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1GUIDELINES FOR CANADIAN DRINKING WATER QUALITY
Guideline Technical Document IRON

RECOMMANDATION : L’objectif d’ordre esthétique (OE) de ≤ 0,1 mg/L (100 µg/L) 
est établi pour le fer total dans l’eau potable.

RÉSUMÉ
Le présent document technique a été préparé en collaboration avec le Comité fédéral-
provincial-territorial sur l’eau potable et évalue toute l’information disponible sur le fer.

Exposition
Le fer est un métal omniprésent dans l’environnement, qui provient à la fois de sources 
naturelles et d’activités humaines. Il est présent principalement sous forme de composés 
organiques et inorganiques et, dans une moindre mesure, sous sa forme métallique. 
Le fer est surtout utilisé pour la production d’acier et dans des applications industrielles, 
commerciales et celles liées à des produits de consommation, comme les conduites 
d’eau, les batteries, les pesticides, les engrais, les cosmétiques, les additifs alimentaires 
et les suppléments multivitaminés.

Les personnes vivants au Canada sont exposées au fer principalement par les aliments et, 
dans une moindre mesure, par l’eau potable, en raison surtout de la corrosion du réseau 
de distribution, ou encore par un approvisionnement souterrain en eau potable. L’exposition 
par l’eau potable représente moins de 10 % de la consommation quotidienne totale de fer. 
Dans la plupart des sources d’eau au Canada, la concentration médiane de fer est inférieure 
à 1 mg/L. On retrouve généralement des concentrations plus élevées dans les eaux 
souterraines. La teneur en fer de l’eau traitée qui entre dans le réseau de distribution est 
généralement très faible. La présence de fer à des concentrations supérieures à 0,17 mg/L 
et à 0,03 mg/L est susceptible d’entraîner un mauvais goût (goût amer ou métallique) et 
la coloration de l’eau, respectivement.
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Effets sur la santé
Le fer est un élément essentiel pour l’humain. Toutefois, l’exposition par voie orale de 
courte durée à des concentrations très élevées de supplément de fer (> 30 mg/jour sous 
forme de fer non hémique) ou de fer ingéré provenant de toutes les sources (apport total 
en fer > 45 mg/jour) peut avoir des effets nocifs sur la santé, les troubles gastro-intestinaux 
étant l’effet le plus sensible. La force probante globale de la preuve scientifique indique 
que le fer n’est pas toxique pour la reproduction ou le développement et qu’il n’est 
pas cancérogène.

Considérations esthétiques
Les préoccupations au sujet du fer dans l’eau potable sont souvent liées aux plaintes des 
consommateurs concernant une coloration de l’eau. L’OE de ≤ 0,1 mg/L (100 µg/L) vise 
à réduire au minimum la coloration de l’eau en raison de la présence d’oxydes de fer 
et à améliorer la confiance des consommateurs à l’égard de la qualité de l’eau potable. 
Il est important de noter que lorsque le fer et le manganèse (Mn) sont présents dans l’eau, 
l’enlèvement du fer améliore généralement celui du Mn et réduit ainsi le risque pour 
la santé associé à ce métal.

Considérations relatives à l’analyse et au traitement
L’élaboration d’une recommandation pour l’eau potable tient compte de la capacité de 
mesurer le contaminant et de l’enlever des approvisionnements en eau potable. Plusieurs 
méthodes d’analyse sont disponibles pour mesurer le fer dans l’eau à des concentrations 
bien inférieures à l’OE. Le fer total, qui comprend les formes dissoute et particulaire du fer 
dans un échantillon d’eau, devrait être mesuré.

À l’échelle municipale, les technologies de traitement qui permettent de réduire 
efficacement les concentrations de fer dans l’eau potable comprennent l’aération, 
l’oxydation chimique et la coagulation suivie de la filtration granulaire ou de la filtration 
sur membrane, de même que l’adsorption et la biofiltration. La performance de ces 
technologies dépend de facteurs comme les espèces de fer, le pH, le type de coagulant, 
la dose de coagulant et le type d’adsorbant. À l’aide de contrôles de procédés appropriés, 
ces technologies permettent d’atteindre des concentrations dans l’eau traitée bien 
inférieures à l’OE. La plupart des installations de traitement bien opérées et optimisées 
peuvent atteindre des concentrations de fer de 0,1 mg/L ou moins dans l’eau traitée. L’OE 
de ≤ 0,1 mg/L réduirait au minimum la présence d’eau colorée et de problèmes de goût, 
aiderait à enlever le Mn cooccurrent, assurerait le maintien du désinfectant résiduel et 
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améliorerait la confiance des consommateurs en la qualité de l’eau potable. Avant la mise 
en œuvre à grande échelle, des études à l’échelle de banc d’essai ou des études pilotes 
devraient être menées avec l’eau de la source d’eau pour assurer un enlèvement suffisant 
du fer et optimiser la performance.

Dans les cas où l’on souhaite enlever le fer à l’échelle résidentielle, un puits , par exemple, 
lorsque l’eau potable d’une résidence provient d’un puits privé, un dispositif de traitement 
de l’eau potable résidentiel peut être une option. Certains dispositifs résidentiels peuvent 
avoir une capacité nominale permettant de traiter des volumes supérieurs à ceux d’une 
seule résidence, de sorte qu’ils peuvent aussi être utilisés dans des petits systèmes. Il 
existe actuellement des dispositifs de traitement résidentiels certifiés pour l’enlèvement 
du fer dans l’eau potable. Le fonctionnement de ces dispositifs repose sur des procédés 
d’adsorption. D’autres technologies efficaces sont disponibles, notamment l’échange 
d’ions, les filtres oxydants et l’osmose inverse. Toutefois, il n’existe actuellement aucun 
dispositif de traitement certifié pour l’enlèvement du fer de l’eau potable à l’aide de ces 
technologies. Lors de l’utilisation d’un dispositif de traitement de l’eau potable résidentiel, 
il est important de prélever des échantillons d’eau entrant et sortant du dispositif de 
traitement et de les envoyer à un laboratoire accrédité pour analyse, afin de s’assurer que 
l’enlèvement du fer est adéquat. Le fonctionnement et l’entretien courants des dispositifs 
de traitement, notamment le remplacement des composants des filtres, devraient être 
effectués conformément aux spécifications du fabricant.

Réseau de distribution
Les répercussions pour la santé de l’accumulation et de la libération de fer et de 
contaminants cooccurrents (comme l’arsenic, le plomb, le manganèse et les contaminants 
radiologiques) dans les réseaux de distribution sont bien documentées. Les sous-produits 
de corrosion du fer peuvent aussi épuiser le désinfectant résiduel. Il est recommandé 
aux responsables de systèmes de distribution d’eau potable d’élaborer un plan de gestion 
du réseau de distribution afin de réduire au minimum la libération de fer et le potentiel 
de contaminants cooccurrents dans le réseau. Il s’agit notamment de la réduction de la 
concentration de fer entrant dans le réseau de distribution et de l’entretien du réseau 
de distribution (nettoyage des conduites principales) pour réduire la libération de fer 
dans le réseau de distribution. Il est important de maintenir une qualité de l’eau stable 
sur le plan chimique et biologique dans l’ensemble du réseau de distribution et de réduire 
les perturbations physiques et hydrauliques susceptibles de relarguer des sous-produits 
de corrosion du fer.
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Application de la recommandation
Des conseils spécifiques concernant l’application des recommandations pour l’eau 
potable devraient être obtenus auprès de l’autorité appropriée en matière d’eau potable.

Tous les responsables de systèmes de distribution d’eau potable devraient mettre en place 
une approche axée sur la gestion des risques, par exemple, une approche « de la source au 
robinet » ou un plan de gestion de la sécurité sanitaire de l’eau pour assurer la salubrité de 
l’eau. Ces stratégies nécessitent une évaluation du réseau pour caractériser la source d’eau, 
décrire les barrières de traitement qui préviennent ou réduisent la contamination, déterminer 
les conditions pouvant entraîner une contamination et mettre en œuvre des mesures de 
contrôle. Une surveillance opérationnelle est alors établie, et des protocoles opérationnels 
et de gestion, comme des procédures opérationnelles normalisées, des mesures correctives 
et des interventions en cas d’incident, sont mis en place. D’autres protocoles pour valider 
le plan de gestion de la sécurité sanitaire de l’eau sont adoptés, par exemple, la tenue de 
registres et la satisfaction des consommateurs. Il faut aussi former les opérateurs pour 
qu’ils veillent à ce que ce plan soit efficace en tout temps.

Étant donné que les teneurs en fer varient considérablement dans les sources d’eau, dans 
les installations de traitement et surtout dans les réseaux de distribution, les programmes 
de surveillance devraient être adaptés à chaque système pour permettre aux responsables 
de systèmes de distribution d’eau potable de bien comprendre les teneurs en fer « de la 
source au robinet ». Les programmes de surveillance devraient être conçus en fonction des 
facteurs de risque qui contribuent à la probabilité de trouver des concentrations élevées de 
fer dans le système d’approvisionnement en eau potable. Ces facteurs peuvent comprendre 
l’infrastructure historique (par exemple, la présence de conduites principales en fonte sans 
revêtement), le manque de traitement, l’entretien limité du réseau de distribution et la 
composition chimique variable des sources et des réseaux de distribution. Les lieux 
d’échantillonnage, la fréquence et le type d’échantillons qui devraient être prélevés varieront 
selon l’objectif souhaité (comme l’identification des sources de fer, la réduction de 
l’accumulation et de l’enlèvement du Mn concomitant) et selon les considérations propres au 
site, notamment les plaintes de la clientèle. La section 6.2 contient des suggestions de détails 
de surveillance pour différents points d’un système d’approvisionnement en eau potable.

La concentration totale de fer dans l’eau potable devrait être surveillée dans l’eau du 
robinet lorsqu’il y un épisode de coloration (eau colorée). Les épisodes de coloration de 
l’eau peuvent être accompagnés par la libération de contaminants accumulés, notamment 
l’arsenic (As), le plomb (Pb), le Mn et les contaminants radiologiques. Les oxydes de fer 
peuvent adsorber et accumuler ces contaminants et les libérer dans l’eau distribuée et les 
installations de plomberie et épuiser le désinfectant résiduel. Par conséquent, les épisodes 
d’eau colorée ne devraient pas être considérés uniquement comme un problème d’ordre 
esthétique; ils devraient déclencher un l’échantillonnage du fer et d’autres métaux et 
peut-être des mesures d’entretien du réseau de distribution.
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1.0	 CONSIDÉRATIONS 
RELATIVES À L’EXPOSITION

1.1	 Identité de la substance
Le fer (Fe) est un métal essentiel hautement réactif et abondant dans la croûte terrestre. 
Le fer divalent (Fe[II] ou ferreux) et le fer trivalent (Fe[III] ou ferrique) sont les espèces de 
fer les plus courantes, et les espèces les plus pertinentes sur les plans biologique et 
toxicologique (PubChem, 2004; Ponka et coll., 2015; U.S. GS, 2017; ECCC, 2019). Le tableau 1 
présente certaines propriétés physicochimiques du fer.

Tableau 1 : Propriétés du fer élémentaire pertinentes pour sa présence dans l’eau potable

Propriété Valeur Interprétation

No CAS 7439-89-6 S.o.

Poids moléculaire (g/mol) 55,84 S.o.

Solubilité dans l’eau 
(mol/L)

11,2* Insoluble dans l’eau à température ambiante, à un pH 
neutre ou alcalin

Pression de vapeur (Pa) 1 à 1 455 °C Solide, non volatile à température ambiante

Coefficient de partage 
octanol-eau (Koe)

-0,77* Insoluble dans les solvants de type gras

S. o. – sans objet.
Source : PubChem (2004), sauf indication contraire.
*Extrait de la base de données en ligne CompTox Chemicals aux États-Unis.

Les concentrations de fer dans l’eau potable et les recommandations nutritionnelles en fer 
sont exprimées en fer total, c’est-à-dire Fe(II) et Fe(III). Le fer ferreux est hautement soluble 
dans l’eau et il s’agit de l’espèce la plus biodisponible. Dans les sections ci-dessous, 
« fer total » désigne la somme de tous les états d’oxydation majeurs du fer non hémique 
(c’est-à-dire, Fe[II], Fe[III]). Le terme « fer » (Fe) est utilisé pour désigner le Fe(II) ou le Fe(III), 
et les cycles du fer entre ces deux états oxydatifs. Dans tous les autres cas, l’espèce de fer 
est précisée.
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1.2	 Utilisations, sources et devenir environnemental
Utilisations : Le fer est encore extrait au Canada et la majeure partie de la production de 
minerai se fait au Québec et à Terre-Neuve-et-Labrador. En 2018, le Canada était le huitième 
producteur mondial de minerai de fer avec une production totale de 52,4 millions de tonnes 
(Mt), des exportations totalisant environ 48 Mt et des importations estimées à 10,1 Mt (ECCC, 
2019; RNC, 2019). À l’échelle mondiale, jusqu’à 98 % du minerai de fer extrait sert à fabriquer 
de l’acier. Le reste est utilisé dans de nombreuses applications autres que l’acier, par exemple, 
comme matériau de construction dans les conduites d’eau en fonte et les tuyaux en fer 
galvanisé (acier) des installations de plomberie, comme ingrédient actif dans les pesticides 
ou comme nutriment dans les engrais (OMS, 2003; PubChem, 2004; Ponka et coll., 2015; 
Santé Canada, 2017, 2018; ECCC, 2019; RNC, 2019).

Source : Le fer peut entrer dans l’environnement à partir de sources naturelles et 
anthropiques. À l’exception de certains dépôts rares au Canada, comme la fosse du Labrador 
dans le nord du Labrador et le nord-est du Québec, le fer se trouve habituellement dans le 
sol, les roches et les sédiments comme composés dans lesquels les minéraux d’oxyde (par 
exemple, l’hématite) sont prédominants (OMS, 2003; PubChem, 2004; NHMRC et NRMMC, 2011; 
Ponka et coll., 2015; U.S. GS, 2017; ECCC, 2019). Le fer est rejeté dans l’environnement à partir 
de ces sources naturelles par l’activité volcanique, l’altération et le relargage. Les activités 
agricoles (par exemple, l’utilisation de pesticides et d’engrais) peuvent également contribuer 
à la concentration de fer dans le sol. Le fer dans l’air est principalement attribuable aux 
émissions provenant d’activités industrielles comme l’exploitation minière, la fonte et la 
combustion de combustibles fossiles, notamment le charbon et le coke. Enfin, dans les eaux 
naturelles, le fer peut être présent à des concentrations de fond naturelles en raison des 
processus géologiques (par exemple, la percolation du sol, le ruissellement) et, dans une 
moindre mesure, des activités humaines, notamment les eaux de drainage des mines, les 
effluents miniers acides et le ruissellement agricole (OMS, 2017a; ECCC, 2019). Cependant, 
les matériaux à base de fer comme la fonte, la fonte ductile, le fer galvanisé et l’acier sont 
les principales sources de fer dans les réseaux de distribution d’eau potable. Le fer peut être 
libéré directement à partir de matériaux à base de fer ou indirectement sous forme de 
sous-produits de corrosion du fer, ou de tubercules, qui se forment pendant le processus 
de corrosion (Civardi et Tompeck, 2015). Il peut également être présent dans l’eau potable 
en raison de son utilisation pour le traitement de l’eau (par exemple, les coagulants à base 
de fer) (OMS, 2017b).
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Devenir environnemental : Dans l’air, les composés du fer sont transportés sous forme 
de particules soufflées par le vent (c’est-à-dire, poussière ou cendres volcaniques) qui se 
retrouvent sur le sol et dans l’eau par dépôt humide et sec. Il est peu probable que le fer 
se volatilise à partir du sol et de l’eau en raison de ses propriétés physicochimiques.

Dans l’environnement, le fer est soumis à une série de réactions d’oxydoréduction, 
également appelées cycles du fer, dans lesquelles le fer à l’état de valence zéro (Fe0) 
est oxydé en Fe(II) et en Fe(III), qui à leur tour alternent entre ces deux états d’oxydation. 
Cette situation entraîne habituellement la formation de composés mixtes ferreux/
ferriques, notamment des hydroxydes et des oxydes. Toutefois, le devenir et la prévalence de 
chaque état d’oxydation dépendront de plusieurs facteurs physicochimiques, notamment 
le potentiel d’oxydoréduction, la température, la présence d’agents séquestrant organiques 
et inorganiques (comme le carbone organique et la matière organique dissous), l’exposition 
au soleil et la présence de microorganismes métabolisant le fer (Peeters et coll., 2016; 
ECCC, 2019).

Dans les milieux anaérobies comme les eaux souterraines, l’eau interstitielle des sédiments et 
les cours d’eau acide, le fer ferreux est l’espèce prédominante. Bien qu’ils soient stables à un 
pH neutre ou alcalin, les complexes de fer ferreux hydroxylés (par exemple, Fe[II]-minéraux) 
sont solubles dans des conditions acides où ils se dissolvent facilement pour libérer des ions 
ferreux (Fe2+). Par conséquent, même si les concentrations de fer peuvent augmenter en 
l’absence de ligands complexants, elles diminueront en leur présence, ce qui favorisera la 
formation de pellicules biologique minérales noires (Peeters et coll., 2016). Lorsque l’eau est 
retenue dans des rivières et des ruisseaux, les concentrations de fer augmentent. La quantité 
de fer dissous dans l’eau de surface dépend des caractéristiques du sol et de la quantité de 
vie végétale présente. La décomposition de la matière organique (algues, feuilles et autres 
matières végétales) dans les parties inférieures d’un réservoir peut entraîner des conditions 
anaérobies (c’est-à-dire, un taux d’oxygène dissous [OD] proche de zéro), ce qui favorise la 
conversion du fer (et du Mn) en composés solubles dans ces zones (Civardi et Tompeck, 2015).

Dans les milieux aérobies, comme les couches supérieures de sol et les eaux de surface 
aérées, le Fe(III) est habituellement l’espèce prédominante. Néanmoins, les concentrations 
de fer ont tendance à être faibles dans les eaux oxygénées. Le fer peut exister sous forme 
d’ion (Fe3+) dans des conditions fortement acides (par exemple, pH inférieur à 3), mais il 
précipitera principalement sous forme de complexes de Fe(III) organiques et inorganiques 
(par exemple, avec des acides organiques) faiblement solubles à un pH neutre à alcalin 
(Peeters et coll., 2016; ECCC, 2019). Ainsi, le fer dissous est généralement présent dans les 
milieux aquatiques sous la forme de suspensions insolubles de particules d’hydroxyde 
ferrique (Fe(OH)n). Lorsque ces complexes de Fe(III) inorganiques sont exposés à l’oxygène, 
ils peuvent se déposer sous forme de dépôts de couleur rouille (par exemple, dans les 
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réservoirs et les tuyaux) et de limons (par exemple, dans les cours d’eau) ou former des 
dépôts jaune-brun sur les sédiments de fond et dans de nombreux cours d’eau drainant 
les régions d’extraction du charbon (OMS, 2003; Ponka et coll., 2015; OMS, 2017b). Le fer 
dissous est parfois présent sous forme d’oxyde ferrique (Fe2O3), qui précipite en formant 
des dépôts rouges. Cela entraîne une turbidité et une diminution de la pénétration de la 
lumière (ECCC, 2019).

L’eau de puits peut contenir des ferrobactéries. La présence de fer peut favoriser la croissance 
de ces bactéries dans le réseau de distribution ou le système d’approvisionnement en eau 
potable, ce qui entraîne le dépôt de couches visqueuses sur les conduites et les tuyaux de 
plomberie (Odell, 2010; OMS, 2017b).

La recherche sur les répercussions des changements climatiques et de la chimie des eaux 
souterraines (notamment sur les concentrations de fer) est limitée. Les changements 
climatiques peuvent avoir des répercussions sur la qualité de l’eau en raison de la 
fréquence accrue de phénomènes extrêmes tels que des inondations, des sécheresses 
et des feux de forêt. Une revue des impacts des changements climatiques est présentée 
dans Dao et coll. (2024). Elle comprend notamment les impacts potentiels de l’élévation 
du niveau de la mer, des changements dans l’utilisation des terres, de la séquestration 
du carbone et de l’altération de la complexation des métaux dans les eaux souterraines 
par des changements de structure de la matière organique dissoute, qui découlent de 
transformations microbiennes.

Les répercussions des précipitations (Mansilha et coll., 2019) et des feux de forêt (Mansilha 
et coll., 2019, 2020) sur les eaux de surface et les eaux souterraines ont été étudiées. Entre 
septembre 2013 et avril 2015. Mansilha et coll. (2019) ont prélevé des échantillons d’eau 
souterraine dans les zones brûlées du centre du Portugal, après l’incendie de forêt 
d’août 2013. Les auteurs ont constaté que les concentrations de métaux avaient augmenté 
dans le cas du Fe, du Mn et du Pb. Cet effet a été plus marqué pour le Fe dans les 
échantillons d’eau souterraine après la première grande période de pluie post-incendie 
en janvier et février 2014. Des augmentations importantes de la concentration de Fe ont 
également été observées dans les eaux de surface immédiatement après le feu de forêt, 
mais elles sont revenues aux valeurs de base en l’espace de trois mois. Les auteurs ont fait 
remarquer qu’un large éventail d’effets des feux de forêt sur les concentrations de divers 
constituants physiques et chimiques dans l’eau des sources et des cours d’eau ont été 
considérablement atténués en l’espace d’un an.



RECOMMENDATIONS POUR LA QUALITÉ DE L’EAU POTABLE AU CANADA
FER   Document technique12

Mansilha et coll. (2020) ont constaté que les échantillons d’eau souterraine prélevés 
dans les zones brûlées après les feux de forêt survenus dans le nord-ouest du Portugal 
présentaient une augmentation de la concentration de fer et d’autres substances 
inorganiques (comme le Mn et le chrome [Cr]), et des écarts variables du pH dans les 
échantillons prélevés entre octobre 2017 et septembre 2018. Les auteurs ont conclu que 
la meilleure façon d’évaluer les effets des feux de forêt sur la qualité de l’eau consistait 
à amorcer la surveillance immédiatement après l’incendie et de la poursuivre pendant 
au moins 12 mois, étant donné que plusieurs paramètres présentent des variations 
considérables dans le temps. Il a également été déterminé que les événements extrêmes, 
comme des précipitations intenses, étaient beaucoup plus importants pour la contamination 
des eaux souterraines que les changements moyens à long terme.

Les fluctuations du niveau des eaux souterraines, causées par les changements climatiques, 
peuvent avoir un effet indirect sur le potentiel d’oxydoréduction. L’état d’oxydoréduction 
des eaux souterraines peut être mesuré par les variations des concentrations de fer, de 
manganèse et d’OD (Jarsjö et coll., 2020).

Le captage et le stockage du carbone (CSC) servent à réduire les émissions de gaz à effet 
de serre et à lutter contre les effets des changements climatiques. Au moyen du CSC, les 
émissions de CO2 sont captées sur des sources ponctuelles et stockées de manière sûre 
et permanente dans des structures telles que des formations géologiques profondes. 
Le principal risque associé au CSC géologique est la possibilité d’une fuite de CO2 du site 
de stockage et son impact sur la qualité de l’eau des aquifères. Les interactions entre le 
CO2 libéré pourraient influer sur les paramètres tels que le pH (augmentation de l’acide 
carbonique, diminution du pH), le potentiel d’oxydoréduction, la salinité et les concentrations 
de métaux (par exemple, le fer) et de métalloïdes (Dao et coll., 2024). Par exemple, Kharaka 
et coll. (2010) ont constaté que l’injection de CO2 dans une eau souterraine peu profonde 
entraînait des baisses rapides et significatives du pH (de 7,0 à 5,6) et des augmentations 
de la concentration de Fe (de 5 à 1 200 ppb) et d’autres substances inorganiques.

1.3	 Exposition
Le fer est présent dans les aliments sous deux formes : le fer hémique et le fer non hémique. 
Le fer hémique est un composant de l’hémoglobine et de la myoglobine. Il est présent 
uniquement dans la viande, le poisson et la volaille, et contribue à l’apport alimentaire en 
fer dans une proportion de 10 % à 15 %. Le fer non hémique représente la majorité du fer 
alimentaire. On en trouve également dans la viande, le poisson et la volaille, ainsi que dans 
les céréales, les légumineuses à grains, les légumineuses, les noix, les graines, les œufs et 
certains légumes, et c’est la seule forme présente dans l’eau (Beck et coll., 2016).
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Les principales sources d’exposition au fer pour les personnes vivant au Canada en général 
sont les aliments et, dans une moindre mesure, l’eau potable (IOM, 2001; Santé Canada, 
2009; Santé Canada, 2010; Santé Canada, 2017). Bien qu’elle soit rare, l’exposition au fer 
par l’air peut se produire à proximité des industries (par exemple, les fonderies), avec 
des apports d’environ 25 µg/jour rapportés dans les régions urbaines (OMS, 2003).

Au Canada, l’apport total moyen en fer varie de 14,3 à 18,3 mg par jour, principalement à 
partir des aliments. L’exposition par l’eau potable représente moins de 10 % de l’apport 
quotidien total moyen. L’ingestion d’eau potable contenant une concentration moyenne 
de fer de 1 mg/L ne contribuerait à l’apport quotidien que par environ 1,5 mg. Le potentiel 
d’exposition au fer dans l’eau potable par inhalation et par voie cutanée est négligeable.

Eau potable : Les provinces et les territoires ont fourni des données de surveillance de l’eau 
(approvisionnement municipal et non municipal). Lorsque cela était indiqué, les données ont 
été séparées en sources d’eau souterraine et d’eau de surface. Lorsque le type de source 
ne pouvait pas être discerné, il a été classé comme eau souterraine et/ou eau de surface. 
Les échantillons ont été divisés en trois catégories : eau brute, eau traitée et eau distribuée. 
Lorsque cela n’était pas indiqué ou qu’il était impossible à déterminer, les échantillons ont 
été classés dans la catégorie BTD (brute/traitée/distribuée). Les concentrations totales de fer 
ont également été obtenues de l’Étude nationale sur l’eau potable (Santé Canada, 2017). Les 
données sur l’exposition fournies reflètent les différentes limites de détection de la méthode 
(LDM) utilisée par les laboratoires accrédités au sein des différents secteurs de compétence 
et entre celles-ci, ainsi que leurs programmes de surveillance respectifs. Par conséquent, 
l’analyse statistique des données ne brosse qu’un tableau partiel de la situation.

Tableau 2 : Présence de fer total dans l’eau potable au Canada 

Secteur de 
compétence  
(LD mg/L)

Type 
de système 

d’eau
Type d’eau  Détections/ 

échantillons
%  

détections

Concentration (mg/L)

Médiane Moyenne 90e 
centile

Canada1 Municipal

Eau souterraine 
– distribuée 2 734/5 455 50,1 0,03 0,08 0,18

Eau de surface 
– traitée 1 235/2 649 46,6 < LD 0,06 0,15

Eau de surface 
– distribuée 6 591/9 728 67,8 0,06 0,11 0,24
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Secteur de 
compétence  
(LD mg/L)

Type 
de système 

d’eau
Type d’eau  Détections/ 

échantillons
%  

détections

Concentration (mg/L)

Médiane Moyenne 90e 
centile

Colombie-
Britannique2 

(0,01 à 0,1) 
[2010 à 2020]

Municipal

Eau souterraine 
– brute 166/197 84,3 0,10 0,72 1,63

Eau souterraine 
– traitée 3/5 60,0 0,16 0,62 NC

Eau souterraine 
– distribuée 83/83 100 0,10 0,25 0,43

Eau souterraine 
– BTD 406/500 81,2 0,05 0,35 0,85

Eau de surface 
– brute 45/49 91,8 0,06 0,10 0,21

Eau de surface 
– traitée 9/10 90,0 0,02 0,04 0,13

Eau de surface 
– distribuée 18/18 100 0,10 0,20 0,83

Eau de surface 
– BTD 150/173 86,7 0,05 0,19 0,39

Eau souterraine 
et/ou de surface 
– brute

22/30 73,3 0,12 0,50 2,0

Eau souterraine 
et/ou de surface 
– traitée

2/5 40,0 < LD 0,12 NC

Eau souterraine 
et/ou de surface 
– distribuée

7/7 100 0,10 0,15 NC

Eau souterraine 
et/ou de surface 
– BTD

169/240 70,4 0,03 0,35 0,54

Île-du-Prince-
Édouard3,4 

(0,002) 
[2019 à 2022]

Non 
municipal 
et Municipal

Eau souterraine 
– brute 2 121/ 15 119 14,0 0,003 0,048 0,003
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Secteur de 
compétence  
(LD mg/L)

Type 
de système 

d’eau
Type d’eau  Détections/ 

échantillons
%  

détections

Concentration (mg/L)

Médiane Moyenne 90e 
centile

Manitoba5 

(0,01 à 0,1) 
[2010 à 2020]

Semi-public

Eau souterraine 
– brute 176/207 85,0 0,43 0,95 2,54

Eau souterraine 
– traitée 141/214 65,9 0,05 0,31 0,81

Eau souterraine 
– distribuée 10/14 71,4 0,06 0,28 1,4

Eau souterraine 
– non désinfectée 338/427 79,2 0,16 0,60 1,65

Eau de surface 
– brute 44/49 89,8 0,17 0,41 0,80

Eau de surface 
– traitée 34/50 68,0 0,05 0,13 0,32

Eau de surface – 
distribuée 6/10 60,0 0,02 0,17 1,06

ESIDES – brute 37/44 84,1 0,14 1,18 1,29

ESIDES – traitée 32/55 58,2 0,02 0,09 0,26

ESIDES – 
distribuée 2/2 100 0,07 0,07 NC

ESIDES – non 
désinfectée 38/46 82,6 0,09 0,45 1,47

Municipal

Eau souterraine 
– brute 676/778 86,9 0,44 0,91 2,44

Eau souterraine 
– traitée 486/745 65,2 0,07 0,35 1,06

Eau souterraine 
– distribuée 162/224 72,3 0,05 0,40 1,11

Eau souterraine 
– non désinfectée 4/4 100 0,33 0,40 NC

Eau de surface 
– brute 546/622 87,8 0,19 0,44 0,87

Eau de surface 
– traitée 290/613 47,3 < LD 0,12 0,32

Eau de surface – 
distribuée 128/178 71,9 0,03 0,13 0,29

ESIDES – brute 119/166 71,7 0,21 0,53 1,48

ESIDES – traitée 72/166 43,3 < LD 0,15 0,47

ESIDES – 
distribuée 21/51 41,2 < LD 0,21 0,52

ESIDES – non 
désinfectée 6/6 100 0,15 0,31 NC
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Secteur de 
compétence  
(LD mg/L)

Type 
de système 

d’eau
Type d’eau  Détections/ 

échantillons
%  

détections

Concentration (mg/L)

Médiane Moyenne 90e 
centile

Nouveau-
Brunswick6 

(0,001 à 0,02) 
[2010 à 2020]

Semi-public

Eau souterraine 
– brute 157/201 78,1 0,75 0,56 1,1

Eau souterraine 
– traitée 247/742 33,3 < LD 0,04 0,05

Eau souterraine 
– distribuée 128/250 51,2 0,01 0,05 0,15

Eau souterraine 
– BTD 191/420 45,5 < LD 0,23 0,17

Municipal

Eau souterraine 
– brute 1 327/2 178 60,9 0,02 0,13 0,34

Eau souterraine 
– traitée 4/31 12,9 < LD 0,01 0,02

Eau souterraine 
– distribuée 324/821 39,5 < LD 0,03 0,05

Eau de surface 
– brute 163/191 85,3 0,06 0,07 0,14

Eau de surface 
– distribuée 236/297 79,5 0,03 0,07 0,14

Eau souterraine 
et de surface – 
brute

125/155 80,7 0,14 0,40 1,17

Eau souterraine 
et de surface – 
traitée

3/4 75,0 0,01 0,01 NC

Eau souterraine 
et de surface – 
distribuée

782/942 83,0 0,04 0,08 0,17
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Secteur de 
compétence  
(LD mg/L)

Type 
de système 

d’eau
Type d’eau  Détections/ 

échantillons
%  

détections

Concentration (mg/L)

Médiane Moyenne 90e 
centile

Nouvelle-
Écosse7 

(0,05) 
[2000 à 2020]

Semi-public

Eau souterraine 
– brute 59/155 38,1 < LD 0,46 0,87

Eau souterraine 
– traitée 138/331 41,7 < LD 0,31 0,53

Eau souterraine 
– BTD 399/726 55,0 0,04 0,43 0,84

Eau de surface 
– brute 13/19 68,4 0,05 0,08 0,20

Eau de surface 
– traitée 5/9 55,6 0,03 0,13 NC

Municipal

Eau souterraine 
– brute 141/300 47 < LD 0,21 0,43

Eau souterraine 
– traitée 56/243 23,0 < LD 0,07 0,13

Eau souterraine 
– BTD 6/18 33,3 < LD 0,18 0,87

Eau de surface 
– brute 139/178 78,1 0,16 0,24 0,47

Eau de surface 
– traitée 206/565 36,5 < LD 0,07 0,14

Eau de surface 
– distribuée 3/25 12,0 < LD 0,04 0,11

Eau souterraine 
– brute 74/91 91,3 0,33 1,08 2,6
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Secteur de 
compétence  
(LD mg/L)

Type 
de système 

d’eau
Type d’eau  Détections/ 

échantillons
%  

détections

Concentration (mg/L)

Médiane Moyenne 90e 
centile

Ontario8 

(0,0005 à 0,1) 
[2018 à 2020]

Non 
municipal

Eau souterraine 
– traitée 89/142 62,7 0,09 0,27 0,64

Eau souterraine 
– distribuée 45/73 61,6 0,03 0,20 0,79

Eau de surface 
– brute 4/10 40,0 < LD 0,03 0,16

Eau de surface 
– distribuée 4/5 80,0 0,01 0,02 NC

Eau souterraine 
et de surface – 
distribuée

3/14 21,4 < LD 0,06 0,12

Eau souterraine 
– brute 3 324/4 238 78,4 0,13 0,41 0,95

Municipal

Eau souterraine 
– traitée 1 826/2 292 79,7 0,05 0,17 0,49

Eau souterraine 
– distribuée 1 682/2 326 72,3 0,05 0,08 0,20

Eau de surface 
– brute 941/1 098 85,7 0,09 0,23 0,34

Eau de surface 
– traitée 730/1 461 50,0 0,01 0,03 0,08

Eau de surface 
– distribuée 2 439/4 101 59,5 0,03 0,05 0,10

Eau souterraine 
et de surface – 
traitée

30/52 57,7 0,01 0,03 0,03

Eau souterraine 
et de surface – 
distribuée

657/931 70,6 0,02 0,06 0,11

Eau souterraine 
– BTD

1 769/
24 331

7,3 < LD 0,03 < LD
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Secteur de 
compétence  
(LD mg/L)

Type 
de système 

d’eau
Type d’eau  Détections/ 

échantillons
%  

détections

Concentration (mg/L)

Médiane Moyenne 90e 
centile

Saskatchewan9 

(0,0005 à 0,1)10 

[1996 à 2001]11 
[2010 à 2020]

Non 
municipal10

Eau souterraine 
– brute 4 168/4 178  99,8 % 0,12 1,2 3,7

Municipal11

Eau de surface 
– brute 3 784/3 937 96,1 0,02 0,31 0,54

Eau souterraine 
et/ou de surface 
– traitée

84/92 91,3 0,01 0,29 0,27

Eau souterraine 
et/ou de surface 
– distribuée

2 059/2 396 85,9 0,02 0,37 1,03

Eau souterraine 
– traitée 2 375/3 316 71,6 0,05 0,20 0,59

Terre-Neuve-et-
Labrador12 

(0,03 et 0,05) 
[2013 à 2020]

Municipal

Eau souterraine 
– brute 106/295 35,9 < LD 0,22 0,44

Eau souterraine 
– distribuée 483/2 001 24,1 < LD 0,07 0,11

Eau de surface 
– brute 839/1 004 83,6 0,10 0,17 0,42

Eau de surface 
– distribuée 3 767/5 109 73,7 0,08 0,16 0,36

BTD – Eau brute, traitée ou distribuée (non précisé); ESIDES – Eau souterraine sous l’influence directe d’eau de 
surface, LD – Limite de détection; < LD – Inférieur à la limite de détection (pour la médiane avec < 50 % de 
détection; pour le 90e centile avec < 10 % de détection et la moyenne avec 0 % de détection); NC – Non calculé 
en raison de la taille insuffisante de l’échantillon.
À des fins d’analyse, les valeurs inférieures à la LD ont été attribuées à la moitié de la LD.
1	 Les valeurs canadiennes ont été calculées comme étant la moyenne pondérée des concentrations de Fe des 

provinces/territoires (P/T) ci-dessus [somme de (nombre d’échantillons des P/T) × (concentration moyenne 
de Fe des P/T)]/nombre total d’échantillons.

2	 British Columbia Ministry of Health (2021).
3	 Ministère des Communautés, des Terres et de l’Environnement de l’Île-du-Prince-Édouard (2019).
4	 Toutes les valeurs analysées étaient pour le fer dissous.
5	 Développement durable Manitoba (2021).
6	 Ministère de l’Environnement et des Gouvernements locaux du Nouveau-Brunswick (2019).
7	 Ministère de l’Environnement de la Nouvelle-Écosse (2019).
8	 Ministère de l’Environnement, de la Protection de la nature et des Parcs de l’Ontario (2019).
9	 Saskatchewan Water Security Agency (2019).
10	Données de la Saskatchewan de 1996 à 2001.
11	 Données de la Saskatchewan de 2010 à 2020.
12	 Newfoundland and Labrador Department of Municipal Affairs and Environment (2019).
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Tableau 3 : Étude nationale sur l’eau potable [2009–2010]

Type 
d’eau

Été (mg/L) Hiver (mg/L)

Détections/ 
échantillons

% de 
détection Médiane Moyenne

90e 
centile

Détections/ 
échantillons

% de 
détection Médiane Moyenne

90e  
centile

Puits – 
brute 4/17 23,5 < LDD 0,20 0,70 0/9 0 < LDD < LDD < LDD

Puits – 
traitée 1/16 6,3 < LDD 0,07 < LDD 0/9 0 < LDD < LDD < LDD

Puits – 
distribuée 6/51 11,8 < LDD 0,08 0,15 4/27 14,8 < LDD  0,09 0,24

Lac – 
brute 5/16 31,3 < LDD 0,19 0,81 1/11 9,1 < LDD 0,10 < LDD

Lac – 
traitée 1/16 6,3 < LDD 0,05 < LDD 1/11 9,1 < LDD 0,06 < LDD

Lac – 
distribuée 6/51 11,8 < LDD 0,07 0,15 2/16 12,5 < LDD 0,07 0,10

Rivière – 
brute 16/28 57,1 0,13 0,58 1,61 5/19 26,3 < LDD 0,37 0,73

Rivière – 
traitée 2/22 9,1 < LDD 0,07 < LDD 0/11 0 < LDD < LDD < LDD

Rivière – 
distribuée 8/77 10,4 0,05 0,07 0,10 1/30 3,3 < LDD 0,05 < LDD

LDD – Limite de détection à déclarer; < LDD – Inférieure à la limite de détection à déclarer (pour la médiane 
avec < 50 % de détection; pour le 90e centile avec < 10 % de détection et la moyenne avec 0 % de détection).
LDD = 0,1 mg/L. À des fins d’analyse, les valeurs inférieures à la LDD ont été considérées comme égales à la moitié 
de la valeur de la LDD.

Au Canada, la société EPCOR opère des systèmes d’approvisionnement en eau potable en 
Alberta et en Colombie-Britannique. EPCOR (2024) assure une surveillance régulière du fer 
total dans la source d’eau (mensuellement), dans l’eau traitée (mensuellement) et dans 
l’eau distribuée (bimensuellement pour les réservoirs périphériques et trimestriellement 
pour la distribution). Les données ont été fournies pour les périodes d’échantillonnage de 
janvier 2019 à octobre 2023. Le fer total a également fait l’objet d’une surveillance lors de la 
collecte d’échantillons dans le cadre des programmes de gestion du plomb et des plaintes 
de la clientèle d’EPCOR. Au total, 3 924 échantillons ont été soumis aux fins d’analyse du 
fer total, et le fer a été détecté dans presque tous les échantillons des approvisionnements 
en eau potable (122 sur 123 échantillons). Les concentrations de fer total sont généralement 
faibles pendant les saisons sèches d’hiver et d’automne et élevées pendant le ruissellement 
printanier et les saisons humides d’été; elles varient de non détectables à 14 mg/L. 
Les concentrations de fer après le traitement sont généralement inférieures à la LDM 
de 0,005 mg/L.
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Pour l’eau traitée, le fer s’est avéré indétectable dans 116 des 117 échantillons. Un seul 
échantillon affichait une concentration de fer de 0,095 mg/L. Dans environ 38,6 % des 
échantillons d’eau distribuée, on a détecté des concentrations de fer allant de valeurs 
inférieures à la limite de détection à déclarer (LDD) à 0,055 mg/L pour les échantillons 
provenant des réservoirs périphériques et à 0,066 mg/L pour les échantillons provenant du 
réseau de distribution. Une analyse du fer a également été effectuée sur les échantillons du 
programme de gestion du plomb, et environ 76,6 % des résultats de fer étaient détectables. 
Parmi ces échantillons, seulement 0,6 % présentait une concentration de fer supérieure 
à 0,3 mg/L et 4,4 % des échantillons présentaient une concentration supérieure à 0,1 mg/L. 
Ces données indiquent que le traitement est efficace pour enlever le fer de la source d’eau, 
atteignant une concentration inférieure à 0,005 mg/L (LDD). Elles démontrent également 
que des concentrations de fer inférieures à 0,01 mg/L sont maintenues dans l’eau distribuée. 
Cependant, dans les tests effectués à la suite de plaintes des clients, environ 67,3 % des 
échantillons ont présenté des résultats supérieurs à la LDD, 20,2 % des résultats ayant une 
concentration de fer supérieure à 0,1 mg/L.

Aliments : Le fer est naturellement présent dans une variété d’aliments d’origine 
végétale ou animale. Il peut également être ajouté à certains aliments et préparations 
pour nourrissons à titre de supplément et il est disponible sous forme de (ou dans 
certains) suppléments alimentaires et médicaments d’ordonnance. En général, bien 
que les suppléments puissent augmenter l’apport quotidien médian de fer d’environ 
1 mg chez les hommes et chez les femmes, les aliments peuvent augmenter l’apport 
quotidien de 1 mg/jour chez les femmes et de 5 mg/jour chez les hommes (IOM, 2001).

Les données les plus récentes sur l’exposition alimentaire au fer des personnes vivants 
au Canada proviennent de l’Enquête sur la santé dans les collectivités canadiennes (ESCC) 
sur la nutrition, qui fournit des estimations des apports habituels en fer provenant des 
aliments à l’aide de données recueillies à l’échelle nationale, régionale et provinciale 
auprès de des personnes vivants au Canada âgés d’un an et plus, utilisant les apports 
nutritionnels de référence de 16 groupes âge-sexe et des rappels alimentaires de 24 heures, 
en 2004 et en 2015 (ESCC - Nutrition). Les données de 2004 et 2015 de l’ESCC - Nutrition 
excluent les suppléments ainsi que les femmes enceintes et celles qui allaitent puisqu’elles 
sont assujetties à un ensemble différent de recommandations nutritionnelles. Selon les 
données de l’ESCC - Nutrition, en 2004, l’apport alimentaire en fer des des personnes 
vivants au Canada (± écart-type [ET]) variait entre 9,6 ± 0,2 et 18,8 ± 0,4 mg/jour, les hommes 
ayant les apports les plus élevés. En 2015, les apports alimentaires en fer les plus élevés 
ont aussi été obtenus chez les hommes, avec une légère réduction de leur valeur 
(moyenne ± ET : 8,3 ± 0,2 à 16,3 ± 0,4 mg/jour). Les apports variaient de 12,3 ± 0,2 à 16,3 ± 
0,4 mg/jour chez les hommes de 9 à 71 ans, et de 9,9 ± 0,2 à 12 ± 0,2 mg/jour chez les 
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femmes de la même catégorie d’âge. Les apports alimentaires étaient de 8,3 ± 0,2 mg/jour 
pour les enfants des deux sexes de 1 à 3 ans, et de 11,4 ± 0,2 mg/jour pour ceux de 4 à 8 ans. 
Des concentrations semblables (soit de 10 à 20 mg/jour) ont été rapportées dans la 
littérature pour un régime alimentaire occidental typique (Geisser et Burckhardt, 2011; 
Fonseca-Nunes et coll., 2014).

Les aliments couramment consommés au Canada ont été analysés pour déterminer la 
teneur en fer, et les concentrations estimées ont été rapportées dans la base de données 
du Fichier canadien sur les éléments nutritifs (FCÉN) utilisée pour l’ESCC - Nutrition de 2015 
(FCÉN 2015). Selon la base de données du FCÉN de 2015, les niveaux de fer étaient faibles 
(à savoir < 1 à ≤ 5 mg/kg) pour les graisses et les huiles, de nombreux fruits, les légumes 
non verts, le café, le thé, l’eau municipale non contaminée et les produits laitiers. Les 
niveaux étaient moyens (> 5 à ≤ 10 mg/kg) pour la viande (viande rouge, volaille, porc), les 
œufs (jaunes), le poisson, les légumes verts, les céréales, les graines, les noix, les haricots, 
etc., et ils étaient élevés (> 10 à 123,6 mg/kg) pour des aliments comme le foie et les abats, 
le gibier, les algues, les épices, le pain, les céréales de petit déjeuner, les produits céréaliers et 
d’autres aliments enrichis. La base de données du FCÉN de 2015 ne faisait pas explicitement 
état des concentrations de fer dans les préparations pour nourrissons ou le lait maternel 
humain. Cependant, des concentrations moyennes de fer de 0,35 à 6 mg/L pour les 
préparations pour nourrissons et de 0,2 à 0,5 mg/L pour le lait humain ont été rapportées 
ailleurs (IOM, 2001; Quinn, 2014; EFSA, 2015; Hare et coll., 2018).

Le fer est généralement présent dans les aliments sous deux formes principales, qui 
contiennent toutes deux le minéral à l’état ferrique, soit le fer hémique (organique) et 
le fer non hémique (inorganique). Le fer non hémique est la forme la plus répandue dans 
les aliments d’origine végétale ou animale, les aliments enrichis et les suppléments, et 
environ 60 % du fer dans les aliments d’origine animale est du fer non hémique (Collard, 
2009; Santé Canada, 2009; Fonseca-Nunes et coll., 2014; Anderson et Frazer, 2017). Le fer 
non hémique est la principale source de nutriments pour les nourrissons (Collard, 2009). 
Le fer hémique est surtout présent dans les aliments d’origine animale et sa contribution 
à l’apport quotidien total en fer est estimée entre 4 % et 6 % (IOM, 2001; Collings et coll., 
2013; Ashmore et coll., 2016; Chang et coll., 2019).

Autres voies d’exposition : Les personnes au Canada peuvent être exposées au fer par le sol 
et l’air ambiant. Le fer est présent dans le sol à différentes concentrations, principalement 
sous forme de complexes d’hydroxyle. Toutefois, en raison de ses propriétés 
physicochimiques et de ses utilisations prévues, le sol ne devrait pas constituer une source 
importante d’exposition pour la population générale au Canada (Santé Canada, 2017).
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Des données sur les concentrations de fer dans l’air ambiant au Canada ne sont pas 
disponibles dans la littérature scientifique. Cependant, le fer est un métal non volatil 
et les concentrations de fer dans l’air devraient être négligeables dans les milieux non 
professionnels. Des concentrations variant de 50 à 90 ng/m3 ont été rapportées dans des 
régions éloignées; dans des centres urbains, les concentrations ont atteint 1,3 µg/m3. Des 
concentrations plus élevées peuvent être observées à proximité de milieux industriels, 
comme les fonderies. Des niveaux 10 fois plus élevés que les niveaux urbains mentionnés 
ont été rapportés à proximité d’usines de production de fer et d’acier (OMS, 2003; Ponka 
et coll., 2015).

Biosurveillance : La ferritine sérique, une protéine réactive de la phase aiguë, est considérée 
comme une mesure valable des réserves en fer total de l’organisme (van der A et coll., 2006; 
Cooper et coll., 2012; Fonseca-Nunes et coll., 2014; Ginzburg et Vinchi, 2019). Une concentration 
sérique de ferritine (ou ferritinémie) inférieure à 12 µg/L est associée à des réserves de fer 
totalement épuisées dans le corps, tandis que des concentrations supérieures à 200 µg/L 
(chez les femmes) et à 300 µg/L (chez les hommes) peuvent indiquer une surcharge en fer 
(biochimique). Une ferritinémie supérieure ou égale à 30 µg/L et inférieure à 200 µg/L est 
habituellement associée à un bilan en fer adéquat (c’est-à-dire, la concentration des réserves 
de fer) (IOM, 2001; EFSA, 2004, EFSA, 2015; Ashmore et coll., 2016).

Les concentrations de ferritine sérique ont été mesurées dans les cycles 2 à 6 de l’Enquête 
canadienne sur les mesures de la santé (ECMS) (Statistique Canada, 2019). Les données de ces 
enquêtes indiquent que plus de 95 % des personnes habitant au Canada âgés de 3 à 79 ans 
avaient une ferritinémie adéquate (ce qui donne à penser que les réserves de fer étaient 
élevées) et que les hommes avaient des concentrations plus élevées que les femmes. Les 
concentrations de ferritine sérique (comme mesures de la tendance centrale) rapportées 
pour les personnes habitant au Canada des deux sexes de 6 à 19 ans étaient de 42, 36, 33, 31 et 
33 µg/L en 2011, 2013, 2015, 2017 et 2019, respectivement. Des concentrations plus élevées ont 
été rapportées (comme mesures de la tendance centrale) pour les hommes et les femmes 
du Canada âgés de 20 à 79 ans (96, 80, 75, 76 et 77 µg/L en 2011, 2013, 2015, 2017 et 2019, 
respectivement) (Statistique Canada, 2021).
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2.0	 CONSIDÉRATIONS 
RELATIVES À LA SANTÉ

2.1	 Essentialité
Le fer est un oligo-élément nécessaire à la biosynthèse de diverses hémoprotéines (par 
exemple, hémoglobine, myoglobine) et enzymes (cytochromes, catalases, peroxydases, 
ribonucléotides réductases, entre autres), ainsi que plusieurs autres protéines liant le fer et 
des groupes prosthétiques (par exemple, les centres de fer-soufre) qui sont essentielles à 
chaque étape de la vie pour les processus biologiques de nombreux organismes vivants, 
incluant les humains. Ces processus comprennent l’érythropoïèse, le transport et le 
stockage de l’oxygène, les processus mitochondriaux, la synthèse et la réparation de l’ADN, 
les neurotransmetteurs et la synthèse de la myéline, la défense de l’hôte, la réplication 
cellulaire, le métabolisme (par exemple, l’homéostasie du glucose) et la croissance (IOM, 
2001; OMS, 2003; EFSA, 2004; Santé Canada, 2009; Beguin et coll., 2014; Ashmore et coll., 
2016; Czerwonka et Tokarz, 2017; Muckenthaler et coll., 2017).

Chez les personnes en bonne santé, le fonctionnement optimal de ces processus dépend 
de l’homéostasie du fer. Cette dernière est régulée par l’hormone hépatique hepcidine, 
un réactif de type II de la phase aiguë, et maintenue par une régulation rigoureuse de 
l’absorption (intestinale), de la distribution, du stockage, du métabolisme et la libération 
du fer (par exemple, libération de fer recyclé par les macrophages) (Andrews et Schmidt, 
2007; Collard, 2009; Beguin et coll., 2014; Kew, 2014; Schrier, 2015; Anderson et Frazer, 2017).

Les mécanismes homéostatiques ne sont pas pleinement opérationnels chez les nourrissons 
de 6 mois ou moins. Cependant, les réserves de fer initiales établies pendant la grossesse 
suffisent généralement à répondre aux besoins des nouveau-nés à terme en bonne santé 
(nés d’une grossesse normale) au cours des six premiers mois de leur vie. À ce jour, aucune 
étude n’a révélé une augmentation des risques graves pour la santé causés par le fer chez les 
nouveau-nés allaités, même lorsqu’ils recevaient une supplémentation en fer significative par 
voie orale. On pense que cette situation est attribuable à la lactoferrine, une glycoprotéine 
chélatrice du fer que l’on trouve abondamment dans le lait maternel humain (Collard, 2009; 
Santé Canada, 2009; Santé Canada, 2009; Lipinski et coll., 2013).

Afin de maintenir les concentrations de fer dans les intervalles physiologiques optimaux 
et d’éviter les conséquences néfastes pour la santé d’une carence en fer ainsi que d’une 
surcharge en fer chez les personnes vivants au Canada en bonne santé, les autorités de 
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la santé ont établi des apports alimentaires de référence selon le sexe et l’âge (IOM, 2001; 
Santé Canada, 2010). Les apports nutritionnels recommandés (ANR) de 7 à 27 mg par jour 
ont été établis pour répondre aux besoins en fer de presque tous les personnes vivants 
au Canada en bonne santé. Les apports à la limite inférieure (c’est-à-dire, ANR de 7 à 9 mg/
jour) sont recommandés pour les enfants jusqu’à l’âge de 13 ans, les hommes adultes et 
les femmes qui allaitent de plus de 19 ans, ainsi que les femmes ménopausées de plus 
de 51 ans. Les apports dans la fourchette moyenne (c’est-à-dire, ANR à 18 mg/jour) sont 
recommandés pour les enfants (4 à 8 ans), les adolescents (14 à 18 ans), les femmes qui 
allaitent de moins de 18 ans et les femmes non enceintes en âge de procréer (femmes 
de 19 à 50 ans ayant des règles). Les femmes enceintes de 18 ans et plus ont l’apport 
alimentaire en fer le plus élevé (27 mg/jour). Les besoins en fer des végétariens sont 
environ 1,8 fois plus élevés que ceux des personnes qui consomment de la viande. Enfin, 
des apports maximaux tolérables (AMT) ont été fixés comme suit : 40 mg/jour pour les 
nourrissons, les enfants et les adolescents jusqu’à l’âge de 13 ans; et 45 mg/jour pour 
les adolescents de 14 ans et plus et les adultes, notamment les femmes enceintes et 
les femmes qui allaitent (IOM, 2001; Santé Canada, 2010).

2.2	 Toxicocinétique
La pharmacocinétique du fer diffère entre les humains et les autres espèces animales 
(IOM, 2001; OMS, 2003; ECHA, 2020). Chez l’humain, le fer non hémique présente des 
caractéristiques pharmacocinétiques non linéaires par voie orale avec des concentrations 
sériques maximales qui dépendent des composés du fer et des doses administrées, et des 
demi-vies sériques apparentes variant entre 4 et 6 heures (Tenenbein, 1998; Whittaker et 
coll., 2002; Geisser et Burckhardt, 2011; Bateman et coll., 2018; ECHA, 2020). Le corps humain 
conserve très bien le fer, une petite quantité étant absorbée quotidiennement pour 
compenser les très petites pertes basales estimées à environ 0,05 % de la teneur en 
fer du corps (environ 1 à 2 mg/jour) chez des femmes qui n’étaient pas en période de 
menstruation (IOM, 2001; OMS, 2003; EFSA, 2004; EFSA, 2015; Schrier, 2015; Czerwonka 
et Tokarz, 2017; Weiss et coll., 2018; Zhang et coll., 2019). On estime que les pertes 
supplémentaires moyennes sont d’environ 15 à 70 mg par mois pendant les menstruations 
pour les femmes en préménopause (OMS, 2003; EFSA, 2004).

Absorption : L’absorption du fer par l’humain est relativement inefficace si l’on tient 
compte de son abondance dans l’environnement. L’une des raisons est la réaction du fer 
avec l’oxygène pour former des oxydes très insolubles (Ems et coll., 2023). Une autre raison 
est la régulation étroitement contrôlée du fer dans le corps. Chez l’humain, le fer non 
hémique est principalement absorbé par le duodénum et dépend de l’état physique des 
atomes de fer. Dans les cellules intestinales, il est absorbé sous forme de fer ferreux au 
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niveau de la membrane apicale et de Fe(III) au niveau de la membrane basolatérale 
(Andrews et Schmidt, 2007; Dunn et coll., 2007; Collard, 2009; Anderson et Frazer, 2017; 
Czerwonka et Tokarz, 2017). Le transporteur des métaux divalents n°1 (Divalent Metal 
Transporter 1 ou DMT1), exprimé sur la membrane apicale, et le transporteur de 
ferroportine, sur la membrane basolatérale, transportent le fer à travers l’entérocyte. 
L’hepcidine inhibe les deux transporteurs intestinaux (Tenenbein, 1998; Geisser et 
Burckhardt, 2011; Kew, 2014; Ginzburg et Vinchi, 2019). La biodisponibilité du fer non 
hémique est estimée entre 2 % et 20 % dans les régimes alimentaires nord-américains 
typiques. Les taux d’absorption devraient être plus faibles chez les végétariens et les 
nourrissons de 7 à 12 mois, mais ils augmentent pendant la grossesse (IOM, 2001; Domellof, 
2007; Collings et coll., 2013; Fonseca-Nunes et coll., 2014; Schrier, 2015; Ashmore et coll., 2016; 
Czerwonka et Tokarz, 2017; Rodriguez-Ramiro et coll., 2019). Chez les personnes en bonne 
santé, de nombreux facteurs alimentaires et liés à l’individu (par exemple, les facteurs 
luminaux) peuvent moduler l’absorption du fer non hémique. Il s’agit notamment des 
activateurs, comme l’acide ascorbique, l’acide citrique et la viande, et des inhibiteurs, 
comme les polyphénols, les phytates, les tanins et le calcium, qui ont également une 
incidence sur le fer hémique, le zinc et le cuivre (Collings et coll., 2013; Fonseca-Nunes 
et coll., 2014; Schrier, 2015; Anderson et Frazer, 2017; Czerwonka et Tokarz, 2017; Rodriguez-
Ramiro et coll., 2019).

Distribution : Le fer libre est presque toujours séquestré sous forme non toxique par 
liaison aux protéines dans tout le corps (Geisser et Burckhardt, 2011; Anderson et Frazer, 
2017). Dans les entérocytes, le fer non hémique peut être stocké sous forme de ferritine 
pour répondre aux besoins de l’organisme. Une fois en circulation, le Fe(III), la forme en 
circulation du fer, est lié à la protéine de transport du plasma, à savoir la sidérophiline, 
et distribué à différents organes pour qu’il soit directement utilisé ou conservé, selon les 
besoins (Geisser et Burckhardt, 2011). La sidérophiline plasmatique a un taux de saturation 
normal d’environ 30 % chez les humains en bonne santé, ce qui laisse une capacité 
tampon suffisante contre le fer circulant non lié à la sidérophiline. Le fer circulant non lié 
à la sidérophiline est la principale source d’accumulation de fer libre (qui est hautement 
réactif et toxique à des doses élevées) dans les organes (principalement le foie et le cœur) 
et est associée à une surcharge de fer lorsque la saturation plasmatique en sidérophiline 
dépasse 60 % (Geisser et Burckhardt, 2011; Ashmore et coll., 2016; Anderson et Frazer, 2017; 
Muckenthaler et coll., 2017; Ginzburg et Vinchi, 2019).

Chez les adultes en bonne santé, la concentration totale de fer dans le corps varie 
généralement de 40 à 70 mg/kg p.c. (poids corporel), les hommes présentant des 
concentrations plus élevées que les femmes. Le fer dans l’organisme est principalement 
distribué dans les cellules érythroïdes de la moelle (60 % à 80 %), suivi des réserves de 
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ferritine dans le foie, puis dans le système réticuloendothélial comme la rate, le tractus 
gastro-intestinal, les muscles, l’hémosidérine et une variété d’enzymes (IOM, 2001; Santé 
Canada, 2009; Geisser et Burckhardt, 2011; Collings et coll., 2013; Kew, 2014; Schrier, 2015; 
Anderson et Frazer, 2017; Czerwonka et Tokarz, 2017; Zhang et coll., 2019).

Métabolisme : Dans le tractus gastro-intestinal, le Fe(III) ingéré est réduit en fer ferreux par 
le cytochrome B de la ferriréductase duodénale sur les membranes apicales des entérocytes 
pour permettre son transport. À la sortie de l’intestin, le fer ferreux nouvellement transloqué 
est réoxydé en fer ferrique par l’héphaestine, une ferroxydase liée à la membrane, pour 
permettre son absorption. Au sein des cellules, en plus d’être stocké, le fer participe à 
plusieurs processus métaboliques. Par exemple, la principale réserve de fer est dirigée vers 
les mitochondries, où il participe à la biogenèse des centres d’ions-soufre et de l’hème 
(Andrews et Schmidt, 2007; Dunn et coll., 2007; Collard, 2009; Anderson et Frazer, 2017; 
Muckenthaler et coll., 2017).

Élimination : Il n’existe pas de mécanisme d’excrétion clair et spécifique du fer chez les 
humains (Tenenbein, 1998; Domellof, 2007; Kew, 2014; Ashmore et coll., 2016; Ginzburg et 
Vinchi, 2019). De petites pertes (de 1 à 2 mg/jour) de ce nutriment se produisent par 
desquamation des cellules dans les matières fécales, l’urine, la sueur et la peau morte, mais 
les pertes dans les trois derniers milieux sont négligeables. D’autres pertes se produisent 
pendant les saignements menstruels (OMS, 2003; EFSA, 2004; Geisser et Burckhardt, 2011; Kew, 
2014; Ashmore et coll., 2016; Zhang et coll., 2019). En plus de la desquamation des entérocytes, 
les sécrétions intestinales peuvent également contribuer à la perte de fer dans les matières 
fécales (IOM, 2001; OMS, 2003; Andrews et Schmidt, 2007; Anderson et Frazer, 2017; Weiss et 
coll., 2018). Il existe certaines indications selon lesquelles les pertes de fer dans les voies 
gastro-intestinales sont plus élevées chez les tout-petits (0,022 mg/kg p.c. par jour) que 
chez les adolescents et les adultes (0,014 mg/kg p.c. par jour) (Domellof, 2007).

Modélisation pharmacocinétique physiologique : Aucune donnée disponible.

2.3	 Effets sur la santé
La surcharge en fer systémique, ou hémochromatose, est généralement définie chez 
l’être humain comme une augmentation de la concentration totale de fer dans le corps 
qui entraîne des concentrations supérieures à 5 g (Kew, 2014). Elle peut entraîner une 
accumulation de fer dans les organes du corps (en particulier le foie, le cœur et les organes 
endocriniens), ce qui peut avoir des effets néfastes sur la santé. Cela peut se produire 
à cause de facteurs environnementaux, génétiques ou une combinaison de ceux-ci. 
L’accumulation est habituellement associée avec les effets sur la santé bien documentés 
des troubles du métabolisme du fer, notamment les syndromes primaires (ou héréditaires) 
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et secondaires (ou acquis) de surcharge en fer (Agrawal et coll., 2017; Ginzburg et Vinchi, 
2019; Zhang et coll., 2019). La plupart de ces syndromes héréditaires (par exemple, 
hémochromatose héréditaire) et acquis (par exemple, la surcharge en fer provenant du 
régime alimentaire africain ou la sidérose bantoue; β-thalassémie) sont peu courants, voire 
rares. Dans les pays européens, le taux de prévalence de l’hémochromatose héréditaire 
varie d’environ 0,25 % à 0,5 % (EFSA, 2004; Anderson et Frazer, 2017). Au Canada et aux 
États-Unis, l’hémochromatose héréditaire touche environ une personne sur 227 (Adams 
et coll., 2005). Les données des cycles 3 à 6 de l’Enquête canadienne sur les mesures 
de la santé indiquent que 17,26 % de la population présente des réserves de fer élevées, 
les hommes adultes étant les plus touchés (Cooper et coll., 2023). L’hémochromatose 
héréditaire est également souvent associée à la cirrhose du foie (parfois accompagnée 
d’un carcinome hépatocellulaire et d’une fibrose grave), à la cardiomyopathie, au diabète 
sucré et à d’autres endocrinopathies (Beguin et coll., 2014; Ashmore et coll., 2016). Les patients 
atteints d’hémochromatose héréditaire peuvent également présenter un risque accru de 
cancer extrahépatique, notamment le cancer du sein et le cancer colorectal (Torti et 
Torti, 2013).

Une surcharge en fer causée par l’exposition par voie orale au fer est rare chez les personnes 
en bonne santé présentant des réserves suffisantes de fer, en raison de l’homéostasie (EFSA, 
2015; Weiss et coll., 2018). Cependant, certaines données indiquent que l’exposition par voie 
orale à un excès de fer non hémique peut entraîner un éventail d’effets indésirables locaux 
et systémiques. Elle a également été associée à une interférence avec l’absorption ou 
le métabolisme d’autres nutriments et infections. Par conséquent, les sections suivantes 
portent sur les effets nocifs de l’exposition à un excès de fer non hémique par voie orale.

2.4	 Effets sur la santé humaine
Les données humaines indiquent que la surexposition au fer non hémique par voie orale 
peut entraîner une toxicité pour de nombreux organes, le tractus gastro-intestinal étant 
le plus sensible. Des effets nocifs sur la croissance, le développement cognitif et moteur 
et des infections chez les nourrissons et les jeunes enfants présentant des réserves 
suffisantes de fer ont également été indiqués (Iannotti et coll., 2006; Domellof, 2007; 
Lönnerdal, 2017). Les ANR en fer varient de 7 à 27 mg/jour (voir la section 2.1) en fonction 
de l’âge, du sexe, de l’état physiologique ainsi que de la biodisponibilité du fer (OMS, 2003).
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2.4.1.	 Exposition aiguë

La toxicité aiguë découlant de l’exposition par voie orale au fer non hémique est rare chez 
les humains. Dans une telle situation, les effets sont habituellement pires lorsque le fer est 
consommé seul. Des cas d’intoxication ont été rapportés après une ingestion accidentelle 
ou de nature suicidaire de fer médicinal ou de suppléments de fer pour adultes (et de 
multivitamines contenant du fer), en particulier par des enfants de moins de 6 ans (Pestaner 
et coll., 1999; IOM, 2001; EFSA, 2004; U.S. EPA, 2006; Chang et Rangan, 2011; Bateman et coll., 
2018). Plusieurs cas de gastrite induite par des comprimés de fer ont également été rapportés 
à la suite de complications liées à l’administration de doses thérapeutiques de comprimés de 
fer, en particulier chez des patients âgés (Hashash et coll., 2013; Liabeuf et coll., 2014; Morais et 
coll., 2017; Sunkara et coll., 2017; Onorati et coll., 2020).

L’évolution clinique de l’intoxication est généralement décrite en cinq étapes : la toxicité 
gastro-intestinale, la stabilité relative, le choc circulatoire et l’acidose, l’hépatotoxicité et la 
cicatrisation gastro-intestinale (Tenenbein, 1998; Whittaker et coll., 2002; EFSA, 2004; Chang 
et Rangan, 2011; EFSA, 2015; Bateman et coll., 2018).

Des doses orales uniques égales ou inférieures à 20 mg de Fe/kg p.c. ne provoquent aucune 
toxicité systémique aiguë (EFSA, 2004). Des doses orales aiguës de l’ordre de 20 à 60 mg Fe/kg 
p.c. sont potentiellement irritantes pour le tractus gastro-intestinal et susceptibles de 
provoquer une toxicité systémique à l’extrémité supérieure de l’intervalle (IOM, 2001). On 
considère généralement que les doses létales se situent entre 200 et 300 mg Fe/kg p.c. (IOM, 
2001; OMS, 2003; U.S. EPA, 2006). Parmi les suppléments les plus étudiés, le pentacarbonyle 
de fer et le sulfate de Fe(II) sont les plus toxiques, suivis du gluconate de Fe(II) et du fumarate 
ferreux (Radtke et coll., 2004; Geisser et Burckhardt, 2011; Cancelo-Hidalgo et coll., 2013; 
Anderson et Frazer, 2017).

2.4.2.	 Exposition à court terme

Une surexposition à court terme au fer non hématique ingéré par voie orale peut causer 
une détresse gastro-intestinale (par exemple, douleurs abdominales, constipation, nausées, 
vomissements et diarrhée). L’exposition peut, dans une moindre mesure, nuire à l’absorption 
d’autres nutriments, notamment le zinc (Makrides et coll., 2003; EFSA, 2004; Tolkien et coll., 
2015; Low et coll., 2016). La toxicité du fer non hémique ingéré par voie orale a surtout été 
étudiée dans le cadre d’études cliniques à court terme d’une durée moyenne de deux 
semaines. Les sujets de ces études, habituellement en bonne santé ou déficients en fer, 
recevaient du fer médicinal ou un supplément de fer sous forme de sels de fer (surtout 
du sulfate de Fe[II]) ou de pentacarbonyle de fer, sous forme de comprimés, de capsules 
ou de formulation liquide (Tolkien et coll., 2015; Low et coll., 2016).
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Une revue systématique Cochrane et méta-analyse réalisée par Tolkien et coll. (2015) 
fournit la meilleure analyse des effets sur la santé de l’ingestion de fer non hémique au 
sein de la population générale. Il s’agit de 20 essais contrôlés par placebo et de 23 essais 
randomisés contrôlés (ERC). Les études avec placebo portaient sur les effets secondaires 
associés à l’administration par voie orale de 20 à 222 mg Fe/jour (le fer était fourni sous 
forme de sulfate de Fe[II]) à 3 168 adultes en bonne santé, hommes et femmes, non enceintes 
et non anémiques, pendant 1 à 26 semaines, par rapport à des groupes témoins ayant reçu 
un placebo. On a constaté une augmentation significative du risque d’effets secondaires 
liés au système gastro-intestinal (rapport des cotes [RC], 2,32; intervalle de confiance [IC] 
à 95 %, 1,74 à 3,08; p < 0,0001). Dans les ERC, des effets sur le système gastro-intestinal 
(RC = 3,05; IC à 95 %, 2,07 à 4,48; p < 0,0001) ont également été observés chez 
3 663 participants présentant une anémie modérée à grave et qui avaient reçu du sulfate 
de Fe(II) par voie orale (100 à 400 mg Fe/jour) par rapport à ceux qui avaient reçu du fer 
par voie intraveineuse (Tolkien et coll., 2015). Les symptômes gastro-intestinaux les plus 
fréquemment signalés étaient la nausée, la constipation et la diarrhée. La revue a révélé 
que l’association entre la dose et les effets secondaires gastro-intestinaux n’était pas 
significative (p = 0,17) (Tolkien et coll., 2015).

Les résultats de cette revue sont étayés par les résultats d’une autre analyse systématique 
et méta-analyse Cochrane qui a porté sur 33 ERC et quasi ERC chez des femmes non 
enceintes en âge de procréer (Low et coll., 2016). Ils sont également appuyés par les 
résultats d’autres études prospectives montrant des effets secondaires gastro-intestinaux 
à des doses semblables chez des personnes en bonne santé (voir IOM, 2001), des patients 
atteints d’une carence en fer (Ulvik et coll., 2013) ou des donneurs de sang en bonne santé 
(Radtke et coll., 2004; Bialkowski et coll., 2015).

Dans une étude parallèle randomisée à double insu et contrôlée par placebo visant à évaluer 
les effets secondaires, des donneurs de sang (hommes et femmes) en bonne santé (n = 97) 
ont reçu soit un supplément de fer contenant à la fois du fer hémique et du fer non hémique 
(18 mg Fe/jour), soit un supplément de fer non hémique uniquement (60 mg Fe/jour), soit un 
placebo. Chaque sujet était son propre groupe témoin. L’étude a été divisée en trois périodes 
consécutives d’un mois chacune, au cours desquelles les participants recevaient le traitement 
pendant deux mois sur trois et le placebo pendant l’un des deux derniers mois. La fréquence 
de la constipation (p < 0,05) et l’incidence totale des effets secondaires (p < 0,01) ont 
augmenté de manière significative dans le groupe ayant reçu du fer non hémique par rapport 
au groupe ayant reçu du fer hémique et non hémique ou au groupe placebo. Même si la 
plupart des effets ont été mineurs, cinq personnes ont jugé qu’elles présentaient des effets 
suffisamment graves pour arrêter la prise de suppléments (Frykman et coll., 1994). Une dose 
minimale avec effet nocif observé (LOAEL) de 60 mg Fe/jour a été déterminée en fonction de 
la détresse gastro-intestinale.
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De même, quatre autres ERC (Radtke et coll., 2004; Ulvik et coll., 2013; Pereira et coll., 2014; 
Bialkowski et coll., 2015) ont démontré que l’ingestion de ≥ 30 mg de fer non hémique par 
jour pendant une courte période entraînait des effets secondaires gastro-intestinaux qui 
étaient généralement bénins. Dans deux de ces études, la fréquence des effets gastro-
intestinaux était similaire dans les groupes traités et les groupes placebo (Radtke et coll., 
2004; Bialkowski et coll., 2015).

Des donneurs réguliers de sang (n = 175/groupe) ont reçu quotidiennement 40, 20 ou 0 
(placebo) mg de fer sous forme de gluconate ferreux pendant 6 mois. Environ 60 % des 
participants n’ont pas ressenti d’effets secondaires. La fréquence des troubles gastro-
intestinaux était faible et similaire dans tous les groupes, y compris dans le groupe 
placebo. Des taux d’abandon de ≥ 41 % ont été observés dans les groupes de traitement; 
cependant, ce taux était le plus élevé (58 %) dans le groupe placebo. Les raisons invoquées 
pour le retrait de l’étude étaient notamment des troubles gastro-intestinaux et une 
mauvaise observance, mais la raison principale était inconnue (Radtke et coll., 2004).

Les sujets ayant une carence en fer (n = 40/groupe) ont été répartis dans un groupe à 
faible dose qui a pris trois comprimés par jour totalisant 27,6 mg de fer et un comprimé 
placebo. Le groupe traité par une dose élevée a reçu un comprimé par jour contenant 
100 mg de fer ainsi que trois comprimés placebo. Dans l’ensemble, des effets gastro-
intestinaux légers (principalement de la constipation ou de la diarrhée) ont été signalés 
dans les groupes à dose élevée (n = 21) et à faible dose (n = 14), groupes dans lesquels 
quatre participants et un participant, respectivement, ont interrompu le traitement en 
raison d’effets secondaires intolérables. Les renseignements sur le régime alimentaire 
n’ont pas été consignés. Les auteurs supposent que les participants ont pu augmenter leur 
apport en fer par le régime alimentaire, ajoutant ainsi une variable non contrôlée à l’étude 
(Ulvik et coll., 2003).

Dans une étude réalisée par Pereira et coll. (2014), des sujets sains (n = 10/groupe) ont reçu 
soit 65 mg de fer sous forme de sulfate de Fe(II) deux fois par jour (130 mg/jour au total), 
soit un placebo, pendant une semaine, suivie d’une période d’élimination (absence de 
traitement) d’une semaine. Le nombre d’effets secondaires signalés par les personnes qui 
avaient pris du fer était significativement plus élevé que dans le groupe placebo pendant 
la phase de traitement, mais pas pendant la période d’élimination.

Des donneurs réguliers de sang ont reçu 19 mg de fer, 38 mg de fer ou un placebo (n = 138 
par groupe de traitement) par jour pendant 60 jours. De légers effets gastro-intestinaux 
ont été observés dans tous les groupes de traitement, y compris le groupe placebo. Ceux 
qui ont signalé des effets indésirables ont été encouragés à prendre des comprimés tous 
les deux jours plutôt que tous les jours. La supplémentation en fer n’a pas eu d’incidence 
sur l’abandon des participants à l’étude (Bialkowski et coll., 2015).
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Ces constatations concordent avec les conclusions d’évaluations antérieures selon 
lesquelles des effets secondaires gastro-intestinaux de l’exposition orale aux préparations 
contenant du fer non hémique sont couramment observés à des concentrations de fer 
supérieures à 50 à 60 mg de Fe/jour, particulièrement si le fer est pris seul (EFSA, 2015). 
Dans l’ensemble, il existe des preuves d’un lien de causalité entre l’apport élevé à court 
terme d’un supplément de fer non hémique par voie orale et des effets gastro-intestinaux 
nocifs; ces effets sont généralement observés à des doses supérieures à 30 mg de Fe/jour. 
Le risque d’effets nocifs gastro-intestinaux est plus élevé lorsque le fer est pris par voie 
orale que par voie intraveineuse (Makrides et coll., 2003; EFSA, 2004; EFSA, 2015; Markova et 
coll., 2015; Tolkien et coll., 2015; Low et coll., 2016). On a rapporté que la supplémentation en 
fer à des concentrations inférieures à 30 mg Fe/jour n’a pas d’effet sur les concentrations 
sériques de zinc (Makrides et coll., 2003). Une LOAEL de 60 mg de Fe/jour, basée sur des 
effets secondaires gastro-intestinaux (temporaires) chez l’humain a été déterminée aux 
fins de l’évaluation des risques (Frykman et coll., 1994).

2.4.3.	 Exposition chronique

Les effets néfastes sur la santé de l’exposition chronique au fer par voie orale ont été 
étudiés principalement chez les personnes atteintes de troubles du métabolisme du fer. 
Cependant, on fait valoir que la surexposition chronique peut être toxique pour les 
personnes apparemment en bonne santé présentant des réserves suffisantes de fer. 
Par conséquent, les chercheurs concentrent de plus en plus leurs efforts sur l’étude de 
l’association entre le fer et la toxicité chronique, notamment l’hépatotoxicité, la toxicité 
cardiovasculaire, la toxicité hormonale, la neurotoxicité et le cancer.

Hépatotoxicité : Les données probantes à ce jour, qui sont basées principalement sur un 
consensus d’experts, n’appuient pas une association entre la surexposition chronique au 
fer non hémique et la toxicité hépatique chez les personnes en bonne santé présentant 
des réserves suffisantes de fer. Selon les données disponibles, l’exposition chronique au 
fer non hémique entraîne rarement des lésions au foie chez ces personnes (EFSA, 2004; 
Chang et Rangan, 2011; Kew, 2014; Bloomer et Brown, 2019).

Toxicité cardiovasculaire (maladies coronariennes) : Conformément aux conclusions 
d’évaluations antérieures (IOM, 2001; EFSA, 2004), les données actuelles ne soutiennent 
pas l’idée d’une association entre le fer non hémique et la toxicité cardiovasculaire chez 
les personnes en bonne santé présentant des réserves suffisantes de fer, bien que ce type 
de fer puisse constituer un facteur de risque de maladie coronarienne. Cependant, les 
données épidémiologiques sur la relation entre le risque de maladie coronarienne et 
diverses variables liées à l’apport en fer et au statut en fer ont été incohérentes. Des 
associations positives ont été observées entre la maladie coronarienne et des mesures 
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de l’exposition au fer dans certaines études (Salonen et coll., 1992; Salonen et coll., 1998; 
de Valk et Marx, 1999; van der A et coll., 2005; Alissa et coll., 2007; Hunnicutt et coll., 2014), 
tandis que d’autres ont rapporté des associations négatives (van der A et coll., 2006; 
Mørkedal et coll., 2011; Hunnicutt et coll., 2014; Das De et coll., 2015; Gill et coll., 2017) ou 
aucune association (Danesh et Appleby, 1999; van der A et coll., 2005; Kaluza et coll., 2014; 
Reyes et coll., 2020).

Diabète sucré de type 2 : Les données actuelles n’appuient pas une association entre le fer 
non hémique et le diabète de type 2 chez les personnes en bonne santé présentant des 
réserves suffisantes de fer. Des associations significativement positives ont été rapportées 
entre cet effet sur la santé et la ferritine dans des revues systématiques et des méta-analyses 
d’études prospectives (Bao et coll., 2012; Kunutsor et coll., 2013) et d’études d’observation 
(Zhao et coll., 2012; Orban et coll., 2014; Kataria et coll., 2018). Des associations positives ont 
également été relevées entre le diabète de type 2 et les réserves corporelles de fer dans de 
grandes études cas-témoins prospectives nichées (Salonen et coll., 1998; Jiang et coll., 2004b). 
Toutefois, ces résultats n’ont pas été corroborés par d’autres études prospectives, qui n’ont 
révélé aucune association significative avec des variables d’exposition plus étroitement liées, 
comme le fer total alimentaire, le fer non hémique et les apports en fer supplémentaire 
(Jiang et coll., 2004a; Bao et coll., 2012; Kataria et coll., 2018).

Neurotoxicité : Il n’existe aucune donnée probante soutenant une neurotoxicité liée à un 
excès de fer non hémique consommé par voie orale chez des personnes en bonne santé. 
Cependant, les preuves tirées d’études mécanistiques et de certains résultats d’imagerie 
par résonance magnétique (IRM) (par exemple, l’accumulation de fer dans la substantia 
nigra du cerveau des patients souffrant d’une neurodégénérescence associée à la 
pantothénate kinase, de la maladie de Parkinson ou de la maladie d’Alzheimer) ne sont 
toujours pas concluantes. L’IRM peut facilement détecter l’accumulation de fer dans le 
cerveau dans certains cas de neurodégénérescence avec accumulation de fer dans le 
cerveau malgré l’absence d’une relation étiologique claire avec la maladie, ce qui remet en 
question le rôle de l’excès de fer comme cause principale de ces maladies multifactorielles 
(Hayflick et Hogarth, 2011; Chen et coll., 2019). Dans l’ensemble, les données probantes sur 
la neurotoxicité chronique du fer chez l’humain, qui proviennent principalement de 
quelques études sur les nourrissons et les enfants, sont incohérentes (Agrawal et coll., 
2017). Bien qu’aucune association n’ait été trouvée entre le fer et le développement cognitif 
chez les nourrissons nourris au lait enrichi de fer (Iglesias et coll., 2018), des associations 
positives ont été signalées pour le développement neurologique de l’enfant (y compris les 
aspects mentaux, psychomoteurs et comportementaux) et le comportement plus tard 
dans la vie, ainsi que des scores neuropsychologiques (cognitifs et visuels-moteurs) moins 
favorables (Lozoff et coll., 2012; Iglesias et coll., 2018; Gahagan et coll., 2019).
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Cancer : Malgré les preuves de cancérogénicité du fer basées sur des données mécanistiques 
(Chan et coll., 2005; Torti et Torti, 2013; Fonseca-Nunes et coll., 2014; Manz et coll., 2016) et 
des données sur les patients atteints d’hémochromatose héréditaire et de surcharge en 
fer lié au régime alimentaire africain (Fonseca-Nunes et coll., 2014; Kew, 2014; Chua et coll., 
2016), l’association entre le fer non hémique par voie orale et le cancer chez l’humain n’est 
toujours pas concluante. Conformément aux conclusions d’évaluations antérieures (EFSA, 
2004; IOM, 2001), les preuves épidémiologiques restent toujours équivoques et ne 
soutiennent pas une relation de cause à effet entre le fer non hémique consommé par 
voie orale et le cancer dans la population générale (Chan et coll., 2005; Shyu et coll., 2013; 
Fonseca-Nunes et coll., 2014; Chua et coll., 2016).

Des résultats mitigés ont été rapportés concernant l’association entre le fer alimentaire, 
le fer en suppléments et les biomarqueurs du fer et le cancer colorectal, du sein, gastrique 
ou œsophagien (Tseng et coll., 1997; Fonseca-Nunes et coll., 2014; Ashmore et coll., 2016). 
Les chercheurs n’ont trouvé aucune association entre des niveaux plus élevés d’apport 
en fer alimentaire, provenant de suppléments ou total ainsi que plusieurs biomarqueurs 
du statut en fer et le cancer colorectal (Chan et coll., 2005), gastrique (Cook et coll., 2012), 
du sein (Kabat et coll., 2007; Kabat et coll., 2010; Chang et coll., 2019) ou endométrial (Kabat 
et coll., 2008) ni pour tous les types de cancer combinés (Hercberg et coll., 2005).

Une réduction du risque a été rapportée entre i) la consommation de fer alimentaire ou 
de suppléments de fer et le cancer de la portion supérieure du tube digestif (EFSA, 2004; 
Dawsey et coll., 2014); ii) la consommation de suppléments de fer et le cancer de 
l’œsophage; ou iii) les biomarqueurs des réserves de fer (principalement la ferritine 
sérique) et le cancer en général (Fonseca-Nunes et coll., 2014).

Enfin, certaines études ont mis en évidence des associations positives entre le fer provenant 
de l’alimentation et celui provenant de suppléments, ainsi que les biomarqueurs du fer et 
le cancer colorectal (EFSA, 2004; Bastide et coll., 2011; Meng et coll., 2019), gastrique (Dawsey 
et coll., 2014) ou mammaire (Moore et coll., 2009; Chua et coll., 2016; Diallo et coll., 2016; 
Chang et coll., 2019), ou le cancer en général (Beguin et coll., 2014; Chua et coll., 2016).
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2.5	 Effets sur la santé des animaux de laboratoire
Des études ont montré que la toxicité aiguë du fer non hémique consommé par voie orale 
varie de faible à modérée, et que ce fer n’est pas toxique pour la reproduction ou le 
développement ni cancérogène.

2.5.1.	 Toxicité aiguë

Des études ont montré que le fer non hémique présente une toxicité aiguë considérée 
comme faible à modérée lorsque consommé par voie orale. Les sels ferreux sont 
généralement plus toxiques que les sels ferriques (sels de Fe[III]). La toxicité varie selon 
l’espèce animale et le sexe, ainsi que selon la formulation, le composé ou le complexe du 
fer. Le pentacarbonyle de fer est le moins toxique et le sulfate de Fe(II) compte parmi les 
plus toxiques. De plus, les mâles sont moins sensibles que les femelles (Kawabata et coll., 
1989; Whittaker et coll., 2002; OMS, 2003; Wan et coll., 2015; Zhu et coll., 2016). Selon le 
composé, des valeurs de dose létale médiane par voie orale de 246 à 600 mg Fe/kg p.c. 
par jour ont été signalées chez la souris (Sato et coll., 1992; OMS, 2003; ECHA, 2020) et des 
valeurs de 220 à > 2 000 mg Fe/kg p.c. par jour chez le rat (Sato et coll., 1992; Whittaker et 
coll., 2002; OMS, 2003; Wan et coll., 2015; Zhu et coll., 2016; ECHA, 2020). De plus, selon le 
composé, l’exposition aiguë au fer par voie orale peut causer des effets indésirables dont 
la gravité varie dans le tractus gastro-intestinal, le foie et, potentiellement, les reins et la 
rate (Whittaker et coll., 2002; Fang et coll., 2018). Les effets sur le tractus gastro-intestinal 
sont réversibles à la suite de la cessation de l’exposition (Wan et coll., 2015).

2.5.2.	 Toxicité subchronique

L’exposition subchronique au fer non hémique a entraîné, de manière constante, des 
lésions à plusieurs organes, notamment le foie, la rate, les reins et le tractus gastro-
intestinal. Ceci a été démontré dans plusieurs modèles expérimentaux d’animaux. La 
toxicité systémique est généralement liée à la dose. Elle est observée à la suite d’une 
surcharge en fer à des doses très élevées (Appel et coll., 2001; Dongiovanni et coll., 2013; 
Toyoda et coll., 2014; Wan et coll., 2015; Zhu et coll., 2016; Fang et coll., 2018) (tableau 2). 
L’hépatotoxicité est l’effet nocif le plus souvent rapporté (Bacon et coll., 1985; Kawabata 
et coll., 1989; Myers et coll., 1991; Toyoda et coll., 2014; Zhu et coll., 2016; Ding et coll., 2021).
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Tableau 4 : Données sélectionnées sur la toxicité subchronique observée à la suite 
d’une administration de doses répétées de fer par voie orale

NOAEL  
(mg Fe/kg 
par jour)

Espèce, sexe, 
nombre

Durée de 
l’exposition

Composé 
et dose(s)

Effet(s) 
critique(s) Référence

NOAEL >  
196 mg/kg/j

Rat mâle Wistar  
(10/groupe) 90 jours

100, 200 mg/kg 
sous forme de 
pentacarbonyle 
de fer.
Gavage.

Aucun effet 
pertinent sur le 
plan toxicologique.

Zhu et coll. 
(2016)

NOAEL =  
95 (mâles);  
117,4 (femelles)

Rat F344, mâles et 
femelles (10/sexe) 90 jours

Chlorure ferrique 
hexahydraté : 80, 154, 
277, 550, 1 231 mg/kg/j 
chez les mâles / 88, 
176, 314, 571, 1 034 mg/
kg/j chez les 
femelles.
Eau potable.

Réduction du gain 
de poids corporel.

Sato et 
coll. (1992)

NOAEL =  
55 (mâles); 
110,1 (femelles)

Rat (125 mâles/ 
250 femelles)

Mâles :  
0 à 42 jours
Femelles :  
0 à 4 jours 
post-partum

Dichlorure de fer 
anhydre : 125 (mâle), 
250 (femelle), 
500 mg/kg/j
(500 ~ 220,5 mg Fe/
kg/j).
Gavage. Effectué 
conformément à la 
LD 422 de l’OCDE 
et aux BPL.

Mâles : 
changements du 
poids des organes.
Femelles : 
changement du 
poids des organes 
et résultats 
histologiques.

Beom 
(2004)*

NOAEL = 20,1 Rat (OCDE 422) Voir OCDE 
422

FeSO4.7H2O : 1, 30, 100, 
300, 1 000 mg/kg/j
(1 000 ~ 200 mg Fe/
kg/j).
Gavage. Effectué 
conformément à la 
LD 422 de l’OCDE et 
aux BPL.

Mâles : 
hématopoïèse 
extramédullaire 
de la rate.
Femelles : 
concentrations 
accrues de 
phosphate 
inorganique.

Furuhashi 
(2002)*

NOAEL = 
8 mg/kg p.c.

Rat mâle Sprague-
Dawley (10/groupe) : 
100 à 105 g chaque.

30 jours

Solution de FeSO4 : 0, 
8, 16, 24 mg de Fe 
dans le véhicule (1 mL 
de 0,01 mol/L de HCl).
Gavage.

Réduction du 
poids corporel. 
Lésions au foie 
et aux intestins.

Fang et 
coll. (2018)
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NOAEL  
(mg Fe/kg 
par jour)

Espèce, sexe, 
nombre

Durée de 
l’exposition

Composé 
et dose(s)

Effet(s) 
critique(s) Référence

NOAEL = 
137,5 mg/kg p.c.

Rat F344, mâles 
et femelles 13 semaines

Citrate de Fe(III) : 0, 
143,9, 595,9, 2 834,7 mg 
Fe/kg p.c./j chez les 
mâles / 0, 147,7, 601,4, 
2 845,6 mg Fe/kg 
p.c./j chez les 
femelles.

Réduction 
importante du 
poids corporel 
chez les deux 
sexes à la dose la 
plus élevée.

Toyoda et 
coll. (2014)

NOAEL >  
77,9 mg/kg/j

Rat Sprague-Dawley 
(10/sexe/groupe)

28 jours 
(étude BPL)

N-carbamylglycinate 
ferreux : 0, 150, 300, 
600 mg/kg p.c./j.
Régime alimentaire

Aucun effet Wan et 
coll. (2015)

NOAEL > 
11,5 mg/kg/j

Rat, mâles, 40/
groupe 61 jours

Sulfate de fer : 2,84, 
5,69, 11,54 mg/kg/j.
EDTA ferrique et 
monosodique : 2,81, 
5,67, 11,19 mg/kg/j.
Régime alimentaire

Aucun effet 
toxicologique 
significatif.

Appel et 
coll. (2001)

BPL – Bonnes pratiques de laboratoire; EDTA – Acide éthylènediaminetétracétique; j – jour; NOAEL – dose sans 
effet nocif observé; LD 422 de l’OCDE – Ligne directrice de l’Organisation de coopération et de développement 
économiques #422 : Étude combinée de toxicité à doses répétées et de dépistage de la toxicité pour la 
reproduction et le développement.
* Comme indiqué dans le rapport ECHA (2020).

2.5.3.	 Toxicité chronique

Selon les données limitées disponibles, l’hépatotoxicité est le principal effet nocif de 
l’exposition chronique au fer non hémique par voie orale, bien qu’elle se produise 
habituellement après une surcharge en fer et à des doses très élevées (Plummer et coll., 
1997; Tjalkens et coll., 1998; Stål et coll., 1999; Asare et coll., 2006; Bloomer et Brown, 2019). 
L’hépatotoxicité, démontrée par l’augmentation des concentrations sériques 
d’aminotransférases (alanine aminotransférase et aspartate aminotransférase) et de 
marqueurs hépatiques du stress oxydatif et des nodules prénéoplasiques ou des foyers 
hépatiques, a été observée après que des rats ou des souris ont été nourris avec un régime 
riche en composés de fer (Ramm et coll., 1995; Tjalkens et coll., 1998; Stål et coll., 1999; Asare 
et coll., 2006). Les données limitées semblent également indiquer que la gravité des effets 
dépend de la dose de fer élémentaire (Sato et coll., 1992; Inai et coll., 1994; Plummer et coll., 
1997; Asare et coll., 2006).
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2.5.4.	 Cancérogénicité

Il n’y a aucune preuve de cancérogénicité du fer non hémique consommé par voie orale 
(Stål et coll., 1997; ECHA, 2020). L’administration à vie de sels de fer par voie orale à des 
souris et des rats n’a eu aucun effet significatif sur l’incidence des tumeurs ou sur la 
distribution de différents types de tumeurs chez les femelles ou les mâles (Sato et coll., 
1992; Inai et coll., 1994; Stål et coll., 1999; Asare et coll., 2006).

2.5.5.	 Toxicité pour la reproduction et le développement

Il n’y a aucune preuve de la toxicité du fer sur la reproduction et le développement. Les 
données d’études expérimentales sur des animaux indiquent que les composés du fer ne 
sont pas reprotoxiques, embryotoxiques ou tératogéniques (OMS, 2003; U.S. EPA, 2006; 
ECHA, 2020).

2.6	 Fer et infections
Le fer est essentiel pour de nombreuses entérobactéries pathogènes de l’intestin (par 
exemple, les espèces E. coli, Escherichia/Shigella et Clostridium), et l’exposition par voie 
orale à un excès de fer non hémique peut favoriser leur croissance, leur abondance et leur 
virulence (Yilmaz et Li, 2018). Cela pourrait altérer les fonctions du microbiote et de la barrière 
des voies gastro-intestinales (EFSA, 2004; Dostal et coll., 2014; Gies et coll., 2018; Brabin et coll., 
2019). Par la suite, cela pourrait accroître le risque d’inflammation et d’infections des voies 
gastro-intestinales (et respiratoires), comme le démontrent les données sur les jeunes enfants 
présentant des réserves suffisantes de fer (Sazawal et coll., 2006; Zimmermann et coll., 2010; 
Soofi et coll., 2013; Jaeggi et coll., 2015; Paganini et coll., 2017) et les animaux de laboratoire 
(Constante et coll., 2017; Fang et coll., 2018; Hoffmann et coll., 2021).

2.7	 Génotoxicité
Les données actuellement disponibles n’indiquent aucune preuve de génotoxicité du 
fer (OMS, 2003; U.S. EPA, 2006; NHMRC et NRMMC, 2011; Wan et coll., 2015; ECHA, 2020). 
De nombreux sels de fer inorganiques ont donné des résultats négatifs aux essais de 
génotoxicité in vivo (par exemple, chlorure de Fe[III], chlorure de Fe[II], sulfate de Fe[II]) 
et in vitro (par exemple, chlorure de Fe[III], diphosphate ferrique, orthophosphate ferrique, 
chlorure de Fe[II], sulfate de Fe[II]) (Stål et coll., 1997; OMS, 2003; Toyoda et coll., 2014; Wan 
et coll., 2015; ECHA, 2020). Par exemple, des résultats négatifs ont été obtenus pour le 
chlorure de Fe(III), le chlorure de Fe(II) et le sulfate de Fe(II) dans l’essai in vivo d’aberration 
chromosomique sur mammifères. Ces sels ont tous donné des résultats négatifs in vitro 
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dans l’essai de mutation génique sur des bactéries, l’essai de mutation génique sur 
des cellules de mammifères et l’essai d’aberration chromosomique sur des cellules de 
mammifères (ECHA, 2020). Dans la plupart des essais de génotoxicité, des résultats négatifs 
ont également été obtenus pour le pentacarbonyle de fer et de nombreux complexes de 
fer, notamment le citrate de Fe(III), le lactate ferreux, le gluconate de Fe(II), le fer dextran 
et le N-carbamylglycinate ferreux (OMS, 2003; EFSA, 2004; Toyoda et coll., 2014).

2.8	 Mode d’action
Le mode d’action par lequel un excès de fer non hémique consommé par voie orale 
provoque des lésions gastro-intestinales, soit un effet local, n’a pas encore été entièrement 
caractérisé. À ce jour, l’hypothèse la mieux étayée pour le mode d’action est une lésion 
directe et locale (par exemple, une simple irritation, une érosion ou une inflammation plus 
grave) de la muqueuse du tractus gastro-intestinal (EFSA, 2004; U.S. EPA, 2006; Onorati et coll., 
2020). Certaines études ont également mentionné des changements dans la composition ou 
le métabolisme du microbiote intestinal, mais ces effets n’ont pas été entièrement explorés 
à ce jour (Tolkien et coll., 2015; Qi et coll., 2020).

Des éléments de preuve convaincants tirés d’observations de dépôts de fer dans le tractus 
gastro-intestinal dans des cas d’ingestion de fer thérapeutique ou chez des patients qui 
ont des antécédents de supplémentation orale en fer appuient la conclusion selon laquelle 
l’ingestion de fer non hémique entraîne et aggrave les lésions muqueuses érosives ou 
corrosives (Sunkara et coll., 2017). Les principales caractéristiques (macroscopiques) des lésions 
du tractus gastro-intestinal causées par du fer non hémique consommé par voie orale sont 
l’érosion (souvent accompagnée d’ulcères non hémorragiques), l’érythème et la coloration 
brun-jaunâtre de la muqueuse du tractus gastro-intestinal. Les résultats d’endoscopies des 
voies gastro-intestinales et de la gastroscopie proviennent de plusieurs cas d’intoxication au 
fer, notamment des patients qui ont une gastrite induite par des comprimés de fer (Cimino-
Mathews et coll., 2010; Liabeuf et coll., 2014; Morais et coll., 2017; Sunkara et coll., 2017; Onorati 
et coll., 2020).

Les résultats histologiques des biopsies gastro-intestinales ont confirmé la présence de 
dépôts de fer cristallin, parfois lourds, habituellement brun-noir, dans la muqueuse gastro-
intestinale des patients qui ont une gastrite érosive et des ulcères liés au fer consommé 
par voie orale (par exemple, des comprimés) (Haig et Driman, 2006; Cimino-Mathews et 
coll., 2010; Sunkara et coll., 2017; Ching et coll., 2019; Onorati et coll., 2020). Ces dépôts de 
fer peuvent être extracellulaires ou intracellulaires et se produire dans les macrophages, 
l’épithélium glandulaire et les vaisseaux sanguins (Morais et coll., 2017; Onorati et coll., 2020).
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Deux événements clés ont été identifiés pour les lésions corrosives de la muqueuse 
induites par la consommation de fer non hémique par voie orale : i) la formation 
d’hydroxyde ferrique (une espèce corrosive, aussi appelée rouille) et d’une espèce réactive 
de l’oxygène (ERO); et ii) les dommages directs à la muqueuse du tractus gastro-intestinal 
(Tenenbein et coll., 1998; IOM, 2001; Jiang et coll., 2004b; Collard, 2009; Cimino-Mathews 
et coll., 2010; Manz et coll., 2016; Anderson et coll., 2017; Sunkara et coll., 2017; Fang et coll., 
2018; Bloomer et Brown, 2019; Chen et coll., 2019; Ginzburg et coll., 2019; Zhang et coll., 2019; 
Onorati et coll., 2020). La plupart des données probantes à l’appui de ces événements clés 
reposent sur un consensus d’experts.

En cas d’exposition par voie orale à un excès de fer non hémique, la majeure partie du fer 
excédentaire n’est pas absorbé dans le lumen du tractus gastro-intestinal et les muqueuses 
en raison de l’homéostasie. Dans le premier événement clé (formation d’hydroxyde ferrique), 
les propriétés pro-oxydatives du fer et les caractéristiques de l’environnement du tractus 
gastro-intestinal (par exemple, degré élevé d’activité métabolique cellulaire, pH) conduisent 
à la participation de tout fer libre non absorbé à une série de réactions incluant celles 
catalytiques. Il s’agit notamment de la réaction de Haber Weiss, qui produira des ERO (par 
exemple, des radicaux hydroxyles) et des réactions de Fenton, qui généreront de l’hydroxyde 
ferrique (Tenenbein, 1998; Qi et coll., 2020). Des études in vitro ont montré une corrélation 
entre le fer libre intracellulaire et le stress oxydatif (EFSA, 2004). On a également établi un 
lien entre les ERO et les altérations muqueuses des lésions gastriques ou intestinales 
(Liabeuf et coll., 2014).

Le second événement clé résulte de l’action de l’espèce chimiquement réactive 
nouvellement formée. Lorsque la production d’ERO dépasse la capacité des systèmes 
antioxydants endogènes, les espèces réactives commencent à s’accumuler dans le lumen 
ou les cellules des muqueuses du tractus gastro-intestinal. En raison d’une stase prolongée 
à cet endroit, ils peuvent blesser directement la muqueuse de la voie gastro-intestinale 
par corrosion (dans le cas de l’hydroxyde ferrique) ou par oxydation (dans le cas d’ERO). 
Cela entraînera une irritation (c’est-à-dire, une lésion érosive semblable aux brûlures 
chimiques) et une inflammation focale ainsi qu’une ulcération, respectivement (EFSA, 2004; 
Jiang et coll., 2004b; Hashash et coll., 2013; Liabeuf et coll., 2014; Anderson et Frazer, 2017; 
Zhang et coll., 2019; Onorati et coll., 2020; Qi et coll., 2020).

Dans l’ensemble, l’état de la lésion résultante dépendra des concentrations locales de fer 
libre dans le tractus gastro-intestinal et du temps de contact (IOM, 2001; EFSA, 2004; 
Hashash et coll., 2013; Onorati et coll., 2020).
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2.9	 Étude clé retenue
Les études disponibles chez l’homme étaient suffisantes pour identifier le tractus gastro-
intestinal comme la cible principale de la toxicité du fer. Selon les données 
pharmacocinétiques chez l’homme, les nourrissons et les femmes enceintes ne sont pas plus 
sensibles au fer que la population générale. Même si les personnes âgées peuvent présenter 
des symptômes gastro-intestinaux graves en raison d’un changement d’habitudes 
alimentaires (entre autres facteurs), cela se produit habituellement dans le contexte d’une 
thérapie ferrique supervisée par leur médecin. Des études sur l’exposition chronique 
montrant des effets gastro-intestinaux n’ont pas été trouvées dans la base de données 
disponible, pas plus que des études identifiant des doses sans effet nocif observé. Toutefois, 
les études à court terme disponibles ont systématiquement identifié le tractus gastro-
intestinal comme le principal effet de la toxicité du fer, en particulier de la forme non 
hémique du fer, qui est la seule forme présente dans l’eau potable et, par conséquent, la plus 
pertinente pour établir une valeur basée sur la santé (VBS). Le recours à une étude à court 
terme est approprié pour calculer une VBS chronique pour le fer, car les données cliniques 
sur l’ingestion de fer supplémentaire indiquent que l’intensité des symptômes n’augmente 
pas avec le temps (U.S. EPA, 2006).

Bien que les revues systématiques comme celles de Tolkien et coll. (2015) et Low et coll. 
(2016) indiquent clairement que le tractus gastro-intestinal est un organe cible, elles ne 
fournissent pas suffisamment d’information pour déterminer un point de départ. Dans le 
cadre d’un examen de la littérature, le point de départ le plus bas pour la toxicité gastro-
intestinale dans l’étude la mieux réalisée a été déterminé dans une étude clinique à court 
terme (Frykman et coll., 1994). Malgré certaines limites (par exemple, étude à court terme), 
cette étude fournit des preuves solides de la détresse gastro-intestinale chez les sujets 
présentant des réserves suffisantes de fer. La population de cette étude comprend des 
hommes et des femmes en bonne santé et des femmes non enceintes à peu près du 
même âge et ayant un bilan en fer de base similaire, qui ont servi de leur propre groupe 
témoin. Les effets gastro-intestinaux n’ont été observés que dans le groupe traité par du 
fer non hémique, ce qui est pertinent pour les applications en matière d’eau potable. Des 
études à court terme similaires n’ont pas permis de constater de différences dans les 
effets gastro-intestinaux d’un traitement à l’autre, y compris les groupes placebo (Radtke 
et coll., 2004; Bialkowski et coll., 2015), ont eu recours à des sujets présentant une carence 
en fer (Ulvik et coll., 2003) ou ont utilisé des doses plus élevées que celles de l’étude de 
Frykman et coll. (1994) (Pereira et coll., 2014). Le choix de l’étude contrôlée par placebo à 
double insu de Frykman et coll. (1994) comme étude clé pour l’évaluation des risques liés 
au fer dans l’eau potable est également cohérent avec l’approche utilisée dans le cadre 
d’autres évaluations (IOM, 2001).
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Dans le cadre de l’étude, 97 hommes et femmes adultes suédois qui étaient des 
donneurs réguliers de sang ont reçu 60 mg de Fe total/jour (sous forme de fer non 
hémique seulement), 18 mg de Fe total/jour (sous forme de mélange de fer non hémique 
et de fer hémique) ou un placebo. Chaque sujet a servi de son propre groupe témoin. 
L’étude a été divisée en trois périodes consécutives d’un mois chacune, au cours 
desquelles les participants recevaient le traitement pendant deux mois sur trois et le 
placebo pendant l’un des deux derniers mois. La fréquence de la constipation (p < 0,05) 
et l’incidence totale des effets secondaires (p < 0,01) ont augmenté de manière significative 
dans le groupe ayant reçu du fer non hémique par rapport au groupe ayant reçu du fer 
hémique et non hémique ou au groupe placebo. Une LOAEL de 60 mg de Fe total/jour 
(sous forme de fer non hémique seulement) a été identifiée dans le cadre de cette étude 
pour une supplémentation quotidienne en fer basée sur la détresse gastro-intestinale 
(Frykman et coll., 1994). À cette LOAEL, l’IOM (2001) a ajouté un apport quotidien moyen 
estimé en Europe de 11 mg de fer alimentaire total, pour estimer une LOAEL de 70 mg/jour 
(arrondi) pour un apport total en fer et des effets gastro-intestinaux. Compte tenu de la 
nature bénigne des effets gastro-intestinaux observés, l’IOM (2001) a appliqué un facteur 
d’incertitude de 1,5 pour calculer un AMT de 45 mg/jour pour l’apport total en fer (arrondi).
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3.0	 CALCUL DE LA VALEUR 
BASÉE SUR LA SANTÉ (VBS)
Un AMT de 45 mg/jour pour l’apport total en fer, basé sur la toxicité gastro-intestinale chez 
l’homme, a été établi pour les adultes apparemment en bonne santé (IOM, 2001; Santé 
Canada (2010). Au moyen de cet AMT, une VBS pour le fer total (Fe[II] et Fe[III]) dans l’eau 
potable est calculée comme suit :

VBS (fer total) =
(45 mg⁄jour× 0,9 ×0,2)

1,53 L⁄jour

VBS (fer total) = 5,3 mg/L ≅ 5 mg/L, (arrondie)

où :

	» 45 mg/jour (pour l’apport total en fer) est l’AMT (IOM, 2001; Santé Canada, 2010).

	» 0,9 est le pourcentage de contribution du fer non hémique à l’apport en fer total;

	» 0,2 est la valeur du facteur d’allocation par défaut décrite dans Krishnan et Carrier (2013), 
bien que les données semblent indiquer que la contribution de la concentration dans 
l’eau potable pourrait être inférieure (voir la section 1.3);

	» 1,53 L/jour correspond à la consommation quotidienne d’eau potable d’un adulte vivant 
au Canada (Santé Canada, 2021). En raison de ses propriétés physicochimiques, 
l’exposition au fer par le biais de l’eau de la douche ou du bain ne devrait pas être 
significative. Par conséquent, aucune évaluation de l’exposition par voies multiples, 
telle que décrite par Krishnan et Carrier (2008), n’a été effectuée.
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4.0	 CONSIDÉRATIONS 
RELATIVES À L’ANALYSE

4.1	 Méthodes d’analyse pour la détection du fer

4.1.1.	 Méthodes standardisées

Les méthodes standardisées disponibles pour analyser le fer total dans l’eau potable et leurs 
LDM respectives sont résumées dans le tableau 5. Les LDM dépendent de la matrice de 
l’échantillon, des instruments et des conditions de fonctionnement choisies; elles varient 
d’un laboratoire à l’autre. Les analyses du fer devraient être effectuées conformément aux 
directives de l’autorité responsable en matière d’eau potable. Les responsables de systèmes 
de distribution d’eau potable devraient confirmer que les limites de déclaration de la 
méthode sont suffisamment basses pour assurer une quantification précise à des 
concentrations inférieures à l’OE.

Tableau 5 : Méthodes normalisées d’analyse du fer total dans l’eau potable

Méthode 
(référence) Méthodologie

LDM

(μg/L)
Interférences/commentaires

U.S. EPA Methods

EPA 200.5 Rev 4.2 
(U.S. EPA, 2003)

Spectrométrie d’émission 
atomique à plasma à couplage 
inductif en visée axiale (AVICP-AES)

3,3

Interférences de la matrice : 
calcium, magnésium et 
sodium > 125 mg/L et silice > 
250 mg/L

EPA 200.7 Rev 4.4 
(U.S. EPA, 1994a)

Spectrométrie d’émission 
atomique au plasma couplé 
par induction (ICP-AES)

30
Interférences de la matrice : 
solides dissous totaux > 0,2 % 
en poids par volume (p/v)

EPA 200.9 Rev 2.2 
(U.S. EPA, 1994b)

Spectrométrie d’absorption 
atomique en four graphite et 
à température stabilisée (AA-FG)

S.o.  S.o.

Standard Methods de l’APHA

SM 3111 B 
(APHA et coll., 2017)

Méthode avec flamme air-
acétylène directe 20 S.o.
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Méthode 
(référence) Méthodologie

LDM

(μg/L)
Interférences/commentaires

SM 3113 B 
(APHA et coll., 2017)

Spectrométrie d’absorption 
atomique électrothermique 
(AA-VF)

1 S.o.

SM 3120 B 
(APHA et coll., 2017)

Spectrométrie d’émission au 
plasma d’argon couplé avec un 
spectromètre de masse (ICP-MS)

30
Interférence de la matrice : 
matières dissoutes totales 
> 500 mg/L

3500 – Fe B 
(APHA et coll., 2017) Méthode de la phénanthroline 10

Substances interférentes : 
agents oxydants puissants, 
c’est-à-dire cyanure, nitrate, 
phosphate, chrome et zinc, à 
des concentrations 10 fois plus 
élevées que la concentration 
en fer.

APHA – American Public Health Association; LDM – limite de détection de la méthode; S. o. – sans objet

4.1.2.	 Préparation des échantillons

Le fer total comprend les fractions dissoutes et particulaires (en suspension) du fer dans 
un échantillon d’eau, analysé à l’aide de méthodes de détection du fer total récupérable. 
L’analyse du fer total est nécessaire aux fins de comparaison avec l’OE.

Il est important de déterminer la forme de fer (dissous, colloïdal ou particulaire) présent 
dans l’eau de la source d’eau, car le traitement de chacune de ces fractions de fer varie. La 
quantification exacte du fer dissous, du fer particulaire et du fer total dans les échantillons 
dépend des étapes appropriées de conservation et de traitement des échantillons. Il est 
très difficile d’empêcher l’oxydation du Fe(II) lors du transport d’un échantillon d’eau 
contenant du Fe(II) d’un site de prélèvement à un laboratoire pour analyse, car le Fe(II) 
n’est pas stable et se transforme en Fe(III) en solution en contact avec l’air. Pour cette 
raison, la détermination du fer ferreux devrait être effectuée sur le terrain au moment 
de l’échantillonnage, et une attention particulière doit être accordée à la réduction de 
l’exposition de l’échantillon à l’atmosphère.

La méthode SM 3030B fournit des conseils sur les procédures de filtration et de 
préservation (acidification) pour la détermination des métaux dissous ou particulaire 
(APHA et coll., 2017). Il est important de noter que pour déterminer les concentrations de 
fer dissous, les échantillons devraient être filtrés et le filtrat devrait être acidifié à un pH 
inférieur à 2 au moment du prélèvement (et non au laboratoire). La distinction entre les 
fractions dissoute et particulaire dans un échantillon dépend du type de filtre et de la 
taille des pores. Par conséquent, les responsables de systèmes de distribution d’eau 
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potable qui peuvent observer des particules ou des colloïdes plus petits présents dans 
l’eau devraient évaluer si la taille standard du filtre (membrane avec pores de 0,4 à 0,45 µm 
de diamètre) est appropriée. Des renseignements sur les méthodes de fractionnement des 
constituants dans l’eau en fractions dissoute, colloïdale et particulaire sont disponibles 
ailleurs (Civardi et Tompeck, 2015; Brandhuber et coll., 2013).

À l’heure actuelle, les méthodes 200.5, 200.7 et 200.9 de l’Environmental Protection 
Agency des États-Unis (U.S. EPA) et SM 3113B n’exigent pas de digestion acide à chaud pour 
les métaux récupérables totaux, à moins que la turbidité de l’échantillon soit supérieure 
à une (1) unité de turbidité néphélométrique (UTN) (U.S. EPA, 2003, 1994a,b; APHA et coll., 
2017). Il est recommandé de vérifier que la récupération adéquate des métaux a eu lieu 
dans différentes matrices d’échantillons en comparant les échantillons digérés et non 
digérés (APHA et coll., 2017).

4.1.3.	 Analyseurs colorimétriques en ligne et portatifs

Des analyseurs commerciaux en ligne et des trousses d’analyse portatives sont disponibles 
pour quantifier le fer dissous et le fer total dans l’eau de source et l’eau potable, lesquels 
sont généralement basés sur la méthode colorimétrique. Les analyseurs en ligne peuvent 
être utilisés pour obtenir une indication rapide ou continue (unités en ligne seulement) 
des changements des concentrations de fer.

En général, les méthodes en ligne disponibles commercialement permettent de mesurer les 
concentrations de fer entre 0,01 et 1,0 mg/L, mais les concentrations plus élevées doivent être 
diluées. Des trousses d’analyse portatives peuvent être utilisées pour mesurer rapidement 
les concentrations de fer dans l’eau potable. Les trousses d’analyse commerciales disponibles 
sont capables de mesurer des concentrations de fer comprises entre 0,009 et 3,0 mg/L. Pour 
mesurer avec précision la concentration de fer à l’aide de ces analyseurs, les responsables de 
systèmes de distribution d’eau potable devraient élaborer un programme d’assurance et de 
contrôle de la qualité (AQ/AC) comme ceux décrits dans la méthode SM 3020 (APHA et coll., 
2017). De plus, une vérification périodique des résultats par un laboratoire accrédité est 
recommandée. Les responsables de systèmes de distribution devraient vérifier auprès de 
l’autorité responsable en matière d’eau potable si les résultats des analyses sont acceptables 
pour la production de rapports de conformité.
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4.2	 Considérations esthétiques
Les limites pour le fer dans l’eau traitée étaient historiquement fondées sur des 
considérations esthétiques et la réalisabilité du traitement. Cependant, des études ont 
établi que les particules de fer provoquent une coloration de l’eau potable et qu’elles 
sont visibles pour les consommateurs à des concentrations aussi faibles que 0,05 mg/L. 
Par ailleurs, les consommateurs perçoivent le goût à des concentrations aussi faibles que 
0,017 mg/L (Dietrich, 2015; Dietrich et Burlingame, 2015; Sain et Dietrich, 2015).

Le fer est présent à diverses concentrations dans les eaux naturelles. Bien que la teneur 
en fer de l’eau traitée (de surface et souterraine) qui entre dans le réseau de distribution 
soit généralement très faible, elle peut être importante si elle n’est pas traitée avant la 
distribution. De plus, le fer entre souvent dans l’eau distribuée à partir de vieilles conduites 
de distribution en fonte sans revêtement et d’autres matériaux à base de fer dans le réseau 
de distribution.

Les éléments métalliques comme le fer sont responsables de goût et de couleur qui peuvent 
réduire le degré de confiance des consommateurs à l’égard de l’eau potable. Les seuils de 
perception de la couleur et du goût varient d’une personne à l’autre et dépendent de 
l’espèce de fer présente dans l’eau. Plusieurs études ont examiné les seuils d’acceptation 
visuels et gustatifs du fer dans l’eau potable (Dietrich, 2015; Sain et Dietrich, 2015).

La présence de fer ferrique à une concentration égale ou supérieure à 0,3 mg/L est souvent 
responsable de la couleur brun rougeâtre indésirable de l’eau. La couleur découlant du fer 
est facile à reconnaître dans un verre d’eau à une concentration de 0,3 mg Fe(III)/L, mais elle 
n’est pas facilement détectée visuellement à 0,03 mg Fe(III)/L (Dietrich, 2015; Sain et Dietrich, 
2015). Des échantillons de fer oxydé à des concentrations égales ou inférieures à 0,3 mg/L 
de Fe[III]) ont été signalés comme présentant une coloration jaune-orange (Sain et Dietrich, 
2015). À des concentrations de fer supérieures à 0,05 ppm, l’eau peut devenir colorée; des 
taches peuvent se former sur la plomberie et les vêtements; et des précipités peuvent se 
former à une vitesse directement proportionnelle aux concentrations de fer dans l’eau 
et aux conditions d’oxydation/de réduction.
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Les éléments métalliques comme le fer sont responsables de goût et de couleur qui peuvent 
réduire le degré de confiance des consommateurs à l’égard de l’eau potable. Il est bien établi 
que le Fe(II) aqueux a un goût, accompagné d’une odeur métallique rétronasale très forte 
(dans des tests avec et sans pince-nez) (Ömür-Özbek et Dietrich, 2011). Plusieurs chercheurs 
ont montré que les métaux catalysent l’oxydation des phospholipides dans les membranes 
cellulaires et entraînent la production de carbonyles qui ont un goût métallique (Buettner 
et Schieberle 2001; Venkateshwarlu et coll., 2004; Glindemann et coll., 2006; Mielnik et coll., 
2006). Par conséquent, le goût métallique est attribuable aux carbonyles plutôt qu’aux 
récepteurs gustatifs. Plusieurs études ont examiné les seuils d’acceptation visuels et gustatifs 
du fer dans l’eau potable (Dietrich, 2015; Sain et Dietrich, 2015). De nombreux consommateurs 
peuvent percevoir un goût différent à des concentrations inférieures à 0,17 mg Fe2+/L, et 
certains peuvent détecter des concentrations aussi faibles que 0,007 mg Fe2+/L (Dietrich, 2015).

Une étude d’essais gustatifs (tests de goût utilisant cinq critères) menée avec des participants 
de plusieurs nationalités aux États-Unis, a déterminé les seuils de goût des ions ferreux 
et cuivriques dans l’eau ultrapure à température ambiante. Ce critère de choix forcé est 
considéré comme un solide critère de discrimination. Pour les ions ferreux, les seuils varient 
de 0,003 à plus de 5 mg/L. Les auteurs de cette étude ont noté qu’environ 90 % des membres 
du groupe étaient capables de détecter les ions ferreux dans l’eau à une concentration égale 
ou inférieure à 0,3 mg/L. Les seuils gustatifs de la population ont été déterminés à 0,031 mg/L 
et 0,05 mg/L pour les ions ferreux en utilisant respectivement la régression logistique et la 
méthode de la moyenne géométrique. Cependant, aucune perception du goût ou de la 
saveur n’a été observée pour les ions Fe(III), même à 20 mg/L de Fe3+. Cette étude a révélé 
que les ions ferreux produisaient de faibles goûts amers et salés, ainsi qu’une sensation 
astringente dans la bouche, alors que les ions Fe(III) ne produisaient aucune de ces sensations 
(Ömür-Özbek et Dietrich, 2011). De plus, les résultats de la même étude suggèrent qu’à une 
concentration de 0,3 mg/L de Fe, de nombreux consommateurs ont été en mesure de 
détecter un changement à la couleur attribuable au Fe(III). À une concentration de 0,03 mg/L, 
le pourcentage des participants qui ont été en mesure de détecter la présence de fer dans 
l’eau (21 %) correspondait à la probabilité de deviner l’échantillon exact (1 sur 5, ou 20 %) 
(Ömür-Özbek et Dietrich, 2011).
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Dans sa forme particulaire, le fer (communément appelé rouille) est présent dans l’eau 
du robinet en raison de la corrosion des tuyaux en fer. Il constitue une source courante 
de plaintes des consommateurs (Dietrich, 2015). À une concentration en fer de 0,3 mg/L, 
les consommateurs peuvent remarquer le goût du fer ferreux et voir des taches de rouille 
et de fer (Dietrich et Burlingame, 2015). Cela montre qu’une concentration de 0,3 mg/L n’est 
pas assez faible pour réduire les plaintes au sujet de la couleur et du goût de l’eau ou pour 
améliorer la confiance des consommateurs à l’égard de la qualité de l’eau potable (Dietrich, 
2015; Dietrich et Burlingame, 2015). Cependant, des études ont établi que les particules de fer 
provoquent une coloration de l’eau potable et qu’elles sont visibles pour les consommateurs 
à des concentrations aussi faibles que 0,05 mg/L. Par ailleurs, les consommateurs perçoivent 
le goût à des concentrations aussi faibles que 0,017 mg/L (Dietrich, 2015; Dietrich et 
Burlingame, 2015; Sain et Dietrich, 2015).

Pour cette raison, les responsables de systèmes de distribution d’eau potable devraient 
s’efforcer d’atteindre l’OE de ≤ 0,1 mg/L pour la conception et le fonctionnement des 
technologies de traitement du fer et dans le réseau de distribution.
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5.0	 CONSIDÉRATIONS 
RELATIVES AU SYSTÈME 
DE TRAITEMENT ET 
DE DISTRIBUTION
Divers procédés physiques, chimiques et biologiques peuvent être utilisés pour enlever 
le fer des sources d’eau potable. Les méthodes de traitement d’enlèvement du fer 
reposent souvent sur une combinaison de procédés, comme l’oxydation, l’adsorption ou 
l’enlèvement des particules (clarification ou filtration des particules), pour transformer 
et éliminer les formes dissoutes et particulaires de fer.

Pour choisir le système de traitement approprié ou optimiser un système existant, il est 
important de comprendre la forme du fer (dissous, colloïdal ou particulaire) présent la 
source d’eau (Postawa et Hayes, 2013). Le traitement de ces fractions de fer varie, et il est 
essentiel de savoir quelles formes de fer sont présentes pour comprendre les mécanismes 
réels d’enlèvement du fer (Knocke et coll., 1993; Carlson et coll., 1997).

En plus du fer présent dans l’eau de la source d’eau, l’ajout de produits chimiques et les 
procédés de l’installation de traitement peuvent contribuer à la quantité de fer à gérer 
dans l’installation de traitement. Les principales sources de fer provenant des opérations 
de l’installation de traitement comprennent 1) l’utilisation de coagulants à base de fer; 
2) la resolubilisation du fer particulaire stocké dans les bassins de décantation vers le Fe(II) 
en raison des conditions anoxiques dans le bassin; et 3) la présence de fer dans les circuits 
de recyclage des opérations de traitement des matières solides (Cornwell et Lee, 1993, 
1994). Les sels à base de fer sont souvent utilisés comme coagulants dans les procédés de 
traitement de l’eau. Les stratégies de traitement de l’eau devraient inclure des pratiques 
exemplaires pour réduire au minimum la concentration de fer provenant des procédés 
de traitement entrant dans le réseau de distribution (par exemple, assurer une coagulation 
optimale, maintenir des conditions oxiques dans les bassins de décantation).

Selon la composition chimique de l’eau, les conditions hydrauliques et l’efficacité des 
procédés de traitement physique, des résiduels de fer peuvent être présents dans l’eau 
traitée et contribuer à l’accumulation de fer dans le réseau de distribution (U.S. EPA, 2006; 
Friedman, 2010).
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Une autre source de fer dans l’eau potable est constituée de sous-produits de corrosion 
(tubercules) provenant de matériaux à base de fer (par exemple, fonte, acier galvanisé) dans 
les systèmes de distribution et de plomberie (Sarin et coll., 2003; Civardi et Tompeck, 2015).

5.1	 Chimie du fer
Il est important de connaître la chimie et la microbiologie du fer dans les systèmes 
d’approvisionnement en eau potable pour déterminer le système de traitement le plus 
approprié ou pour évaluer et optimiser les systèmes déjà utilisés pour l’enlèvement du fer.

Le fer (Fe) et le manganèse (Mn) sont souvent présents ensemble dans les sources d’eau 
potable. Cependant, le fer est plus abondant dans les minéraux, et les oxydes de fer sont 
plus facilement réduits que les oxydes de Mn. Par conséquent, le fer est probablement 
présent à des concentrations beaucoup plus élevées que le Mn (Kohl et Medlar, 2006). 
Le fer est généralement présent dans l’eau aux états d’oxydation ferreuse et ferrique. 
L’état d’oxydation du fer est contrôlé par le potentiel d’oxydoréduction et le pH de l’eau. 
Le Fe(II) réduit, un cation métallique divalent libre et soluble, peut être oxydé et précipité 
sous forme de Fe(III) en augmentant le potentiel d’oxydation, le pH, ou les deux. En général :

	» À un pH < 5, les deux états d’oxydation du fer sont très solubles (ce qui n’est pas le cas 
pour le Mn).

	» À un pH de 5 à 8, le fer a tendance à être plus sensible aux changements du potentiel 
d’oxydation/réduction que le Mn.

	» À un pH élevé (> 8), le fer et le Mn ont tendance à être insolubles.

Lorsque les eaux souterraines sont anoxiques, ou dans l’hypolimnion des réservoirs 
eutrophes, le fer peut être présent à l’état relativement soluble de Fe(II). Lorsque le Fe(II) 
est exposé à l’oxygène, à un désinfectant ou à un oxydant pendant le traitement et la 
distribution de l’eau, il est oxydé sous forme de Fe(III) insoluble, qui précipite et entraîne 
une coloration de l’eau lorsqu’il est ensuite libéré du réseau de distribution.

Le fer est fréquemment détecté dans les eaux de surface en raison de la chélation. Les 
agents chélateurs les plus importants sont les matières organiques (Sharma et coll., 2001; 
Postawa et Hayes, 2013). En présence de matières organiques comme les acides humiques 
et fulviques, une réaction de complexation du fer se produit facilement à un pH supérieur 
à 5,5 (Sommerfeld, 1999). Le carbone organique dissous (COD) peut former des complexes 
avec le Fe(II) et le Fe(III) et avoir un impact sur la spéciation et la solubilité du fer. L’oxydation 
du Fe(II) est retardée par les réactions de complexation avec de la matière organique 
naturelle. Les matières organiques peuvent former des complexes solubles avec le Fe(III), 
augmentant ainsi la solubilité globale du fer dans des conditions pertinentes pour l’eau 
potable (Knocke et coll., 1990, 1992, 1993).
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Bien que le fer colloïdal ne soit pas fréquent, il peut se former en raison de l’adsorption 
du COD sur l’hydroxyde ferrique (Knocke et coll., 1993; Carlson et coll., 1997) et par 
sorption/coordination avec les produits chimiques inorganiques ajoutés à des fins de 
séquestration, comme les polyphosphates et les silicates (Robinson et Reed, 1990). Les 
colloïdes sont difficiles à enlever et peuvent nécessiter un procédé de filtration différent 
ou modifié (Civardi et Tompeck, 2015). Ahmad et coll. (2019) ont étudié la formation de 
solides de fer et de Mn pendant la co-oxydation avec l’oxygène, le permanganate et l’acide 
hypochloreux (HOCl) en présence d’ions phosphate, silicate et calcium. L’oxydation du 
fer et du Mn par l’oxygène ou le HOCl a produit des suspensions qui se sont agrégées 
rapidement, tandis que le permanganate de potassium (KMnO4) a généré des suspensions 
colloïdales stables. Cette agrégation a diminué en présence de phosphate et de silicate, 
mais le calcium a neutralisé les effets de l’oxyanion. D’autres études (Hem, 1960; Jobin et 
Ghosh, 1972; Theis et Singer, 1973) fournissent des renseignements détaillés sur la capacité 
des composés organiques à se transformer en fer.

5.2	 Traitement à l’échelle municipale
La caractérisation de l’eau de la source d’eau, notamment la concentration et la forme 
du fer présent et les résultats d’autres paramètres de l’eau (par exemple, le pH, l’alcalinité, 
le carbone organique, le Mn et la dureté), est une étape critique. Des facteurs comme 
le traitement préalable à l’utilisation, l’élimination des boues excédentaires et la facilité 
d’opération influent sur le choix du procédé de traitement. Des essais pilotes et des 
études à l’échelle de banc d’essai devraient être effectués pour s’assurer que la source 
d’eau peut être traitée avec succès et pour optimiser les conditions d’opération pour 
l’enlèvement du fer. Le fer et le Mn se côtoient fréquemment dans les approvisionnements 
en eau potable, et le fer dans les approvisionnements en eau peut avoir une incidence sur 
le traitement du Mn (Brandhuber et coll., 2013). Les particules de fer oxydées peuvent être 
enlevées directement par filtration sur milieu granulaire ou sur membrane. La coagulation, 
la floculation et la clarification ne sont nécessaires que si les concentrations de fer sont 
élevées, afin de limiter le lavage à contre-courant du filtre.

Lorsqu’il est présent dans l’eau de la source d’approvisionnement, le Fe(II) dissous est 
souvent l’espèce prédominante (par exemple, dans les eaux souterraines ou les lacs 
anoxiques). Le fer dissous Fe(II) peut être enlevé ou contrôlé grâce à une gestion de 
l’approvisionnement en eau brute, de l’oxydation chimique et la séparation physique des 
particules (clarification et filtration), de l’adsorption et de l’oxydation, de la biofiltration et 
de l’échange d’ions. Les ferrobactéries présentes dans l’eau de puits devraient également 
être traitées pour empêcher la croissance et le dépôt de couches visqueuses sur la tuyauterie. 
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L’enlèvement du fer et du manganèse à la source et l’augmentation du chlore résiduel sont 
des options qui permettent de contrôler les bactéries ferreuses.

La technologie efficace la plus utilisée pour réduire les concentrations de fer dans l’eau 
potable est celle qui consiste à oxyder directement le Fe(II) dissous pour former des 
particules de Fe(III). Les particules sont ensuite enlevées par un procédé physique, comme 
la clarification et la filtration sur milieu granulaire ou la filtration sur membrane à basse 
pression. Le fer particulaire ou colloïdal peut être enlevé efficacement par coagulation 
conventionnelle suivie de procédés de clarification et de filtration sur milieux filtrants 
(Odell, 2010) ou par filtration sur membrane à basse pression (microfiltration ou ultrafiltration) 
(Civardi et Tompeck, 2015). Ces procédés permettent habituellement d’obtenir des 
concentrations de fer inférieures à 0,05 mg/L dans l’eau traitée.

Une autre technique de traitement courante d’enlèvement du fer est l’utilisation de 
milieux filtrants recouverts d’oxyde de manganèse (MnOx(s)) qui adsorbent directement le 
Fe(II) dissous. Le Fe(II) adsorbé est oxydé à la surface à l’aide d’un oxydant comme le chlore 
libre ou le KMnO4, qui est souvent appliqué par intermittence avec le lavage à contre-courant 
pour enlever les particules de fer oxydées. L’utilisation continue d’un oxydant en amont 
du matériau filtrant est susceptible d’oxyder le Fe(II) en solution sous forme colloïdale ou 
particulaire avant la filtration, ce qui nécessite une filtration efficace des particules pour 
ensuite retirer le fer. Selon le pH et la teneur en OD de l’eau, une combinaison de fer 
dissous et de fer particulaire peut être présente avant et après l’ajout d’oxydants, de sorte 
qu’il peut y avoir adsorption/oxydation de surface et des mécanismes de filtration 
des particules.

Bon nombre des technologies susmentionnées, en particulier les milieux filtrants 
recouverts de MnOx(s), peuvent être utilisées pour enlever efficacement le fer de l’eau 
potable dans les petits sytèmes. Les milieux filtrants recouverts de MnOx(s) sont également 
couramment utilisés pour le retrait du Mn. Par conséquent, lorsque le fer est présent avec 
le Mn dans la source d’eau, cela peut avoir une incidence sur l’oxydation du Mn et entraver 
son enlèvement si le fer n’est pas retiré au départ. Le fer est plus facile à oxyder que le Mn, 
peu importe le pH. Par conséquent, la demande en oxydant du fer doit être satisfaite 
avant qu’une oxydation importante du Mn puisse se produire (Brandhuber et coll., 2013). 
Les responsables de systèmes de distribution d’eau potable devraient effectuer des essais 
de floculation pour déterminer quels oxydants sont efficaces pour leur source d’eau et 
leur installation de traitement avant de choisir un oxydant pour l’enlèvement du fer.
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Le type de traitement le plus efficace pour l’enlèvement du fer dépendra du type et de la 
concentration de fer dans la source d’eau, de la composition chimique globale de l’eau et 
d’autres objectifs applicables en matière de qualité de l’eau. Les responsables de systèmes 
de distribution d’eau potable devraient surveiller les installations de traitement pour 
s’assurer que les procédés unitaires enlèvent adéquatement le fer.

De nombreuses études ont révélé que les installations de traitement peuvent enlever 
le fer pour atteindre une concentration inférieure à 0,05 mg/L dans l’eau traitée grâce 
à l’optimisation des installations de traitement (nouvelles ou existantes). D’après les 
renseignements susmentionnés, il est recommandé que la concentration totale en fer 
dans les installations de traitement soit égale ou inférieure à l’OE (soit ≤ 0,1 mg/L) 
(Brandhuber et Tobiason, 2018). Il est possible d’atteindre cet objectif dans la plupart des 
installations de traitement correctement opérées et optimisées. L’atteinte de cet objectif 
réduira au minimum les plaintes des consommateurs concernant l’eau colorée et le goût 
causé par la libération de sous-produits de corrosion du fer. Il réduira également 
l’accumulation d’autres métaux, comme le plomb, sur les dépôts de fer dans le réseau 
de distribution et leur rejet subséquent dans l’eau distribuée.

Un autre aspect important de l’enlèvement du fer est sa capacité à influer sur l’enlèvement 
du Mn cooccurrent. Étant donné que le fer est le premier métal à être oxydé, il exercera une 
demande oxydante avant l’oxydation du Mn. Pour cette raison, la concentration d’oxydants 
utilisés pour l’oxydation de l’ion manganèse divalent, Mn(II), devra être augmentée pour 
répondre à la demande en oxydant du Fe(II). Le Fe(II) est facilement oxydé par l’oxygène et le 
chlore libre, mais aucune de ces substances n’est particulièrement efficace pour l’oxydation 
du Mn(II). L’utilisation d’oxygène et de chlore libre devrait être envisagée pour l’enlèvement 
du fer lorsqu’il faut également tenir compte du Mn dans la source d’eau.

5.2.1.	 Coagulation conventionnelle

La coagulation conventionnelle suivie de la filtration est la méthode d’enlèvement privilégiée 
lorsque la teneur en fer dans la source d’eau est supérieure à 5,0 mg/L, particulièrement dans 
les systèmes à débit d’eau élevé. Ce procédé est couramment utilisé pour les réactions de 
complexation organique du fer dans les sources d’eau (Devis, 1997). Il est important de noter 
que la coagulation sert à déstabiliser le fer particulaire pour l’agrégation subséquente et la 
précipitation ou l’adsorption directe de la matière organique naturelle (MON) avec du fer 
complexé. Les coagulants ferriques peuvent également être la source de fer entrant dans le 
réseau de distribution, en particulier si la coagulation n’est pas optimisée.
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Certaines études ont révélé que la coagulation par l’alun à des pH et à des doses optimisées 
pour l’enlèvement du COD élimine efficacement le fer organiquement complexé dans l’eau 
(Knocke et coll., 1990, 1992, 1993; Devis, 1997). Knocke et coll. (1990, 1992) ont signalé que les 
fractions de distribution des poids moléculaires (DPM) des fractions de COD affectaient 
l’efficacité du procédé (voir le tableau 6). On a découvert que l’alun enlevait efficacement 
le Fe(II) organiquement complexé avec des fractions hydrophobes de COD à forte DPM, 
mais son efficacité diminuait lorsque le COD était principalement hydrophile. Les auteurs ont 
conclu que l’ajout d’un oxydant suivi d’une coagulation par l’alun améliorerait l’enlèvement 
du fer en présence de fractions de COD à faible DPM (l’oxydation du fer est abordée à 
la section 4.3.2). Deux usines à grande échelle utilisant un traitement conventionnel par 
coagulation et une étape d’oxydation avant la filtration ont enlevé 94 % à 96 % de Fe(II) 
dissous, ce qui a permis d’obtenir une concentration en fer de 0,03 mg/L dans l’eau traitée 
(voir le tableau 6). Une installation de traitement de l’eau qui a signalé un problème d’odeur 
âcre et de précipité brun-noir dans son eau distribuée a effectué des essais de floculation 
à différentes doses de KMnO4, suivis d’une coagulation conventionnelle. L’eau de surface 
présentait une demande chimique en oxygène élevée, entre 12 et 30 mg/L, ce qui indique que 
l’eau contenait des matières organiques. Les essais de floculation ont révélé une élimination 
de 95 % du fer par préoxydation à l’aide de KMnO4, suivie d’une coagulation par l’alun à un pH 
de 7,6 (Khadse et coll., 2015).
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Tableau 6 : Enlèvement du fer par la préoxydation, la coagulation conventionnelle 
et l’enlèvement de particules

Espèces de fer 
dans la source d’eau Description du procédé

Espèces de fer dans 
l’eau traitée (mg/L) ou 

pourcentage d’enlèvement
Références

Fer total 0,29 à 2,4 mg/L
Fe(II) dissous jusqu’à 
0,5 mg/L

ITE à grande échelle (22 
MGJ) : Eau de surface; 
coagulation, floculation/
décantation, chloration 
avant la filtration 
bicouche.
Qualité de l’eau brute : 
COD : 4,0 à 8,0 mg/L; pH 
de 6,0 (pour une 
élimination efficace du 
COD); doses d’alun de 20 
à 80 mg/L.

Eau décantée : 
Concentration moyenne 
de fer total : 0,17
Concentration moyenne 
de fer dissous : 0,07
Effluent de chloration/
filtration : 
oncentration moyenne 
de fer total : 0,04
Concentration moyenne 
de fer dissous : 0,03 Knocke et coll. (1990)

Fer total 0,4 à 1,1 mg/L
Fe(II) dissous 
0,3 à 0,8 mg/L

ITE à grande échelle 
(2 MGJ) : Eau de surface; 
préoxydation avec KMnO4 
(0,4 à 1,1 mg/L); 
coagulation, floculation, 
décantation, filtration 
bicouche (aucun autre 
paramètre opérationnel 
n’a été fourni).

Effluent de floculation :
Concentration moyenne 
de fer total : 0,5
Concentration moyenne 
de fer dissous : 0,3
Effluent de filtration :
Concentration moyenne 
de fer total : 0,04
Concentration moyenne 
de fer dissous : 0,03
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Espèces de fer 
dans la source d’eau Description du procédé

Espèces de fer dans 
l’eau traitée (mg/L) ou 

pourcentage d’enlèvement
Références

Fer dissous jusqu’à 
1,5 mg/L

Essais de floculation : 
Eau de surface; KMnO4 
à une dose 2,5 mg/L; alun 
à 30 mg/L et chaux 
à 20 mg/L; filtration 
au sable
Qualité de l’eau brute : 
Demande chimique en 
oxygène de 9 à 20 mg/L; 
alcalinité totale de 108 à 
216 mg/L sous forme de 
CaCO3; dureté totale de 
80 à 192 mg/L sous forme 
de CaCO3, pH de 7,0 à 8,2, 
Mn de 0,23 à 1,7 mg/L.

Eau traitée : 0,08 mg/L Khadse et coll. (2015)

Fe(II) dissous à 2,0 mg/L

Données des tests 
de laboratoire : 
a) Coagulation seule : 
doses d’alun de 50 mg/L; 
utilisation d’une fraction 
de COD à forte DPM de 
10 mg/L; pH de 6,0 à 6,3.

a) Fe(II) dissous : 
< 0,05 mg/L (en présence 
d’une fraction de COD 
à forte DPM).

Knocke et coll. (1990);
Knocke et coll. (1992)

b) Coagulation seule : 
doses d’alun de 50 mg/L; 
fraction de COD à faible 
DPM de 10 mg/L; pH de 
6,0 à 6,3.

b) Fe(II) dissous :  
0,6 à 0,7 mg/L (en présence 
d’une fraction de COD 
à faible DPM).

c) Préoxydation : 2,5 mg/L 
de KMnO4 appliqué pour 
le fer complexé avec une 
fraction de COD à faible 
DPM; doses d’alun de 
40 mg/L.

c) Fe(II) dissous : 
< 0,05 mg/L (en présence 
d’une fraction de COD 
à faible DPM).

Fe(II) dissous 8,0, 12,2 
et 17,0 mg/L

Essais de floculation : Eau 
de surface; coagulation à 
un pH de 6,5 avec 40 mg/L 
d’alun; filtration; suivie 
d’une oxydation avec 
2,5 mg/L de KMnO4, pH 
de 8,5; filtration avec du 
papier filtre avec pores 
de taille 0,22 µm.

Enlèvement : > 99 % pour 
les 3 concentrations de fer 
dans l’affluent.

Zogo et coll. (2011)

COD – carbone organique dissous; DPM – distribution des poids moléculaires; ITE – installation de traitement 
de l’eau; MGJ – million de gallons par jour.
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5.2.2.	 Oxydation chimique et séparation physique

Lorsque la forme prédominante du fer dans la source d’eau est le fer dissous Fe(II), l’oxydation 
qui transforme le Fe(II) en précipités de Fe(III) suivie d’une séparation des particules s’avère 
une méthode de traitement efficace. L’oxydation peut être obtenue par transfert d’oxygène 
dans l’eau à partir de l’air (aération) et par dosage d’autres oxydants comme le chlore, le 
permanganate, l’ozone ou le dioxyde de chlore. L’efficacité du procédé global dépend en 
grande partie de la capacité des oxydants à oxyder complètement les particules de Fe(II) 
en Fe(III) et de la capacité des procédés de séparation physique subséquents à enlever 
efficacement les particules de fer. L’efficacité de l’oxydation dépend de plusieurs facteurs, 
dont le pH, le temps de réaction et la demande totale d’oxydant dans l’eau (par exemple, 
présence de nitrate, d’ammoniac et de composés organiques) (Knocke et coll., 1990; Casale 
et coll., 2002; Lenz et coll., 2004; Brandhuber et coll., 2013). Une fois le Fe(II) dissous oxydé en 
particules de fer, il est possible de l’enlever au moyen de la coagulation et de la floculation, 
de la décantation ou de la flottation à l’air dissous et de la filtration sur milieu granulaire. La 
filtration sur membrane à basse pression (ultrafiltration et microfiltration) peut également 
être utilisée (Choo et coll., 2005; Chen et coll., 2011; Fakhfekh et coll., 2017; Cheng et coll., 2020).

Divers agents oxydants peuvent être utilisés pour changer l’état d’oxydation du Fe(II) dissous 
dans l’approvisionnement en eau potable : O2 (aq) (aération), chlore libre, KMnO4, ozone (O3) 
et dioxyde de chlore (ClO2). Lors d’essais en laboratoire, Knocke et coll. (1990) ont signalé une 
oxydation instantanée du Fe(II) dissous par le KMnO4, le ClO2 ou l’O3 dans une marge de pH 
allant de 5,0 à 7,0 en l’absence de carbone organique. De même, on a constaté que le chlore 
libre produisait des vitesses d’oxydation rapides pour le Fe(II) dissous.

Tableau 7 : Exigences théoriques en matière d’oxydation du Fe(II)

Oxydant Oxygène Chlore MnO4
- ClO2 O3

Oxydant mg/L/1 mg/L Fe(II) 0,14 0,64 0,71 1,2 0,43

Adapté de : Tobiason et Brandhuber, 2018.

Les sources d’eau souterraine affichant des concentrations élevées de Fe(II) présentent 
souvent des concentrations élevées d’autres constituants, notamment le Mn(II) dissous, 
le COD et l’arsenic, ainsi que l’ammoniac et le sulfure d’hydrogène (H2S). Bien qu’il existe 
de nombreuses similitudes entre les méthodes de traitement utilisées pour l’enlèvement du 
fer et celles utilisées pour l’enlèvement du Mn, il faut tenir compte de certaines différences 
importantes dans la composition chimique du fer et du Mn. Le fer est généralement oxydé 
beaucoup plus rapidement et par une plus grande variété d’oxydants que le Mn. Lorsque le 
fer et le Mn sont présents, le fer est oxydé en premier, ce qui exerce une demande oxydante 
qui doit être satisfaite avant que l’oxydation du Mn puisse se produire (Tobiason et coll., 
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2016). La dose d’oxydant prévue pour l’oxydation du Mn(II) devra être augmentée pour tenir 
compte de la présence de Fe(II) dans l’eau brute. Comme le Fe(II) est facilement oxydé par 
l’oxygène et le chlore libre et qu’aucune de ces substances n’est particulièrement efficace 
pour l’oxydation du Mn(II), il convient de commencer par utiliser l’un de ces oxydants, suivi 
d’un oxydant fort pour l’oxydation du Mn(II). L’oxydation du Mn(II) peut être effectuée avant 
ou après l’enlèvement des précipités de fer par clarification ou filtration. La séquence dans 
laquelle les oxydants sont ajoutés est importante pour la conception et le fonctionnement 
des installations (Knocke et coll., 1991; Brandhuber et coll., 2013).

La présence de H2S favorise l’utilisation de l’aération comme traitement de rechange pour 
l’enlèvement du fer. La présence d’ammoniac avec le fer ajoute à la complexité du traitement, 
parce que la demande en oxydant pour l’ammoniac doit être satisfaite avant que le fer puisse 
être oxydé (Civardi et Tompeck, 2015). Il convient également de noter que l’arsenic est souvent 
cooccurrent avec le fer. Cette situation peut être avantageuse, car l’arsenic est adsorbé 
efficacement par les oxydes de fer qui se forment au cours de l’étape d’oxydation.

Des concentrations de COD supérieures à 2,5 mg/L peuvent créer un problème d’oxydation 
du fer dissous Fe(II) en raison de la formation de complexes Fe(II)/Fe(III)-COD (dont il est 
question à la section 4.2.1) (Knocke et coll., 1990, 1993; Sommerfeld, 1999). Le type de matière 
organique et la fraction de DPM correspondante influent sur l’oxydation et l’enlèvement 
subséquent du fer dans l’eau. Knocke et coll. (1992) ont résumé l’efficacité de l’oxydation du 
fer Fe(II) dissous par le KMnO4, le ClO2 et le chlore libre en présence de différentes fractions 
de DPM de matières organiques. Un faible taux d’enlèvement du fer (< 25 %) a été observé 
dans les systèmes lorsqu’une réaction de fer dissous Fe(II) avait créé un complexe avec 
des acides humiques de masse moléculaire élevée. Les complexes étaient très résistants 
à l’oxydation, même à des doses élevées d’oxydants (jusqu’à 800 % de l’exigence 
stœchiométrique pour l’oxydation du Fe[II]). Une oxydation du fer plus efficace a été 
observée dans les systèmes où le fer dissous Fe(II) était complexé par des acides fulviques 
de faible masse moléculaire (< 1 000 unités de masse atomique) (Knocke et coll., 1990).

Aération : L’aération suivie d’une filtration rapide sur sable est un traitement couramment 
utilisé pour enlever le fer des eaux souterraines (Sharma et coll., 2001). L’oxygène de 
l’atmosphère réagit avec le Fe(II) soluble dans l’eau brute pour former des oxydes de Fe(III) 
insolubles, qui s’agglomèrent en gros flocs lourds et qui sont retirés dans des lits filtrants 
(granulés de 0,7 à 2,5 mm). L’aération augmente également le pH en retirant le CO2 des 
eaux souterraines, et la méthode peut augmenter le taux d’oxydation du fer (selon le pH 
de l’eau brute) (Civardi et Tompeck, 2015).
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En règle générale, le procédé d’aération/de filtration, à l’aide d’un aérateur, d’un réservoir 
de rétention ou de décantation et de lits filtrants, est utilisé pour l’eau de la source 
d’approvisionnement avec des concentrations de fer supérieures à 5,0 mg/L (Wong, 1984). 
La décantation avant la filtration peut également être nécessaire à ces concentrations 
élevées. Cette étape permet de réduire la quantité de solides enlevés par les filtres et 
entraîne des cycles de filtrage plus longs (Civardi et Tompeck, 2015). Selon l’alcalinité de 
l’eau brute et le degré d’aération requis, on peut utiliser plusieurs dispositifs d’aération 
différents. Les aérateurs à pression sont le dispositif de choix lorsque l’alcalinité est 
supérieure à 250 mg/L sous forme de carbonate de calcium (CaCO3). Si l’alcalinité est 
inférieure à 250 mg/L sous forme de CaCO3, il est préférable d’utiliser des buses de 
pulvérisation, un aérateur en cascade ou un aérateur à tour de garnissage. La filtration 
membranaire peut aussi être utilisée après l’oxydation par aération. Après aération, l’eau 
est filtrée à l’aide de filtres sous pression ou à gravité ouverte (sable de silice, anthracite, 
sable vert de manganèse). En général, la filtration des eaux souterraines se fait à un taux 
de filtration de 7 à 12 m/h (Postawa et Hayes, 2013). Ce mécanisme de formation de flocs 
est limité dans la mesure où le fer colloïdal et les molécules organiques qui peuvent 
former un complexe avec le fer peuvent passer à travers le filtre. De plus, la formation de 
flocs réduit le temps de fonctionnement des filtres et produit une boue, qui doit ensuite 
être éliminée.

Une augmentation de la température, du pH, de l’alcalinité et du temps de rétention 
accélérera le taux d’oxydation du Fe(II) par l’oxygène. Le taux de réaction est un processus 
lent à un pH < 7,0, environ 40 % et 10 % de Fe(II) étant oxydés à des pH de 6,9 et de 6,6 
respectivement (Knocke et coll., 1993). Le taux de réaction pour l’oxydation du fer 
organiquement complexe est un processus trop lent pour qu’il soit une option 
économique dans les systèmes de traitement de l’eau (Kohl et Medler, 2006).

Une étude pilote a révélé que l’aération suivie de la chloration et de la microfiltration enlevait 
efficacement le fer dans l’eau potable (voir le tableau 8). Les précipités se sont accumulés sur 
la membrane de microfiltration, ce qui a amélioré l’enlèvement du fer et du Mn par l’activité 
autocatalytique. Le lavage à contre-courant avec de l’eau traitée a enlevé les boues qui se 
formaient sur la membrane. La composition chimique des boues comprenait principalement 
du fer, du Mn, du calcium et des traces d’autres oxydes (Chen et coll., 2011). Ces résultats sont 
conformes à ceux rapportés par Cheng et coll. (2020) sur l’enlèvement du fer dans les eaux 
souterraines au moyen de l’aération et de l’ultrafiltration. La taille des particules de fer 
formées par l’oxydation variait de 1,5 à 50 µm. Les auteurs ont conclu que les membranes 
d’ultrafiltration dont la taille des pores est inférieure à 1 µm seraient un procédé de séparation 
efficace pour les particules d’oxyde de fer.



RECOMMENDATIONS POUR LA QUALITÉ DE L’EAU POTABLE AU CANADA
FER   Document technique  61

Tableau 8 : Enlèvement du fer par aération/filtration

Espèces de fer 
dans la source 
d’eau (mg/L)

Description du procédé Fe(II) dans l’eau traitée 
ou % d’enlèvement Références

Fe(II) – 0,35 à 1,8

Échelle pilote, eaux souterraines : 
Aération en cascade (2 min) suivie 
de l’oxydation par le chlore (teneur 
en Cl2 résiduel libre de 0,3 à 
0,7 mg/L) et de la microfiltration 
(taille de filtration : 0,1 µm).
Qualité de l’eau brute : Mn(II) : 
> –0,5 mg/L

Après l’aération/ 
la chloration : 
Fe(II) : 0,1 mg/L
Microfiltration : 
Fe(II) : 0,02 mg/L

Cohen et coll. (2011)

Fe(II) – 3,0

Étude en laboratoire : Aération, 
filtration/ultrafiltration au sable 
vert de manganèse
Qualité de l’eau brute : Eau 
simulée – Fe(II) 3,0 ± 0,1 mg/L; 
Mn(II) : 1,0 ± 0,1 mg/L; pH de 6,75 ± 
0,25; turbidité < 1 UTN.

Après l’aération : 
Fe(II) : 75 % à 85 %
Ultrafiltration : 
Fe(II) : 100 %

Cheng et coll. 
(2020)

Fe(II) – 7,0 à 15,0

Essai en laboratoire : Eau 
souterraine; aération pendant 
15 minutes à un pH de 8,0, suivie 
d’une membrane de microfiltration 
polymérique (porosité de 0,2 µm)
Qualité de l’eau brute : Mn 1,8 à 
2,0 mg/L; COD < 2,0 mg/L; pH 8,0 et 
8 °C; alcalinité 19 à 230 mg CaCO3/L; 
dureté 19 à 230 mg CaCO3/L; 
turbidité < 0,2 UTN; pH de 6,9 à 7,2.

Perméat de 
microfiltration : 
Fe(II) : < 0,1 mg/L

Ellis et coll. (2000)

COD – carbone organique dissous.

Chlore : En général, on recommande une combinaison de chloration suivie d’une filtration 
pour l’enlèvement du fer présent à une faible concentration (< 2,0 mg/L) (Wong, 1984). Des 
études cinétiques ont révélé que le chlore libre oxydait efficacement le fer dissous Fe(II) 
à des pH supérieurs à 5,0 et en présence de faibles concentrations de COD dans la source 
d’eau. Une concentration de Fe(II) soluble de 2,0 mg/L a été réduite à un niveau inférieur 
à 0,1 mg/L avec une dose de chlore proche des exigences stœchiométriques (0,63 mg/L) à 
un pH de 6,5, une température de 25 °C et une concentration de COD inférieure à 1,0 mg/L, 
en 6 à 8 secondes. Le taux d’oxydation diminuait avec la baisse de la température de l’eau, 
mais augmentait avec l’augmentation du pH. On a noté que l’augmentation du taux n’était 
pas linéaire avec l’augmentation du pH en raison du changement de spéciation du chlore 
à un pH supérieur à 8,0 (Knocke et coll., 1990). Cependant, il a été démontré que le chlore 
libre était un oxydant inefficace du point de vue de l’enlèvement du fer organiquement 
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complexé (Knocke et coll., 1990; Knocke et coll., 1992). Les données ont montré une 
oxydation de moins de 10 % en présence de 2,0 mg/L de Fe(II) et de 5,0 mg/L d’acide 
fulvique, en utilisant des doses de chlore correspondant à 400 % des exigences 
stœchiométriques, à des pH de 6,0 à 7,5 et avec un temps de contact allant jusqu’à 
210 minutes (Knocke et coll., 1992).

Le procédé de préchloration exige une évaluation de la qualité de l’eau de la source 
d’approvisionnement afin de déterminer la quantité de matière organique naturelle qui 
peut mener à la formation de composés organiques chlorés en tant que sous-produits de 
désinfection (SPD). Le fer est oxydé plus rapidement que les SPD qui sont générés par la 
réaction entre le chlore libre et la MON. Par conséquent, la réaction d’oxydation du fer 
ne peut être ciblée que dans l’eau brute. La dose de chlore devrait être suffisante pour 
oxyder le fer sans laisser de résiduels de chlore (Tobiason et Brandhuber, 2018). De plus 
amples renseignements sur la formation de SPD sont disponibles dans les lignes 
directrices de Santé Canada sur les trihalométhanes et les acides haloacétiques (Santé 
Canada, 2006 a, b).

Certaines installations de traitement des eaux souterraines utilisent plus d’un oxydant pour 
enlever le fer et le Mn de leurs sources d’eau. Comme la vitesse d’oxydation du fer est plus 
rapide que celle du Mn, la séquence d’ajout d’oxydants est un facteur de conception et 
d’opération important. Si on ajoute du chlore et du KMnO4 simultanément pour l’oxydation 
du Fe(II) et du Mn(II) respectivement, le KMnO4 réagira avec le Fe(II) au lieu du Mn(II), puisque 
la cinétique de réaction favorise cette interaction. Le chlore libre restant ne sera pas efficace 
pour l’oxydation du Mn(II) et, par conséquent, il en résultera une faible oxydation du Mn(II). 
Un ajout graduel des oxydants, suivi du chlore et du KMnO4, et un temps de contact 
suffisant favorisent une oxydation efficace du fer et du Mn (Knocke et coll., 1991).

Plusieurs études de cas utilisant une combinaison de chloration suivie d’une filtration 
bicouche (anthracite/sable) ont démontré l’efficacité de l’enlèvement du fer dans les 
sources d’eau à faibles concentrations de COD. Les résultats ont indiqué une oxydation 
rapide du fer avec un pourcentage élevé de fer converti en Fe(OH)3 en réponse à l’ajout 
de chlore (Wong, 1984; Knocke et coll., 1990; Brandhuber et coll., 2013) (voir le tableau 9). 
Schneider et coll. (2001) ont mené une étude pour déterminer si la microfiltration sur 
membrane pouvait être utilisée au lieu des milieux filtrants pour l’enlèvement du fer 
et du Mn dans une usine de filtration conventionnelle. Les essais menés avec une variété 
d’oxydants, notamment le chlore (dose non précisée), ont montré un enlèvement de 98 % 
du fer avec une réduction de la concentration dans l’affluent de 0,65 mg/L à 0,01 mg/L.
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Tableau 9 : Enlèvement du Fe(II) par chloration/filtration bicouche (anthracite/sable)

Espèces de fer 
dans la source 
d’eau

Description du procédé Fe(II) dans l’eau traitée 
ou % d’enlèvement Références

Fer total :  
0,7 à 2,3 mg/L

Grande échelle : ITE à 10 MGJ (eaux 
souterraines) : Préchloration avec 
1,5 mg/L de chlore et un temps de 
contact de 1 min, suivie de 0,2 à 
0,4 mg/L de KMnO4; floculation; 
filtration bicouche (anthracite/
sable) (TCH 1,5 à 2,5 gpm/pi2); 
désinfection secondaire avec 
1,0 mg/L de HOC1.
Qualité de l’eau brute : pH de 7,1 à 
7,3; alcalinité de 260 à 290 mg/L 
(sous forme de CaCO3); dureté de 
375 à 400 mg/L (sous forme de 
CaCO3); température de 13 à 16 °C; 
Mn total de 0,14 à 0,25 mg/L; faible 
concentration de COD (non 
déclarée). Mn(II) 0,14 à 0,25 mg/L

Après la chloration : 
Concentration moyenne 
de Fe(II) dissous : 
0,5 mg/L
Après KMnO4/
floculation : 
Concentration moyenne 
de Fe(II) dissous : 
0,1 mg/L
Eau traitée : 
Concentration moyenne 
de Fe(II) dissous : 
0,1 mg/L

Knocke et coll. 
(1990)

Fer dissous  
1,5 à 2,5 mg/L

Échelle pilote (eaux souterraines) : 
Préchloration avec 2 à 3 mg/L de 
chlore; 3 filtres bicouches 
parallèles (anthracite/sable) (TCH 
3 gpm/pi2 chacun); KMnO4 à 
1,4 mg/L; suivi de 3 milieux à 
particules grossières de Mn 
parallèles en deuxième étape (TCH 
10 gpm/pi2 chacun); polymère 
cationique.
Qualité de l’eau brute : COT ~ 
1,0 mg/L; pH de 7,0 à 7,2; Mn 0,15 à 
0,25 mg/L.

Après la filtration 
bicouche : 
Fe(II) dissous : 
< 0,05 mg/L

Brundhuber et coll. 
(2013);
Tobiason et 
Brandhuber (2018)

Fer dissous  
à 2,0 mg/L

Échelle pilote (eaux souterraines) : 
Chloration; Doses de HOCl 
supérieures aux doses 
stœchiométriques (non fournies); 
temps de réaction de 20 min; 
filtration bicouche (anthracite/
sable); taux de filtration de 
5,0 gpm/pi2.
Qualité de l’eau brute : alcalinité 
de 77,0 mg/L (en CaCO3); matières 
dissoutes totales 162,0 mg/L; Mn 
2,0 mg/L; ajustement du pH à 8,5; 
turbidité 1,5 UTN.

Fe(II) dissous : > 90 % Wong, 1984

COT – carbone organique total; ITE – installation de traitement de l’eau; MGJ – million de gallons par jour; 
TCH – taux de charge hydraulique.
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Permanganate : Le permanganate est un oxydant couramment utilisé, disponible sous 
forme solide (KMnO4) ou liquide (NaMnO4). Le KMnO4 est un oxydant de force moyenne qui 
est largement utilisé pour l’oxydation du Fe(II) et du Mn(II) solubles dans les installations de 
traitement de l’eau. Knocke et coll. (1990) ont étudié la cinétique de l’oxydation du Fe(II) par 
le KMnO4 et constaté que le processus était extrêmement rapide. Les résultats ont montré 
une oxydation complète de 2,0 mg/L de Fe(II) avec une dose de KMnO4 égale à 105 % des 
exigences stœchiométriques, à un pH de 5,5, à une température de 20 °C et à une faible 
concentration de COD (inférieure à 1,0 mg/L). Les auteurs ont conclu que l’oxydation du fer 
non complexé par le KMnO4 s’est produite instantanément, quelle que soit la température 
de l’eau, à des valeurs de pH de 5,5 ou plus. Toutefois, la présence de COD a eu une incidence 
importante sur la capacité du KMnO4 à oxyder le Fe(II) en raison de la formation de fer 
organiquement complexé, qui était extrêmement résistant à l’oxydation. Les doses de 
KMnO4 correspondant à 440 % des exigences stœchiométriques n’ont entraîné qu’une 
oxydation de 22 % de 2,0 mg/L de Fe(II) soluble en présence de 5,0 mg/L d’acide humique 
à un pH de 7,5 et un temps de contact de 30 minutes (Knocke et coll., 1990, 1993). Knocke 
et coll. (1993) ont signalé que le Fe(II) complexé par de la matière organique de poids 
moléculaire inférieur (acides fulviques) était plus efficacement oxydé par le KMnO4. Une 
dose de KMnO4 de 2,5 mg/L en présence de 3,0 mg/L d’acide fulvique avec un temps de 
contact de 60 minutes était nécessaire pour réduire 2,0 mg/L de Fe(II) soluble à environ 
1,0 mg/L à un pH de 6,5 et à 25 °C. Une augmentation de la dose de KMnO4 à 5,5 mg/L a 
entraîné l’enlèvement complet de 2,0 mg/L de Fe(II) soluble après 105 minutes dans les 
mêmes conditions (pH, COD et température). Ces résultats ont montré de façon concluante 
que l’oxydation du fer complexé nécessite des doses excessivement élevées de KMnO4 
et une longue période de rétention pour enlever le fer. Knocke et coll. (1987) ont fait 
remarquer que l’utilisation de KMnO4 pour oxyder le Fe(II) et le Mn(II) lorsqu’une quantité 
importante de matière organique est présente dans l’eau de la source d’approvisionnement 
peut être peu pratique en raison des coûts élevés des produits chimiques. Il est important 
de noter que, lorsqu’on utilise du permanganate, il est essentiel d’établir un dosage précis 
pour éviter tout excès de permanganate dans l’eau traitée. L’excès de permanganate peut 
produire de l’eau colorée (c’est-à-dire, une eau rosée, une précipitation de MnOx(s)) dans le 
réseau de distribution, ce qui entraîne une augmentation des plaintes des consommateurs, 
et la quantité présente peut dépasser la concentration maximale acceptable de manganèse 
(Santé Canada, 2019 b).

Une installation de traitement utilisant une combinaison d’oxydation par le KMnO4 suivie 
d’un mélange conventionnel, d’une floculation, d’une décantation et d’une filtration bicouche 
a pu enlever 95 % du Fe(II) soluble avec des concentrations dans l’affluent de l’ordre de 0,3 
à 0,8 mg/L (voir le tableau 10) (Knocke et coll., 1990). Dans une autre étude à grande échelle, 
les données indiquaient une élimination à 97 % d’une concentration de Fe(II) de 0,4 mg/L 
dans l’affluent en utilisant le KMnO4 suivi d’une ultrafiltration (AWWA, 2005).
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Tableau 10 : Enlèvement du Fe(II) par oxydation avec du KMnO4 suivie d’une filtration

Espèces de fer 
dans la source 
d’eau

Description du procédé Fe(II) dans l’eau 
traitée Références

Fer total :  
0,4 à 1,1 mg/L
Fer dissous :  
0,3 à 0,8 mg/L

Système d’eau de surface à grande 
échelle, 2 MGJ : Préoxydation avec 
KMnO4 (0,1 à 1,0 mg/L); mélange rapide, 
floculation; décantation; filtration 
bicouche.
Qualité de l’eau brute : Mn(II) à 
0,67 mg/L; aucune autre information 
n’a été fournie.

Après la floculation : 
Concentration 
moyenne de Fe(II) 
dissous : 0,3 mg/L
Après la filtration : 
Concentration 
moyenne de Fe(II) 
dissous : 0,04 mg/L

Knocke et coll. 
(1990)

Fer dissous : 
0,4 mg/L

Eau souterraine à grande échelle (flux 
de fonctionnement net de 25 MGJ) : 
Ajout de KMnO4 par oxydation, 
mélangeur statique suivi de 
l’ultrafiltration (trois réservoirs à 
membrane immergée en parallèle). 
Récupération du système 
d’ultrafiltration à 95 %. Récupération 
globale du système > 99 %.
Qualité de l’eau brute : alcalinité 
57 mg/L (sous forme de CaCO3); dureté 
79 mg/L (sous forme de CaCO3); Mn 
0,62 mg/L; turbidité 1,52 UTN.

Fe(II) dissous : 
0,01 mg/L AWWA (2005)

MGJ – million de gallons par jour.

Dioxyde de chlore : Bien que les taux d’oxydation obtenus avec le ClO2 soient légèrement 
moins rapides que ceux obtenus avec le KmnO4, Knocke et coll. (1991) ont observé que même 
à 20 °C, en utilisant une dose stœchiométrique de 125 % de ClO2 à un pH de 5,5, plus de 90 % 
de la concentration initiale de Fe(II) de 2 mg/L était oxydée en 5 secondes en l’absence de 
matière organique. Cependant, le fer lié à un complexe organique était stable même en 
présence de fortes concentrations stœchiométriques de doses de ClO2. Les résultats étaient 
semblables à ceux signalés pour l’oxydation du fer par le chlore libre et le KMnO4. Des doses 
de ClO2 allant jusqu’à 1 500 % des exigences stœchiométriques ont entraîné l’enlèvement de 
moins de 10 % à 15 % de 2,0 mg/L de Fe(II) dissous en présence de 5,0 mg/L d’acide humique 
pour des pH de 6,5 et de 8,0 (Knocke et coll., 1991, 1993). Des résultats similaires ont été 
signalés pour l’oxydation du Fe(II) complexé avec des acides fulviques (< 10 % d’enlèvement).

L’oxydation du Fe(II) par le ClO2 a produit des anions chlorure (Cl-). Les anions chlorite (ClO2
-) 

sont un sous-produit d’oxydation résultant de l’utilisation du ClO2 pour le traitement du Mn. 
L’une des techniques disponibles pour éliminer les anions ClO2

- de l’eau potable consiste 
à ajouter du Fe(II) pour réduire le ClO2

- en chlorure (Cl-); le Fe(II) est oxydé en Fe(III) et crée 
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des précipités de Fe(OH)3. Dans un procédé où l’enlèvement du Mn est le principal objectif, 
le Fe(OH)3 produit pourrait améliorer les procédé de coagulation/floculation utilisés dans 
l’installation de traitement selon l’emplacement de cet ajout de Fe(II) (Brandhuber et coll., 
2013). Étant donné que la recommandation pour l’eau potable fondée sur la santé pour le 
chlorite et le chlorate au Canada est de 1,0 mg/L, les installations de traitement utilisant du 
ClO2 ne devraient pas dépasser une dose d’alimentation de 1,2 mg/L (Santé Canada, 2008). 
Cette dose d’alimentation maximale limite la concentration de fer qui peut être gérée à 
l’aide du ClO2. Il est important de comprendre le ClO2

- et d’avoir la capacité de gérer ses 
propriétés chimiques pour assurer la conformité des SPD connexes et traiter l’enlèvement 
du fer et du Mn.

Schneider et coll. (2001) ont mené une étude pilote pour déterminer si la microfiltration par 
membrane pouvait remplacer la filtration sur milieu pour l’enlèvement du Mn dans une usine 
de filtration conventionnelle. Ils ont signalé l’enlèvement complet d’une concentration de fer 
dans l’affluent de 0,84 mg/L à l’aide de dioxyde de chlore (dose non fournie).

Ozone : L’ozone peut être utilisé pour l’oxydation du fer et du Mn, mais il ne s’agit pas 
d’une solution retenue fréquemment, parce que les coûts d’investissement liés sont plus 
élevés que les autres méthodes disponibles.

Nieminski et Evans (1995) ont mené des essais pilotes pour déterminer si l’ozone pouvait 
remplacer le chlore pour oxyder le fer dans une usine de filtration conventionnelle. La 
qualité de l’eau brute au site de traitement présentait une alcalinité de 100 à 150 mg/L 
(sous forme de CaCO3), une dureté de 170 à 220 mg/L (sous forme de CaCO3), une très 
faible concentration de carbone organique total (COT) (< 0,3 mg/L) et un pH entre 7,0 et 8,1. 
L’application d’une dose d’ozone de 2,0 mg/L suivie d’une filtration sous pression (milieu 
filtrant non précisé) a entraîné une diminution de la concentration de fer dans l’affluent 
de 0,4 mg/L à moins de 0,02 mg/L.

Cromley et O’Connor (1976) ont fait remarquer que lorsque le fer était oxydé par l’ozone, 
les concentrations résiduelles de fer soluble étaient plus élevées que prévu. Les auteurs ont 
conclu que l’utilisation de l’ozone favorisait l’oxydation de la matière organique, entraînant 
la formation de groupes fonctionnels carboxyliques supplémentaires, qui jouaient un rôle 
dans la complexation du fer. Dans une étude à l’échelle pilote, une dose d’ozone de 6,0 mg/L 
a permis une oxydation à 96 % de 9,9 mg/L de fer Fe(II) dissous en présence de 7,8 mg/L de 
COT. Cependant, les auteurs ont signalé que les précipités résultants n’avaient pas été retirés 
efficacement par un filtre à anthracite et à sable avec un taux de charge hydraulique de 
5,0 m/h (Sallanko et coll., 2006).
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5.2.3.	 Oxydation, adsorption et filtration

L’adsorption et la filtration sont des procédés souvent installés dans les installations de 
traitement des eaux souterraines pour l’enlèvement du fer et du Mn, habituellement 
lorsque les deux substances sont présentes. Les milieux filtrants granulaires utilisés pour 
enlever le fer et le Mn par sorption et oxydation de la surface sont semblables, puisqu’ils 
dépendent d’un revêtement de surface de MnO2(s). Les matériaux de base varient, mais la 
fonction du revêtement de surface de MnO2(s) est souvent la même (Sommerfeld, 1999).

Filtration au sable vert de manganèse : Le sable vert de manganèse est un milieu filtrant 
granulaire de couleur violet-noir traité à partir de sable glauconieux recouvert d’une mince 
couche de dioxyde de manganèse, MnO2(s). Avant d’être utilisé, le sable vert est conditionné 
en le trempant dans une solution de KMnO4 ou de chlore. Une fois que les filtres de sable 
vert sont correctement conditionnés, l’enlèvement du fer et du Mn se fait par filtration et 
adsorption (Kohl et Medlar, 2006). Étant donné que la perte de charge générée est supérieure 
à une profondeur de lit équivalente de sable de silice, la plupart des utilisations de sable vert 
se font dans le cadre de la filtration sous pression (Brandhuber et coll., 2013).

Les filtres au sable vert conviennent aux systèmes d’eaux souterraines dont les 
concentrations en fer et en Mn sont inférieures à 5 mg/L. Les milieux filtrants à base de sable 
vert ont une capacité d’adsorption du fer de 0,13 livre par pied cube (59 g/0,028 m3), et la 
capacité d’enlèvement augmente avec le pH de l’eau. Les taux de chargement hydraulique 
et de lavage à contre-courant dépendent du milieu utilisé (taille et profondeur) et de la 
température de l’eau. La chute de pression maximale dans le milieu devrait être maintenue 
sous 6 à 8 psi pour éviter la dégradation du sable vert. Pour maintenir la capacité d’adsorption 
du sable vert de manganèse, le lit est régénéré, de façon continue ou intermittente, et lavé 
à contre-courant (Sommerfeld, 1999; Casale et coll., 2002; Kohl et Medlar, 2006).

Un procédé de régénération continue est utilisé pour les eaux de puits dans les cas où 
l’enlèvement du fer est le principal objectif (Civardi et Tompeck, 2015). La régénération 
continue consiste à injecter un oxydant (chlore ou KMnO4 pour l’enlèvement du Mn[II]) 
ou une combinaison de deux oxydants dans l’eau brute avant le contact avec le sable vert. 
La plus grande partie du Fe(II) dissous dans la source d’eau est directement oxydée en 
Fe(III), et le sable vert fonctionnera principalement comme un procédé d’enlèvement 
des particules. Si du Fe(II) dissous atteint le milieu de sable vert, il peut être enlevé par 
adsorption et oxydation sur le revêtement de surface de MnOx(s) (Sommerfeld, 1999; Kohl 
et Medlar, 2006; Tobiason et Brandhuber, 2018). Un excès d’oxydant est nécessaire pour 
assurer la régénération des sites d’adsorption de MnOx(s). Les responsables de systèmes 
de distribution d’eau potable doivent savoir que l’utilisation continue de KMnO4 peut 
entraîner une coloration de l’eau traitée en raison d’un excès de permanganate. Une 
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solution de rechange à la régénération des milieux de sable vert est l’utilisation de chlore 
libre sur les milieux de sable vert en combinaison avec des doses plus faibles de KMnO4, 
ou sans KMnO4. Le maintien d’une concentration de chlore libre supérieure à 0,3 mg/L 
dans l’eau filtrée aide à assurer une bonne régénération du sable vert. Parmi les avantages 
de l’utilisation du chlore pour la régénération, mentionnons la réduction des coûts des 
produits chimiques, la désinfection de l’eau, la réduction de la charge de solides dans le 
filtre et l’élimination du risque d’obtenir une eau colorée rose. Toutefois, les responsables 
de systèmes de distribution d’eau potable devraient évaluer ces avantages par rapport 
à la formation de SPD lorsqu’ils utilisent du chlore pour la régénération. Il faut procéder 
au lavage à contre-courant du milieu filtrant pour retirer les particules accumulées 
(Brandhuber et coll., 2013; Tobiason et Brandhuber, 2018).

La régénération intermittente nécessite l’utilisation de sable vert de manganèse pour 
adsorber directement le Fe(II) dissous à de faibles concentrations (et le Mn[II]) jusqu’à 
ce que la percée commence. Le milieu filtrant est ensuite régénéré à l’aide d’un oxydant 
(habituellement du MnO4

-) pour oxyder le Fe(II) réduit adsorbé, qui est ensuite lavé à 
contre-courant (sous forme de fer à particules oxydées). Ainsi, la surface du milieu 
filtrant est complètement oxydée et restaure sa capacité d’adsorption du Fe(II) (Civardi 
et Tompeck, 2015). Les pratiques de régénération intermittente présentent un avantage 
lorsque les constituants de l’eau brute, comme le carbone organique, l’ammoniac et 
le sulfure d’hydrogène interfèrent avec les procédés de préoxydation et de filtration 
(Sommerfeld, 1999).

L’utilisation de contacteurs après la filtration pour l’enlèvement du Mn par sorption sur 
un milieu granulaire recouvert d’oxyde de manganèse et de l’oxydation catalytique par 
le chlore libre a été mise en œuvre dans une installation à grande échelle d’une capacité 
de 700 gallons par minute. Le système a été conçu pour réduire la formation de SPD tout 
en contrôlant efficacement les métaux comme le fer. Il a démontré l’enlèvement complet 
du fer à travers les filtres bicouches. Les concentrations de fer dans le filtrat étaient 
inférieures à 0,02 mg/L en moyenne (Bazilio et coll., 2016). Des études menées dans 
plusieurs installations à grande échelle d’une capacité de production allant de 0,06 à 
2,0 millions de gallons par jour (MGJ) ont démontré l’efficacité de l’enlèvement du fer à 
l’aide d’une combinaison d’oxydation (oxydant non précisé) suivie d’une filtration au sable 
vert de manganèse. Les eaux d’alimentation contenant des concentrations de fer de 1,01 à 
5,5 mg/L ont été réduites allant d’une concentration inférieure à la limite de détection 
(non précisée) à 0,3 mg/L dans les eaux traitées (Metcalf, 2000).

Filtration d’oxyde de fer : Sharma et coll. (1999) ont effectué des essais par lots avec une 
eau souterraine synthétique afin de quantifier la capacité d’adsorption de différents milieux 
filtrants, notamment le sable vierge et le sable usé (naturellement recouvert d’oxyde de fer). 
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Bien qu’une augmentation de la capacité d’adsorption avec des pH croissants ait été 
observée pour les milieux de sable vierges et usés, l’étude a clairement démontré que 
le sable recouvert d’oxyde avait une meilleure capacité d’adsorption que le sable vierge. 
Lorsque le pH est passé de 6,0 à 6,5, les capacités d’adsorption ont augmenté de 55 % pour 
le sable vierge et de 91 % pour le sable usagé, tandis que les augmentations étaient de 66 % 
et de 174 %, respectivement, à un pH de 7,0. En pratique, l’étude a démontré que si le Fe(II) 
adsorbé sur le milieu filtrant est oxydé, l’oxyde de fer s’accumule et forme un revêtement 
capable d’adsorber le Fe(II) dans l’eau. Cependant, des taux de réaction différents ont été 
observés pour l’adsorption de Fe(II) sur le milieu filtrant et pour l’oxydation de Fe(II) dans 
l’eau. Les auteurs ont découvert que l’efficacité de l’enlèvement du fer par un filtre peut 
être améliorée en maximisant l’adsorption de Fe(II) sur le milieu recouvert d’oxyde de fer. 
Il a également été déterminé qu’il est essentiel de maintenir des conditions de procédé 
adéquates pour utiliser la capacité du milieu recouvert d’oxyde de fer.

Sable de silicate d’aluminium imprégné de MnO2(s) : Le fer peut être enlevé par filtration 
avec un milieu de sable de silicate d’aluminium imprégné de MnO2(s) et aéré en amont 
du filtre. Cette technologie a été utilisée principalement dans des points d’utilisation, et 
parfois dans le traitement des eaux municipales (Sommerfeld, 1999). Le MnO2(s) agit comme 
catalyseur pour l’oxydation du fer soluble en hydroxydes ferriques, qui précipitent sous une 
forme filtrable (Sommerfeld, 1999; Hiiob et Karro, 2012). Les paramètres de la qualité de l’eau 
comme l’OD, le COT, le sulfure d’hydrogène et le pH influent grandement sur l’efficacité de 
cette technologie. La concentration d’OD doit être d’au moins 15 % de la concentration de fer; 
la concentration de matière organique devrait être inférieure à 4,0 à 5,0 mg/L; l’eau ne devrait 
contenir aucun sulfure d’hydrogène et son pH devrait être supérieur à 6,8 (Hiiob et Karro, 
2012). Le lavage à contre-courant des filtres est nécessaire pour retirer les dépôts 
d’hydroxydes ferriques.

Hiiob et Karro (2012) ont signalé que le sable de silicate d’aluminium imprégné de MnO2(s), 
avec une aération en amont du filtre, était efficace pour enlever 85 % et 99 % du fer à 
l’échelle pilote dans deux systèmes d’eau souterraine. Une réduction des concentrations 
de fer de 3,56 mg/L à 0,27 mg/L dans un système et de 1,68 mg/L à 0,04 mg/L dans l’autre 
système a été obtenue dans l’eau traitée.

Filtration sur pyrolusite : Le fer peut être enlevé de la solution par adsorption sur un lit 
rempli de pyrolusite granulaire, qui est la forme minérale du MnO2(s) (par exemple, aucun 
revêtement requis) (Casale et coll., 2002; Kohl et Medlar, 2006; Tobiason et coll., 2006). 
Habituellement, les filtres à pyrolusite sont un mélange de pyrolusite et de sable allant de 
10 % de pyrolusite/90 % de sable à 50 % de pyrolusite/50 % de sable (en pourcentage du 
volume). Le rapport nécessaire entre la pyrolusite et le sable dépendra des concentrations 
de fer à retirer de l’eau brute. Selon la qualité de la source d’eau, l’aération peut être 
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efficace pour le fer oxydant. Étant donné que le chlore est habituellement ajouté avant le 
filtre pour régénérer continuellement le milieu de pyrolusite, il oxydera également le fer. 
La régénération intermittente avec de l’eau de lavage à contre-courant chlorée peut 
également être une méthode efficace. L’un des avantages de l’utilisation de milieux 
filtrants de pyrolusite est qu’il est possible d’obtenir des taux de filtration plus élevés que 
dans le cas des procédés au sable vert (Sommerfeld, 1999; Casale et coll., 2002). Le milieu 
de pyrolusite a une densité très élevée (> 4,0) et nécessite des taux de charge hydraulique 
beaucoup plus élevés pendant les opérations de lavage à contre-courant pour fluidiser 
le milieu filtrant (Odell et Cyr, 1998; Kohl et Medlar, 2006). Casale et coll. (2002) ont indiqué 
que l’augmentation du taux de filtration permet de réduire les coûts de construction 
et la taille des filtres.

Il existe peu d’information sur l’efficacité de la pyrolusite pour l’enlèvement du fer. 
Olanczuk-Neyman et coll. (2001) ont signalé qu’un lit filtrant à double couche (sable/
pyrolusite) à l’échelle pilote a permis d’enlever en moyenne 89 % du fer dans les eaux 
souterraines. Les concentrations moyennes de fer dans l’affluent de 1,1 mg/L (qui variaient 
entre 0,2 et 2,0 mg/L) ont été ramenées à une moyenne de 0,12 mg/L.

5.2.4.	 Adoucissement à la chaux et par échange d’ions

Dans les installations de traitement où l’adoucissement se fait à la chaux (hydroxyde de 
calcium) ou à la soude (carbonate de sodium), il est également possible d’enlever le fer 
en augmentant le pH de l’eau au-delà de la solubilité de l’hydroxyde de fer et des phases 
solides de carbonate. Étant donné que l’adoucissement à la chaux est plus coûteux 
que d’autres procédés d’enlèvement du fer, cette méthode est habituellement utilisée 
seulement lorsqu’un adoucissement important de l’eau est nécessaire en plus de 
l’enlèvement du fer et/ou du Mn (Wormald et Clark, 1994; Hamann et coll., 1990; Benefield 
et Morgan, 1990; Sommerfeld, 1999).

Le Fe(II) dissous peut également être enlevé par échange de cations à l’aide de milieux 
d’échange cationique habituellement utilisés pour l’adoucissement par échange d’ions. 
Comme pour les autres procédés d’échange de cations, le lavage à contre-courant avec 
une solution de saumure enlève le fer (ainsi que le calcium, le magnésium et le Mn[II]) 
accumulé sur la résine. Si l’oxydation du Fe(II) se produit pendant le procédé, les précipités 
qui en résultent peuvent recouvrir et encrasser le milieu (Sommerfeld, 1999).
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5.2.5.	 Filtration sur membrane

Les membranes d’ultrafiltration peuvent être une solution économique pour enlever 
les particules de fer et peuvent aussi s’avérer efficaces pour l’enlèvement du fer dissous 
lorsqu’elles sont combinées à l’oxydation. La membrane doit être résistante à l’oxydant 
utilisé et l’oxydation doit être terminée avant le passage à travers la membrane afin 
d’éviter la précipitation du fer sur la membrane.

En général, les membranes d’ultrafiltration sont une solution adéquate pour l’eau de puits 
qui est sous l’influence directe de l’eau de surface, lorsque la concentration combinée de 
fer et de Mn est supérieure à 5 mg/L, ou comme solution de rechange à la filtration par 
sable/anthracite pour l’eau de surface. Leur utilisation dans ces conditions permet 
d’éliminer une partie des agents pathogènes sans recourir à un système de filtration 
spécialisé et sans ajouter de coagulant, ce qui réduit l’espace requis et les coûts des 
produits chimiques (c’est-à-dire, moins de chlore nécessaire).

Des essais de traitement par lots avec des membranes d’ultrafiltration ont été effectués 
avec de l’eau d’alimentation contenant 1,0 mg/L de fer en filtration frontale. L’enlèvement 
substantiel du fer a été réalisé sans ajout de chlore. Il variait de 66 % à 92 % (concentrations 
dans l’affluent de 0,4 à 1,0 mg/L). L’efficacité d’enlèvement du fer dissous a augmenté très 
rapidement et a atteint près de 100 % en 20 minutes avec une dose de chlore aussi faible 
que 0,5 mg/L de Cl2 (Choo et coll., 2005).

Deux membranes de nanofiltration en polyamide (NF-PA) et d’ultrafiltration en polyamide 
(UF-PA) disponibles dans le commerce ont été testées en laboratoire à une concentration 
dans l’eau d’alimentation de 100 mg/L afin d’examiner leur capacité à traiter les eaux 
souterraines. Les résultats expérimentaux ont montré qu’à un pH compris entre 3 et 11, 
le rejet par la membrane augmentait à mesure que le pH de la solution d’alimentation 
augmentait pour les deux membranes. L’enlèvement du fer par la membrane de NF-PA à 
des pH de 9 et 11 a permis d’obtenir des concentrations de perméat de 0,08 et de 0,12 mg 
Fe/L, respectivement. La membrane d’UF-PA a obtenu des concentrations de fer dans le 
perméat de 0,12, 0,07 et 0,13 mg Fe/L à des pH de 7, 9 et 11. Le rejet de Fe a été fructueux à 
un pH de 9 et plus. Lorsque le pH de la solution d’alimentation a été réglé en dessous de 7, 
le rejet du fer par les membranes de NF et d’UF était faible (Kasim et coll., 2017). Le fer peut 
encrasser les membranes prématurément, de sorte qu’il peut être nécessaire d’ajuster le 
procédé ou la qualité de l’eau (par exemple, en maintenant des conditions anoxiques dans 
l’eau) pour réduire au minimum l’encrassement (Duranceau, 2001).



RECOMMENDATIONS POUR LA QUALITÉ DE L’EAU POTABLE AU CANADA
FER   Document technique72

5.2.6.	 Biofiltration

L’enlèvement biologique peut être une méthode efficace, économique et respectueuse de 
l’environnement pour enlever le fer et le Mn présent dans les approvisionnements en eau 
potable. La biofiltration est principalement utilisée pour les eaux souterraines de qualité 
plus stable, car les populations microbiennes sur le filtre pourraient ne pas réagir assez 
rapidement aux changements de la qualité de l’eau (Tobiason et Brandhuber, 2018). De 
grandes populations bactériennes naturellement présentes dans l’eau et le sol peuvent 
s’établir dans les filtres. Ces bactéries oxydent le fer et créent des précipités de métal 
dans le milieu filtrant (Mouchet, 1992; Sogaard et coll., 2000; Williams, 2002; Štembal et coll., 
2005; Kohl et Medlar, 2006; Burger et coll., 2008; Marsadi et coll., 2018; Earle et coll., 2020). Les 
bactéries oxydant le fer ont la propriété unique de provoquer l’oxydation et la précipitation 
du fer dissous dans des conditions de pH et de potentiel d’oxydoréduction intermédiaire 
entre celles des eaux souterraines naturelles et celles requises pour l’enlèvement classique 
(physique/chimique) du fer (Mouchet et coll., 1992). L’oxydation biologique du fer s’est révélée 
être le procédé le plus favorable lorsque les conditions d’oxydation physicochimique du fer 
n’étaient pas optimales (Vet et coll., 2011).

De nombreuses souches de bactéries différentes ont été relevées dans la littérature comme 
étant capables d’oxyder le Fe(II); les bactéries du genre Gallionella, Leptothrix, Crenothrix 
et Siderocapsa en sont des exemples (Kohl et Medlar, 2006). La recherche a montré que 
les mécanismes intervenant dans l’enlèvement du Fe(II) par les ferrobactéries comprennent 
l’oxydation intercellulaire par action enzymatique ou l’oxydation extracellulaire causée 
par l’action catalytique des polymères excrétés par les ferrobactéries. Certains types 
de ferrobactéries hétérotrophes peuvent également utiliser la fraction organique du fer 
complexé organiquement, libérant le fer qui peut ensuite être oxydé (Mouchet, 1992). 
La forme des précipités pendant l’oxydation biologique du Fe(II) est plus compacte que 
celle des dépôts amorphes qui se forment pendant la précipitation chimique (Mouchet, 1992; 
Baudish, 2010). Le lavage à contre-courant du milieu retire le métal oxydé accumulé, ainsi 
qu’une partie du biofilm (Tobiason et Brandhuber, 2018).

La détermination du temps d’acclimatation requis constitue un défi majeur dans 
l’établissement d’une population microbienne viable permettant l’oxydation et l’enlèvement 
efficaces du Fe(II). Cette période dépend du pH, de la température et des éléments nutritifs 
(N, P), mais il est possible de la réduire en introduisant une petite quantité de milieu filtrant 
recueilli à partir d’un filtre biologiquement actif et mature (Tekerlekopoulou et coll., 2013; 
McClellan, 2015). Les vitesses de croissance des microorganismes oxydants le Fe(II) sont 
généralement plus rapides que celles des organismes qui favorisent l’oxydation du Mn(II). 
Les conditions de fonctionnement optimales pour l’oxydation du fer comprennent des pH 
compris entre 6,5 et 7,2, un potentiel d’oxydoréduction d’environ 200 mV, des concentrations 
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d’OD de 5,0 à 25 mg/L et températures de 10 °C à 25 °C. Le fer et le Mn peuvent être oxydés 
et enlevés simultanément selon leurs concentrations et la configuration de l’agent réacteur. 
Cependant, les deux métaux sont souvent traités en étapes distinctes, parce que le fer est 
facilement oxydé par l’aération et que des conditions différentes sont nécessaires pour 
obtenir une oxydation et une élimination optimales du Mn. S’il n’est pas retiré en premier, 
le fer peut nuire à l’oxydation et à l’élimination du Mn (Mouchet, 1992; Sommerfeld, 1999; 
Kohl et Medlar, 2006; Tekerlekopoulou et coll., 2013). Kohl et Medlar (2006) ont déclaré qu’un 
protocole de traitement type pour l’enlèvement simultané du fer et du Mn nécessiterait deux 
étapes de biofiltration distinctes, avec une aération initiale pour l’enlèvement du Fe(II), suivie 
d’une étape d’aération secondaire, d’un ajustement du pH et d’une biofiltration du Mn(II), 
et un traitement ultérieur, comme la désinfection, à l’étape finale. McClellan (2015) a décrit 
qu’un tel système dans lequel le procédé de biofiltration traitait efficacement l’eau avec des 
concentrations de fer et de Mn de 3 mg/L et de 2,5 mg/L, respectivement. Des concentrations 
inférieures aux limites de détection de 0,1 mg/L et de 0,02 mg/L pour le fer et le Mn, 
respectivement, ont été obtenues sans l’utilisation d’oxydants chimiques et avec beaucoup 
moins de lavage à contre-courant que dans le procédé d’oxydation chimique.

Plusieurs étapes de traitement peuvent être nécessaires pour enlever le fer plus 
efficacement en fonction des contaminants présents dans l’eau brute (par exemple, 
Mn, NH3). Des études ont révélé que l’ammoniac présent dans la source d’eau nécessitait 
l ’utilisation d’un traitement biologique au fer en amont du stade de la nitrification 
(Mouchet, 1992; Kohl et Dixon, 2012). L’oxydation biologique du fer par les microorganismes 
Gallionella ferruginea et Leptothrix ochracea s’est révélée être une technologie prometteuse 
pour l’enlèvement efficace de l’arsenic des eaux souterraines. Au cours du procédé, des 
oxydes de fer se sont déposés dans le milieu filtrant, ainsi que des microorganismes, ce 
qui a créé un environnement propice à l’adsorption et à l’enlèvement de l’arsenic dans 
les cours d’eau (Katsoyiannis et Zouboulis, 2004).

Les avantages de la biofiltration comprennent un taux de filtration élevé (jusqu’à 50 m/h), 
un sable grossier (0,95 à 1,35 mm), une capacité de rétention élevée (1 à 5 kg Fe/m3), 
l’élimination des réactifs chimiques, une réduction des coûts d’investissement et 
d’opération et une bonne capacité de traitement des boues (Mouchet, 1992; 
Tekerlekopoulou et coll., 2013).

Des usines de biofiltration à échelle pilote et à grande échelle ont réussi à enlever le fer 
des eaux souterraines dans une proportion de 93 % à 99 % (voir le tableau 11).
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Tableau 11 : Enlèvement du fer par biofiltration

Espèces de fer 
dans la source 
d’eau

Description du procédé
Fe(II) dans l’eau 
traitée ou % 
d’enlèvement

Références

Fe(II) dissous :  
1,5 à 2,0 mg/L

Grande échelle : ITE (eaux souterraines) (6,5 MGJ). 
Une partie de l’eau est traitée par osmose inverse.
Débit restant : Biofiltration au 1er stade : pH de 7,4; 
faible concentration d’OD (non fournie) pour 
l’enlèvement du fer.
Biofiltration au 2e stade : O2 ajouté; ajustement du 
pH à 7,7 pour l’enlèvement du Mn.
Les eaux traitées biologiquement et par osmose 
inverse ont été mélangées avant la distribution.
Qualité de l’eau brute : Azote 
ammoniac 1,4 à 1,7 mg/L; Mn(II) 0,08 à 0,12 mg/L.

1er stade : Fe(II) 
dissous : 
< 0,1 mg/L

Brandhuber 
et coll. (2013)

Fe(II) dissous : 
2,3 mg/L

Eaux souterraines à grande échelle 0,6 MGJ : 
Aération, suivie de 3 filtres biologiques avec 
gravier/sable en parallèle (taux de charge 
hydraulique [TCH] 2 gpm/pi2). Lavage à contre-
courant tous les 3 jours 14 gpm/pi2.
Qualité de l’eau brute : pH de 7,48; OD de 
1,22 mg/L; potentiel d’oxydoréduction 114 mV; 
COT à 1,2 mg/L

Après 
l’aération : 
Fe(II) : 0,2
Après la 
filtration 
bicouche : 
Fe(II) : < 0,025

Lytle et coll. 
(2007)

Fe(II) dissous :  
0,75 à 1,1 mg/L

Eaux souterraines à grande échelle 2 200 m3/h : 
Aération en cascade; milieux filtrants : 4 filtres 
à gravité avec une profondeur de sable de 1,4 m; 
taux de filtration : 22 à 23 m/h;
Le filtre fonctionne pendant 48 heures; le lavage 
à contre-courant dure 8,5 minutes avec < 0,2 % 
de l’eau du produit.

Effluent filtré 
après 10 heures :  
0,1 mg/L
Après 
24 heures :  
< 0,03 mg/L

Mouchet 
(1992)

Fer total : 
6 à 8 mg/L

Échelle pilote (eaux souterraines) : Aération; 
2 colonnes de filtration parallèles a) sable de 
manganèse (débit de 3,9 m/h) et b) sable de silice 
(débit de 3,1 m/h); matériau inoculé – sable usagé 
d’un filtre à sable lent.
Qualité de l’eau brute : Faible teneur en matières 
organiques; pH de 7,2; OD de 5 mg/L; Mn de 1,5 à 
2,25 mg/L.

Deux colonnes : 
99 %

Qin et coll. 
(2009)

COT – carbone organique total; ITE – installation de traitement de l’eau; MGJ – million de gallons par jour; 
OD – oxygène dissous.
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Il est important que les responsables de systèmes de distribution d’eau potable qui 
envisagent de passer de la filtration sur milieu enrobé de MnOx(s) à la biofiltration tiennent 
compte des métaux accumulés (y compris le fer) sur le milieu filtrant, qui pourraient être 
libérés dans l’eau une fois le chlore libre résiduel libre épuisé (Gabelich et coll., 2006; Kohl 
et Dixon, 2012). Les revêtements de MnOx(s) sur les milieux filtrants ont également démontré 
une affinité importante pour l’adsorption d’autres métaux, notamment l’aluminium, le fer, le 
calcium et plusieurs métaux lourds. On recommande aux installations qui ont l’intention de 
convertir un filtre existant contenant un milieu filtrant enrobé de MnOx(s) de retirer ce filtre 
et de le nettoyer ou de le remplacer avant d’entreprendre la biofiltration (Kohl et Dixon, 2012).

5.2.7.	 Séquestration

La séquestration est une mesure de contrôle qui vise à limiter les problèmes de qualité de 
l’eau d’ordre esthétique associés à l’oxydation du Fe(II) dissous, qui entraîne la formation 
de particules de Fe(III) dans le réseau de distribution. Dans le cas du fer, la séquestration 
est généralement considérée comme une mesure de contrôle temporaire, étant donné 
que son effet est d’une durée limitée (Kohl et Medlar, 2006). Les agents séquestrant 
comprennent des composés comme l’hexamétaphosphate et le polyphosphate. La 
séquestration n’est généralement pas recommandée comme stratégie pour traiter l’eau 
colorée, car elle peut avoir un effet négatif sur d’autres métaux, comme le plomb.

Les polyphosphates ont été utilisés avec succès pour contrôler les épisodes d’eau rouge 
(Lytle et Snoeyink, 2002). Lorsque le fer est oxydé (habituellement par du chlore) pour former 
une forme ferrique colloïdale, un polyphosphate est ajouté pour stabiliser les particules de 
fer colloïdales qui sont trop petites pour causer une couleur ou une turbidité apparente 
(Sommerfeld, 1999; Casale et coll., 2002; Kohl et Medlar, 2006). Cependant, les polyphosphates 
sont généralement utilisés pour la séquestration et l’atténuation de l’eau colorée provenant 
du Mn et du fer présents dans la source d’eau. De nombreux chercheurs ont conclu à tort que 
les sous-produits du fer avaient diminué avec l’utilisation du polyphosphate, alors qu’en fait, 
les concentrations de fer ou les taux de corrosion du fer avaient peut-être augmenté (McNeill 
et Edwards, 2001).

Certains réseaux contenant naturellement du fer dans leur source d’eau appliquent des 
polyphosphates pour séquestrer le fer avant la chloration. Les agents séquestrant sont 
habituellement utilisés lorsque les concentrations de fer dans l’eau sont inférieures à 2 mg/L 
(Kohl et Medlar, 2006). Cependant, en raison des réactions d’hydrolyse qui coupent les 
liaisons de phosphate, ce qui entraîne la conversion des polyphosphates en orthophosphate, 
l’efficacité de l’agent séquestrant diminue avec le temps. Ces réactions libèrent des ions de 
fer dans l’eau, où ils s’oxydent, se déposent et s’accumulent dans le réseau de distribution; ils 
peuvent ainsi être libérés à nouveau (Friedman et coll., 2010). Étant donné la propension des 



RECOMMENDATIONS POUR LA QUALITÉ DE L’EAU POTABLE AU CANADA
FER   Document technique76

métaux comme le Pg et le Mn à s’adsorber sur le fer (voir section 4.3), la consommation de 
l’eau entraînera une exposition à ces métaux et à d’autres métaux préoccupants pour la 
santé. De plus, on a signalé que l’utilisation de polyphosphate augmentait les concentrations 
de plomb et de cuivre selon certains facteurs comme la qualité de l’eau et le pH (Santé 
Canada, 2022).

Même s’il ne s’agit pas techniquement d’un agent séquestrant, le silicate de sodium est 
également utilisé pour atténuer la coloration causée par le fer. À l’instar des polyphosphates, 
le silicate de sodium est une mesure de contrôle temporaire pour le fer, parce que son effet 
est de courte durée (Robinson et coll., 1992). Le silicate de sodium est un composé basique, et 
son utilisation est toujours associée à une augmentation du pH. Li et coll. (2021) ont constaté 
qu’à des doses élevées de silicate de sodium (48 mg/L), les dépôts de corrosion dans les 
sections de tuyaux en fonte et les entrées de service en plomb étaient dispersés, ce qui 
a entraîné une augmentation importante de la libération de plomb et de fer.

Même si les produits séquestrants peuvent réduire les impacts visuels du fer, il s’agit 
d’une mesure temporaire qui peut avoir des effets négatifs sur d’autres métaux présents 
(par exemple, le plomb et le cuivre). Il a été démontré que les séquestrants augmentent 
de manière significative les concentrations de plomb par rapport à une eau potable sans 
inhibiteurs (McNeill et Edwards, 2002).

Il n’est pas recommandé d’utiliser des agents séquestrants pour traiter l’eau colorée 
en raison du fer ou d’autres métaux.

5.3	 Traitement à l’échelle résidentielle
Dans les cas où l’on souhaite éliminer le fer à l’échelle résidentielle, par exemple, lorsque 
l’eau potable d’une résidence provient d’un puits privé, un dispositif de traitement résidentiel 
pourrait être employé pour diminuer les concentrations de fer dans l’eau potable. Avant 
d’installer un dispositif de traitement, il faudrait faire analyser l’eau pour en déterminer les 
caractéristiques chimiques générales, de même que la concentration de fer dans la source 
d’eau. Il faudrait faire analyser périodiquement l’eau qui entre dans le dispositif de traitement 
et l’eau traitée par un laboratoire accrédité afin de vérifier confirmer l’efficacité du dispositif 
de traitement. Étant donné que la capacité d’enlèvement du fer des dispositifs peut diminuer 
avec le temps, ils doivent être entretenus ou remplacés.

Les consommateurs devraient vérifier la durée de vie prévue des composants de leur 
dispositif de traitement selon les recommandations du fabricant et veiller à leur entretien 
au besoin. Santé Canada ne recommande aucune marque particulière de dispositif de 
traitement de l’eau potable, mais conseille fortement aux consommateurs d’utiliser des 
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dispositifs dont la conformité aux normes pertinentes de NSF International Standard/
American National Standards Institute (NSF/ANSI) est certifiée par un organisme de 
certification accrédité. Les normes sont des exigences minimales relatives aux matériaux, à 
la conception et à la construction des dispositifs de traitement de l’eau potable qui peuvent 
être vérifiées par un tiers. On s’assure ainsi que les matériaux contenus dans le dispositif ne 
libèrent pas de contaminants dans l’eau potable (c’est-à-dire, innocuité des matériaux). Par 
ailleurs, les normes comportent des exigences en matière de performance qui établissent 
le degré d’enlèvement qui doit être assuré à l’égard de certains contaminants (par exemple, 
déclaration de réduction) potentiellement présents dans les approvisionnements en eau.

Les organismes de certification (c’est-à-dire, les tiers), qui doivent être accrédités par le 
Conseil canadien des normes (CCN), garantissent qu’un produit est conforme aux normes 
en vigueur. Voici quelques-uns des organismes accrédités au Canada (CCN, 2024) :

	» Groupe CSA

	» NSF International

	» Water Quality Association

	» UL LLC

	» Bureau de normalisation du Québec

	» International Association of Plumbing and Mechanical Officials

	» Laboratoires ALS

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

Il existe actuellement des dispositifs de traitement certifiés pour l’enlèvement du fer 
dans l’eau potable dans une résidence. Le fonctionnement de ces dispositifs repose sur 
des procédés d’adsorption. La norme 42 de la NSF/ANSI 42 (Drinking Water Treatment 
Units—Aesthetic Effects) s’applique à l’enlèvement du fer présent dans l’eau potable. Pour 
qu’un dispositif de traitement de l’eau potable soit certifié conforme à la norme 42 pour 
l’enlèvement du fer, il doit pouvoir réduire une concentration moyenne de 3,0 à 5,0 mg/L 
ou de 9,0 à 11,0 mg/L dans l’eau d’alimentation (affluent) à une concentration maximale 
de 0,3 mg/L dans l’eau traitée (NSF International, 2022).

Le choix du système de traitement le plus efficace pour un ménage dépend de divers 
facteurs, notamment la concentration et la forme (dissoute ou particulaire) du fer et d’autres 
paramètres comme la dureté, l’alcalinité, le Mn, le sulfure, l’ammoniac et le COD présents 
dans l’eau de la source d’eau. Un rapport détaillé a été préparé par Brodeur et Barbeau (2015) 
d’après les données de l’étude de Barbeau et coll. (2011) sur l’efficacité des technologies de 

https://www.csagroup.org/fr/
http://www.nsf.org
http://www.wqa.org
https://canada.ul.com/fr/
http://www.bnq.qc.ca
http://www.iapmo.org
https://www.truesdail.com/
https://www.scc.ca/fr
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traitement pour l’enlèvement du Mn dans les eaux souterraines. Ce rapport comprenait 
les résultats d’enlèvement du fer par 96 systèmes utilisant diverses technologies à une 
concentration moyenne dans l’affluent de 583,6 µg/L (0,584 mg/L) et de concentration dans 
l’eau traitée de 88,5 µg/L (0,0885 mg/L) (élimination moyenne de 82,6 %). Plus de 83 % des 
systèmes ont pu atteindre une concentration de fer inférieure à 100 µg/L (0,1 mg/L) dans 
l’eau traitée. Les résultats de chaque technologie sont présentés ci-dessous et résumés 
à l’annexe C (tableau C.1).

Les adoucisseurs d’eau classiques conçus pour enlever les ions responsables de la dureté 
(Ca2+ et Mg2+) qui traitent l’eau au point d’entrée de la maison reposent sur la technologie des 
échanges d’ions et ils ont le potentiel d’enlever le fer. Brodeur et Barbeau (2015) ont observé 
l’efficacité d’enlèvement (-1 968 % à 97 %) des systèmes d’échange d’ions résidentiels (n = 54). 
Cependant, les auteurs ont constaté que les systèmes étaient généralement efficaces, 75 % 
des systèmes ayant enlevé 97 % du fer, atteignant des concentrations inférieures à 81 µg/L 
dans l’eau traitée (concentrations dans l’affluent allant jusqu’à 644 µg/L). La résine utilisée 
dans les systèmes d’échange d’ions est sélective vers les cations responsables de la dureté 
(calcium et magnésium). Par conséquent, l’enlèvement du fer au moyen d’adoucisseurs d’eau 
sera moins efficace lorsque la dureté de l’eau de la source d’approvisionnement est très 
élevée. Les personnes qui suivent un régime alimentaire à faible teneur en sodium 
ou qui doivent limiter leur exposition au potassium doivent savoir que les systèmes 
d’adoucissement résidentiels augmenteront la concentration de sodium ou de potassium 
dans l’eau traitée.

On a constaté que les filtres à charbon actif pouvaient réduire les concentrations de fer 
dans l’eau potable au point d’utilisation. Brodeur et Barbeau (2015) ont observé que les 
systèmes à charbon actif permettaient d’enlever en moyenne 86 % du fer (de 47,8 % à 
100 %) pour 17 des 18 systèmes testés (concentrations dans les affluents de 6,7 à 850 µg/L). 
Cependant, un des systèmes a rejeté du fer total, avec une concentration dans l’affluent 
de 17,3 µg/L, ce qui a donné une concentration dans l’eau traitée de 48,1 µg/L (-178 % de 
l’enlèvement du Fe). Seulement deux (6 %) des systèmes affichaient une concentration 
dans l’eau traitée supérieure à 100 µg/L (0,1 mg/L).

Les systèmes de traitement de l’eau par osmose inverse se sont révélés efficaces et fiables 
pour réduire les concentrations de fer dans l’eau potable dans les points d’utilisation. 
Cependant, les membranes des systèmes par osmose inverse sont plus efficaces pour 
enlever le fer dissous, car la forme oxydée peut causer de graves problèmes d’encrassement. 
Brodeur et Barbeau (2015) ont signalé que les systèmes d’osmose inverse au points 
d’utilisation (n = 9) étaient capables d’atteindre des concentrations dans l’eau traitée 
inférieures à 6,0 µg/L alors que la teneur en fer dans l’eau de puits variait de 784 µg/L 
à 16,8 µg/L (enlèvement de 75 % à 99 %).
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Les filtres oxydants au point d’entrée, comme les filtres au sable vert, permettent d’enlever le 
fer à l’échelle résidentielle. Ces systèmes ont un milieu filtrant avec un revêtement d’oxyde 
de Mn qui adsorbe puis oxyde le fer dissous. On les appelle souvent des filtres au sable vert 
de manganèse. Les filtres au sable vert nécessitent beaucoup d’entretien, notamment une 
régénération fréquente avec un oxydant et un lavage à contre-courant régulier pour retirer 
les particules de fer oxydées. L’oxydant privilégié est le chlore, bien que le permanganate 
de potassium puisse également être efficace. Lorsqu’ils ne sont pas utilisés ou entretenus 
correctement, les filtres au sable vert peuvent libérer du fer dans l’eau du robinet (Barbeau 
et coll., 2011). Brodeur et Barbeau (2015) ont rapporté des données sur l’enlèvement du fer 
concernant trois filtres au sable vert installés dans des résidences. Tous les systèmes 
étaient capables d’enlever le fer à une concentration bien inférieure à 100 µg/L, pour 
des concentrations dans l’affluent allant de 675 µg/L à 2 562 µg/L. Les propriétaires doivent 
soigneusement étudier le choix et le fonctionnement de ces types de systèmes de traitement 
pour l’enlèvement du fer, en particulier s’ils servent en même temps à retirer le Mn. Il est 
également important de surveiller régulièrement la concentration de Mn dans l’eau traitée 
par filtration au sable vert pour s’assurer que le système fonctionne correctement et qu’il 
ne libère pas de Mn.

Selon la concentration de fer dans la source d’eau et le type de traitement choisi, les 
ménages possédant un puits privé peuvent vouloir traiter l’eau au point d’entrée afin 
de réduire la probabilité de coloration de l’eau et de coloration des vêtements pendant 
la lessive.

5.4	 Considérations relatives au réseau de distribution
Le réseau de distribution est un système dynamique sur les plans hydraulique, physique, 
chimique et biologique qui a des répercussions importantes sur la réalisation de l’OE au 
robinet du consommateur. Les concentrations de fer supérieures à 0,05 mg/L peuvent 
donner lieu à des plaintes au sujet de la coloration de l’eau, des appareils sanitaires et de 
la coloration des vêtements pendant la lessive, ainsi qu’à une insatisfaction générale à 
l’égard de la qualité de l’eau (Sommerfeld, 1999; Casale et coll., 2002; Kohl et Medlar, 2006; 
Tobiason et coll., 2008).

Dans certains cas, les problèmes de fer au robinet ne sont pas associés à des concentrations 
élevées de fer dans l’eau de l’affluent et ne peuvent donc pas être estimés en évaluant les 
concentrations de fer à l’entrée du réseau de distribution. Ces concentrations élevées de 
fer au robinet sont plutôt le résultat de la libération ou de la remise en suspension du fer 
accumulé dans le réseau de distribution et la plomberie à partir de concentrations faibles, 
mais constantes, de fer présent dans la source ou l’eau traitée. Les dépôts de fer accumulés 
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peuvent être libérés périodiquement en raison de perturbations physiques ou hydrauliques 
ou d’une composition chimique instable de l’eau et peuvent entrer dans l’eau du réseau de 
distribution, ce qui entraîne des plaintes concernant la couleur de l’eau.

Les répercussions de l’accumulation et de la libération de fer et de métaux cooccurrents 
dans les réseaux de distribution ont également été bien documentées. Par exemple, des 
métaux préoccupants pour la santé, comme le plomb et l’arsenic, peuvent être adsorbés 
sur les dépôts de corrosion du fer ou y être incorporés, puis être libérés à des niveaux 
dépassant les concentrations autorisées au robinet (Lytle et coll., 2004; Schock, 2005; 
Schock et coll., 2008, 2014; Friedman et coll., 2010; Brandhuber et coll., 2015; Santé Canada, 
2019 a, b). Les concentrations élevées de fer dans l’eau du robinet sont généralement 
associées à l’accumulation et à la libération de fer dans le réseau de distribution plutôt 
qu’à des concentrations élevées de fer dans la source ou l’eau traitée (Brandhuber et coll., 
2015). Le fait que les sous-produits de corrosion du fer peuvent épuiser les résidus de 
désinfectant est particulièrement préoccupant pour la santé (Frateur et coll., 1999).

Des dépôts libres peuvent provenir de particules résiduelles dans l’eau brute, de précipités 
d’éléments métalliques résiduels dans l’eau brute ou de produits chimiques de traitement 
(comme le fer, l’aluminium et le manganèse), de produits de corrosion des matériaux de 
tuyauterie et de biofilms qui se sont détachés des parois des conduites (Liu et coll., 2017). 
Le fer est considéré comme l’un des constituants les plus courants des dépôts libres (Hill 
et coll. 2010; Peng et coll., 2010). La libération de produits de corrosion des tuyaux en fer en 
est une autre source majeure. Les conduites de distribution en fer, comme les conduites 
en fonte sans revêtement et les conduites en acier, sont encore largement répandues dans 
les réseaux de distribution d’eau potable actuels (McNeill et Edwards 2001; Peng et coll., 
2010). Les parois des tuyaux en fonte sont généralement recouvertes de dépôts de 
corrosion, et une fine couche d’oxydes de fer faiblement fixés se trouve au-dessus des 
dépôts (Sarin et coll., 2004a).

Les ions Fe(II) produits par les réactions de corrosion des tuyaux en fer peuvent soit être 
libérés dans l’eau, soit être déposés (s’accumuler) sous forme de dépôt sur le tuyau en 
fer corrodé. La libération de fer désigne le transport du fer de la surface du métal ou du 
dépôt de corrosion vers l’eau, sous forme soluble et particulaire. La forme soluble peut 
se produire par corrosion de la conduite ou par dissolution des composants ferreux des 
dépôts incrustés (Benjamin et coll., 1996; Sarin et coll., 2004 a, b). La libération du fer sous 
forme particulaire se produit par une chasse hydraulique qui remet en suspension les 
précipités de fer déposés à la surface des dépôts. La mesure dans laquelle les processus 
de libération ou d’accumulation se produisent est une fonction complexe de la qualité 
de l’eau (par exemple, OD, pH, alcalinité, conductivité, inhibiteurs) et des conditions 
hydrauliques (Benjamin et coll., 1996; McNeill et Edwards, 2001; Sarin et coll., 2004 b).
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L’eau rouge ou colorée est une plainte fréquente des consommateurs dont l’eau provient 
de tuyaux en fer, en particulier dans les zones stagnantes du réseau de distribution. La 
stagnation de l’eau entraîne une diminution rapide de l’oxygène et d’autres oxydants près 
des dépôts de corrosion et permet aux ions Fe(II) de se diffuser à partir des dépôts dans 
l’eau. L’eau colorée se forme lorsque le fer pénètre dans l’eau sous forme de particules 
ferriques ou sous forme d’ions Fe(II) oxydés pour former des particules ferriques (Sarin, 
2004a). Selon Benjamin et coll. (1996), les problèmes de coloration de l’eau sont souvent 
causés par les dépôts de corrosion et découlent souvent de variations de la qualité de 
l’eau, comme des changements du pH, une diminution de l’alcalinité et un changement 
du carbone inorganique dissous. Imran et coll. (2005) ont signalé que la libération d’eau 
colorée dans les réseaux de distribution était causée par la libération de sous-produits 
de corrosion provenant de tuyaux en fer non revêtus et galvanisés.

En l’absence de perturbations significatives, les métaux lourds s’accumulent et demeurent 
dans les dépôts de fer qui les adsorbent. Cependant, lorsque les paramètres chimiques 
de l’eau, tels que le pH, l’alcalinité et le potentiel d’oxydation/de réduction, changent, 
une désorption de ces métaux lourds à partir des dépôts dans l’eau distribuée peut se 
produire (Copeland et coll., 2007; Hill et coll., 2010). La plupart des particules se déplacent 
dans l’eau distribuée lorsqu’une perturbation hydraulique se produit. Il est bien connu que 
des bactéries associées aux particules sont souvent présentes dans l’eau potable et que 
leur contribution au risque microbien fait l’objet de recherches (Camper et coll., 1996; 
Vreeburg et coll., 2008; Liu et coll., 2013a, b). Par conséquent, les microorganismes et les 
métaux lourds attachés aux dépôts libérés peuvent simultanément entrer dans l’eau et 
contribuer au risque sanitaire.

Il ne faut pas considérer que l’eau colorée peut être consommée sans danger ou qu’il s’agit 
uniquement d’un problème esthétique, car les particules de fer peuvent adsorber des 
contaminants comme l’arsenic, le Pb, le Mn, l’uranium et les radionucléides, et les libérer 
par la suite pendant les épisodes de coloration de l’eau. Bien qu’il existe des stratégies ou 
des techniques pour contrôler la couleur de l’eau, il est important de comprendre qu’il 
n’existe aucune solution universelle.

Pour comprendre le problème de coloration de l’eau, les responsables de systèmes de 
distribution d’eau potable doivent tenir compte des renseignements sur les clients, des 
caractéristiques du système d’approvisionnement en eau, des opérations de traitement de 
l’eau, de la qualité de l’eau et des analyses des dépôts. De plus, ils doivent déterminer si le 
problème de l’« eau rouge/colorée » est chronique ou aigu. Les problèmes aigus peuvent 
souvent être réglés en modifiant les procédures opérationnelles, tandis que les problèmes 
chroniques peuvent nécessiter des changements dans les sources d’eau, le traitement, et 
parfois la réhabilitation des réseaux de canalisations (Clement et coll., 2002). Cependant, 



RECOMMENDATIONS POUR LA QUALITÉ DE L’EAU POTABLE AU CANADA
FER   Document technique82

les changements apportés à un système d’alimentation en eau, que ce soit dans les procédés 
de traitement ou dans la qualité de la source d’eau, doivent être pris en considération, car 
ils ont une incidence sur les paramètres de la qualité de l’eau comme le pH, l’alcalinité et 
le potentiel d’oxydoréduction (POR) (Schock, 2005). En avril 2014, la ville de Flint, dans le 
Michigan, a remplacé ses réserves d’eau provenant du lac Huron, fournie par Détroit, par l’eau 
de la rivière Flint. Le changement de source d’eau a entraîné une différence significative dans 
la qualité de l’eau traitée fournie aux résidents, avec des épisodes concomitants de coloration 
de l’eau, des problèmes de contamination microbiologique dus à l’absence de désinfection 
résiduelle et une grande quantité de sous-produits de désinfection. Ces problèmes ont été 
aggravés par une eau plus corrosive qui a entraîné des concentrations élevées de plomb 
(Santé Canada, 2019a). Toute modification de l’approvisionnement en eau potable (y compris 
le mélange) ou d’un traitement devrait s’accompagner d’une surveillance étroite de l’eau 
distribuée (Santé Canada, 2019a).

Brandhuber et Tobiason (2018) ont suggéré que, pour éviter les problèmes chroniques, les 
responsables de systèmes de distribution d’eau potable devraient viser une concentration 
de fer de 0,1 mg/L dans l’eau traitée. Lorsque la concentration de fer entrant dans le réseau 
de distribution est réduite au minimum, il faudrait également mettre en œuvre des pratiques 
exemplaires pour maintenir des conditions chimiques et biologiques stables de qualité de 
l’eau dans l’ensemble du réseau.

5.4.1.	 Corrosion du fer et dépôts

Les tuyaux en fer sont fréquemment utilisés dans les réseaux de distribution d’eau potable. 
Il s’agit habituellement de tuyaux en fonte ductile (Benjamin et coll., 1996; Świetlik et coll., 
2012; Folkman, 2018). Lorsque les tuyaux en fer sont exposés à de l’eau aérée ou chlorée, le 
fer métallique est oxydé en Fe(II) (les tuyaux sont corrodés). Les ions Fe(II) produits par la 
réaction de corrosion peuvent se dissoudre dans l’eau ou précipiter sous forme de dépôt 
sur la conduite corrodée. Les interactions des surfaces corrodées des tuyaux en fer avec 
l’eau sont importantes, car plusieurs problèmes distincts (mais connexes) peuvent se 
produire dans un réseau de distribution :

	» Perte de masse de la conduite par l’oxydation du fer métallique en espèces de fer 
soluble ou par la formation de dépôts ferrifères;

	» Accumulation de dépôt de corrosion sous forme de gros tubercules qui augmentent 
la perte de charge et diminuent la capacité hydraulique;

	» Libération de fer soluble ou particulaire dans l’eau qui diminue sa qualité esthétique 
et peut entraîner des plaintes des consommateurs au sujet de l’eau rouge;

	» Épuisement des désinfectants en raison de la corrosion du fer;
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	» Biofilm protégé par les dépôts de corrosion de fer;

	» Les dépôts de corrosion du fer influent sur la formation de SPD.

	» Les oxydes de fer adsorbent et accumulent des contaminants inorganiques, 
comme l’arsenic, le plomb, le Mn, l’uranium et les radionucléides, qui peuvent être 
libérés dans l’eau libre et les installations de plomberie.

Le potentiel de corrosion du fer est généralement modélisé en fonction de la concentration 
d’OD dans l’eau et du pH (Benjamin et coll., 1996; Revie et Uhlig, 2008). Les désinfectants, 
comme le chlore et la monochloramine, influent sur le potentiel d’oxydoréduction de l’eau 
potable et, par conséquent, sur le taux de corrosion du fer (Benjamin et coll., 1996; McNeill 
et Edwards, 2001; Sarin et coll., 2004b). Bien que ces désinfectants soient des accepteurs 
d’électrons efficaces, leurs concentrations sont généralement inférieures à la concentration 
d’OD dans le réseau de distribution. Dans la plage de pH de l’eau potable (soit de 7,0 à 10,5) 
(Santé Canada, 2015), la réduction de l’OD est la réaction cathodique la plus importante qui 
entraîne l’oxydation du fer métallique (Sarin et coll., 2004b). Toutefois, pendant la stagnation, 
la concentration d’oxygène ou de désinfectants près de la paroi de la conduite peut avoisiner 
zéro. Dans ces conditions, une réduction de l’ion hydrogène peut se produire, ainsi qu’une 
réduction de Fe(III) en Fe(II) (voir l’équation 1) (Benjamin et coll., 1996). Aucune corrélation 
directe n’a été établie entre la température et les plaintes liées à l’eau rouge. Toutefois, ces 
dernières ont été signalées en plus grand nombre durant les mois d’été plus chauds (Santé 
Canada, 2022a). Le taux de corrosion et le degré de formation de tubercules dans les réseaux 
de distribution en fer augmentent généralement avec la valeur du pH. Cependant, la 
solubilité des produits de corrosion du fer, et les concentrations de fer qui en résultent, 
diminuent à mesure que le pH augmente (Santé Canada, 2022a).

Équation 1

2FeOOH(s) + 2H+ + 2e- = 2Fe2+ + 4OH-

Les dépôts de corrosion du fer sont des dépôts complexes et hétérogènes, et il est difficile 
de prévoir leur comportement dans le réseau de distribution. Des études microscopiques 
des dépôts de corrosion du fer ont révélé trois régions structurelles distinctes : a) une couche 
superficielle non fixée; b) une couche dense, en forme de coquille, sous la surface supérieure; 
et c) une structure poreuse, avec du Fe(II) près de la paroi du tuyau. L’état d’oxydation du fer 
dans les dépôts augmente avec la distance par rapport à la paroi de la conduite (Clement 
et coll., 2002; Sarin et coll., 2001; Sarin et coll., 2004a). Les dépôts de corrosion associés aux 
tuyaux en fonte ductile sont souvent composés d’oxydes de fer, d’oxyhydroxydes de fer, 
d’hydroxycarbonates, de carbonates et d’hydroxysulfates. Les phases minérales du fer les 
plus courantes comprennent la goethite (α-FeOOH), la lépidocrocite (γ-FeOOH), la ferrihydrite 
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(Fe2O3•H2O), la sidérite (FeCO3), la magnétite (Fe3O4) et un assortiment de composés mixtes 
de carbonate/sulfate/chlorure ferreux et ferriques comprenant des rouilles vertes (Schock, 
2005; Dodge et coll., 2002). La composition et la structure des dépôts de fer dépendent des 
paramètres de la qualité de l’eau (pH, alcalinité, intensité du pouvoir tampon, MON, OD), 
de facteurs physiques comme les modèles d’écoulement et les fluctuations saisonnières 
de la température, l’activité microbiologique et les pratiques de traitement de l’eau, comme 
l’utilisation d’inhibiteurs de corrosion (Clement et coll., 2002; Sarin et coll., 2004b).

Benjamin et coll. (1996) ont étudié la corrosion des tuyaux en fer et en acier et la formation 
de dépôts de fer. Les eaux à faible alcalinité produisaient des dépôts de fer épais (2 à 3 cm) et 
non fixés, avec une croûte brun-orange foncé contenant des taches de jaune et les tubercules 
pouvaient être facilement raclés. En revanche, les dépôts qui se sont formés dans des eaux 
à forte teneur en carbonate de calcium étaient minces (≤ 1 mm), durs et fortement attachés 
à la surface du métal. Benjamin et coll. (1996) et Sarin et coll. (2004 b) fournissent des 
renseignements plus détaillés sur la chimie de la corrosion du fer et la formation de dépôts. 
Imran et coll. (2005) ont conclu qu’une alcalinité supérieure à 80 mg/L sous forme de CaCO3 
avait un effet bénéfique sur la réduction de l’eau rouge. Par conséquent, il a été recommandé 
qu’en plus de réduire au minimum les chlorures et les sulfates, l’alcalinité supérieure à 
80 mg/L sous forme de CaCO3 soit ciblée dans les réseaux de distribution.

5.4.2.	 Accumulation, libération et transport du fer dans les réseaux de distribution

La forme réduite des ions de fer est naturellement présente dans les réserves d’eau 
souterraine. À la suite de la chloration (ou d’un autre procédé oxydant), les ions de fer 
sont oxydés en précipités d’oxyde ferrique hydraté relativement insolubles. En l’absence 
d’un procédé efficace d’enlèvement des matières solides en aval, ces précipités peuvent 
entrer dans le réseau de distribution sous forme de matières solides résiduelles. Selon les 
conditions hydrauliques, les solides peuvent s’accumuler à la surface de la tuyauterie du 
réseau de distribution et dans les réservoirs de stockage (Carrière et coll., 2005; U.S. EPA, 
2006; Friedman et coll., 2010, 2016).

L’étendue de l’accumulation de dépôts non fixés a été étudiée dans quatre réseaux de 
distribution de trois villes canadiennes avec une combinaison différente de matériaux de 
conduite (polychlorure de vinyle [PVC]/fonte, fonte/fonte ductile, PVC/fonte/fonte ductile). 
Le fer était la principale fraction (de 32 % à 76 %) des dépôts rincés de tous les réseaux de 
distribution, suivi de la matière organique (de 14 % à 24 %) et des composés silico-aluminium 
(de 7 % à 16 %). Les auteurs ont conclu que le fer dans les dépôts est attribuable à la corrosion 
des tuyaux en fer et qu’il est affecté par la corrosivité de l’eau et les propriétés hydrauliques. 
Ils ont également déclaré que la présence de matière organique était attribuable à la grande 
affinité de la matière organique pour le fer (Carrière et coll., 2005).
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Friedman et coll. (2010) ont déterminé la composition élémentaire de 46 échantillons de 
tuyaux (fonte, fonte ductile et fer galvanisé) et de 26 échantillons de solides rincés (tuyaux 
en fonte, en ciment et en PVC). Les teneurs en fer variaient de 6,8 % à 46,8 % en poids pour les 
échantillons de tuyaux et de 5,1 % à 43,9 % en poids pour les solides rincés. De même, Peng et 
Korshin (2011) ont signalé une concentration de fer de 33,5 % en poids dans les échantillons 
prélevés par rinçage hydraulique fournis par un système de distribution d’eau potable qui 
dépend des eaux souterraines de plusieurs puits. Dans une autre analyse détaillée de la 
composition élémentaire, on a constaté que les tubercules présents sur des tuyaux en fer 
galvanisé vieux de 80 ans et des tuyaux en fonte sans revêtement vieux de 90 ans étaient 
principalement composés de fer (Clement et coll., 2002).

Han et coll. (2018) ont étudié 21 sites à des fins d’essais de perturbation, réalisés dans des 
conduites d’alimentation en eau qui étaient principalement de vieux tuyaux en fonte sans 
revêtement. Les sites choisis pour la réalisation des tests de perturbation se trouvaient à 
proximité de conduites d’alimentation en eau dans des communautés, principalement 
de vieux tuyaux en fonte sans revêtement. Les auteurs ont constaté que les concentrations 
de fer dans l’eau du robinet normale étaient toutes inférieures à 0,03 mg/L, alors que les 
concentrations de fer dans les échantillons d’eau distribuée étaient toutes supérieures 
à 0,3 mg/L. Des concentrations de fer allant jusqu’à 18,0 mg/L ont été détectées et 
correspondaient aux échantillons présentant la turbidité la plus élevée. Une eau très 
trouble et colorée a été observée dans les zones où l’accumulation de produits de 
corrosion de fer était plus importante.

Il a été démontré que les précipités ferriques cristallins et amorphes ont une affinité de 
sorption modérée à élevée pour divers éléments inorganiques et radiologiques. Certaines 
études révèlent que les précipités de fer adsorbent et accumulent continuellement de 
faibles concentrations de constituants inorganiques à l’état de trace. Ces précipités 
peuvent ensuite libérer les contaminants adsorbés à des concentrations élevées dans l’eau 
du robinet à la suite de changements de la qualité de l’eau, de la variabilité de la source 
d’eau, de perturbations hydrauliques ou de réparations de conduites (Reiber et Dostal, 
2000; Camara et coll., 2003; Lytle et coll., 2004; Schock, 2005; Deshommes, et coll., 2010, 
2012; Friedman et coll., 2010, 2016).

Le plomb a une grande affinité pour les dépôts de fer et pourrait s’accumuler dans les dépôts 
après des années d’exposition à de faibles concentrations de plomb dans l’eau (Schock et 
coll., 2008; McFadden et coll., 2011). McFadden et coll. (2011) ont découvert que les dépôts de 
corrosion du fer pouvaient agir comme une source persistante de plomb longtemps après 
le remplacement complet d’une entrée de service en plomb. De fortes corrélations ont été 
établies entre les particules/colloïdes de plomb et les particules de fer détectées dans l’eau 
du robinet (Hulsmann, 1990; Deshommes, et coll., 2010, 2012; Friedman et coll., 2010; Camara 
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et coll., 2013). Camara et coll. (2013) ont observé que des concentrations élevées de plomb 
(> 10 µg/L) dans l’eau du robinet étaient associées à la présence de particules de fer. Une autre 
étude a révélé que, en plus des matériaux contenant du plomb dans la plomberie du 
bâtiment, le plomb particulaire présent dans l’eau du robinet était attribuable à l’adsorption 
du plomb dissous sur les dépôts de fer qui se sont formés dans l’entrée de service en plomb 
et la plomberie du site (y compris les tuyaux en fer galvanisé) (Deshommes et coll., 2010). Il est 
important de tenir compte de l’impact des dépôts de fer contenant du plomb, car toute 
modification du traitement entraînant des changements dans la qualité de l’eau pourrait 
déstabiliser les dépôts et déplacer le plomb dans la solution (Schock, 2005; Copeland et 
coll., 2007).

Les précipités de fer oxydé et les dépôts de corrosion du fer ont une grande affinité pour 
l’arsenic et une grande capacité à concentrer ce dernier dans les solides de fer et à sa surface. 
Une étude a été menée pour déterminer la composition élémentaire et la minéralogie des 
solides de rinçage des bornes d’incendie et des solides provenant des canalisations. Toutes 
les sources d’eau contenaient de l’arsenic (jusqu’à 69 µg/L) et du fer (jusqu’à 2,5 mg/L). La 
concentration d’arsenic de tous les solides variait de 10 à 13 650 µg/g, et l’élément principal 
dans la plupart des solides était le fer, à des concentrations variant de 70 à 337 mg/g pour 
les solides de rinçage des bornes d’incendie et de 40 à 592 mg/g pour les solides provenant 
des canalisations (Lytle et coll., 2004). Scanlan (2003) a constaté qu’au cours d’une période 
de rinçage de 10 minutes, les concentrations dans le circuit d’écoulement avaient augmenté 
pour l’arsenic (passant de 21 à 151 μg/L), le plomb (de 56 à 1 370 μg/L) et l’antimoine (de 7,6 à 
27 μg/L). Peng et Korshin (2011) ont relevé une association importante entre l’arsenic, le 
chrome et le vanadium et les fractions d’oxyde de fer cristallin des dépôts de corrosion 
(19,8 %, 18,6 % et 20,3 %, respectivement). Les minéraux du fer, associés à la corrosion du fer 
provenant des conduites principales d’eau, présentent une forte tendance à adsorber et à 
accumuler l’uranium (Dodge et coll., 2002; Schock et coll., 2005; Lytle et coll., 2014; Stewart 
et coll., 2015).

Dans le cadre d’une étude menée par Reiber et Dostal (2000), des échantillons d’eau ont 
été prélevés dans l’ensemble du réseau de distribution et analysés afin d’y déceler des 
contaminants inorganiques à l’état de trace. L’enquête a révélé que l’eau colorée contenait 
des concentrations très élevées de fer (de 8 à 412 mg/L) et de cuivre (de 8 à 300 mg/L). 
L’analyse des échantillons de tuyaux (fonte non revêtue et fer/acier galvanisé) a révélé la 
présence d’arsenic, de cuivre et de plomb. Les auteurs ont observé une accumulation de 
matières inorganiques sur les dépôts de corrosion du fer à la suite d’une remobilisation 
causée par des changements apportés au procédé de traitement (mise en œuvre de la 
chloration) (Reiber et Dostal, 2000). Valentine et Stearns (1994) et Field et coll. (1995) ont 
signalé des concentrations élevées de radon (222Rn) (jusqu’à 2 676 pCi/L) dans des 
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échantillons d’eau du robinet. Les deux études ont fait état d’une augmentation des 
concentrations de 222 Rn avec une augmentation de la distance (temps de séjour temps 
de séjour de l’eau dans le réseau) depuis les points d’entrée du système. Dans chaque cas, 
on a déterminé qu’il s’agissait d’une accumulation de radium (226Ra) dans les dépôts des 
tuyaux en fer et que sa désintégration alpha était responsable de concentrations élevées 
de 222 Rn dans l’eau. Même si les deux systèmes d’approvisionnement en eau potable 
avaient de faibles concentrations de 226 Ra dans leur eau traitée, les concentrations de 
226 Ra dans les dépôts des conduits variaient de 13 à 270 pCi/g.

5.4.3.	 Activité microbienne et produits chimiques dans les réseaux 
de distribution d’eau potable

La corrosion des tuyaux en fer dans un réseau de distribution favorise la croissance 
microbienne par plusieurs mécanismes. L’oxydation du Fe(II) en Fe(III) par le chlore 
appauvrit les résiduels de désinfectant dans le réseau de distribution et permet la 
croissance microbienne (LeChevallier et coll., 1993; Benjamin et coll., 1996; Schwake et 
coll., 2016). De plus, des espèces de chlore peuvent être consommées dans les réactions 
de corrosion du fer, accélérant ainsi le processus de corrosion (McNeill et Edwards, 2001). 
Le chlore libre s’épuise plus rapidement que la monochloramine par ce mécanisme, 
mais les deux réactions sont pertinentes sur les échelles de temps caractéristiques de 
la distribution de l’eau (Frateur et coll., 1999; Vikesland et Valentine, 2000). L’épuisement 
du chlore protège à la fois les bactéries associées au plancton et au biofilm (LeChevallier 
et coll., 1990, 1993; Gibbs et coll., 2004).

Le phosphore, l’azote, l’ammoniac, le manganèse, le sulfate, le fer et les substances humiques 
sont des nutriments qui jouent un rôle dans le contrôle de la croissance ou de la prolifération 
microbienne dans le réseau de distribution. Par exemple, les bactéries Legionella ont besoin 
de fer et d’autres métaux à l’état de trace pour croître (Reeves et coll., 1981); Santé Canada, 
2022b). La prolifération a été stimulée par le fer et d’autres métaux à l’état de trace dans 
six souches de Legionella pneumophila (Reeves et coll., 1981).

Des bactéries oxydant le fer peuvent être présentes dans les biofilms que l’on trouve dans 
l’eau potable. Ces bactéries convertissent le Fe(II) en Fe(III), qui se dépose ensuite à l’extérieur 
des cellules bactériennes. Les ferrobactéries ne présentent pas un danger pour la santé 
publique, mais elles sont considérées comme des microbes nuisibles, puisqu’elles peuvent 
précipiter de grandes quantités de fer pouvant causer des problèmes de goût et d’odeur, 
d’écume, de couleur et d’augmentation de la turbidité. De plus, l’encrassement biologique 
du fer peut réduire le débit dans le réseau de distribution et entraîner la détérioration de la 
tuyauterie de distribution (U.S. EPA, 2006).
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La relation entre la corrosion du fer et la formation de SPD est complexe, et plusieurs 
processus distincts peuvent jouer un rôle important. En raison de la réaction du chlore 
avec le Fe(II), le chlore disponible qui peut réagir avec les précurseurs des SPD peut être 
limité (Rossman et coll., 2001). De plus, il a été démontré que le Fe(II) dégrade les SPD par 
la déshalogénation réductrice et d’autres mécanismes (Chun et coll., 2005, 2007). Les 
dépôts de corrosion du fer peuvent aussi être une source de précurseur des SPD. Ce 
précurseur comprend la MON adsorbée et les substances polymériques extracellulaires 
associées aux bactéries formant des biofilms (Rossman et coll., 2001; Wang et coll., 2012b). 
Les oxydes de fer adsorbent de préférence la MON qui est enrichie en carbone aromatique 
(Korshin et coll., 1999) et en structures phénoliques (Reckhow et coll., 1990; Korshin et coll., 
1999). De plus, on a constaté que la MON réagissait davantage avec le chlore lorsqu’elle 
était adsorbée sur la goethite (Hassan et coll., 2006), l’un des minéraux de fer les plus 
courants dans les dépôts de fer (Benjamin et coll., 1996).

5.5	 Gestion des résidus
L’incidence de la gestion des résidus et les enjeux connexes doivent être pris en compte 
lors de l’évaluation et du choix de tout procédé de traitement de l’eau. La plupart des 
résidus produits par une installation de traitement de l’eau devront être traités.

Les technologies de traitement peuvent produire une variété de résidus comme de l’eau 
de lavage, de l’eau de rejet/concentré et des déchets de régénération des milieux. Si des 
résidus sont rejetés directement dans un plan d’eau ou si le procédé de traitement des 
résidus crée un rejet dans un plan d’eau, il faudrait communiquer avec l’autorité 
responsable en matière d’eau potable pour confirmer les exigences applicables.
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6.0	 STRATÉGIES 
DE GESTION
Tous les responsables de systèmes de distribution d’eau potable devraient mettre en œuvre 
un plan complet et à jour de gestion des risques en matière de salubrité de l’eau. Il convient 
d’adopter une approche « de la source au robinet » qui assure le maintien de la salubrité 
de l’eau (CCME, 2004; OMS, 2012, 2017, 2023). Ces approches exigent une évaluation du réseau 
pour caractériser la source d’eau, décrire les barrières de traitement qui préviennent ou 
réduisent la contamination, déterminer les conditions pouvant entraîner une contamination, 
documenter les zones à risque et mettre en œuvre des mesures de contrôle. Une surveillance 
opérationnelle est ensuite établie, et des protocoles opérationnels et de gestion sont 
institués (par exemple, procédures opérationnelles standardisées, mesures correctives et 
interventions en cas d’incident). Une surveillance de la conformité est établie ainsi que 
d’autres protocoles permettant de valider le plan de gestion de la sécurité sanitaire de l’eau 
sont mis en œuvre (par exemple, la tenue de registre, la satisfaction des consommateurs). 
Les opérateurs doivent aussi recevoir une formation pour assurer en tout temps l’efficacité 
du plan de gestion de la sécurité sanitaire de l’eau (Smeets et coll., 2009).

6.1	 Stratégies de contrôle
Dans les sources d’eau dont les concentrations de fer sont élevées, une ou plusieurs 
options de traitement (voir section 4.2) peuvent être mises en œuvre. Des stratégies de 
non-traitement, comme le mélange contrôlé avant les points d’entrée du système ou 
le recours à d’autres sources d’eau, peuvent aussi être envisagées. Lorsque l’option d’une 
technologie de traitement est retenue, des essais pilotes devraient être effectués pour 
s’assurer que l’eau peut être traitée avec succès et que la conception du procédé est 
établie. Il faut accorder une attention particulière à la qualité de l’eau et à la compatibilité 
d’une nouvelle source avant d’apporter tout changement (c’est-à-dire, passage à une autre 
source, mélange ou raccordement) à une source d’eau existante. Par exemple, si le profil 
chimique de la nouvelle source d’eau diffère de celui des sources existantes, il peut y avoir 
une déstabilisation ou une désorption du fer (et d’autres contaminants métalliques) du 
réseau de distribution.
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Il est difficile de contrôler l’accumulation et la libération du fer et des contaminants adsorbés 
qui sont préoccupants pour la santé. C’est pourquoi les stratégies de contrôle devraient 
inclure des mesures de réduction de la charge et de la concentration de fer entrant dans le 
réseau de distribution à partir de l’installation de traitement, notamment à partir de sources 
telles que les coagulants ferriques.

Généralement, le réseau de distribution devrait être géré de manière à ce que l’eau potable 
se rende de l’installation de traitement au point de consommation avec le moins de perte 
de qualité possible. Les activités d’entretien des réseaux de distribution, par exemple, un 
programme de nettoyage et de rinçage périodiques des conduites principales, peuvent 
contribuer à réduire durablement l’accumulation. Le maintien d’une composition chimique 
constante dans le réseau de distribution est également important pour réduire le risque 
de déstabilisation et de désorption. Étant donné que les sources d’eau, les installations de 
traitement et les réseaux de distribution peuvent différer considérablement, une stratégie 
de contrôle propre au réseau sera nécessaire (Friedman et coll., 2016; Han et coll., 2018; 
Santé Canada, 2022b).

Les stratégies de contrôle visant à réduire le fer comprennent les suivantes :

	» Contrôle des concentrations dans l’eau de la source d’approvisionnement

•	 eaux souterraines : mélange de sources multiples

•	 eau de surface : aération du réservoir, profondeurs de prise d’eau multiple

	» Traitement pour l’enlèvement du fer

•	 plusieurs options (voir les sections 4.2 à 4,4).

	» Gestion des procédés de traitement pour réduire au minimum les apports en fer 
(par exemple, optimisation de la coagulation avec des coagulants ferriques, contrôle 
des ferrobactéries)

	» Gestion du fer existant dans le système de distribution

	» Entretien et renouvellement du système de distribution

6.1.1.	 Traitement

De nombreux systèmes fournissent un traitement uniquement en réponse à des épisodes 
d’accumulation excessive de dépôts, de changement de couleur ou de coloration, et à des 
plaintes de clients. Toutefois, étant donné l’affinité adsorbante particulière du fer pour les 
contaminants inorganiques et radiologiques à l’état de trace réglementés, son enlèvement 
avant la distribution peut aider à réduire l’accumulation de contaminants à l’état de trace 
dans les réseaux de distribution et ainsi réduire les risques pour la santé publique associés 
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aux rejets intermittents. De plus, l’enlèvement du fer facilite celui du Mn, réduisant ainsi 
les risques pour la santé publique liés au Mn. Il est également important de fournir de 
l’eau potable avec une coloration minimale, car les consommateurs peuvent chercher à 
consommer d’autres sources moins sûres. Par conséquent, les responsables de systèmes 
de distribution d’eau potable devraient s’efforcer d’enlever le fer pour respecter l’OE 
avant la distribution afin de réduire au minimum les plaintes relatives à l’eau colorée 
et d’améliorer la confiance des consommateurs à l’égard de la qualité de l’eau potable.

6.1.2.	 Réseau de distribution

Il est possible de réduire au minimum les événements de coloration de l’eau grâce à de 
bons programmes d’entretien du réseau de distribution (nettoyage régulier des conduites 
principales, rinçage unidirectionnel) et de réduire de façon durable l’accumulation et de 
respecter l’OE (Hill et coll., 2018). Le suivi des plaintes des clients permet de localiser et de 
déterminer les causes de la libération et la nécessité d’effectuer des activités d’entretien 
ou de réparation afin d’éviter d’autres événements. Le maintien de la stabilité chimique 
de l’eau dans le réseau de distribution est également important pour réduire le risque 
de déstabilisation et de désorption.

La présence de fer dans le réseau de distribution découlant de la croissance de 
ferrobactéries (et des dépôts de visqueux concomitants) peut être contrôlée par 
l’enlèvement du fer et du manganèse à la source, par le rinçage et par l’augmentation 
du chlore résiduel (Odell, 2010).

Les options suivantes permettent de limiter les effets négatifs de la libération 
et la précipitation du fer dans le réseau de distribution :

	» Choisir le matériau des tuyaux

	» Produire de l’eau de qualité non corrosive ayant des propriétés chimiques stables qui 
seront maintenues dans l’ensemble du réseau de distribution et réduire la libération 
de produits de corrosion (et de métaux adsorbés) par le contrôle de la corrosion 
(par exemple, à l’aide d’inhibiteurs de corrosion)

	» Maintenir la biostabilité dans le réseau de distribution

	» Limiter et éliminer l’accumulation de dépôts au moyen d’un rinçage régulier 
et d’un nettoyage mécanique

	» Réduire les concentrations de fer et d’autres contaminants à l’état de trace 
qui entrent dans le réseau de distribution d’eau
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6.2	 Surveillance

6.2.1.	 Caractérisation des sources d’eau

Les concentrations de fer dans une source d’eau peuvent varier d’une saison à l’autre ou 
d’une source à l’autre. La présence de fer dissous dans certains lacs et réservoirs profonds 
peut être due à la stratification, un phénomène susceptible de créer des conditions 
anaérobies dans la zone des eaux de fond et de provoquer la dissolution du fer contenu 
dans les dépôts de fond. Les espèces de fer dissous sont ensuite dispersées dans le plan 
d’eau général par l’inversion annuelle de la masse d’eau (le mélange saisonnier de toute la 
colonne d’eau). Les réservoirs subissent périodiquement des épisodes où des conditions 
anaérobies sont présentes dans la couche inférieure du bassin de retenue et où des 
quantités excessives de fer soluble sont libérées dans la colonne d’eau.

Il faut caractériser les sources d’eau pour déterminer la concentration et la forme du fer 
dans celles-ci. Il est recommandé d’échantillonner les eaux souterraines tous les six mois. 
Il faudrait analyser des échantillons des eaux de surface quatre fois par année, avec un 
échantillonnage plus fréquent pendant les périodes où des concentrations élevées de 
fer sont plus susceptibles d’être présentes dans les eaux de surface, comme pendant la 
stratification thermique en été et le renouvellement des lacs à l’automne. Il est possible 
d’augmenter la fréquence de la surveillance du fer si les concentrations sont très variables, 
et de la diminuer lorsqu’elles sont très basses. Il convient également de noter que le fer 
et le Mn se côtoient souvent dans l’eau de la source d’approvisionnement et peuvent 
également causer un changement de couleur de l’eau. Par conséquent, on recommande 
que les responsables de systèmes de distribution d’eau potable déterminent si le Mn est 
également présent dans la source d’eau.

6.2.2.	 Traitement

Les responsables de systèmes de distribution d’eau potable qui traitent leur eau pour 
en extraire le fer devront effectuer une surveillance fréquente de l’eau brute et de l’eau 
traitée afin d’apporter les ajustements nécessaires aux procédés et de s’assurer que les 
procédés de traitement enlèvent efficacement le fer à des concentrations inférieures à 
l’OE. La fréquence de surveillance de l’eau traitée dépendra des données historiques sur 
les fluctuations du fer dans l’eau brute et du type de procédé de traitement mis en place. 
Par exemple, une surveillance quotidienne peut s’avérer nécessaire dans les installations 
de traitement des eaux de surface dont les concentrations en fer fluctuent et qui utilisent 
l’oxydation et la filtration comme traitement. La surveillance dans l’installation de 
traitement, aux étapes clés du traitement, peut être nécessaire si le responsable d’un 
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système de distribution a de la difficulté à contrôler les concentrations de fer dans l’eau 
traitée. Une filtration appropriée devrait être effectuée sur une partie des échantillons 
prélevés afin de déterminer les composants du fer dissous et du fer particulaire. Cette 
étape est importante pour déterminer le type de traitement nécessaire et pour évaluer 
la performance de l’installation de traitement.

Les responsables de systèmes de distribution d’eau potable qui éprouvent des difficultés 
à contrôler le fer dans l’eau traitée et qui utilisent du permanganate de potassium, du 
dioxyde de chlore ou de l’ozone pour oxyder directement le fer peuvent également 
envisager de quantifier la fraction de fer colloïdal de certains échantillons au cours du 
traitement. Cela peut aider à déterminer si les procédés de filtration/d’oxydation sont 
efficaces pour enlever le fer colloïdal. Dans de nombreux cas, la surveillance des procédés 
dans une installation de traitement peut être effectuée au moyen de méthodes 
colorimétriques afin de réduire les coûts d’analyse.

6.2.3.	 Réseau de distribution

Étant donné que le fer peut s’accumuler et être libéré dans les systèmes de distribution, 
il convient d’assurer une surveillance à différents endroits dans les systèmes où le fer se 
trouve (ou aux endroits où il a été présent par le passé) dans la source d’eau ou dans les 
systèmes de distribution ou de plomberie (c’est-à-dire, les tuyaux en fonte ou en fer 
galvanisé). Cette surveillance permettra de s’assurer que les opérations et l’entretien 
assurent le maintien de concentrations de fer sous l’OE dans le réseau de distribution. 
Le fer total dans l’eau potable devrait également être surveillé au robinet en cas de 
changement de couleur (eau colorée) pour déterminer si les concentrations dépassent l’OE.

La libération du fer a tendance à être sporadique, de sorte qu’il est difficile d’établir un 
programme de surveillance systématique pour détecter efficacement la présence de fer 
dans l’eau du robinet résultant de la libération de fer dans le réseau de distribution. Dans 
le cas du fer à l’état particulaire, la turbidité pourrait être une méthode efficace et facile 
à mettre en œuvre pour la surveillance, car elle peut servir de valeur de substitution pour 
la concentration totale de fer dans de nombreux systèmes d’approvisionnement en eau 
potable (Imran et coll., 2005; Boxall et Saul, 2005; Burlingame et coll., 2006; Mutoti et coll., 
2007a,b; Dietrich, 2015).

La détection d’un changement de couleur apparente peut également être utilisée comme 
valeur de substitution du fer total dans le cadre d’un programme de surveillance. Il a été 
démontré qu’il y a une forte corrélation entre la présence de fer total sous forme 
particulaire et la couleur apparente. La couleur apparente est facile à analyser 
régulièrement sur le terrain à l’aide d’un spectrophotomètre (Imran et coll., 2005).
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De plus, les facteurs de risque associés à l’accumulation et à la libération de fer dans le réseau 
de distribution (longue période de rétention, culs-de-sac, zones avec tuyaux en fonte sans 
revêtement) devraient être documentés et pourraient être utilisés comme indicateurs du 
moment (fondé sur les événements) et de l’endroit où surveiller la libération de fer. Une 
surveillance fondée sur les événements peut être nécessaire dans les circonstances où 
le risque de libération est accru, par exemple, à la suite de perturbations hydrauliques du 
système (comme une rupture de la conduite principale ou le rinçage des bornes d’incendie) 
ou de changements dans la composition chimique de l’eau (comme des changements dans 
le pH, la température, le type d’eau de la source d’approvisionnement ou un mélange d’eau 
non contrôlé, l’ajout de chlore résiduel ou un mélange de désinfectant non contrôlé).

Idéalement, les sites d’échantillonnage du réseau de distribution devraient être situés dans 
des zones présentant des facteurs de risque accru de la libération de fer (par exemple, des 
zones où les tuyaux sont corrodés/tuberculés, les matériaux des tuyaux, les biofilms, endroits 
où le temps de séjour hydraulique est long) et des facteurs de risque de libération en 
fonction de l’événement. La surveillance du réseau de distribution peut être effectuée en 
même temps que la surveillance systématique d’autres paramètres (par exemple, les SPD). 
Ces données fourniraient des renseignements de base aux fins de comparaison avec les 
résultats des événements de coloration. Un exemple de cette approche appliquée par 
EPCOR (2024) est décrit à la section 1.3. Une surveillance devrait également être effectuée lors 
de tout événement mettant en cause de l’eau colorée et se poursuivre jusqu’à ce que celui-ci 
soit résolu et pour répondre aux plaintes des clients. Il est important de noter que l’absence 
d’eau colorée ne devrait pas être interprétée comme l’absence de la libération de fer.

La surveillance du fer devrait être effectuée en conjonction avec d’autres métaux qui peuvent 
être présents dans le réseau de distribution et dont la libération a été démontrée avec le 
fer (par exemple, arsenic, plomb, Mn). Les responsables de systèmes de distribution d’eau 
potable qui prennent des mesures préventives, maintiennent des conditions hydrauliques et 
physiques stables et disposent de données de référence indiquant que le fer est peu présent 
ou absent dans le réseau peuvent réduire la fréquence de leurs contrôles.

6.2.4.	 Résidentiel

Les propriétaires de puits privés qui utilisent un dispositif de traitement résidentiel 
devraient faire vérifier l’eau qui entre dans le dispositif ainsi que l’eau traitée pour s’assurer 
de l’efficacité de celui-ci.
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7.0	 CONSIDÉRATIONS 
INTERNATIONALES
D’autres organisations nationales et internationales disposent de lignes directrices, de 
normes et/ou de valeurs recommandées pour le fer dans l’eau potable. Les valeurs varient 
en fonction de la date à laquelle remonte l’évaluation sur laquelle elles sont fondées, et en 
fonction des différentes politiques et approches, telles que le choix de l’étude principale.

Tableau 12 : Comparaison des valeurs internationales relatives au fer dans l’eau potable

Organisme (année) Valeur (mg/L)

Santé Canada – valeur recommandée (2024) OE ≤ 0,1

U.S. EPAa SMCL = 0,3

OMS (2003; confirmé en 2004, 2011, 2017 et 2022)b Aucune précisée

Australie (1996, 2011; mis à jour en 2018. OE ≤ 0,3

Commission européenne (2017, 2020)c 0,2

OE – objectif d’ordre esthétique; SMCL – « secondary maximum contaminant level » (concentration maximale 
secondaire de contaminants).
a	 Disponible à l’adresse www.epa.gov/sdwa/secondary-drinking-water-standards-guidance-nuisance-chemicals. 

U.S. EPA a également établi une dose de référence subchronique et chronique provisoire de 0,7 mg/kg p.c. par 
jour en fonction des effets gastro-intestinaux nocifs, en utilisant la même étude clé que l’IOM (U.S. EPA, 2006).

b	 Selon une dose journalière maximale admissible temporaire de 0,8 mg/kg p.c., basée sur un effet non précisé, 
établie par le Comité d’experts FAO/OMS sur les additifs alimentaires (JECFA) en 1983, l’OMS (2003) a mentionné 
qu’une valeur dans l’eau potable d’environ 2 mg/L peut être dérivée, ce qui ne présente pas de danger pour 
la santé. La valeur du JECFA a été établie comme mesure de précaution contre l’accumulation excessive de fer 
dans le corps.

c	 Valeur du paramètre indicateur, pour la surveillance opérationnelle et l’acceptabilité par les consommateurs 
(UE, 2020). Cette valeur est basée sur l’OMS (2003).
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8.0	 JUSTIFICATION
Le fer est un métal omniprésent dans l’environnement. Il est principalement exploité pour 
fabriquer de l’acier et être utilisé dans diverses applications industrielles et commerciales et 
de produits de consommation. Bien que les aliments soient la principale source d’exposition 
au fer des personnes vivants au Canada, ce dernier peut également être présent dans l’eau 
dû à des sources naturelles, telles que les processus d’altération des roches et des sols, ou 
dû aux matériaux de tuyauterie utilisés dans le réseau de distribution. Le fer est plus répandu 
dans les eaux souterraines anoxiques que dans les eaux de surface. Il peut également se 
trouver dans l’eau potable en raison de la libération de sous-produits de corrosion provenant 
des tuyaux en fonte et des tuyaux galvanisés. Il peut causer une coloration de l’eau, des 
taches sur les vêtements et des problèmes de goût. Le fer non hémique est la forme de fer 
que l’on trouve dans l’eau potable, les ions Fe(II) et Fe(III) étant les espèces les plus répandues.

Le fer est un élément essentiel pour presque tous les organismes vivants. Au Canada, 
les aliments sont la principale source de fer, l’eau potable représentant moins de 10 % 
de la consommation quotidienne totale de fer. Les concentrations de fer dans les liquides 
biologiques sont étroitement contrôlées. Par conséquent, on ne s’attend pas à ce que le fer 
non hémique présent dans l’eau potable ait des effets systémiques importants sur la santé 
des personnes en bonne santé, y compris les femmes enceintes et les nourrissons nourris 
au biberon, en raison de l’homéostasie. Les données actuelles indiquent que le fer non 
hémique n’est ni génotoxique, ni cancérogène, ni toxique pour la reproduction lorsqu’il est 
consommé par voie orale. Cependant, en raison de ses propriétés pro-oxydatives, ce métal 
peut, à des concentrations très élevées, endommager de nombreux systèmes organiques, 
le tractus gastro-intestinal étant le système le plus sensible. La supplémentation des 
adultes ayant reçu des doses orales de 60 mg ou plus de fer non hémique par jour a 
entraîné des troubles gastro-intestinaux importants (Frykman et coll., 1994). Un AMT 
de 45 mg par jour a été établi pour le fer (Santé Canada, 2010; IOM, 2001).

Santé Canada, en collaboration avec le Comité fédéral-provincial-territorial sur l’eau potable, 
a établi un objectif d’ordre esthétique (OE) de ≤ 0,1 mg (100 µg/L) pour le fer total dans 
l’eau potable. L’OE peut être mesuré de façon fiable au moyen des méthodes analytiques 
disponibles et peut être atteint par les technologies de traitements disponibles. Le fer 
(à faible concentration) peut causer des problèmes opérationnels et esthétiques dans les 
installations de traitement et les réseaux de distribution. La libération du fer par le réseau de 
distribution peut également présenter un risque pour la santé, car l’arsenic, le manganèse, le 
plomb et l’uranium adsorbés par le fer peuvent également être libérés. En outre, la libération 
peut entraîner une coloration de l’eau, tacher les appareils ménagers et abîmer les vêtements 
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pendant la lessive, et donner lieu à des plaintes des clients. L’OE est établi à un niveau 
qui permettra de réaliser ce qui suit :

	» réduire les plaintes des consommateurs au sujet de l’eau colorée, des taches sur 
les vêtements et du goût;

	» accroître la stabilité du désinfectant résiduel lorsque les concentrations de fer 
sont contrôlées;

	» réduire au minimum l’accumulation excessive de dépôts dans le réseau de distribution;

	» favoriser l’enlèvement du Mn cooccurrent;

	» réduire les risques pour la santé publique associés aux événements intermittents 
de libération de fer ayant adsorbé des contaminants inorganiques et radiologiques 
qui constituent eux-mêmes des dangers pour la santé;

	» être mesurable par des méthodes analytiques disponibles et atteignable par des 
technologies de traitement couramment disponibles.

	» L’OE confère une protection contre les effets potentiels sur la santé, puisqu’il est fixé 
à une concentration bien inférieure à la VBS calculée. En outre, les concentrations de 
fer n’ont pas été détectées proche ou au-dessus de la VBS. Pour ces raisons, seul un OE 
a été jugé nécessaire, et aucune CMA n’a été établie pour le fer total.

Compte tenu des considérations soulevées, l’OE de ≤ 0,1 mg/L est établi pour le fer total. 
Dans le cadre de son processus continu de révision des recommandations, Santé Canada 
continuera de surveiller les nouvelles recherches à ce sujet et recommandera au besoin 
toute modification jugée appropriée au présent document technique.
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ANNEXE A : LISTE DES 
ABRÉVIATIONS
AMT	 apport(s) maximal(aux) tolérable(s)

ANR	 apport nutritionnel recommandé

ANSI	 American National Standards Institute

CCN	 Conseil canadien des normes

COD	 carbone organique dissous

CSC	 captage et stockage du carbone

DPM 	 distribution des poids moléculaires

ERC	 essai randomisé contrôlé

ERO	 espèces réactives de l’oxygène

ESCC	 Enquête sur la santé dans les collectivités canadiennes

Fe	 fer

Fe(II)	 fer ferreux

Fe(III) 	 fer ferrique

LDD	 la limite de détection à déclarer

LDM	 limite de détection de la méthode

LOAEL	 dose minimale avec effet nocif observé

Mn	 l’élément manganèse, quel que soit son état de valence

Mn(II)	 ion manganèse divalent

MnOx (s)	 oxyde de manganèse (en phase solide)

MON	 matière organique naturelle

Mt	 million de tonnes

NOAEL	 dose sans effet nocif observé

OD	 oxygène dissous

OE	 objectif d’ordre esthétique

p.c.	 poids corporel

SPD 	 sous-produits de désinfection
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VBS	 valeur basée sur la santé

UTN	 unité de turbidité néphélométrique

U.S. EPA	 Environmental Protection Agency des États-Unis
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ANNEXE B : DONNÉES 
CANADIENNES SUR 
LA QUALITÉ DE L’EAU
Tableau B.1 : Études de surveillance des eaux souterraines pour certaines provinces

Province ou territoire  
(LDM mg/L)

Nombre de 
détections/# 
d’échantillons

% de 
détection

Concentration de fer (mg/L)

Médiane Moyenne 90e centile

Manitoba 
(0,01 à 0,1) 
[2010 à 2020]

149/155 96,1 0,80 1,34 2,40

Nouvelle-Écosse 
(0,05) 
[2000 à 2020]

1 907/2 770 68,8 0,05 0,67 1,12

Québec 
(0,005 à 0,1) 
[2004 à 2014]

1 792/3 013 59,5 0,06 2,47 3,60

LDM – limite de détection.
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ANNEXE C : RÉSUMÉ DE 
L’ENLÈVEMENT DU FER 
POUR LES TECHNOLOGIES 
À L’ÉCHELLE RÉSIDENTIELLE
Tableau C.1 : Performance des technologies aux points d’utilisation et aux points 
d’entrée pour l’enlèvement total du Fe (fer) selon la technologie de traitement 
(Brodeur et Barbeau, 2015)

Installations de traitement 
de l’eau Moyenne Médiane Min Max

Pourcentage des 
échantillons 
dépassant

Centile

100 μg/L 300 μg/L 75e 95e

Total 
(n = 96)

Affluent 
(μg/L) 583,6 166,0 6,7 7 008 35,4 % 64,6 % 49,7 2 709

Effluent 
(μg/L) 88,5 14,3 0,06 2 195 5,2 %  16,7 % 604 374

% 
d’enlèvement 82,6 % 93 % -1 968 % 100 % S. O. S. O. 98 100

Échange 
d’ions (n = 54)

Affluent 
(µg/L) 586 240 8,8 7 008 53 % 43 % 644 2 255

Eau traitée 
(µg/L) 88,2 37 3 993 6 % 22 % 81 405

% 
d’enlèvement 79 % 92 % -1 968 % 97 % S. O. S. O. 97 % 99 %

Charbon actif 
(n = 18)

Affluent 
(µg/L) 133 65 6,7 850 43 % 53 % 157 -

Eau traitée 
(µg/L) 25 3,5 0,06 176 0 % 6 % 13 S. O.

% 
d’enlèvement 86 % 94 % -178 % 100 % S. O. S. O. 98 % S. O.
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Installations de traitement 
de l’eau Moyenne Médiane Min Max

Pourcentage des 
échantillons 
dépassant

Centile

100 μg/L 300 μg/L 75e 95e

Osmose 
inverse 
(n = 9)

Affluent 
(µg/L) 201 84 16,8 784 22 % 44 % 338 S. O.

Eau traitée 
(µg/L) 2,91 2,6 1,1 5,6 0 % 0 % 4,4 S. O.

% 
d’enlèvement 93 % 97 % 75 % 99 % S. O. S. O. 99 S. O.

Sable vert 
(n = 3)

Affluent 
(µg/L) 1 312 700 675 2 562 100 % 100 % S. O. S. O.

Eau traitée 
(µg/L) 8,48 12,6 0,25 12,6 0 % 0 % S. O. S. O.

% 
d’enlèvement 99 % 100 % 98 % 100 % S. O. S. O. S. O. S. O.

Microfiltre en 
céramique 
(n = 1)

Affluent 
(µg/L) 166 S. O. S. O. S. O. 0 % 100 % S. O. S. O.

Eau traitée 
(µg/L) 2 S. O. S. O. S. O. 0 % 0 % S. O. S. O.

% 
d’enlèvement 99 % S. O. S. O. S. O. S. O. S. O. S. O. S. O.

Filtre à 
sédiments 
(n = 1)

Affluent 
(µg/L) 79,3 S. O. S. O. S. O. 0 % 0 % S. O. S. O.

Eau traitée 
(µg/L) 7,8 S. O. S. O. S. O. 0 % 0 % S. O. S. O.

% 
d’enlèvement - 917 S. O. S. O. S. O. S. O. S. O. S. O. S. O.

Combinations 
(n = 10)

Affluent 
(µg/L) 1 609 353 13,6 6 214 50 80 3 346 S. O.

Eau traitée 
(µg/L) 315 13,9 1,8 2 195 20 20 267 S. O.

% 
d’enlèvement 76,8 % 81 % 35 % 100 % S. O. S. O. 0,99 S. O.

Remarque : Affluent = eau à traitée. S. O. = sans objet
Brodeur, M.E. et Barbeau, B. (2015). Performance of point-of-use and point-of-entry technologies for the removal 
of manganese in drinking water: Summary of the EDU-MANGO Epidemiological Study. Rapport préparé pour 
Santé Canada et disponible sur demande.
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