondiale de la santé

p.c. poids corporel

TCFV temps de contact en fat vide

VL volume du lit
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Annexe B : Méthodes d’analyse pour I’azote ammoniacal dans I’eau potable

Plage de Seuil de
Identification de mesures détection
Méthode la méthode (mg/L de N)  (mg/L de N) Interférences/intervention recommandée Commentaires
Colorimétrie U.S. EPA 350.1 0,0242,0 0,01 Ca®*, Mn*/utiliser EDTA Linéaire jusqu’a 0,6 mg/L de N
SM 4500-NH, F <0,6 Cl, résiduel/utiliser agent de déchloration
(méthode au Turbidité élevée et coloration/filtrer I’échantillon
phénate) Ca?*, Mn?* élevés/complexer avec citrate
Turbidité/distiller ou filtrer I’eau
SM 4500-NH; G 0,02a2,0 Turbidité élevée et coloration/filtrer 1’échantillon Eviter les fortes de variations de
(méthode au Ca®*, Mn*" élevés/ajouter EDTA et tartrate de pH dans les échantillons :
phénate sodium I’intensité de la couleur mesurée
automatisée) varie en fonction du pH
SM 4500-NHz; H 0,002 Grosses particules, particules fibreuses/filtrer Certaines interférences peuvent
(injection de flux 1’échantillon étre éliminées par la distillation
automatisée)
U.S. EPA 350.2 0,05a1,0 0,05 Aromatiques, amines/distiller I’eau Dérivée des méthodes
(réactif de Nessler) Composés volatils alcalins/ébullition a faible pH normalisées afin d’¢viter I'usage
Cl, résiduel/utiliser agent de déchloration de mercure
Titrimétrie U.S. EPA 350.2 1,0a25 1,0 Cl, résiduel/utiliser agent de déchloration Distillation de 1’échantillon
nécessaire
SM 4500-NH; C 5,0 2100 Cl, résiduel/utiliser agent de déchloration Distillation de 1’échantillon
nécessaire
Potentiométrie :  U.S. EPA 350.3 0,03a1400 0,03 Concentration élevée d’ions en solution, Hg/ne pas  La turbidité et la coloration
électrode SM 4500-NH; D conserver 1’échantillon avec du HgCl, n’interférent pas; pas de
sélective d’ions distillation nécessaire; réponse
pour lente sous 1 mg/L de N
I’ammoniac SM 4500-NH; E >0,8 Concentration élevée d’ions en solution, Hg/ne pas  Peut étre utilisée en présence de

(ajouts connus)

conserver 1’échantillon avec du HgCl,

concentrations ¢élevées d’agents
complexants
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